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RESUMO

O oleo diesel, composto basicamente por hidrocarbonetos, é atualmente o derivado
de petréleo mais consumido no Brasil. Biodiesel é acrescido ao diesel
comercializado em territorio nacional, seguindo a legislacdo vigente. O biodiesel
surgiu como um combustivel alternativo, de fontes renovaveis, composto por ésteres
alquilicos de acidos graxos, menos poluentes e mais biodegradaveis. Os
microrganismos do solo atuam em processos importantes como na degradacao e
mineralizacdo de uma grande diversidade de compostos organicos. A contaminagao
do solo por combustiveis, que pode ocorrer de diversas formas durante a cadeia
produtiva, inibindo parte da microbiota pela toxicidade de seus componentes, mas
também incrementar popula¢gdes autdctones capazes de degradar tais compostos. O
objetivo deste trabalho foi avaliar, durante 90 dias, a biodegradacao de diesel (B8) e
biodiesel (B100), aplicados em duas concentracées (5 e 10%, m m?), em
microcosmos constituidos de latossolo vermelho sem historico de contaminacao por
combustiveis. Os solos contaminados apresentaram respiracdo superior a do solo
ndo contaminado. Os solos contaminados com diesel apresentaram respiracdo até
5,2 vezes maior do que o solo controle e apresentaram maiores atividades de
hidrélise do diacetato de fluoresceina e da desidrogenase do que o0s solos
contaminados com biodiesel, porém inferiores ao solo controle quando relacionado
aas atividades enzimaticas. Solos contaminados com diesel apresentaram maior
namero de microrganismos do que os solos com biodiesel e solo controle. O
carbono da biomassa microbiana apresentou comportamento similar as atividades
enzimaticas, sendo que, ao final dos 90 dias, foi maior no solo controle, seguido pelo
solo com diesel e inferior no solo com biodiesel. O quociente metabdlico indicou
maior estresse da microbiota nos solos contaminados com biodiesel em relagéo aos
solos com diesel e solo controle. A fitotoxicidade dos solos contaminados com diesel,
verificada através da germinacdo de sementes, foi aparentemente reduzida em mais
de 80% ap6s 90 dias de incubacdo do solo em relacdo a toxicidade inicial. A
contaminagdo com biodiesel resultou na fitotoxicidade mais elevada no decorrer da
incubacédo. Ao final da incubacéo, houve reducao de 70% (diesel 5%) e 50% (diesel
10%) na massa dos combustiveis extraido do solo; nos tratamentos com biodiesel,
as reducdes de massa foram de 61% (biodiesel 5%) e 48% (biodiesel 10%). Ao final
do periodo de incubacdo dos microcosmos também foram observadas, através de
cromatografia gasosa, reducbes nos picos de retencdo, bem como nas areas de
componentes dos combustiveis, sugerindo a biodegradacdo. Apds os 90 dias de
incubacdo dos solos contaminados foram isoladas 34 bactérias (24 dos
microcosmos com diesel e 10 dos com biodiesel), das quais 30 apresentaram
capacidade de degradar combustiveis (diesel ou biodiesel). Dentre estas, 18
produziram biossurfactantes, sendo que para 10 isolados a producdo foi
majoritariamente  extracelular e para seis isolados o0s biossurfactantes
permaneceram associados as células. Além da producéo de biossurfactantes, alguns
dos isolados, principalmente aqueles isolados de solo com diesel, apresentaram
valores de hidrofobicidade celular acima de 40%. Em suma, foi verificado que o solo
utilizado, mesmo sem histérico de contaminacdo, apresentou microbiota autéctone
com capacidade de degradar combustiveis em condi¢Ges de atenuacao natural.

Palavras-chave: Combustiveis. Hidrocarbonetos de petrdleo. Contaminacgéo do solo.
Atividade microbiana. Degradacéo.



ABSTRACT

Diesel oil, mainly composed of hydrocarbons, is currently the most consumed
petroleum derivative in Brazil. Biodiesel is added to the diesel sold in national territory,
according to current legislation. Biodiesel has emerged as an alternative fuel,
obtained from renewable sources, composed of fatty acid alkyl esters, less polluting
and more biodegradable. Soil microorganisms act in important processes, such as
the degradation and mineralization of a great diversity of organic compounds. Soil
contamination by fuels, which could occur in various forms during the production
chain, might inhibit part of the microbiota due to the toxicity of its components, but
also increase autochthonous populations capable of degrading such compounds.
The objective of this work was to evaluate, during 90 days, the biodegradation of
diesel (B8) and biodiesel (B100), applied in two concentrations (5 and 10%, m m) to
microcosms composed by a red latosol with no history of fuel contamination.
Contaminated soils showed higher respiration than uncontaminated soil. Particularly,
soils with diesel had a respiration up to 5.2 times higher than the control soil. Soils
with diesel presented greater hydrolysis of fluorescein diacetate and dehydrogenase
activity than the soils contaminated with biodiesel, but inferior than the control soil.
The soils contaminated with diesel presented respiration up to 5.2 times higher than
the control soil and presented greater activities of fluorescein diacetate hydrolysis
and dehydrogenase than the soils contaminated with biodiesel, but inferior to the
control soil when related to the enzymatic activities. Soils contaminated with diesel
had a higher number of microorganisms than the soils with biodiesel and control soil.
The microbial biomass carbon presented similar behavior to the enzymatic activities.
At the end of the 90 days, it was higher in the control soil, followed by the soil with
diesel and lower in the soil with biodiesel. The metabolic quotient indicated greater
stress of the microbiota in the soils contaminated with biodiesel in comparison to soils
with diesel and control soil. Phytotoxicity of soils contaminated with diesel, verified
through seed germination, was apparently reduced by more than 80% after 90 days
of soil incubation in relation to the initial toxicity. Biodiesel contamination resulted in
the highest phytotoxicity during the incubation. At the end of the incubation, there
was a reduction of 70% (diesel 5%) and 50% (diesel 10%) in the mass of the fuel
extracted from the soil; in biodiesel treatments, mass reductions were 61% (biodiesel
5%) and 48% (biodiesel 10%). At the end of the microcosm incubations, reductions in
retention peaks as well as in the areas of fuel components were observed through
gas chromatography analysis, suggesting biodegradation. After the 90 days of
incubation of the contaminated soils, 34 bacteria were isolated (24 from diesel
microcosms and 10 from biodiesel microcosms), of which 30 showed the capacity to
degrade fuels (diesel or biodiesel). Among these, 18 produced biosurfactants; for 10
isolates the production was mostly extracellular and for six isolates the biosurfactants
remained cell-associated. In addition to the production of biosurfactants, some of the
isolates, especially those isolated from soil with diesel, presented cellular
hydrophobicity values above 40%. In summary, it was verified that the soil used, even
without a history of contamination, displayed an autochthonous microbiota with the
capacity to degrade fuels under natural attenuation conditions.

Keywords: Fuels. Petroleum hydrocarbons. Soil contamination. Microbial activity.
Degradation.
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1 INTRODUCAO

Dentre os derivados de petréleo, o 6leo diesel € o mais consumido no Brasil,
principalmente em funcédo do predominio do transporte rodoviario e também por ser
utilizado no transporte maritimo. Este combustivel é composto basicamente por
hidrocarbonetos e, em menores concentracdes, por enxofre, nitrogénio e oxigénio.

Como alternativa ao diesel, de origem féssil, surgiu o biodiesel de fontes
renovaveis, o qual € composto por ésteres alquilicos de acidos graxos. No Brasil o
Oleo diesel é classificado em 06leo diesel A (sem adicdo de biodiesel) e em dleo
diesel B (com adicdo de biodiesel). A mistura do biodiesel ao 6leo diesel passou a
ser legalmente obrigatéria em janeiro de 2008, com a adi¢cado de 2% de biodiesel ao
Oleo diesel em todo territério nacional. Esse percentual tem sido ampliado
sucessivamente e atualmente € de 10%.

O biodiesel € um combustivel biodegradavel, de origem vegetal ou animal e é
menos téxico do que o diesel convencional. Oleos de origem vegetal, extraidos dos
graos de plantas como a soja, o girassol, a mamona, 0 amendoim, entre outras, sdo
0S mais utilizados para a producdo de biodiesel, usualmente através de
transesterificacdo utilizando catalise quimica. A adicdo do biodiesel ao diesel, além
de reduzir os custos, também contribui com menores emissdes de substancias
toxicas na atmosfera.

As atividades de exploracdo, producédo, refino e transporte de petrdleo e de
seus derivados apresentam riscos ambientais devido a existéncia de constituintes
toxicos em sua composicdo, assim como em seus residuos. Os riscos de derrames
acidentais durante a extracdo do petrdleo, seu processamento e obtencdo dos
derivados, bem como dos possiveis vazamentos dos produtos armazenados, sao
consideraveis. A adicdo do biodiesel ao diesel ndo traria apenas beneficios, pois o
biodiesel pode aumentar o potencial corrosivo da mistura, 0 que aumentaria 0s
riscos de contaminacdo devido a vazamentos no solo, visto que esses combustiveis
costumam ser armazenados em tanques metalicos subterrdneos em postos de
revenda.

Assim, a crescente demanda de uso dos combustiveis, derivados de petrdleo
ou mesmo de fontes renovaveis, torna-se preocupante, pois com o0 aumento do
consumo aumentam também os casos de derramamento dessas substancias que

contaminam o solo, agua e o ar, trazendo riscos eminentes a saude humana e as
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mais diversas formas de vida.

Com relacdo a contaminacdo do solo, os microrganismos podem ser
utilizados como indicadores de poluicdo, por estarem amplamente distribuidos
nestas matrizes ambientais. No geral, representantes da microbiota sdo sensiveis a
pequenas concentracdes de contaminantes, respondendo rapidamente as
perturbacdes que ocorrem no ambiente. Assim, alteragbes da diversidade,
abundancia e atividade da microbiota podem ser utilizadas na avaliagdo de impactos
sobre a qualidade do solo.

Além de indicadores de contaminagdo, alguns microrganismos apresentam a
capacidade de utilizar contaminantes, como 0s compostos presentes no diesel e no
biodiesel, como fontes de carbono e energia, colaborando assim para a
biodegradacdo destes compostos na natureza. A partir da constatacdo dessa
capacidade, diferentes estratégias de descontaminacdo do ambiente, coletivamente
denominadas de técnicas de biorremediacao, utilizam o potencial microbiano para a

degradacdo de contaminantes e recuperacdo ambiental.

1.1 OBJETIVO GERAL

Avaliar, em microcosmos, a biodegradacéo de diesel (B8) e biodiesel (B100)
em latossolo argiloso sem historico de contaminacdo por combustiveis através de

parametros indiretos (biolégicos/bioquimicos) e diretos (quimicos).

1.1.1 Objetivos especificos

- Avaliar se a contaminacdo de solo por diesel e biodiesel afeta o
comportamento dos diferentes parametros microbianos em relacdo a solo né&o
contaminado.

- Investigar se contaminacdo por combustiveis causa fitotoxicidade,
observada pela germinacédo de sementes de alface (Lactuca sativa L.) e pepino
(Cucumis sativus L.), em relag&o a solo ndo contaminado.

- Averiguar se os combustiveis aplicados ao solo apresentam degradacao.

- Isolar microrganismos dos solos contaminados e avaliar se apresentam

capacidade de degradacéo de biodiesel e diesel.
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2 REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1 DIESEL E BIODIESEL

O petréleo é formado predominantemente por uma mistura de
hidrocarbonetos e em menores propor¢cdes por outros compostos organicos e
inorganicos como vanadio e niquel, que varia em propriedades fisicas e quimicas
conforme a origem (HAMME et al., 2003). Os hidrocarbonetos sdo uma familia de
moléculas constituidas basicamente por atomos de carbono e hidrogénio. A sua
composicdo pode variar desde moléculas saturadas simples e mais facilmente
biodegradaveis, até compostos mais complexos, como 0Ss que incluem o0s
hidrocarbonetos aromaticos (JONES et al., 2008).

Os hidrocarbonetos podem ser divididos basicamente em alifaticos
(compostos organicos aciclicos) e arométicos (compostos organicos com anel
benzénico). Os hidrocarbonetos alifaticos sdo subdivididos em trés grupos
estruturalmente diferentes que incluem os alcanos (saturados com ligacdes simples),
0os alcenos (insaturados contendo ao menos uma dupla ligagdo) e os alcinos
(insaturados contendo uma tripla ligacdo) (STROUD et al., 2007), sendo que 0s
alcanos correspondem a maior fracdo no petréleo (KOLESNIKOVAS et al., 2009). Ja
0os hidrocarbonetos aromaticos sdo usualmente subdivididos entre o0s
monoaromaticos (um anel benzénico em sua estrutura) e os poliaromaticos (HAP;
dois ou mais anéis benzénicos em sua estrutura) (VARJANI, 2017).

O dleo diesel € um combustivel liquido derivado do petréleo, composto por
hidrocarbonetos com cadeias de 8 a 16 carbonos e também, em menor proporcao,
por nitrogénio, enxofre e oxigénio (ANP, 2016). Normalmente, o diesel de petréleo é
produzido a partir da destilacao fracionada de petréleo bruto entre 200 °C e 350 °C
sob pressdo atmosférica (ZHANG et al.,, 2014). Quanto aos hidrocarbonetos que
compBe o diesel, cerca de 75% sdo hidrocarbonetos alifaticos e 25% séo
hidrocarbonetos arométicos (MOLITERNI et al, 2012). Devido as suas
caracteristicas quimicas, como maior peso molecular (ENEH, 2011), esse derivado
de petrdleo apresenta maior densidade (HOFFMANN et al., 2016), menor
volatilidade, menor solubilidade e mobilidade do que, por exemplo, a gasolina
(FINOTTI et al., 2001).

Dentre os combustiveis derivados de petroleo no Brasil, o Oleo diesel
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correspondeu a praticamente 60% do total das vendas nacionais entre 2012 e 2015
(ANP, 2016). Como alternativa aos combustiveis fésseis, ndo renovaveis e de
elevado potencial poluidor, surgem os combustiveis chamados renovaveis. Assim, o
biodiesel, que é quase totalmente compativel com o diesel de petrdleo e proveniente
de fontes de energia renovaveis, vem ocupando espa¢o na composi¢cdo da matriz
energética brasileira (OLIVEIRA; COELHO, 2017). No Brasil, segundo a ANP (2017),
a producéo de biodiesel passou de 404.329 m3em 2007 para 3.801.339 m3 em 2016
(Figura 1), fendbmeno em grande parte devido a elevacdo dos percentuais do produto
que vém sendo adicionados ao diesel, como indicados pela legislagao vigente. Ao
diesel comercializado em territério nacional atualmente é obrigatoriamente (Lei n°

13.263/2016) acrescido biodiesel, que perfaz 10% do produto final.
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Figura 1 — Evolucéo da producéo de biodiesel no Brasil (2007-2016).
Fonte: ANP (2017).

O biodiesel € um combustivel derivado de fontes renovaveis, que pode ser
obtido por diferentes processos, como a pirdlise, a esterificacdo ou pela
transesterificagdo (POUSA et al., 2007). A transesterificacdo quimica é o método
mais utilizado para obtencdo do biodiesel (NARASIMHARAO et al., 2007), que

consiste na reacédo quimica de 6leos vegetais, gorduras animais, ou 0leos de reuso,
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com um &lcool (etanol ou metanol), estimulada por um catalisador. Como produtos
dessa reacdo sao gerados ésteres alquilicos de acidos graxos (biodiesel) (SINGH,;
SINGH, 2010) e a glicerina (subproduto), também conhecida como glicerol. Como o
metanol é o alcool mais comumente utilizado para produzir biodiesel, outra
nomenclatura dada ao biodiesel sdo os ésteres metilicos de acidos graxos (FAME)
(HOEKMAN et al., 2012). Assim, a composi¢cao atual do diesel comercializado no
Brasil vai além dos hidrocarbonetos de petréleo e abrange também ésteres de
acidos graxos correspondentes ao biodiesel.

O termo biodiesel se refere ao material puro, ou seja, 100% biodiesel,
também designado como B100. Concentracdes mais baixas, como B20, s&o
apropriadamente chamadas de misturas de biodiesel (HOEKMAN et al., 2012). Os
acidos graxos comumente encontrados nos 0leos vegetais sdo 0s acidos estearico
(18:0), palmitico (16:0), oleico (18:1), linoleico (18:2) e linolénico (18:3) (SINGH;
SINGH, 2010; HOEKMAN et al., 2012).

A principal vantagem do biodiesel sobre o diesel € a reducéo das emissdes de
gases e material particulado na atmosfera. O Ministério da Agricultura, Pecuaria e
Abastecimento (MAPA) divulgou relatorio intitulado Beneficios Ambientais da
Producdo e Uso do Biodiesel, em que afirma que, dependendo do percentual da
mistura, a mitigacdo de emissdes de gases do efeito estufa (GEE) pode chegar a
20% em relacao ao diesel mineral. Ainda, considerando todo o biodiesel consumido
no Brasil desde 2008, as emissdes evitadas de GEE atingiram 21,8 milhdes de
toneladas de CO2 (MAPA, 2014).

Diferentemente do Oleo diesel, o biodiesel apresenta cadeias de acidos
graxos com atomos de oxigénio, sendo livre de hidrocarbonetos aromaticos e de
enxofre (MEYER et al., 2012). De fato, o biodiesel possui um elevado teor de
oxigénio em sua composigéo, que compreende em torno de 11% da massa total do
biodiesel (SINGH; SINGH, 2010). O biodiesel pode conter diferentes proporcdes de
acidos graxos insaturados, dependendo do material do qual foi extraido. Por
exemplo, os 6leos vegetais, como 0 6leo soja, sao ricos em acidos oleico, linoleico e
linolénico, e esses acidos sao instaveis quando expostos ao oxigénio, devido ao alto
grau de insaturacdo (BUCKER et al., 2011). Devido a sua composicdo quimica, o
biodiesel € mais suscetivel a degradacado oxidativa, térmica e hidrolitica (MARIANO
et al., 2008).

A presenca de agua em tanques de armazenamento de biodiesel ou misturas
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ocasiona a sua decomposicao hidrolitica, na qual ocorre a liberagdo de &cidos
graxos livres, aumentando a acidez do produto, que pode acarretar na corrosao
desses tanques (SCHLEICHER et al.,, 2008). Na tentativa de retardar esses
processos de degradacdo, também sdo adicionados antioxidantes ao produto final,
sendo principalmente os fendlicos (de origem natural ou sintéticos), de modo a
controlar e retardar significativamente a oxidacéo natural do biodiesel (SUPRIYONO
et al.,, 2015). Embora gorduras e Oleos crus geralmente contenham antioxidantes
naturais, como tocoferodis e carotenoides, os antioxidantes sintéticos costumam ser
mais eficazes (JAIN; SHARMA, 2010).

O diesel e o biodiesel diferem quanto ao numero de carbonos em sua
composicdo quimica. As moléculas que compde o biodiesel tém pesos moleculares
entre 800 e 900 Dalton, sendo quatro vezes maiores do que as moléculas tipicas do
diesel. Outra diferenca esta relacionada com a viscosidade dos combustiveis, pois 0
biodiesel naturalmente possui baixa viscosidade e volatilidade. Tais caracteristicas
sdo modificadas através de técnicas como a transesterificacdo, que reduz a massa
dos triglicerideos do composto, aumenta a volatilidade e assim fornece um
combustivel com viscosidade semelhante ao do diesel (SINGH; SINGH, 2010).

E importante salientar que combustiveis com mesmas especificacées podem
diferir em alguns componentes e nas concentracbes destes, bem como podem
conter diferentes aditivos com variacfes de composicao quimica (HILL; HILL, 2008).
Como exemplos estdo os aditivos utilizados no diesel e os antioxidantes utilizados

no biodiesel, com a finalidade de ampliar a vida util dos produtos.

2.2 CONTAMINACAO DO SOLO COM COMBUSTIVEIS

2.2.1 Problemas de contaminacdo ambiental na cadeia produtiva de diesel e
biodiesel

O incremento na demanda da utilizacdo de combustiveis como o diesel faz
com gue ocorra também o aumento dos potencias riscos ambientais envolvidos com
a cadeia produtiva desses compostos até a chegada do produto final ao consumidor.
Vazamentos e derramamentos acidentais sdo uma ocorréncia regular durante os
processos de exploragéo, producéo, refino, transporte e armazenamento de petréleo
e seus derivados (VIEIRA et al., 2007).
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No litoral, os terminais maritimos, atracadouros e marinas representam fontes
potenciais de contaminacdo por petréleo e seus derivados, devido a derrames
acidentais durante operacfes de carga, descarga e abastecimento de navios e
barcos de menor porte, representando uma ameaca constante a saude da biota
estabelecida nas proximidades destes empreendimentos (LOPES et al., 1997). A
infraestrutura relacionada ao transporte, bem como a distribuicdo do petréleo de
derivados também é relevante, visto que o processo de extracdo, muitas vezes, €
distante das refinarias e dos centros de distribuicdo. O transporte desses produtos
pode ser realizado através da malha dutoviaria, ferroviéria, rodoviaria, aeroviaria ou
maritima (PEREIRA; FERREIRA, 2014).

Segundo o0 anuério estatistico de transportes elaborado pelo Ministério dos
Transportes, Portos e Aviacao Civil (MTPA), 113 milhdes de toneladas de petrdleo e
derivados foram transportados através de cabotagem (realizada entre portos
brasileiros, utilizando exclusivamente a via maritima ou a via maritima e vias
interiores) no ano de 2016. O MTPA descreve a producdo de combustiveis das
regides Sudeste e Sul do Brasil como sendo inicialmente transferida das refinarias
para terminais maritimos por meio de dutos de curto percurso. Segundo a ANP
(2017), o territério brasileiro conta com 19.717 km de dutos em operagdo, sendo
estes 1.985 km para transferéncia de petréleo e 5.959 km para transferéncia (1.165
km) e transporte de derivados de petroleo (4.794 km), o que representa pouco diante
da extensao territorial do pais (Figura 2).

A partir destes terminais, o combustivel seria transportado para as regides
Nordeste e Norte do Pais, via cabotagem e a produgédo de combustivel escoada das
refinarias por meio de dutos até os terminais de distribuicdo e bases de transferéncia.
Para trechos curtos (até 500 km), o modo rodoviario seria a melhor opcéo para o
distribuidor receber os combustiveis. Em 2016, segundo o anuario, 54,3 milhdes de
toneladas de diesel foram transportados por rodovias (MTPA, 2017).

O fato de grande parte do transporte dos produtos do petrdleo ser
transportado pela malha rodoviaria € algo preocupante, visto que cerca de 69% das
rodovias brasileiras se encontram com qualidade variando de ruim a péssima
(Confederacdo Nacional de Transportes - CNT, 2009), o que potencializam as
chances de acidentes com derramamento de produtos toxicos. Um contrassenso € o
predominio do transporte dos derivados de petréleo ser rodoviario, visto que esse

meio de transporte demanda diesel, derivado do petréleo, criando assim uma
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dependéncia (CORREA, 2003).
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Figura 2 — Infraestrutura de producdo e movimentagdo de petroleo e derivados -
2016. Fonte: Adaptada de ANP (2017).

Além do transporte e distribuicdo, o armazenamento também envolve riscos
de contaminacdo, 0s quais muitas vezes podem passar despercebidos. Os postos
de combustiveis, por exemplo, sdo um dos grandes causadores de contaminagéo do
solo por derivados de petréleo, por meio de vazamentos de combustiveis
armazenados em seus tanques. Os combustiveis ficam alocados em tanques
subterraneos que podem apresentar corrosdo com o0 passar dos anos, causando
vazamentos dos produtos armazenados e assim contaminar o solo e também o
lencol freatico. Um tanque de armazenamento subterrdneo possui vida util estimada
entre 15 a 20 anos, sendo que tanques com idades superiores tém grandes chances
de rupturas por corrosdo (OLIVEIRA; LOUREIRO, 1998).
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Com relacdo ao biodiesel, além dos possiveis acidentes relacionados ao
transporte, um fator preocupante é o fato de o biodiesel ser mais corrosivo do que o
diesel. Este potencial pode ser ainda maior se 0 mesmo possuir a presenca de agua
ou acidos graxos residuais do processo de transesterificacdo (ASHRAFUL et al.,
2014). Tsuchiya et al. (2006) verificaram que a adicdo de apenas 2% de biodiesel ao
diesel, aumentou o potencial corrosivo do diesel quando em contato com materiais
metalicos e que a adicdo de 5% de biodiesel (dose maxima testada) aumentou a
acidez total (de 0,05 para 0,07) e a retencdo de agua, o que pode tornar o biodiesel
ainda mais corrosivo.

Os acidentes envolvendo pequenos volumes de Oleo superam, em
guantidade de Oleo total, aquelas provenientes de grandes derramamentos
(O'ROURKE; CONNOLLY, 2003), possivelmente devido aos pequenos acidentes
acabarem por ndao serem quantificados, ndo entrarem para a estatistica, enquanto

gue os grandes desastres sdo amplamente divulgados.

2.2.2 Contaminacéo e problematicas no Brasil

Segundo a relacdo de acidentes atendidos pela divisdo de emergéncias
ambientais da Fundacao Estadual de Protecdo Ambiental (FEPAM), relacionados ao
transporte de produtos e residuos perigosos no Rio Grande do Sul, foram
registrados, no periodo de 2007 a abril/2017, 322 acidentes com produtos quimicos.
Desses registros, 22 acidentes envolviam o transporte de diesel e 11 o transporte de
biodiesel, porém alguns registros foram encontrados com termos genéricos como
“‘produtos quimicos diversos” ou apenas “combustiveis”.

Tomando como referéncia os acidentes ambientais envolvendo produtos
perigosos no Estado de S&o Paulo, os quais incluem liquidos inflaméaveis entre os
anos de 2007 a 2017, um total de 1509 registros, tem-se que a maior parte destes
81%, ocorreu a partir do transporte rodoviario, 4% do transporte ferroviario e apenas
1,5% por transportes por dutos (COMPANHIA AMBIENTAL DO ESTADO DE SAO
PAULO - CETESB, 2018).

Ainda segundo a CETESB (2018), em dezembro de 2017 havia 5942 areas
contaminadas registradas no Estado de S&o Paulo. Os registros sédo divididos
considerando a atividade geradora da contaminacdo, sendo que 0S postos de

combustiveis corresponderam a 72% do total de registros. Os principais
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contaminantes encontrados nessas areas foram solventes aromaticos do grupo
BTEX (benzeno, tolueno, etilbenzeno e xilenos), combustiveis automotivos, HAPS,
metais e solventes halogenados. Esses registros tiveram inicio em maio de 2002,
época em que foram registradas 255 areas contaminadas no Estado.

A ocorréncia de vazamentos em tanques de armazenamento de combustiveis
€ preocupante, pois causam riscos de contaminacdo as aguas subterraneas e aos
aguiferos que sdo usados como fontes de abastecimento de agua para 0 consumo
humano. Segundo o Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica (2002), 75% do
abastecimento do Estado do Rio Grande do Sul é de origem subterranea. Segundo a
Agéncia Nacional de Aguas (ANA, 2005), no estado de S&o Paulo ndo é muito
diferente, onde quase 72% dos municipios sdo abastecidos totalmente ou
parcialmente com aguas subterraneas.

Situacdo semelhante pode ser encontrada no Estado de Minas Gerais (MG),
onde 76% das areas contaminadas foram relacionadas a atividades de postos de
combustiveis automotivos (Fundacédo Estadual do Meio Ambiente - MG, 2017). No
Rio Grande do Sul (RS), ha cerca de 3,2 mil postos revendedores de combustiveis
(ANP, 2016). Conforme compilacdo realizada por Gouveia e Nardocci (2007), os
dados referentes ao numero de atendimentos a acidentes em postos de combustivel
no RS ndo permitiram a avaliacdo do real problema, visto que a atuacao do 6rgéo de
Meio Ambiente do RS (FEPAM) era restrita a acidentes de grandes proporcdes.
Dados mais recentes da FEPAM indicam que em aproximadamente 16% dos postos
de combustiveis no RS (excluidos aqueles no municipio de Porto Alegre) ha ou
houve incidentes relacionados a contaminagdo ambiental (SOARES, 2015).

2.2.3 Efeitos dos contaminantes sobre o ambiente e a biota

Devido a grande demanda de uso dos derivados de petréleo, os
hidrocarbonetos de petréleo tém se tornado um problema ao meio ambiente ao
longo das dltimas décadas. Esses compostos sdo altamente nocivos por
apresentarem em sua composicdo elementos que sao persistentes no ambiente,
toxicos e que podem causar riscos significativos a saude humana. O efeito da
toxicidade dos hidrocarbonetos é influenciado pelo tipo de hidrocarboneto (LABUD et
al., 2007), que ocorre devido a capacidade de ruptura da membrana plasmética das

células pelos compostos, onde as fragcbes mais leves causam mais rupturas do que
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as fracdes mais pesadas (GOUDA et al., 2008).

Os HAPs apresentam estruturas complexas fazendo com que essas
substancias possuam elevada recalcitrancia ambiental, baixa solubilidade em agua e
tendéncia de sorcéo a fase sélida do solo (JACQUES et al., 2007a), sendo de dificil
degradacdo. J4& os compostos do grupo BTEX tém recalcitrdncia menor em
comparacao aos HAPs, e possuem maior solubilidade em agua, o que potencializa a
migracdo dos contaminantes para aguas subterraneas e o alastramento rapido de
plumas de contaminacéao (WEELINK et al., 2010).

Dos compostos presentes nos derivados de petrdleo, os HAPs e os
monoaromaticos do grupo BTEX sao os alvos de maior preocupa¢do com relacao a
contaminacdo ambiental. Desses compostos, 0 benzeno é considerado o mais téxico
e por isso, apontado como 0 mais preocupante a saude publica, inclusive por ser
considerado carcinogénico (INTERNATIONAL AGENCY FOR RESEARCH ON
CANCER - IARC, 2013). Esta Agéncia classificou os gases de escape de combustao
do diesel e da gasolina como carcinogénicos aos humanos com base em evidéncias
de que a exposicdo a esses gases estd associada com um aumento do risco de
cancer de pulmao (IARC, 2013). Também ha evidéncias de atividade mutagénica
dos extratos do material particulado do escapamento do diesel (CLAXTON, 2015). A
agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA, 1987) identificou 16
HAPs que seriam mais preocupantes (incluindo naftaleno e fluoranteno, ambos
presentes no diesel) por sua ecotoxicidade e por seu potencial carcinogénico. Uma
vez que diversos HAPs sdo comprovadamente considerados carcinogénicos a
mamiferos, sua bioacumulacao é questao preocupante (VAN HAMME et al., 2003).

Apesar da maior atencdo aos hidrocarbonetos aromaticos, os hidrocarbonetos
alifaticos também s&o potencias contaminantes significativos. No 0leo diesel,
combustivel com maior producdo atualmente (ANP, 2016), os hidrocarbonetos
alifaticos possuem maior representatividade com relagdo ao volume (MOLITERNI et
al.,, 2012), sendo que a maioria desses compostos sdo alcanos de comprimento
médio (14 a 20 carbonos). Tipicamente, estes alcanos possuem baixas solubilidades
aguosas, nao sendo prontamente volatilizados ou lixiviados do solo (STROUD et al.,
2007).

Peso-Aguiar et al. (2000) avaliaram os efeitos do petréleo e de seus
derivados nas comunidades bentdnicas da Baia de Todos os Santos, no Estado da

Bahia durante dois anos. As comunidades bentbnicas possuem mobilidade restrita,
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ndo podendo evitar potenciais danos ambientais, sendo eles temporarios ou
permanentes, além de serem importantes nas bases das cadeias alimentares. Os
pontos amostrais envolveram areas proximas as zonas de extracdo de pocos
submarinos, transporte e refino. Os indices de diversidade avaliados indicaram
estresse significativo das comunidades relacionadas ao petréleo, sendo observados
indices de correlacdo negativos entre os niveis de cédmio, HAP e alcanos
(hidrocarbonetos alifaticos) principalmente relacionados ao ponto onde ocorria 0
refino do petroleo.

Além do efeito imediato pds-contaminacdo sobre a biota, esses compostos
demonstram certa persisténcia no ambiente. Silva et al. (2009) realizaram estudo
através da exposicdo de peixes a amostras de agua de um arroio, localizado no
Estado do Parand, apds cinco anos da ocorréncia de um derramamento de 6leo, e
concluiram que, mesmo apoOs esse periodo o petr6leo ainda se encontrava
biodisponivel para a biota. Na ocorréncia, aproximadamente 4 milhdes de litros de
petréleo bruto foram derramados de uma refinaria devido a ruptura de uma
tubulacdo, sendo o acidente considerado o maior vazamento de Oleo entre
Ecossistemas de agua doce brasileiros.

Esses compostos ainda podem ser ingeridos pelos animais que habitam os
locais contaminados, ou as proximidades deles, e permanecerem em seus
organismos. Ziba et al. (2016) relataram a possibilidade da utilizacdo de ovos de
aves marinhas como agentes de biomonitoramento da presenca de alcanos.
Segundo os autores, ovos de aves marinhas que habitavam uma zona préxima a
refinarias de petréleo, e com presenca conhecida de derramamentos por transporte
maritimo, continham hidrocarbonetos alifaticos (alcanos). Além dos ovos, as aves
marinhas também podem apresentar HAP em seu organismo, evidenciado por
andlises de amostras de sangue (PEREZ et al., 2008).

Diversos estudos indicam os efeitos negativos que estas substancias podem
ocasionar em organismos do solo, como os invertebrados edaficos (SOUZA et al.,
2013; GOSPODAREK et al., 2016). Por exemplo, acaros representantes da fauna do
solo foram afetados negativamente pela presenca de petréleo ou seus derivados,
mesmo dois anos apos a contaminagcédo do solo (GOSPODAREK; RUSIN, 2015). A
presenca destes compostos pode também ocasionar efeitos nocivos sobre a
germinacdo de sementes, sobrevivéncia e crescimento de vegetais (LABUD et al.,
2007; NJOKU et al., 2009; BONA et al., 2011), bem como afetar a microbiota do solo
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em termos de diversidade, abundancia e estrutura das comunidades (ANDREONI et
al., 2004; Ll et al., 2007; SHENG et al., 2016).

Ainda, hidrocarbonetos do petroleo incorporados pela flora e fauna podem ser
bioacumulados (JAFARABADI et al., 2018) em tecidos ricos em proteinas e gorduras,
sendo transferidos através da cadeia alimentar e apresentando, portanto, efeito de
biomagnificagdo. Em humanos e animais, estes compostos demonstram potenciais
toxicos e/ou mutagénicos e carcinogénicos. O benzeno, por exemplo, é reconhecido
agente causador de leucemia em humanos (SILVA et al., 2002; TIBURTIUS et al.,
2004). Portanto, a contaminagcdo ambiental por estes compostos pode ocasionar
sérios impactos ecoldgicos em ecossistemas aquaticos e terrestres, comprometer a
qualidade dos recursos naturais, como 0S recursos hidricos e seu uso para
abastecimento, resultando também em consequéncias sanitarias e de saude publica
(ANDRADE et al., 2010).

Como alternativa ao 6leo diesel, de origem féssil e ndo renovavel, surge o
biodiesel ao qual é atribuida uma menor emissao de gases e de material particulado
na atmosfera, quando em comparacdo aos combustiveis derivados de petrdleo
(BENTO et al.,, 2006). Ferreira et al. (2008) verificaram que misturas de diesel-
biodiesel (B10) promoveram a redugdo das emissbes provenientes de motor de
ignigdo por compressao, especialmente para o benzeno a reducdo das
concentracfes ocorreu em cerca de 24 %.

Segundo Hill et al. (2006) a utilizacdo do biodiesel reduz os gases emitidos
para a atmosfera em 41% em relacdo ao diesel, reduzindo varios poluentes
atmosféricos importantes e ainda exercem impacto reduzido sobre a saide humana
e ambiental. Chang et al. (1996) avaliaram as propriedades e a emissfes de gases
de combustdo de diferentes misturas de diesel e biodiesel de soja e demonstraram
que as emissdes de monoxido e dioxido de carbono, bem como de enxofre e
material particulado foram inferiores ao do diesel convencional (sem adicdo de
biodiesel). O valor das reducgbes evolui proporcional ao aumento do biodiesel na
mistura. Porém o aumento da producéo e comercializagdo desse novo combustivel e
0 pouco conhecimento que se tem sobre a sua toxicidade ambiental também
causam alerta, visto que é passivel de causar contaminacdo ambiental durante sua
fabricagao, transporte e armazenamento (KHAN et al., 2007).

Embora o biodiesel e as misturas de biodiesel sejam menos toxicos do que o

diesel convencional, o risco para 0s organismos vivos ainda é substancial, podendo
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apresentar sério impacto em organismos aquaticos se derramado acidentalmente ou
inadvertidamente durante o transporte, armazenamento ou uso (KHAN et al., 2007).
Ha indicios de que o biodiesel e suas misturas com diesel promovam efeitos
genotoxicos e mutagénicos, induzindo mutacdes de substituicdo de pares de bases
(LEME et al., 2012).

Outro fato é que esses combustiveis, além da sua composicao tradicional,
ainda possuem diferentes aditivos sintéticos ou naturais. Os aditivos adicionados
aos combustiveis podem conter compostos capazes de prejudicar a agcdo microbiana

e até conferir toxicidade aos seres vivos (BLOCH, 2000).

2.3 MICROBIOTA DO SOLO

Os microrganismos sdo 0s seres mais abundantes nos solos, sendo
responsaveis por diversas fungdes. Dos processos que ocorrem no solo, cerca de 80
a 90% sdo reacbes mediadas por microrganismos (NANNIPIERI; BADALUCCO,
2003). As bactérias formam o grupo que apresenta maior abundancia e diversidade
entre as espécies microbianas presentes no solo. A comunidade bacteriana é
estimada em cerca de 108 e 10° organismos por grama de solo, variando de acordo
com o método de contagem utilizado e com o tipo de manejo do solo (CARDOSO et
al., 1992).

As bactérias e fungos sdo considerados o0s principais agentes
transformadores de substéncias de origem natural ou xenobidticas (DESAI; DESAI,
1993). Dentre os processos mais importantes desempenhados pela microbiota dos
solos estédo a degradacéo e mineralizacdo de uma grande diversidade de compostos
organicos. Assim, 0s microrganimos contribuem com o equilibrio dos ecossistemas,
onde exercem importante papel nas transformacdes bioquimicas que ocorrem no
meio ambiente, relacionadas a decomposicao de matéria organica e ciclagem dos
elementos (MATTOS, 2015). Neste sentido, as bactérias se destacam em relacao
aos fungos quanto a capacidade de degradacdo (MARGESIN et al., 2003), por
apresentarem ampla diversidade e versatilidade metabdlica (SANOMIYA; NAHAS,
2003), maior velocidade de crescimento, e também por apresentarem menores
exigéncias nutricionais (CARDOSO et al., 1992).

E nos primeiros centimetros de solo que estdo as maiores concentracées de
carbono organico (NELSON; SOMMERS, 1996), e é onde ocorre a maior
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abundancia e atividade de microrganismos (MOREIRA; SIQUEIRA, 2006). O teor de
matéria organica nos solos (MOS) usualmente varia entre 0,5 e 5% nos horizontes
superficiais, podendo apresentar valores menores para solos arenosos e valores
superiores para solos organicos (SILVA et al., 2006). De fato, a abundancia de
microrganismos em um ambiente é determinada pela disponibilidade de nutrientes e
por fatores fisico-quimicos como o pH, potencial redox, temperatura, textura e
umidade do solo (MATTOS, 2015).

A contaminacdo do solo por hidrocarbonetos de petrdleo pode inibir
populac6es microbianas e sua atividade devido a presenca de compostos toxicos
(LABUD et al.,, 2007). Quando em altos niveis de contaminacdo, o numero de
microrganismos pode diminuir, alterando a composicdo das comunidades
microbianas e dos processos mediados por microrganismos (MEYER et al., 2015).
Além da toxicidade, alteragbes nos fatores abidticos podem tornar o ambiente
desfavoravel a microbiota local, fazendo com que a biodegradacdo dos compostos
ali presentes nao ocorra, levando ao acumulo dessas substancias (LIM et al., 2016).

Porém, ha microrganismos com capacidade de realizar a degradacdo de
hidrocarbonetos derivados do petrdleo, o0s quais sdo denominados
hidrocarbonoclasticos. Esses microrganismos conseguem sobreviver aos impactos
gerados pelo poluente e utilizam estes compostos como fonte de carbono e energia
em condicdbes de estresse (LABUD et al., 2007). Em solos recentemente
contaminados com hidrocarbonetos de petrdleo pode haver uma maior quantidade
microrganismos, quando comparado a solos ndo contaminados, pois 0sS
hidrocarbonetos presentes no solo fornecem uma fonte de carbono para o
crescimento dos microrganismos, podendo incrementar sua atividade metabdlica
(ALRUMMAN et al., 2015).

O potencial dos microrganismos como biodegradadores de compostos
quimicos considerados prejudiciais ao meio ambiente vem sendo demonstrado em
diversos estudos (LABUD et al., 2007; BUCKER et al., 2011; MEYER et al., 2012;
ALRUMMAN et al., 2015). A comunidade microbiana envolvida na degradacgéao de
compostos xenobioticos pode ser dividida em microrganismos primarios, 0s quais
sdo capazes de metabolizar o substrato principal disponivel no ambiente, e em
microrganismos secundarios que utilizam apenas os produtos liberados pelos
primarios (GRADY, 1985).

A estrutura quimica dos poluentes organicos, bem como a sua
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biodisponibilidade exercem influéncia na capacidade e na velocidade de
metabolizagdo dos compostos pelos microrganismos (RAHMAN et al., 2002). Tal fato
€ observado quando alguns compostos sédo biodegradados rapidamente, enquanto
outros persistem no ambiente. A capacidade de desenvolvimento dos
microrganismos ira depender, além de diversos fatores ambientais, da existéncia de
genes apropriados. Por exemplo, para a degradacao de determinados compostos, a
célula pode expressar genes especificos que, em situacdes habituais, ndo seriam
expressos. Esses mecanismos de regulacdo especificos asseguram que 0S genes
envolvidos na degradacdo dos alcanos, por exemplo, sejam expressos apenas sob
certas condicbes, como na presenca de determinados alcanos quando outros
substratos preferenciais nédo estdo disponiveis (ROJO, 2009). Plasmideos
provavelmente desempenham papel importante nesse aspecto (OKOH, 2006), visto
que a capacidade de degradar componentes mais recalcitrantes do petréleo, como
as fracbes aromaticas, é geralmente mediada pelas informa¢des genéticas contidas

nestas moléculas de DNA extracromossomal (CERNIGLIA, 1984).

2.3.1 Parametros microbioldgicos do solo

A microbiota dos solos € predominantemente heterotréfica (NANNIPIERI et al.,
2003) necessitando de energia que é suprida através da oxidacdo de compostos
organicos, a qual ocorre geralmente através de processos respiratorios e resultam
na produgéo, entre outros, de COz2. Assim, a respiracdo do solo € um dos métodos
mais conhecidos e utilizados para quantificar a atividade microbiana do solo, sendo
definida como a soma total de todas as funcdes metabdlicas nas quais o CO:2 é
liberado a partir do solo. Bactérias e fungos sé@o os principais responsaveis pela
liberacdo de CO:2 via degradacdo de materiais organicos (SILVA et al., 2007).

A mensuracdo da respiragdo microbiana é uma forma de estimar o nivel de
atividade dos microrganismos do solo, que usualmente reflete a velocidade de
decomposicdo da matéria organica, onde a elevada atividade microbiana pode
indicar uma rapida mineralizagcdo do material organico presente no solo (SEVERINO
et al., 2004). Entretanto, Silva et al. (2007) salientam que o incremento da atividade
respiratoria pode ser desencadeado tanto pela alta produtividade de um determinado
ecossistema, como pelo estresse advindo de distlrbios ambientais e antropicos.

Mariano et al. (2007) utilizaram a respiracao do solo, através da liberagcéo de
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COz2, em solo contaminado com 0leo diesel. Esta mesma variavel foi investigada em
solo adicionado de gasolina e petréleo (LABUD et al., 2007) e também em solo
adicionado de combustivel de avido (SONG; BARTHA, 1990). Medicdes
respirométricas fornecem informacdes sobre o potencial de biodegradacdo de
hidrocarbonetos em solos, sendo empregadas como um dos parametros avaliados
durante os tratamentos de biorremediacdo (MARGESIN et al., 2003), visto que a
formacéo de CO:2 é o ultimo passo da mineralizagéo de carbono (MARGESIN et al.,
2000a).

Outros parametros utilizados para a avaliacdo da microbiota do solo séao as
atividades enzimaticas, que fornecem indicacdes da diversidade de funcbes que
podem ser assumidas pela comunidade microbiana, visto que a maior parte das
enzimas no solo tem origem microbiana (CLAASSENS et al., 2008). A atividade
enzimatica do solo tem papel importante na catalisacdo de reacdes indispensaveis
nos processos de vida dos microrganismos do solo, decomposi¢cdo de residuos
organicos, formacdo de matéria organica e estrutura do solo (WOLINSKA;
STEPNIEWSKA, 2012). Logo, as enzimas podem atuar como indicadoras da
qualidade do solo, pois desempenham papel importante na ciclagem de nutrientes
(GIANFREDA et al.,, 2005), sendo usualmente sensiveis a modificacdes e
perturbacdes que ocorrem no sistema solo (YANG et al., 2008; WOLINSKA;
STEPNIEWSKA, 2012).

A determinacéo de atividades enzimaticas do solo também é utilizada como
meio rapido e econémico para prover informacfes, avaliar e monitorar a funcéo e
estrutura das comunidades microbianas frente & contaminagdo de solos por
hidrocarbonetos e processos de remediacédo de solos contaminados (MARGESIN et
al. 2000b; ALRUMMAN et al., 2015).

Dentre as enzimas do solo que podem ser avaliadas estdo as celulases
(SILVA et al., 2015), proteases (LABUD et al., 2007), amilases, desidrogenase
(MARGESIN et al., 2000b; ALRUMMAN et al, 2015), e a atividade hidrolitica sobre o
substrato diacetato de fluoresceina (FDA) (PEREIRA et al., 2004; SILVA et al., 2015).
As celulases e amilases sado enzimas que hidrolisam moléculas de celulose e amido,
respectivamente, liberando, por exemplo, glicose e pequenos polimeros de glicose.
Estas enzimas atuam de forma fundamental na degradagdo de biomassa vegetal e,
assim, na ciclagem do carbono nos solos (GUPTA et al., 2003).

A hidrolise de diacetato de fluoresceina (FDA) vem sendo utilizada como um
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indicador geral da atividade hidrolitica do solo (PEREIRA et al., 2004) e indicador
funcional da saude do solo (ADAM e DUCAN, 2001). A hidrolise do FDA expressa a
atividade de um grupo de enzimas, e ndo de uma enzima em especifico, sendo elas
as lipases, as esterases e as proteases, todas envolvidas na decomposicdo da
matéria organica no solo. Acredita-se que a hidrélise do FDA reflita a atividade
microbiolodgica total do solo. No entanto, os resultados devem ser interpretados com
cautela, visto que esta atividade esta relacionada predominantemente a atividade de
enzimas extracelulares (NANNIPIERI, et al., 2003).

A atividade de desidrogenases vem sendo empregada como indicadora da
atividade microbiana do solo. Essas enzimas estdo presentes em células
microbianas viaveis, sdo quase que exclusivamente intracelulares, ndo acumulam
extracelularmente, e refletem a capacidade oxidativa total da microbiota do solo. A
atividade da desidrogenase reflete a capacidade metabdlica do solo, a qual é
considerada proporcional & biomassa dos microrganismos no solo (WOLINSKA,;
STEPNIEWSKA, 2012), podendo ser utilizada como marcador sensivel da
degradacédo do solo (GARCIA et al., 1997).

A avaliacdo da desidrogenase é um potencial indicador da recuperacédo de
solos impactados por hidrocarbonetos. Diversos autores relatam a utilizacdo da
mensuracao da atividade da desidrogenase como forma de avaliar os efeitos tdxicos
dos hidrocarbonetos de petrdleo sobre a microbiota do solo (MARGESIN et al.,
2000a,b; LAPINSKIENE et al.; 2006; ALRUMMAN et al., 2014). Essa enzima é
quantificada através da utilizacdo de um aceptor artificial de elétrons, que é reduzido
pela atividade microbiana. Compostos como o0s sais de tetrazolio soluveis, séo
reduzidos a formazans, com coloracdo vermelha, que por sua vez podem ser
extraidos e mensurados colorimetricamente (SHAW; BURNS, 2006).

Contagens de microrganismos representam outro parametro utilizado para
avaliacdo e monitoramento da microbiota do solo, incluindo os potenciais efeitos de
contaminantes como os hidrocarbonetos de petrdleo. Os métodos mais comuns
incluem a contagem direta de unidades formadoras de colénias (UFC) em placas em
meios seletivos (MARGESIN et al., 2000b; ALRUMMAN et al.,, 2015) e o
procedimento de enumeracgéo através da técnica do Numero Mais Provavel (NMP)
utilizando cultivos liquidos para o crescimento dos microrganismos (SONG; BARTHA,
1990; BENTO et al., 2005a).

O NMP é utilizado como um substituto para a técnica de contagem de placas,
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visando estimar microrganismos heterotréficos e também degradadores, pois elimina
a necessidade de um agente solidificante e permite a avaliacédo direta da capacidade
de utilizar o composto alvo da degradacdo. O uso de meios liquidos permite a
remocao de vestigios de contaminantes organicos e permite a definicdo quimica de
um meio com uma Unica fonte de carbono como, por exemplo, os hidrocarbonetos
(OKOH, 2006). Essa técnica incorpora a especificidade para quantificar apenas os
microrganismos que utilizam hidrocarbonetos, no caso dos degradadores, e elimina
o problema de contagem de organismos capazes de desenvolvimento em outros
tracos de contaminantes organicos (BRADDOCK; CATTERALL, 1999).

Outra forma de quantificar a microbiota se da pela determinacéo do carbono
da biomassa microbiana do solo (BMS-C), que é frequentemente associada aos
teores de matéria organica e de argila presentes no solo (ALRUMMAN et al., 2015).
A avaliacdo deste parametro permite quantificar o carbono que a biomassa
microbiana do solo avaliado imobilizou em suas células (TOTOLA; CHAER, 2002). O
BMS-C é considerado um indicador de mudancas ocorridas no solo, o que faz com
que possa ser utilizada como uma ferramenta para a avaliacdo do nivel de
degradacdo do solo (MERCANTE et al, 2008). A biomassa microbiana €
reconhecida por diminuir na presenca de contaminantes, incluindo hidrocarbonetos
(MEGHARAJ et al.,, 2000). Porém, apenas com a avaliacgdo do BMS-C néo é
possivel obter dados sobre a atividade das populacGes microbianas (TOTOLA;
CHAER, 2002).

Com base na relagdo entre respiracdo e o BMS-C é possivel calcular o
quociente metabolico (QCO2), que indica o estado metabolico dos microrganismos do
solo (ANDERSON; DOMSCH, 1993) e, assim, efeitos que o0s contaminantes
dispersados no solo exercem sobre a microbiota. Um declinio no qCOz2 é visto como
um incremento na eficiencia da utilizacdo de carbono pelos microrganismos,
enquanto valores elevados demonstram uma menor eficiéncia metabdlica, pois ha
uma maior perda de carbono na forma de CO:2 emitido para a atmosfera (HUNGRIA
et al., 2009).

Parametros microbiolégicos, como a respiragdo do solo, atividades
enzimaticas e carbono da biomassa microbiana, fornecem informacdes sobre a
presenca e a atividade de microrganismos, bem como sobre a intensidade, tipo e
duracéo dos efeitos da poluicdo por hidrocarbonetos na atividade metabdlica do solo

(LABUD, 2007). Por isso, a atividade microbiana do solo é considerada uma boa
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ferramenta para avaliar a perturbacéo do solo (WOLINSKA; STEPNIEWSKA, 2012).

2.4 BIODEGRADACAO DE DIESEL E BIODIESEL

A degradacdo de compostos xenobidticos, como € o caso dos
hidrocarbonetos de petrdleo, pode ser abidtica, sem a participagdo de
microrganismos ou enzimas, ou bidtica, através de processos bioquimicos mediados
por microrganismos. A contribuicdo relativa de cada processo dependente do
composto e das condi¢gdes quimicas e fisicas do solo. Na maioria dos casos, a
biodegradacédo é o principal mecanismo da degradagdo de xenobibticos nos solos
(HARITASH; KAUSHIK, 2009).

A maioria dos componentes do petroleo (60 a 90%) € considerada
biodegradavel, e os demais componentes, como 0S compostos aromaticos, seriam
recalcitrantes (TONINI et al., 2010). A biodegradacdo dos hidrocarbonetos alifaticos
€ maior e mais rapida do que a dos hidrocarbonetos aromaticos (BENTO et al.,
2005b; CERQUEIRA et al., 2011). Os principais representantes dos hidrocarbonetos
aromaticos de petroleo sdo os que compreendem o grupo BTEX. A biodegradacéo
dos poliaromaticos esta relacionada a quantidade de anéis que 0 composto possuli,
qguanto maior o numero de anéis, maior a estabilidade do composto e mais dificil a
biodegradacao (VARJANI, 2017).

Dentre os hidrocarbonetos alifaticos, os insaturados (alcenos) séao
considerados mais sensiveis que o0s alcanos a degradacdo devido a maior
reatividade de suas ligacbes duplas (GROSSI et al., 2011). Ainda, o0s
hidrocarbonetos alifaticos de cadeia linear sdo biodegradados mais facilmente do
gue os ramificados, devido a sua menor complexidade (PEREIRA Jr. et al., 2009).
Neste sentido, ha uma maior gama de microrganismos capazes de realizar a
metabolizag¢édo de hidrocarbonetos alifaticos, utilizando-os como substrato (VARJANI,
2017).

A massa molecular dos compostos também exerce influéncia na
biodegradacdo, sendo que, em geral, quanto maior a massa molecular de um
hidrocarboneto aromatico, maior a sua hidrofobicidade e recalcitrancia (CERNIGLIA,
1993). O mesmo vale para os hidrocarbonetos alifaticos, ou seja, quanto maior o
tamanho da cadeia, maior a dificuldade de biodegradacdo. Além disso, outro fator

que influencia a biodegradacdo dos compostos € o tempo de contaminacdo do local
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a ser biorremediado. Usualmente, o maior tempo de contaminagdo acarreta na
diminuicdo da biodisponibilidade do contaminante, diminuindo a biodegradagao e
consequentemente a sua mineralizacdo (HATZINGER; ALEXANDER, 1995). Ao
contrario, solo recentemente contaminado com 6leo contém uma quantidade maior
de compostos suscetiveis a degradagdo microbiana (MALETIC et al., 2013). No
entanto, os poluentes em solo contaminado recentemente séo potencialmente mais
toxicos para 0s microrganismos nativos, levando a um maior periodo de adaptacao
antes da degradacdo do poluente e até mesmo a inibicdo do processo de
biodegradacdo (MARGESIN et al., 2000b).

Para realizar a degradacédo de hidrocarbonetos ha o envolvimento de uma
série de fatores fisioldgicos e metabdlicos microbianos. A biodegradacéao dificiimente
sera realizada por uma Unica espécie de microrganismo, visto que possivelmente ele
ndo irA apresentar todas as propriedades necessarias para, individualmente,
degradar o composto por completo. Assim a biodegradacédo depende da presenca
de diferentes microrganismos com a capacidade de degradar hidrocarbonetos e,
desta forma, podem haver relacfes de cooperacédo catabdlica e a atuacao sinérgica
entre 0S microrganismos, 0 que contribui para a degradacdo mais extensa dos
compostos (ATLAS, 1981; GRADY, 1985; LIM et al., 2016; VARJANI, 2017).

Além de a degradacdo dos compostos ocorrer em funcdo da estrutura do
contaminante e da forma com que ele esta disponivel aos microrganismos, também
ha dependéncia das condicfes fisico-quimicas do ambiente (CHRISTOFI; IVSHINA,
2002). Como exemplos desses fatores podem ser citados o pH, a umidade, a
temperatura e a presenca de oxigénio (MALETIC et al., 2013). Os hidrocarbonetos
podem ser biodegradados por diferentes microrganismos que tenham a capacidade
de utilizar estes compostos como doadores de elétrons. Dentre 0s microrganismos,
as bactérias séo relatadas como agentes priméarios na degradacéo de poluentes de
petroleo (ATLAS, 1981; ABBASIAN et al., 2015). Uma vez que nenhum dos
substratos ndo polares séo livremente sollveis em agua, as enzimas catabdlicas
produzidas pelos microrganismos devem ser proteinas de membrana ou proteinas
associadas a membranas (PATZELT, 2007).

Para que o processo de biodegradacao tenha inicio, € necessario que esses
compostos sejam primeiramente oxigenados, para que entdo possam ser
catabolizados pelos microrganismos (Figura 3). A biodegradac¢éo de hidrocarbonetos

pode ocorrer sob condicbes aerobicas e anaerdbicas, sendo que a degradacdo em
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condi¢cdes anaerdbicas é inferior e mais lenta quando comparada a
(GRISHCHENKOQYV et al., 2000). De acordo com Borden et al. (1995), quase todos

os hidrocarbonetos de petréleo sédo biodegradaveis sob condicbes aerdbicas, sendo

aerobica

gue 0S mecanismos para a ativacdo desses compostos sao diferentes entre os
microrganismos aerébicos e anaerobicos (SIERRA-GARCIA; DE OLIVEIRA, 2013).

Principais rotas de Principais rotas de
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Figura 3 — Principais rotas para a degradacao bacteriana aerdbica e anaerdbica de
hidrocarbonetos. Fonte: Adaptado de Sierra-Garcia e De Oliveira (2013).

Em condigbes de aerobiose, a degradacdo dos hidrocarbonetos alifaticos e
aromaticos € iniciada pela incorporacéo de oxigénio molecular, nesse caso atraves
da agéo de enzimas denominadas oxigenases (PEREIRA Jr. et al., 2009) (Figura 3).
Estas enzimas realizam a incorporacdo de um (monoxigenases) ou dois
(dioxigenases) atomos de oxigénio em compostos organicos, que permitem a
hidroxilagdo de cadeias de alcanos alifaticos ou de anéis de compostos aromaticos
(BOLL; HEIDER, 2010).

A degradacéo de hidrocarbonetos alifaticos pode ocorrer por diferentes rotas
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metabdlicas. A via comum para a degradacéo inclui a oxidagdo dos grupos metila
das extremidades da cadeia até a sua transformacdo em um &lcool, que pode
envolver oxidacdo terminal, subterminal ou diterminal (REHM; REIFF, 1981;
ABBASIAN et al., 2015). Na degradacéo terminal, esses alcoois primarios sofrem
oxidacdo a aldeidos, sado desidrogenados para o correspondente acido carboxilico,
convertidos aos seus respectivos acidos graxos e entdo podem ser metabolizados
por B-oxidacdo (ABBASIAN et al., 2015). A cada ciclo sucessivo de B-oxidacédo, duas
moléculas de carbono sdo removidas do acido graxo na forma de Acetil-Coenzima A
(acetil-CoA) (STROUD et al. 2007). Estes produtos sédo entdo oxidados até COz2, o
que ocorre no ciclo do acido citrico (WILKES et al., 2003).

Na oxidacdo subterminal os alcanos sdo oxidados em um alcool secundario,
que € convertido para a cetona correspondente e entdo oxidado para formar um
éster. O éster € hidrolisado por uma esterase, gerando um &lcool e um acido graxo.
Ambas as formas de oxidacédo, terminal e subterminal, podem coexistir em alguns
microrganismos (ROJO, 2009), porém, a maioria dos microrganismos atacam
alcanos terminalmente, enquanto alguns realizam a oxidacdo subterminal (OKOH,
2006). Os alcanos de cadeia ramificada sdo frequentemente mais resistentes a
biodegradacao (PATZELT, 2007). Por exemplo, a ampla ramificacdo do radical metila
interfere no processo de B-oxidacdo, podendo exigir um ataque diterminal ou
carboxilacdo (OKOH, 2006).

No <caso dos hidrocarbonetos arométicos, a biodegradacdo por
microrganismos aerébios € usualmente iniciada pela acdo de dioxigenases, que
promovem adicao de dois atomos de oxigénio ao anel benzénico. Na sequéncia,
reacoes de desidrogenacdo produzem um intermediario dihidroxilado, usualmente o
catecol ou de um composto estruturalmente relacionado (PEREIRA Jr. et al., 2009;
Figura 3). Pela acdo de oxigenases, 0 anel aromético é quebrado devido a perda da
estabilidade estrutural. Essa quebra pode se dar por duas vias, via intradiol
(clivagem da ligacéo carbono-carbono entre os dois grupos hidroxila) ou via extradiol
(clivagem da ligagao carbono-carbono adjacentes) (BRIVIO et al., 2009). De fato, a
quebra de aneis benzénicos é uma das maiores dificuldades no processo de
biodegradacdo dos compostos aromaticos (TIBURTIUS et al., 2004).

Somente apds a quebra do anel a degradagdo poderd ocorrer, de forma
similar a dos compostos alifaticos, originando compostos que podem ser

introduzidos no ciclo do acido citrico (como succinato, acetil-CoA e piruvato), para
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que ao final os compostos sejam totalmente oxidados e como produto ocorra a
liberac@o apenas de didxido de carbono e agua (ABBASIAN et al., 2015). Cadeias
laterais alifaticas em anéis aromaticos sdo geralmente oxidadas primeiro, para
produzir acido benzbico ou seus derivados. Estes sao entdo tipicamente
dioxigenados e, as vezes, descarboxilados para catecol. HAPs com quatro ou mais
anéis sao muito mais resistentes a degradacdo, esses compostos sao
frequentemente glicosilados e ndo completamente degradados (PATZELT, 2007) e
guando degradados, o processo costuma ocorrer lentamente. Ja HAPs com numero
menor de anéis, por exemplo o naftaleno (com dois anéis), sdo prontamente
biodegradados na maioria das situacdes (OKOH, 2006; VARJANI, 2017).

Bento et al. (2005b), demonstraram que microrganismos podem realizar a
degradacdo tanto dos hidrocarbonetos alifaticos quantos dos aromaticos de forma
concomitante. Porém, a degradacdo dos compostos alifaticos se mostrou mais eficaz
em relacdo aos aromaticos, devido a maior complexidade dos ultimos. O processo
inicial de biodegradacdo dos hidrocarbonetos, primeiramente dos compostos mais
facilmente degradaveis, pode resultar no esgotamento do oxigénio do meio devido a
respiracdo aerdbica, dando inicio a biodegradacdo de forma anaerdbica
(BAMFORTH; SINGLETON, 2005). Também h& casos em que a contaminacao
ocorre em ambientes naturalmente andxicos, em que a Unica forma de degradacéo
possivel € a anaerbbica, como no caso de contaminacdes subterrdneas ou de
reservatorios naturais de petréleo (SIERRA-GARCIA; DE OLIVEIRA, 2013).

Na auséncia de oxigénio molecular, aceptores de elétrons alternativos como
nitrato, ferro Il (férrico), sulfato, manganés e didxido de carbono séo utilizados para
realizar a oxidacdo dos hidrocarbonetos por bactérias que respiram
anaerobicamente (BAMFORTH; SINGLETON, 2005; ABBASIAN et al., 2015). As
vias anaerbébicas sdo responsaveis pela maior parte da degradacdo de
hidrocarbonetos de petroleo em reservatorios subsuperficiais e ocorre principalmente
vinculada a processos microbianos como desnitrificacdo, reducdo de ferro (lll) e
reducao de sulfato (CAO et al., 2009; RABUS et al., 2016).

Em termos de aquisicdo de energia e taxas de degradacdo anaerobica, o
nitrato € o aceptor de elétrons preferido em comparacdo ao ferro (lll) e o sulfato
(LADINO-ORJUELA et al., 2016). O nitrato aumenta a eficiéncia da biodegradacéo
de hidrocarbonetos em comparacédo com o sulfato e ferro (Ill) (VAN DER ZAAN et

al., 2012). No entanto, o conhecimento sobre as rotas de biodegradagcéo anaerodbica
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ainda é limitado. Em ambientes onde o oxigénio molecular encontra-se ausente, 0s
compostos sofrem sucessivos processos de oxidacdo, e os produtos de cada etapa
atuam como substratos nas seguintes até a completa degradacdo do composto
(EVANS et al., 1992).

As vias atuais conhecidas que poderiam estar envolvidas na primeira etapa de
ativacdo dos hidrocarbonetos arométicos sdo a carboxilacdo direta (benzeno e
naftaleno), a hidroxilagdo anaerdbica (etilbenzeno) e a adicdo de fumarato (tolueno,
xileno, etilbenzeno, metilnaftaleno, alcanos e cicloalcanos) (VAN BEILEN; FUNHOFF,
2007; GHATTAS et al., 2017). Esta ultima € a via mais conhecida e estudada
(SIERRA-GARCIA; DE OLIVEIRA, 2013). Neste caso, para que ocorra a degradacao
dos hidrocarbonetos alifaticos e aromaticos por bactérias anaerdbicas o ataque ao
substrato é iniciado pela adicdo de um radical fumarato, intermediario do ciclo do
acido citrico, ao substrato. No caso dos hidrocarbonetos alifaticos, com a adi¢do de
atomos de oxigénio pelo fumarato, o composto é degradado até um derivado de
acido graxo, que pode entdo ser catabolizado através da B-oxidacdo. Os elétrons
obtidos como produto do catabolismo sdo entdo utilizados na reducdo do sulfato ou
nitrato durante a respiracéo anaerobica (PATZELT, 2007).

Na degradacdo anaerObica dos hidrocarbonetos aromaticos a adicdo do
oxigénio através do fumarato ocorre antes da quebra do anel. Analogo ao catecol na
degradacdo pela via aerdbica, a via anaerObica também ocorre através de um
intermediario, o benzoil-CoA (PATZELT, 2007). Este intermediario, critico no
catabolismo anaerodbico de hidrocarbonetos aromaticos, € posteriormente reduzido
(pela benzoil-CoA redutase), resultando na quebra do anel aromatico. Os compostos
alifaticos produzidos sao, por sua vez, submetidos a outras reacdes hidroliticas e
oxidativas. ApGs a clivagem do anel sdo gerados acidos graxos que podem entédo
sofrer o processo de B-oxidacdo (ABBASIAN et al., 2015).

A maioria dos melhores caracterizados degradadores de hidrocarbonetos sao
bactérias dos géneros Acinetobacter, Actinopolyspora, Arthrobacter, Brevibacterium,
Burkholderia, Corynebacterium, Flavobacterium, Mycobacterium, Nocardia,
Nocardiodes e Pseudomonas (PATZELT, 2007). Como exemplos de microrganismos
estritamente anaeroObicos e com capacidade comprovada em degradar
hidrocarbonetos na auséncia oxigénio incluem-se espécies dos géneros Azoarcus,
Rhodopseudomonas e Thauera (WIDDEL; RABUS, 2001).

Diferentemente do diesel, o biodiesel é formado por compostos mais
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suscetiveis a biodegradacao devido a estrutura e composicao quimica mais simples
de seus componentes (LIU; SULFITA, 1994). A sua composi¢cdo de cadeias de
acidos graxos insaturados com atomos de oxigénio altamente oxidativos, e a
auséncia de hidrocarbonetos aromaticos e de enxofre (MEYER et al.,, 2012),
favorecem o processo de oxidac&o, que pode inclusive ser ativado pela luz (foto-
oxidacdo). Para retardar o processo de degradacdo oxidativa sao adicionados
antioxidantes a formulacdo do biodiesel comercial, aumentando a sua estabilidade.
Os antioxidantes podem retardar as reacdes de polimerizacao, porém, nao inibir por
completo (GRABOSKI; MCCORMICK, 1998).

Quando comparados 0s compostos presentes no biodiesel aos do 6leo diesel,
a biodegradacdo demonstrou ser maior e mais eficiente no biodiesel (LEUNG et al.,
2006). Neste contexto, a biodegradacao do biodiesel pode ser até cinco vezes mais
rapida do que a do diesel, inclusive em solos (FERELLA et al., 2010).

Os &cidos graxos presentes no biodiesel também séo utilizados como fonte de
carbono e energia pelos microrganismos, pois algumas bactérias conseguem
degradar triglicerideos em glicerol e acidos graxos. A via de biodegradacdo de
moléculas de éster alquilico de acidos graxos é um processo de multiplas etapas
que é similar em condi¢cBes aerdbicas e anaerdbicas. A biodegradacao do biodiesel
comeca com a hidrolise do éster metilico ou etilico através da ag¢do das enzimas
lipases ou esterases produzidas pelos microrganismos (BOCZAR et al., 2001).

Os ésteres sdo primeiro desesterificados para formar acidos graxos livres e
alcool (etanol/metanol). Os &cidos graxos livres passam entdo por uma remocao
sequencial de componentes de dois carbonos (Acetil-CoA) através da B-oxidacdo
(AKTAS et al., 2010). O alcool liberado € prontamente biodegradado sob condicdes
aerdbicas e anaerdbicas. Na auséncia de oxigénio molecular, outros aceptores de
elétrons terminais podem suportar processos de biodegradacdo anaerdbicos.
Estudos fornecem evidéncias de que a biodegradacdo dos acidos graxos pode
ocorrer pela reducdo de nitrato, reducdo de sulfato e por metanogénese (THOMAS
et al., 2017).

A adicdo de uma determinada quantidade de biodiesel, livre de
hidrocarbonetos e com a presenca de ésteres de acidos graxos com maior afinidade
pela 4gua, pode aumentar a biodegradabilidade dos hidrocarbonetos do diesel,
como evidenciado por diversos estudos (ZHANG et al.,, 1998; BENTO et al., 2006;
PASQUALINO et al., 2006; MARIANO et al., 2008; BUCKER et al., 2011; THOMAS
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et al.,, 2017). Os mecanismos que determinam tal comportamento ndo sao
totalmente conhecidos. Por exemplo, o biodiesel pode atuar como solvente,
facilitando a dispersédo e acelerando a degradacao microbiana dos hidrocarbonetos
do diesel (TAYLOR; JONES, 2001). Ainda, os microrganismos poderiam utilizar
primeiramente os substratos mais acessiveis e de facil degradagdo como fontes de
carbono e energia, levando a um aumento na populagdo microbiana e estimulando a
producdo de enzimas degradativas. Por processos cometabdlicos, os compostos de
maior potencial recalcitrante poderiam ser degradados (ZHANG et al., 1998;
PASQUALINO et al., 2006; MEYER et al., 2012).

Porém, por diferentes motivos, a degradacdo de um contaminante pode nao
ocorrer em sua totalidade, podendo ocorrer de forma parcial ou ainda ocorrer a
biotransformacdo do composto em derivados tdo ou mais téxicos do que o0s
contaminantes originais (KALBITZ et al., 2003). Um dos impeditivos da degradacéo é
a recalcitrancia, que aparentemente nas fracbes de hidrocarbonetos de petréleo
pode ser devida a fatores como a diminuida biodisponibilidade, auséncia de enzimas
oxidantes ou impedimento para 0 ataque enzimatico, bem como a toxicidade dos

contaminantes aos microrganismos do solo (SALANITRO et al., 1997).

2.4.1 Producédo de biossurfactantes

Dentre o0os mecanismos que levam a biodegradacdo de compostos
hidrofébicos, a solubilizacdo e o contato direto sdo os mais importantes. Em contato
direto, as células bacterianas aderem a superficie dos compostos. Esta adeséo a
superficies hidrofébicas é uma estratégia utilizada por diversos microrganismos para
superar a biodisponibilidade limitada destas moléculas. Por exemplo, algumas
bactérias possuem naturalmente superficies celulares hidrofébicas que permitem a
adeséo celular aos hidrocarbonetos (PALMER et al., 2007).

A adesao de um microrganismo ao substrato aumenta a taxa de transporte do
substrato hidrofébico da fase ndo aquosa para a célula, podendo aumentar a
eficiéncia da biodegradacao. Porém, a biodegradacdo ndo requer necessariamente
a adeséo celular, bem como a capacidade de adesé&o nao indica necessariamente a
sua utilizacdo. Na maioria dos casos, a adesdo ndo € um pré-requisito para a
degradacdo, visto que algumas bactérias que utilizam hidrocarbonetos apresentam
fraca adeséo a estes substratos (ABBASNEZHAD et al., 2011).
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No caso da biodegradacdo de hidrocarbonetos, a biodegradacdo € lenta
principalmente devido & baixa solubilidade em agua e a taxa de dissolu¢cdo. No
entanto, a presenca de compostos surfactantes pode aumentar a biodisponibilidade
de compostos hidrofébicos por solubilizagdo e assim, elevar os indices de
degradacéo (PARIA, 2008). Os surfactantes sdo compostos que possuem atividade
tensoativa, capazes de reduzir a tensdo superficial e interfacial, distribuindo-se nas
interfaces entre fases fluidas com diferentes graus de polaridade. Tal fato permite a
dispersdo ou a mistura de liguidos como agua e o6leo em forma de emulsoes,
aumentando a concentracdo de hidrocarbonetos na fase aquosa (BANAT et al.,
2000).

Diversos microrganismos, incluindo bactérias, fungos filamentosos e
leveduras, sdo capazes de produzir biossurfactantes (BANAT et al., 2000). Os
biossurfactantes podem ser divididos em surfactantes de baixa massa molecular, os
quais sao moléculas anfipaticas que os posicionam na interface agua/dleo e por isso
possuem a propriedade de diminuir a tensdo superficial quando presentes em meio
aquoso (DESAI; BANAT, 1997), e nos surfactantes de alta massa molecular,
denominados de bioemulsificantes, que s&do responsaveis pela formacédo e
estabilidade de emulsdo 6leo-dgua, aumentando assim a solubilidade do
contaminante com a fase aquosa (MEYER et al., 2012).

Microrganismos produzem biossurfactantes para que assim possam utilizar o
substrato insoluvel/hidrofébico como fonte de carbono e energia, visto que estas
moléculas sdo capazes de ampliar a biodisponibilidade do substrato para os
microrganismos, e também de aumentar a hidrofobicidade da superficie celular, o
que permite que o substrato hidrofébico interaja livremente com as células
bacterianas (LIM et al.,, 2016). O proprio contato direto pode ser facilitado por
biossurfactantes e bioemulsificantes produzidos pelas células, que aumentam a
adeséo entre a superficie celular e o composto hidrofébico (STROUD et al., 2007).

Embora os biossurfactantes ndo atuem diretamente oxidando hidrocarbonetos
e/lou ésteres metilicos de acidos graxos, influenciam positivamente as taxas de
degradacédo pelo incremento da dissolugdo das moléculas nédo polares em fase
aguosa e alteracdo da afinidade entre as células e o contaminante, aumentando
assim a hidrofobicidade celular (ZHANG; MILLER, 1995; PRUTHI; CAMEOTRA,
1997; PARIA, 2008; MEYER et al., 2012). A maioria dos microrganismos

degradadores apresenta a capacidade de produzir compostos surfactantes,
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facilitando o transporte dos contaminantes para o interior da célula (PIJANOWSKA et
al., 2007). Ron e Rosenberg (2014) relataram que os surfactantes podem recobrir os
hidrocarbonetos, como uma espécie de envelope, de modo que o complexo é
integralmente transportado através da membrana celular, o que permite que o
metabolismo ocorra dentro do citoplasma.

A maior parte dos biossurfactantes reportados € de origem bacteriana. Dentre
as bactérias, as mais mencionadas sdo as dos géneros Pseudomonas,
Acinetobacter, Bacillus e Arthrobacter (GOUVEIA et al.,, 2003). A producao de
biossurfactantes ocorre, predominantemente, durante o crescimento microbiano em
substratos insolUveis em agua. A reducéo da tensdo superficial do meio geralmente
ocorre na fase estacionaria do crescimento microbiano em meios minimos com uma
fonte de carbono, sendo relatada producdo de tais compostos como metabolitos
secundarios (DESAI; BANAT, 1997; RON; ROSENBERG, 2001; BANAT et al., 2010).

A deteccgdo da producédo de surfactantes microbianos é usualmente realizada
em meios contendo hidrocarbonetos ou dleos vegetais como substratos (BUCKER et
al., 2011; MEYER et al., 2012). Desta forma, a adicdo de compostos organicos
hidrofébicos como substratos para os microrganismos auxilia no isolamento de
microrganismos degradadores, e dentre estes, aqueles que podem apresentar a
capacidade de produzir biossurfactantes (CHRISTOFI; IVSHINA, 2002).

Os biossurfactantes produzidos podem ser secretados como moléculas
extracelulares ou permanecem associados a superficie celular (VAN HAMME et al.,
2003; MULLIGAN, 2005). Geralmente, os biossurfactantes extracelulares possuem a
porcdo hidrofilica constituida por peptideos e sacarideos, e a por¢édo hidrofébica
constituida por acidos graxos saturados e insaturados (JACQUES et al., 2007a). Em
bactérias, diversos componentes da superficie celular, como proteinas, acido
lipoteicGico e fimbrias, podem contribuir a atividade surfactante (DESAI; BANAT,
1997).

Devido ao incremento da solubilidade e disponibilidade de poluentes
hidrofébicos, aumentando assim o potencial para a biodegradacdo, o0s
biossurfactantes tém seu principal uso na remediacdo de ambientes contaminados,
especialmente com hidrocarbonetos (BENTO et al., 2003). Em busca de novos
compostos, 0 numero de pesquisas relacionadas ao isolamento e identificacao
microrganismos produtores de moléculas que apresentem caracteristicas
surfactantes vem aumentando (BENTO et al., 2005b; MEYER et al., 2012; SANTOS
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et al.,, 2013). Ainda, biossurfactantes apresentam baixa toxicidade e tolerancia a
temperatura, além de serem naturalmente biodegradaveis na dgua e no solo (LIN,
1996; MAKKAR; CAMEOTRA, 2002). Porém, a extensdo da biodegradacao por
bactérias que ndo produzem biossurfactantes ndo é necessariamente aumentada
pela presencga destas moléculas, pois em alguns casos o biossurfactante demonstra
ser especifico para cada espécie microbiana (NOORDMAN; JANSSEN 2002).

2.5 BIORREMEDIACAO

Vislumbrando mitigar e solucionar os casos de contaminagao, tecnologias
para a recuperacdo ambiental vém sendo investigadas. Dentre as técnicas de
remediacdo, aquelas que utilizam organismos vivos, denominadas de
biorremediagdo, séo consideradas relativamente mais econdmicas quando
comparadas as estratégias convencionais, como incinera¢do e lavagem do solo
(BAMFORTH; SINGLETON, 2005), aléem de mais seguras e menos agressivas ao
meio ambiente (MOLINA-BARAHONA et al., 2004). Outro ponto relevante para o
estudo da biodegradacdo esta no seu importante papel no ciclo global de carbono
(SIERRA-GARCIA; DE OLIVEIRA, 2013).

Conforme Stroud et al. (2007), a biorremediacdo é fundamentada nos
processos de degradacdo microbiana, onde podem ser criadas condi¢cdes para
maximizar as transformacfes dos contaminantes no solo. Essas transformacoes,
sob influéncia dos microrganismos e/ou de suas enzimas, vao desde a remocao
parcial até a mineralizacdo completa da substancia orgéanica, visando a
descontaminacdo ou minimizacdo dos efeitos toxicos dos contaminantes (LIM et al.,
2016). Desta forma, idealmente, devem ser liberadas apenas substancia inertes,
como o diéxido de carbono e agua, e compostos sem toxicidade que poderiam ser
incorporados ao ambiente sem prejuizos aos organismos vivos (MOLINA-
BARAHONA et al., 2004).

Técnicas de biorremediacdo estdo entre as principais estratégias de
remediacdo utilizadas em éareas contaminadas por hidrocarbonetos de petréleo.
Varios contaminantes podem ser tratados biologicamente com sucesso. Estes
incluem petréleo bruto (JONES et al., 2008; RAHMAN et al., 2002), hidrocarboneto
do petréleo como gasolina (BRADDOCK; CATTERALL, 1999; VIEIRA et al., 2007),
Oleo diesel (MARIANO et al., 2007; SERRANO et al., 2008), combustivel de avido
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(SONG; BARTHA, 1990), entre outros derivados de petréleo, compostos organicos
ou outros xenobidticos, existindo diversos compostos individuais passiveis de
destoxificacao por biorremediacdo (MOREIRA; SIQUEIRA, 2006).

Para a proposicdo de estratégia de biorremediacdo apropriada, €
extremamente importante a investigacéo e caracterizacdo dos fatores que afetam a
eficiéncia da biodegradacdo (MALETIC et al., 2013). O éxito de um processo de
biorremediacdo microbiana depende, fundamentalmente, da existéncia de
microrganismos com capacidade metabodlica de degradacdo dos contaminantes
especificos, a biodisponibilidade do contaminante ao ataque microbiano ou
enzimatico, e condicbes ambientais adequadas para o crescimento e atividade dos
microrganismos (BOOPATHY, 2000).

A eficacia da biodegradacdo dependente, em maior parte, dos tipos de
hidrocarbonetos presentes (SALANITRO et al., 1997). Porém, as caracteristicas do
solo contaminado também podem limitar ou melhorar a eficacia do processo. A baixa
permeabilidade, por exemplo, pode interferir tanto na difusdo de oxigénio,
fundamental ao processo aerébio de degradacdo, quanto na incorporacdo de
nutrientes (MALETIC et al., 2013). Além disso, est&o ainda envolvidos outros fatores
limitantes, como as propriedades de tamponamento do solo, atividade bioldgica e
tipo de biota, longevidade do poluente, toxicidade, bem como sua mobilidade
(LAPINSKIENE et al., 2006).

Embora a biorremediacdo tenha destaque entre as técnicas de remediagao
disponiveis utilizadas para a descontaminacdo de ambientes impactados por
hidrocarbonetos, a reduzida solubilidade desses compostos dificulta o acesso dos
microrganismos e a consequente biodegradacdo dos poluentes (RUFINO et al.,
2013). Uma das possiveis solucdes para a baixa disponibilidade dos poluentes
hidrofébicos consiste no uso de surfactantes, como anteriormente apresentado.

As técnicas de biorremediacdo sdo usualmente classificadas em in situ e ex
situ. Nas tecnologias de biorremediacao in situ, o tratamento é realizado no local da
contaminagao, enquanto que nas estratégias ex situ, o solo contaminado € removido
para tratamento em outro local controlado (SOUZA et al., 2013). Em grande parte, a
definichio da técnica de biorremediacdo, ou suas combinacdes, considera
exatamente as condi¢cdes ambientais do local, para que ndo ocorram interferéncias

no resultado esperado (LIM et al., 2016).
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2.5.1 Biorremediacao ex situ

A biorremediagdo ex situ surge da necessidade da retirada do material
contaminado, que pode ser solo ou efluente, para que sejam tratados em outro local.
A remocdo pode ser necessaria quando h4 riscos de os poluentes contaminarem
pessoas e/ou o ambiente proximo do solo a ser biorremediado, ou quando a
presenca de altas concentracfes de contaminante demanda a utilizacdo de técnicas
como compostagem, o uso de biorreatores, entre outras (JACQUES et al., 2007a).

Algumas das estratégicas de biorremediacdo ex situ mais utilizadas sé&o o
landfarming e compostagem como biopilhas e biorreatores (STROUD et al., 2007). O
método landfarming consiste, basicamente, em células controladas onde o solo
contaminado € disposto. Realizam-se revolvimentos periédicos da camada superior
do solo contaminado para haver aeracdo e assim estimular a degradacao bioldgica
do residuo pelos microrganismos indigenas (PAUDYN et al., 2008).

A compostagem com biopilhas é uma variacdo do landfarming, as quais sdo
adicionadas agua e nutrientes. A area é impermeabilizada com material sintético e
h& um sistema para coleta do material lixiviado e dos gases gerados para tratamento
(PLAZA et al., 2005). J4 no tratamento com biorreatores, o solo contaminado €&
acondicionado em locais fechados, onde h4 a manipulacdo e o controle das
condicbes ambientais que levam a otimizacdo da biodegradacdo e melhor
desempenho do processo, como, por exemplo, a regulacdo do pH, temperatura,
oxigenacao e adicéo de nutrientes (ROBLES-GONZALEZ et al., 2008).

O tratamento de residuos de hidrocarbonetos em biorreatores € um método
indicado para areas densamente povoadas, quando o0s residuos contém
concentracfes mais elevadas de contaminantes, como é o caso de residuos de
processos industriais. Os maiores custos de operacdo sdo balanceados por um
controle de processo muito maior, 0 que permite a selecdo de parametros como
temperatura, pH, potencial redox ou a concentracdo de co-substratos e nutrientes.
Em um biorreator selado, consoércios enriquecidos ou estirpes microbianas

geneticamente modificadas também podem ser utilizadas (PATZELT, 2007).

2.5.2 Biorremediacéao in situ

A biorremediacgéo in situ é realizada no préprio local em que se encontra a
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contaminagao. Este processo evita custos com transporte do material contaminado e
reduz os riscos de contaminacdo associados ao deslocamento dos contaminantes.
As estratégicas de biorremediacéo in situ mais utilizadas séo a atenuagdo natural,
bioestimulacéo, bioaumentacao e bioventilagdo (BENTO et al., 2003).

Na atenuacdo natural, a biorremediacdo ocorre de forma passiva, sem
nenhuma forma de intervengdo humana, de maneira que apenas 0S microrganismos
indigenas do local tenham atuacéo na biodegradacédo dos compostos (SOUZA et al.,
2013). A atenuacdo natural costuma iniciar lentamente, pois é necessario que 0s
microrganismos nativos do solo se adaptem as novas condigbes na presenca do
contaminante. Microrganismos degradadores passam entédo a utilizar o contaminante
organico como fonte alternativa de carbono e energia na producdo de biomassa,
ocasionando a reducdo da concentracdo do contaminante ao longo do tempo
(SOUZA et al., 2013; MEYER et al., 2015). A biodegradacao costuma aumentar apés
a selecao e adaptacao dos microrganismos frente aos contaminantes (SCELZA et al.,
2007).

O processo de atenuacdo natural monitorada, quando em condi¢cdes de
campo adequadas (geologia subsuperficial, hidrologia e microbiologia), pode auxiliar
nao somente na degradacao de hidrocarbonetos, inclusive aqueles do grupo BTEX,
mas também na degradacdo de pesticidas e transformacdo de compostos
inorganicos (MULLIGAN; YONG, 2004). Esta estratégia € a mais econémica, com
intervencdo minima no ambiente, porém a mais lenta (meses a anos) dentre as
técnicas in situ. No entanto, a biodegradacdo pode ocorrer de maneira continua
devido ao processo de adaptacdo natural da microbiota nativa do solo impactado.
Por isso, a atenuacdo natural é recomendada somente para locais onde ndo ha
riscos de migracdo dos poluentes para outros locais, incluindo riscos de
contaminacdo do lencol fredtico. Quando houver tais riscos, outras tecnologias
devem ser utilizadas para acelerar o processo de remediacdo (SOUZA et al., 2013;
SCELZA et al., 2007).

Em alguns casos onde hé restricbes fisicas, quimicas e/ ou bioldgicas, o
processo de atenuacao natural pode nao ser suficiente, sendo necessarias solucoes
de bioengenharia. Tais técnicas podem ser necessarias quando o local a ser
biorremediado possui atividade microbiana baixa, falta de nutrientes, poluentes
pouco biodisponiveis, extremos de pH ou fatores fisicos do solo. Essas

caracteristicas podem ser corrigidas a fim de estimular as populacdes degradantes
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com o objetivo de acelerar o processo de biorremediagdo (STROUD et al. 2007).

Nas técnicas de bioestimulagdo, bioaumentacdo e bioventilagdo ocorrem
intervencdes humanas, no intuito de acelerar o processo (SOUZA et al., 2013). A
bioestimulacédo consiste no ajuste de parametros ambientais que, ndo adequados,
atuam limitando o processo de remediagdo, especialmente limitagdes nutricionais a
microbiota. Neste sentido, podem ser adicionados fertilizantes de liberacdo lenta,
biopolimeros e materiais organicos visando estimular o desenvolvimento dos
microrganismos nativos (PRINCE et al., 2003).

A adicao de surfactantes também é utilizada para otimizar a biorremediacao
de contaminantes, auxiliando na metabolizacdo dos compostos poluentes, pois
facilita o transporte dos substratos organicos para o interior das células microbianas
ou diminuindo as interacdes superficiais contaminante/solo. Além dos surfactantes
também podem ser adicionadas enzimas, que favorecem a oxida¢do de moléculas
de dificil degradacdo em moléculas de facil assimilacdo pelos microrganismos
(SHUHONG et al., 2006).

A técnica de bioaumentacdo consiste na adicdo de microrganismos com
reconhecida capacidade de degradar os compostos de interesse na area
contaminada (LIM et al., 2016). A selecdo dos microrganismos degradadores a
serem utilizados normalmente é realizada a partir de uma area com histérico de
contaminagcdo, Vvisto que nestas areas ha maior probabilidade de haver
microrganismos com potencial degradador. Os microrganismos degradadores de
hidrocarbonetos estdo presentes em muitos ambientes, mesmo quando o ambiente
é intocado (MARGESIN et al., 2003; VARJANI et al., 2015). Porém, microrganismos
degradadores de hidrocarbonetos em ecossistemas ndo poluidos comumente
representam menos de 0,1% da comunidade microbiana; no entanto, este percentual
pode aumentar para até 1 a 10% da populacdo total em ambientes poluidos por
hidrocarbonetos de petroleo (ATLAS, 1981).

Na bioventilacdo ocorre a insercdo de oxigénio ao solo contaminado para
estimular e/ou acelerar a degradagdo dos contaminantes por microrganismos
aerdbios (LIM et al., 2016). Ainda, é possivel utilizar diferentes técnicas in situ de
forma concomitante, para acelerar o processo de degradacao (HAMDI et al., 2007,
SOUZA et al., 2013).

Processos de biorremediacdo podem ser monitorados diretamente, pela

diminuicdo da concentracdo dos contaminantes, e indiretamente pelo aumento da
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biomassa microbiana, respiracdo do solo, atividades enziméticas, e ensaios

ecotoxicoldgicos utilizando bioindicadores (SCELZA et al., 2007).

2.5.3 Estudos ecotoxicoldgicos relacionados a biorremediacéao

Atrelados a biorremediagdo surgem os estudos toxicoldgicos, utilizados como
importantes instrumentos no desenvolvimento de tecnologias para o tratamento
adequado de ambientes contaminados (TAMADA et al.,, 2012). Os estudos
ecotoxicolégicos tém a capacidade de avaliar os efeitos de compostos como
passiveis de serem prejudiciais ao meio ambiente, muito além de apenas identificar
substancias potencialmente perigosas. Sendo assim, estudos ecotoxicoldgicos
fornecem, através de bioensaios, o0s efeitos sinérgicos e antagénicos dos
contaminantes e informacfes sobre a fracdo biodisponivel do composto, 0 que ndo
poderia ser avaliado apenas com dados quimicos (CRUZ et al., 2013a).

O diagnéstico de toxicidade ecologica inclui diferentes métodos usando
animais de solo e plantas como organismos-teste (TANG et al., 2011). A minhoca,
por exemplo, é usada como animal de teste em experimentos de toxicidade do solo
e foi estabelecida como método padrdo pela International Organization for
Standardization (1ISO) em 1993 (1ISO11268-1). O teste de toxicidade de plantas
também tem sido usado como método padrdo pela 1SO11269-1 (1993) e
Organizacdo para Cooperacdo e Desenvolvimento Econdmico e inclui o
alongamento da raiz, a germinacao de sementes e o teste de crescimento de plantas
(OECD, 2000). Estes organismos sdo comumente utilizados para avaliar a toxicidade
em solos contaminados com hidrocarbonetos de petréleo e variam em sensibilidade
conforme a espécie do animal ou planta (TANG et al., 2011).

A utilizacdo de bioensaios através do uso de plantas em estudos de
contaminagdo de solos merece consideravel atencdo (ADAM; DUNCAN, 2002).
Testes envolvendo germinagédo de sementes, por exemplo, sao considerados de
curto prazo e avaliam principalmente os efeitos da toxicidade aguda (BANKS;
SCHULTZ, 2005). Para a avaliacao de contaminantes em solo atraves dos testes de
germinacdo podem ser utilizados o proprio solo ou os extratos dos contaminantes
nele presentes. Porém, para a avaliacdo de solo contaminado com compostos
hidrofébicos, como os éleos combustiveis, o teste de contato direto demonstra maior
eficiéncia (HUBALEK et al., 2007).
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Ensaios de toxicidade vegetal em contaminantes presentes no solo, através
da avaliagdo da germinacdo de sementes e avaliagcdo do desenvolvimento inicial de
plantulas sdo amplamente utilizados para avaliacdo dos efeitos fitotoxicos de
hidrocarbonetos de petroleo (ADAM; DUNCAN, 2002; BANKS; SCHULTZ, 2005;
LABUD et al., 2007; TANG et al., 2011; CRUZ et al., 2013a,b; CRUZ et al., 2014;
BAMGBOSE; ANDERSON, 2015) e de biodiesel (TAMADA et al., 2012; CRUZ et al.,
2013a,b; CRUZ et al., 2014; BAMGBOSE; ANDERSON, 2015). A USEPA (1996)
recomenda diversas culturas para utilizacdo em testes de toxicidade como € o caso
da alface (Lactuca sativa L.) (TAMADA et al., 2012; CRUZ et al., 2014; BAMGBOSE;
ANDERSON, 2015) e do pepino (Cucumis sativus L.) (CRUZ et al., 2013a,b).
Segundo Banks e Schultz (2005), a maioria das plantas parece mostrar alguma
sensibilidade aos poluentes.

Plaza et al. (2005) indicam que o alongamento radicular € um critério mais
apropriado para a avaliagdo da toxicidade do solo do que a germinacdo, enquanto
Saterbak et al. (1999) relataram que a germinacdo de sementes seria mais
adequada em detrimento ao alongamento da raiz para testes de fitotoxicidade.
Segundo estes Ultimos autores, os testes de germinacdo tém sensibilidade
semelhante ao alongamento da raiz para a maioria das sementes e solos, mas
menor variabilidade.

Outro ensaio de biomonitoramento, o qual utiliza o contaminante a ser testado
em meio liquido, emprega Allium cepa. Com este teste, € possivel avaliar a
toxicidade relacionada & mutagenicidade e a genotoxicidade (MAZZEO et al., 2011).
Estes autores observaram que o contato dos compostos BTEX com espécies
vegetais pode ocasionar dano celular irrecuperavel, demonstrando a potencialidade
genotodxica e mutagénica provocada as células meristeméticas pelos BTEX.

Testes de toxicidade apresentam relevante potencial para aplicagdo como
ferramentas de monitoramento ambiental para avaliar a eficacia das tecnologias de
descontaminacédo e biorremediacdo de ambientes (PLAZA et al., 2005). No entanto,
os bioensaios, quando utilizados individualmente, podem néo identificar a atenuagao
de compostos durante o processo de biorremediacdo, pois mesmo apos a reducéo
dos hidrocarbonetos os bioensaios com germinacdo de sementes podem indicar
toxicidade, o que poderia ser resultado da formacdo de metabdlitos intermediarios
toxicos durante a biodegradacdo (PHILLIPS et al.,, 2000). Bioensaios sdo um

complemento para analises quimicas para avaliacdo da contaminacdo do solo e
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progresso da biorremediacdo. Portanto, o uso combinado de andlises quimicas e
ensaios de ecotoxicidade é recomendado para procurar explicar os efeitos e auxiliar

a avaliar os riscos ecoldgicos associados a contaminacdo (SHEN et al., 2016).
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3. MATERIAL E METODOS

A Figura 4 apresenta o fluxograma esquematico com a metodologia

empregada para atingir os objetivos propostos pela investigacdo do presente
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conforme a ordem das etapas de execucéao.

3.1 COLETA, CARACTERIZACAO E PREPARO DAS AMOSTRAS DE SOLO

Foram coletadas amostras de solo, em profundidade de 0 a 20 cm (Horizonte
A), de uma area sem historico de contaminacdo por combustiveis, localizada na
Area Experimental da Universidade Federal da Fronteira Sul (UFFS), municipio de
Cerro Largo/RS. O solo é classificado pelo Sistema Brasileiro de Classificagdo dos
Solos como Latossolo Vermelho, com classe textural argilosa (EMBRAPA, 2006).

O solo foi submetido a secagem (22 £ 5 °C por 2 dias) e peneirado utilizando
peneira com malha de 2 mm (COLLA et al., 2014). Apés homogeneizacao, este solo

foi utilizado para a montagem de microcosmos.
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Uma amostra do solo foi encaminhada para caracterizagéo fisica e quimica no
Departamento de Solos da Universidade Federal de Santa Maria (UFSM), Campus
Santa Maria. Outra amostra foi encaminhada para andlises de granulometria e de
capacidade de campo no Laboratoério de Fisica do Solo da Universidade Federal da
Fronteira Sul — Campus Cerro Largo. Os resultados destas analises séao

apresentados na Tabela 1.

Tabela 1 — Propriedades fisico-quimicas do solo utilizado nos experimentos.

Atributo Profundidade (0-20 cm)
Argila (%) 56,28
Areia Fina (%) 4,12
Areia Grossa (%) 6,29
Silte (%) 33,31
Matéria Organica (%) 2,80
P disponivel (mg dm-3) 14,20
K disponivel (mg dm3) 312,00
CTC2 efetiva (cmolc dm-3) 8,90
CTC pH7 (cmolc dm™3) 14,30
Al (cmolc dm-3) 0,10
Mg (cmolc dm-3) 1,50
Ca (cmolc dm3) 6,50
H + Al (cmolc dm-3) 5,50
pH agua 1:1 5,20
indice SMP® 5,80
CC¢ (g de agua g* de solo) 0,31

a CTC: Capacidade de Troca de Céations; ®* SMP: Método Shoemaker, Mac Lean e Pratt; * CC:

Capacidade de campo.

3.2 PREPARO DOS CONTAMINANTES

A amostra de Oleo diesel metropolitano S10 (10 ppm de enxofre), contendo
8% de biodiesel em sua composicéo (B8) conforme a legislacdo vigente no periodo,
foi adquirida em um posto de combustivel da regido de Cerro Largo/RS. A amostra
de biodiesel de soja foi gentilmente doada por uma empresa produtora do estado. A

composicdo do biodiesel € apresentada na Tabela 2.
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Tabela 2 — Acidos graxos constituintes do biodiesel de soja.?

Acidos graxos Percentual (%)
Gadoléico (C20Hz802) 0,2
Araquidico (C20H4002) 0,4
Estearico (Ci1sH3602) 4,0
Linolénico (C1sH3002) 5,9

Palmitico (C1e6H3202) 10,5

Oléico (C18H3402) 26,2

Linoléico (C1sH3202) 52,8
Antioxidante Acido Citrico

a Dados fornecidos pela empresa doadora da amostra.

Os dois combustiveis foram esterilizados por filtracio com membranas de
0,22 um. Apos a filtragao, os combustiveis foram armazenados em frascos estéreis e
hermeticamente fechados. Os frascos permaneceram envoltos com papel aluminio
para serem protegidos da luz, assim evitando a foto-oxidacdo, e armazenados a

temperatura ambiente.

3.3 MONTAGEM E INCUBACAO DOS MICROCOSMOS

Os microcosmos foram montados utilizando frascos de vidro com tampa de
fechamento hermético e capacidade de 3,5 L. Foram adicionados 900 g de solo em
cada frasco, com a umidade previamente ajustada para 60% da capacidade de
campo, conforme Tedesco et al. (1995), através da adicdo de agua destilada estéril.

O solo foi contaminado com concentracdes de 5% e 10% de biodiesel e de
diesel (massa em relacdo a massa de solo seco), sendo revolvido com espatula
estérii para a homogeneizagcdo das misturas solo-combustivel. Para cada
contaminacgdo foram mantidos microcosmos em quadruplicata, além de microcosmos
sem a adicdo do combustivel, também em quadruplicata, totalizando 20

microcosmos, distribuidos da seguinte forma:

Tratamento (T):

T1 — Controle (sem contaminacao);
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T2 — Atenuacgéo Natural + Diesel (5%);

T3 — Atenuacéo Natural + Diesel (10%);
T4 — Atenuacao Natural + Biodiesel (5%);
T5 — Atenuacao Natural + Biodiesel (10%).

As incubacdes foram realizadas por 90 dias em temperatura ambiente, sem
incidéncia de luz. Temperaturas minima e maxima foram registradas periodicamente
ao longo do experimento. A umidade gravimeétrica foi monitorada ao longo do periodo
de incubacao do solo a partir de pesagens dos microcosmos. Havendo necessidade,
adgua destilada estéril foi adicionada aos microcosmos. Durante a incubacdo foram
realizados revolvimentos periddicos, em ambiente estéril, para a homogeneizacao e

aeracdo dos microcosmos.

3.4 ATIVIDADE RESPIRATORIA

A atividade respiratéria microbiana nos microcosmos foi avaliada com base na
liberacdo cumulativa de C-CO2 (ALEF, 1995). A liberacdo do CO:2 pode,
indiretamente, indicar a potencial degradacdo do contaminante (JACQUES et al.,
2007a, LABUD et al., 2007). Os microcosmos foram equipados com um sistema para
a captacdo do COz: liberado, constituido de um recipiente plastico contendo 20 mL de
NaOH (0,5 mol L1). Dois frascos sem solo, porém contendo recipiente com NaOH,
foram utilizados como provas em branco.

Os microcosmos foram mantidos hermeticamente fechados, sendo
ligeiramente abertos periodicamente para a retirada dos recipientes contendo NaOH
e 0 CO2 capturado, bem como para a imediata substituicdo por novo recipiente
contendo NaOH.

Aos recipientes retirados foi adicionado 1 mL de solugéo de BaClz (30%, m v1)
e quatro gotas de fenolftaleina 1%. Apds, a quantidade residual de NaOH foi titulada
com HCI (0,5 mol L1). Amostras de solo dos microcosmos foram utilizadas para
determinacdo da massa seca de solo. A quantidade de CO: liberado foi determinada
pela seguinte equacédo (STOTZKY, 1965; COLLA et al., 2014):

C-CO2 (mg kg™ solo seco) =[(B—T) x eq x MHCI x Fc] / Mc
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onde:

B = volume (mL) de HCI 0,5 mol L usado na titulacdo da prova em branco;

T = volume (mL) de HCI 0,5 mol L* usado na titulacdo do tratamento (microcosmos);
eqg = equivalente-grama do carbono (igual a 6);

MHCI = concentragdo molar da solu¢éao padronizada de HCI,

Fc = fator de correcédo da molaridade de acido/base (mol L' HCI/ mol L't NaOH);

Mc = massa de solo seco (em kg) no microcosmo.

A respiracgédo foi avaliada diariamente nos primeiros 10 dias do experimento e,
posteriormente, a cada dois ou trés dias. Os resultados sao apresentados na forma

de respiracao acumulada.

3.5 ATIVIDADE HIDROLITICA MICROBIANA DO SOLO

O diacetato de fluoresceina (FDA) € um composto incolor utilizado para
avaliar a atividade hidrolitica em solos. Este substrato € hidrolisado tanto por
enzimas extracelulares quanto parietais, liberando como produto a fluoresceina que
€ mensurada em espectrofotobmetro (ADAM; DUNCAN, 2001).

Amostras compostas (referentes a quadruplicata de cada tratamento) de solo
(2,0 g) foram coletadas periodicamente dos microcosmos, de forma asséptica, e
acondicionadas em frascos Erlenmeyer (125 mL). Em seguida, foram adicionados 15
mL de tampéo fosfato (60 mmol L*; pH 7,6) e 0,2 mL de solugédo de FDA (1000 ug
mL1, preparada em acetona), em triplicata. Os frascos foram fechados, agitados
manualmente e entdo incubados em agitador orbital (30 °C; 100 rpm) por 20 min. A
reacao foi finalizada com a adicdo de 15 mL de solucao de cloroférmio/metanol (2:1,
v v1) e os frascos agitados vigorosamente.

Apos, o conteudo foi alocado em tubos de centrifuga (50 mL) e centrifugados
por 10 min a 7.000 rpm. O sobrenadante foi coletado, filtrado utilizando papel filtro, e
a absorbancia do filtrado foi mensurada em espectrofotometro a 490 nm. Foram
realizados controles contendo solo e tampao, mas sem FDA. Estes controles foram
utilizados como “zero” para a mensuracdo da absorbancia. A quantidade de
fluoresceina liberada (ug fluoresceina g solo seco) foi determinada através de
curva padréo de fluoresceina (ADAM; DUNCAN, 2001).
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3.6 ATIVIDADE DE DESIDROGENASE

A atividade de desidrogenase foi estimada periodicamente, durante a
incubacédo dos microcosmos, pela reducéo de 2,3,5-cloreto de trifeniltetrazélio (TTC).
Cinco gramas de solo foram acondicionados em tubos do tipo Falcon de 50 mL e, na
sequéncia, foram adicionados 5 mL de tampé&o Tris-HCI (100 mmol L?; pH 8,0)
contendo TTC (1%, m v1), em triplicata. Foram realizados controles com solo e
tampéao, mas sem a adicdo de TTC.

As amostras compostas de solo (8 g) foram incubadas a 30 °C por 16 h. O
produto da acdo da desidrogenase (2,3,5-trifenilformazan) foi extraido com a adi¢éo
de 20 mL acetona. Para tanto, apés a adicdo da acetona, os tubos foram mantidos
no escuro por 2 h e agitados manualmente a cada 20 min. Na sequéncia, o0s tubos
foram centrifugados a 5.000 rpm por 10 min e, apds, foram mensuradas as
absorbancias dos sobrenadantes a 485 nm. Os resultados foram expressos como
atividade relativa (%), referente ao tempo de incubacdo dos microcosmos onde foi

observada maxima absorbancia (100%).

3.7 CARBONO DA BIOMASSA MICROBIANA

Periodicamente, o carbono (C) da biomassa microbiana no solo dos
microcosmos foi determinado pelo método modificado da fumigacdo-extracao
(VANCE et al., 1987). A fumigacao foi realizada através da adicdo de cloroférmio
isento de etanol diretamente a amostras de solo (BROOKES et al., 1982; WITT et al.
2000). O cloroférmio, além de matar os microrganimos, rompe as células
microbianas, liberando constituintes microbianos citoplasmaticos para o solo,
permitindo assim sua extracdo (JENKINSON; POWLSON, 1976).

Os procedimentos a seguir foram realizados em capela de exaustéo.
Amostras compostas de solo (20 g), em triplicata, foram adicionadas de 1 mL de
cloroférmio isento de etanol em frascos que foram mantidos hermeticamente
fechados. ApoOs incubacdo no escuro, por 24 h, os frascos foram abertos para
evaporacdo do cloroformio. Procedeu-se, entdo, a extracdo do carbono organico
com 50 mL de solucdo aquosa de sulfato de potassio (pH 6,5 — 6,8; 0,5 mol L),
através da agitacdo durante 1 hora a 100 rpm. Amostras de solo ndo submetidas a

fumigacéao foram, logo apds a pesagem, adicionadas da solugcéao extratora e seguido
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de agitacdo. Apds, o sobrenadante foi filtrado em papel filtro (25 pm). Adicionalmente
uma amostra composta de solo (20 g) foi submetida a secagem em estufa a 105°C
por 24 horas para obtencédo da umidade gravimétrica do solo.

Seguindo-se a extracdo, o carbono dissolvido no extrato (8 mL da solucéo
extraida) foi submetido a oxidacdo por via Umida, utilizando uma mistura de
dicromato de potassio 0,066 mol L' (2 mL), &cido sulfirico (10 mL) e A&cido
ortofosférico (5 mL) concentrados, com aquecimento externo. Apos o resfriamento
foram adicionadas 70 mL de agua destilada e quatro gotas de difenilamina (1% m/v
em acido sulfarico). O excesso de dicromato foi entdo titulado com sulfato ferroso
amoniacal 0,033 mol L' (BROOKES; JOERGENSEN, 2005).

Para a padronizacdo da molaridade exata da solucdo de sulfato ferroso

amoniacal, utilizou-se a seguinte equacao:

M1 =[(M2 x V2) X 6] / V1

onde:

M1 = molaridade exata padronizada do sulfato ferroso amoniacal;

M2 = molaridade exata do dicromato de potassio (0,066 mol L1);

6 = razao estequiométrica (K2Cr207);

V1 = volume de sulfato ferroso amoniacal gasto na titulagdo da amostra controle
(branco);

V1 = volume da aliquota de dicromato de potassio utilizada.

O teor de C nos extratos de solo foi calculado pela seguinte equacéao:

C (mg C kgtsolo) =[(Vb —Va) x M x 0,003 x V1 x 10°] / (Ps x V2)

onde:

C = carbono extraido do solo;

Vb (mL) = volume do sulfato ferroso amoniacal utilizado para a titulacdo da solucéo
controle (branco);

Va (mL) = volume do sulfato ferroso amoniacal utilizado para a titulagdo da amostra,
M = molaridade exata do sulfato ferroso amoniacal;

V1 = volume do extrator (K2S0Oa4) utilizado;
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V2 = aliquota do extrato utilizada para a titulagéo;
Ps (g) = massa de solo seco.

O calculo do carbono da biomassa microbiana (BMS-C) do solo é dado pela

formula:

BMS-C (mg C microbiano kg solo seco) = FC x k¢t

onde:

FC = diferenca entre a quantidade de C (mg kg* solo) recuperada no extrato da
amostra fumigada e aquela recuperada no extrato da amostra nédo fumigada;

ke = fator de correcéo, igual a 0,33 (SPARLING; WEST, 1988).

3.7.1 Quociente metabdlico

O quociente metabdlico (qCO2) foi calculado pela razéo entre respiracdo e o
carbono da biomassa microbiana (ANDERSON; DOMSCH, 1993). Os valores

encontrados foram expressos em mg C-CO2 mg C mic* dia, conforme a férmula:

gCO2 = C-CO2 (mg C-CO2 kg solo seco diat) / BMS-C (mg C microbiano kg solo

seco)

3.8 ENUMERACAO DE MICRORGANISMOS HETEROTROFICOS TOTAIS

Amostras compostas de solo (1 g), periodicamente coletadas de forma
asséptica a partir dos microcosmos, passaram por diluicdes decimais seriadas, de
101 a 108, em salina estéril (8,5 g L' NaCl). Posteriormente, 20 pL destas diluicbes
foram inoculadas, em triplicata, em 180 uL de Caldo Soja Tripticaseina (TSB) estéril,
contidos em pocgos de placas de poliestireno de 96 pocos estéreis. As placas foram
incubadas por 5 dias a 30 °C, envoltas em papel aluminio para proteger da luz.
Avaliagbes foram realizadas atraves da verificacdo da turbidez do meio, indicando
crescimento microbiano. O Numero Mais Provavel (NMP) de microrganismos
heterotréficos das amostras foi obtido a partir de tabela de referéncia (BLODGETT,

2010). A quantificacdo de microrganismos foi expressa como Log NMP g solo seco,
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considerando o volume de amostra e o fator de diluig&o.

3.9 ENUMERACAO DE MICRORGANISMOS DEGRADADORES

O método foi baseado na utilizacdo do indicador redox 2,3,5-trifeniltetrazolio
(TTC), conforme proposto por Braddock e Catteral (1999). A pocos de placas de
poliestireno de 96 pocgos estéreis foram acrescentados 185 pyL de meio mineral
Bushnell-Hass (OBl et al., 2016) contendo TTC (0,05 g L). Entdo, 100 yL de
diferentes diluicdes decimais seriadas (10! a 10®) das amostras compostas de solo
(1 g), preparadas em salina estéril (8,5 g L** NaCl), foram utilizados para inocular os
pocos, em ftriplicata. Na sequéncia, foram acrescentados 15 yL de biodiesel ou
diesel, estéreis. Como controles, diluicbes de solo dos microcosmos sem
contaminacdo foram avaliadas para ambos os combustiveis, separadamente.

As placas foram incubadas envoltas em papel aluminio, durante 10 dias a
30°C, a fim de detectar microrganismos capazes de utilizar os componentes
organicos dos combustiveis como Unicas fontes de carbono e energia. O TTC é um
aceptor artificial de elétrons e sua reducdo indica, indiretamente, a oxidagcédo e
utilizacdo microbiana do substrato orgénico presente no meio, neste caso O
combustivel. A reducdo do TTC (incolor) no composto formazan (coloracéo rosea) foi
considerada como teste positivo (SOUZA et al., 2016).

O Numero Mais Provavel (NMP) de microrganismos degradadores foi entdo
estimado a partir de tabela de referéncia (BLODGETT, 2010). A quantificacdo de
degradadores foi expressa como Log NMP g solo seco, considerando o volume de

amostra e o fator de diluicéo.

3.10 AVALIACAO DO pH DO SOLO

O pH das amostras de solo foi mensurado a cada 30 dias. Para tanto, foram
pesadas 10 g de solo (amostras compostas) e diluidas em 25 mL de agua destilada
(2:2,5) (EMBRAPA, 1997). As amostras foram entdo mantidas em agitacao por 1 h,
para homogeneizacao. As diluicdes permaneceram em repouso por 20 min e, apos,
foram novamente homogeneizadas com o auxilio de um bastdo de vidro. Entdo, o
pH foi determinado com o auxilio de um pHmetro digital de bancada, previamente

calibrado.
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3.11 AVALIACAO DE FITOTOXICIDADE

Sementes de alface (Lactuca sativa L.) da variedade “Maravilha de Inverno”
(ISLA Sementes Ltda., lote 105520-001-S2; 86% de germinacédo) e pepino (Cucumis
sativus L.) da variedade “Caipira” (ISLA Sementes Ltda., lote 103689-014-S2; 97%
de germinacdo), ambas sem qualquer tipo de tratamento e/ou aditivos quimicos,
foram empregadas nos testes de fitotoxicidade.

Estes testes foram realizados em triplicata, a cada 45 dias, totalizando trés
avaliacbes no decorrer do experimento. Amostras compostas de solo (40 gQ),
acondicionadas em placa de Petri de vidro, foram umedecidas com agua destilada,
homogeneizadas e entdo foram adicionadas 10 sementes de modo a ficarem
totalmente cobertas pelo solo. As placas foram entdo fechadas e incubadas em
camara de germinacdo do tipo B.O.D. por 120 h (MORALES, 2004; CRUZ et al.,
2013a). As sementes de alface permaneceram em temperatura constante de 22 °C,
sem fotoperiodo (MORALES, 2004; CRUZ et al., 2013a), e as sementes de pepino a
23 °C com fotoperiodo de 16/8 h (MARSCHNER et al., 1990).

O experimento foi monitorado diariamente e, quando necessario, agua
destilada foi adicionada para evitar dessecacao. Apés 5 dias, foram contabilizadas
as sementes germinadas e ndo germinadas, optando-se por considerar como
germinados o0s brotos com radiculas iguais ou superiores a 2 mm de comprimento
(MARTINEZ et al., 2009). Foram mensurados (em mm) os tamanhos das radiculas e
dos hipocoétilos (quando presentes) das plantulas com o auxilio de paquimetro digital.

A partir dos resultados obtidos foram avaliados a germinacao relativa das
sementes (G), o alongamento relativo das radiculas (AL) e o indice de germinacao
(IG) de acordo com férmulas propostas por Zucconi et al. (1985), que consideram a
porcentagem de germinacdo das sementes e do tamanho das radiculas do

tratamento (solo contaminado) com relagéo ao controle (solo ndo contaminado):

G (%) = (NSC x NST) / 100

onde:
G (%): Germinacao relativa, em porcentagem,;
NSC: Numero de sementes germinadas no solo contaminado;

NST. Numero de sementes germinadas no solo testemunha (sem
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contaminagao).

AL (%) = (Média ALC / Média ALT) x 100

onde:
AL (%) = Alongamento relativo da radicula, em porcentagem;
ALC: Alongamento das radiculas no solo contaminado;

ALB: Alongamento das radiculas no solo testemunha (sem contaminacéo).

IG (%) = (G% x AL%) / 100

onde:
IG (%): indice de Germinacdo, em porcentagem;
G%: Germinacao relativa em porcentagem;

AL%: Alongamento relativo da radicula em porcentagem.

Além do IG também séo apresentados os dados referentes a porcentagem de
inibicAo da germinagdo das sementes, relativos aos controles negativos, em

separado.

3.12 DEGRADACAO DOS COMBUSTIVEIS

3.12.1 Extracéo a partir do solo e determinagado gravimétrica

O método utilizado, considerado adequado para quantificacdo de lipideos
biologicos e hidrocarbonetos minerais, baseia-se na solubilidade destes constituintes
num solvente organico como o hexano (DEON et al., 2012).

Amostras compostas de solo foram coletadas dos microcosmos a cada 30
dias, armazenadas em frascos de vidro (estéreis e vedados) e mantidas em freezer
até a extracdo. Para a extracdo, foram pesados 10 g de solo de cada tratamento em
cartuchos de papel filtro, sendo entéo adicionados 5 g de sulfato de magnésio anidro
com o objetivo de capturar a agua existente na amostra e facilitar o processo de
extracdo (MEDAURA; ERCOLI, 2008). Apds, os cartuchos foram totalmente

fechados e a extracéo realizada com o auxilio de um extrator continuo de oleos e
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graxas por imerséo, do tipo Soxhlet (Marconi, modelo MA 044/850).

Copos reboilers, previamente lavados e mantidos em estufa por 24 h a 105 °C
para secagem foram colocados em um dessecador até atingirem temperatura
ambiente e entdo foram pesados. O solvente utilizado para a extracao foi o hexano
(VILLALOBOS et al., 2008) e, para tanto, foram adicionados 200 mL do solvente em
cada um dos copos. Apds, os cartuchos contendo as amostras foram colocados nos
bercos do extrator e imersos nos copos com hexano.

A temperatura do extrator foi elevada gradativamente, para evitar
superaquecimento, até chegar a 100 °C. Ao atingir esta temperatura, os cartuchos
permaneceram submersos por 4 h. Apo6s, os bercos foram suspensos dentro do
sistema, o qual permaneceu fechado, para que houvesse o gotejamento por 30 min.
Ao final, a temperatura foi elevada para 125 °C e o sistema aberto para permitir a
recuperacdo do solvente (até 80%, conforme capacidade do equipamento), sem
tempo limite para tal.

Apoés a extracdo, os copos foram retirados do extrator e mantidos em estufa
(60 °C) para evaporacdo do solvente até atingirem massa constante. Os valores
foram anotados e através da média dos valores das extracBes realizadas de
duplicata foi mensurado gravimetricamente o residual extraido dos combustiveis
(diminuindo-se a massa dos frascos e também o valor da amostra controle) no
decorrer do experimento. Ao final, as amostras foram ressuspendidas em hexano e
armazenadas em frascos ambar em freezer até o preparo das mesmas para as

analises cromatograficas.

3.12.2 Avaliacao por cromatografia (GC-MS)

As amostras previamente extraidas foram transferidas para balbes de
separacao, onde foi adicionado hexano e agua destilada. Os balGes foram agitados,
separando as fases oleosa e aquosa, sendo que a parte aquosa foi desprezada. O
processo foi repetido por trés vezes. Apds, foi adicionado sulfato de magnésio anidro
até que toda a agua da amostra fosse capturada, e entdo as amostras foram
filtradas em papel filtro, transferidas para balées de fundo redondo e colocadas em
um evaporador rotativo a 40 °C e velocidade de 250 rpm, até a completa evaporacao
do solvente. Ao final, as amostras foram transferidas para frascos ambar e colocadas

em uma bomba de vacuo para eliminar quaisquer tracos de agua restantes.
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Foram pesados 20 mg dos combustiveis extraidos, ao qual foram adicionados
10 mL de acetato de etila. A partir dessa solucao foi preparada uma amostra de 500
uL, a qual foram adicionados 500 pL de acetato de etila. Desta solucédo, 1 uL foi
injetado no equipamento. As avaliagdes foram realizadas para os tempos 0, 30, 60 e
90 dias, porém estdo apresentados no presente trabalho apenas as figuras do tempo
inicial (0 dias) e do tempo final (90 dias).

As andlises para avaliacdo da degradacdo dos compostos do diesel/ biodiesel
foram realizadas por cromatografia gasosa acoplada a espectrometria de massas
(GC-MS) utilizando um aparelho GC-MS-QP2010 (SHIMADZU, Japao), equipado
com uma coluna capilar NST 05MS (30 m x 0,25 mm x 0,25 um espessura), néo
polar, composta por dimetilpolisiloxano (95%) e difenil (5%).

A temperatura do injetor e do detector foi fixada em 280 °C, com uma
temperatura de interface de 280 °C. Cada amostra de 1 pL foi injetada com uma
razdo de separacdo de 1:32 e uma vazdo de 1,65 mL min?! de gas hélio. A
temperatura inicial foi de 60 °C, seguida por um aumento para 280 °C a 15° C min%,
gue foi entdo mantido por 7 min. O GC-MS foi ajustado para uma tensédo de 0,70 kV,
proporcionando uma ionizagao por impacto de 70 eV para fragmentacdo molecular e
producdo de ions em um campo de massa/carga elétrica (m/z) de 35 a 500 para
identificar a estrutura de cada subproduto, bem como determinar suas
concentracfes nas amostras. Além disso, a temperatura da fonte de ions de 280 °C
foi mantida fixa para selecéo e quantificacdo de compostos organicos em amostras.
Um conjunto de compostos organicos em termos de m/z foi comparativamente
identificado com base em seus padrdes caracteristicos de GC-MS usando a
biblioteca NIST (National Institute of Standards and Technology) 08 disponivel no
GCMS-QP2010.

3.13 ISOLAMENTO DE BACTERIAS A PARTIR DE MICROCOSMOS
CONTAMINADOS

Ao final da incubac&o dos microcosmos (90 dias), uma amostra composta de
solo foi coletada de cada conjunto de microcosmos contaminados e, apos diluicbes
decimais em série, as diluicdes foram aplicadas por espalhamento em placas de
Petri contendo Agar Padrdo para Contagem (PCA). As placas permaneceram em

incubacgédo a 30 °C por 5 dias. Posteriormente, col6nias morfologicamente distintas
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foram isoladas em culturas puras através da técnica de esgotamento em novas
placas de PCA. As placas contendo os isolados bacterianos foram mantidas sob
refrigeracdo (4 °C) e, no maximo a cada 30 dias, os isolados foram repicados, para
manutencdo, em novas placas de PCA.

Os isolados bacterianos foram caracterizados quanto a morfologia celular e o
perfil tintorial de Gram.

3.14 AVALIACAO DA CAPACIDADE DEGRADADORA E PRODUCAO DE
BIOSSURFACTANTES DOS ISOLADOS

3.14.1 Preparo dos in6culos

Placas de PCA cultivadas com o respectivo isolado bacteriano foram
utilizadas para o preparo de indéculos. Para tanto, a biomassa bacteriana foi coletada
a partir das placas de PCA e adicionada a meio mineral Bushnell-Hass (OBI et al.,
2016), de maneira a formar uma suspensao bacteriana com densidade Optica (OD)
de 0,1-0,2 unidades a 600 nm (ODeoo) em espectrofotometro (MEYER et al., 2012).
Em seguida, os frascos contendo a suspensdo bacteriana foram mantidos a 30 °C
em estufa com agitacao orbital (100 rpm) durante 24 h, para ocorrer a exaustao das
reservas energéticas das bactérias (CERQUEIRA et al., 2012). Estas suspensdes
foram utilizadas para os experimentos de degradacédo de combustiveis, producdo de

biossurfactantes e hidrofobicidade celular.

3.14.2 Indicacao da capacidade dos isolados em degradar combustiveis

A avaliacdo da capacidade degradadora de combustiveis foi realizada
utilizado o indicador redox 2,3,5-cloreto de trifeniltetrazolio (TTC) (BRADDOCK;
CATTERALL, 1999). A avaliacéo foi realizada em microplacas de 96 pocos estéreis
(CERQUEIRA et al., 2012). Para tanto, foram adicionadas a cada poco da
microplaca, em triplicatas, 255 pL de meio mineral Bushnell-Hass estéril (OBI et al.,
2016) contendo TTC (0,05 g L1), 15 pL do inéculo bacteriano e 30 L de diesel ou
biodiesel estéril (representando 10% do volume total), conforme a origem do
microcosmo a partir do qual o microrganismo foi isolado. Desta forma, o combustivel

foi a Unica fonte de carbono e energia para o crescimento bacteriano. As microplacas,
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envoltas em papel aluminio, foram incubadas em estufa a 30 °C por 10 dias. A partir
de avaliacdes visuais diarias, foi verificado o tempo de cultivo em que ocorreram as
mudancas de coloracdo do meio, causadas pela reducédo do TTC, para cada isolado.
Os resultados destes experimentos foram expressos como “positivo” ou “negativo”
(SOUZA et al., 2016).

3.14.3 Deteccao da producédo de biossurfactantes e hidrofobicidade celular

Os isolados também foram avaliados quanto a capacidade de producdo de
biossurfactantes. Inicialmente, tubos de ensaio com tampa, em duplicata, foram
utilizados para os cultivos. A estes frascos foram adicionados 8,5 mL de meio
mineral estéril, 1,0 mL de combustivel (10% v v?!) diesel ou biodiesel estéril,
conforme a origem do microcosmo a partir do qual o microrganismo foi isolado e 0,5
mL de inéculo (5% v v?), preparado como especificado no Item 3.14.1. Apds a
inoculacéo, os tubos foram incubados em estufa com agitacdo orbital (100 rpm) a
30 °C por 10 dias. A partir dos cultivos, aliquotas foram retiradas para avaliacdo da
producdo de biossurfactantes, através do indice de emulsificagdo, e determinacgdo
do nivel de hidrofobicidade celular (CERQUEIRA et al., 2012).

3.14.3.1 indice de emulsificacéo (IE)

A avaliacdo do indice de emulsificacdo foi realizada na presenca e na
auséncia de células, apos cultivos em meio mineral contendo diesel e biodiesel.
Para o preparo de solucdo sem células, o meio foi centrifugado (6.000 g por 15 min)
e 0s sobrenadantes foram utilizados para avaliagdo do indice de emulsificacdo. Dois
mL da respectiva suspensdo dos cultivos, com ou sem células, separadamente,
foram adicionados a 2 mL de tolueno, em tubos de fundo chato. Os tubos foram
agitados em vOrtex por 2 min na agitacdo maxima e entédo deixados em repouso por
24 h, em temperatura ambiente e protegidos da luz. Apds este periodo foram
mensuradas a altura da coluna emulsificada no tubo (mm) e a altura total da coluna
de liquido no tubo (mm) (Figura 4). O indice de emulsificacdo (IE24) foi calculado
pela seguinte equacéo (RAZA et al., 2006):

IE24 = (Altura da coluna emulsificada / Altura total de liquido) x 100
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3.14.3.2 Medida da hidrofobicidade celular (HC)

A hidrofobicidade celular (HC) foi avaliada pelo método de Adeséo Bacteriana
a Hidrocarbonetos (BATH), originalmente proposto por Rosenberg et al. (1980). Para
este método, células bacterianas dos cultivos em meio mineral contendo diesel ou
biodiesel foram inicialmente coletadas por centrifugacdo (6.000 g por 15 min). A
biomassa celular foi lavada duas vezes com tampdo PUM (pH 7,1) e entdo
ressuspendida no mesmo tampéao até atingir ODeoo entre 0,6 e 0,8 unidades. Uma
aliquota de 2,4 mL da suspenséo de células foi agitada com 0,4 mL de tolueno ou
xileno (separadamente), em tubos de vidro, por 2 min, usando agitador de tubos. Os
tubos permaneceram em repouso por 30 min para a separacao de fases e a ODeoo
da fase aquosa foi entdo mensurada. O nivel de HC foi expresso pela porcentagem

de aderéncia das células a fase apolar, calculada da seguinte forma:
HC = [1 — (ODsoo da fase aquosa / ODeoo inicial da suspenséo de células)] x 100.
3.15 ANALISE ESTATISTICA
Os calculos referentes as férmulas descritas foram realizados utilizando o
software Microsoft Excel 2013 (Microsoft, EUA). Os resultados das repeticbes foram

utilizados para célculo de médias e erro padrdo. Também foi calculado o coeficiente

de correlacdo de Pearson entre parametros através do software R (3.3.1).
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4 RESULTADOS

4.1 ATIVIDADE RESPIRATORIA

A Figura 5 apresenta os dados referentes a respiracdo acumulada ao longo
de 90 dias de incubac&o dos microcosmos referentes aos cinco tratamentos. Foi
observado que todos os tratamentos com contaminacdo apresentaram niveis de
atividade respiratdria superiores ao controle, sem adicdo de combustivel, que
acumulou apenas 648,88 mg C-CO:2 kg solol. Com relacdo aos tratamentos
contaminados, ocorreram diferentes variagdes conforme o tipo e a concentracdo do

combustivel utilizado nos microcosmos.
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Figura 5 — Producdo cumulativa de CO2 por experimento respirométrico nos cinco

tratamentos ao longo de 90 dias de incubacao.

Inicialmente a respiragdo entre os tratamentos com diesel e biodiesel foi
semelhante, com o biodiesel apresentando atividade pouco superior. Apos 10 dias
de incubagéo, a produgcéo de CO: referente aos tratamentos T4 e T5 comegou a
decair de maneira acentuada. Entre os dias 18-22, a produgdo de CO2 nos
tratamentos com diesel (T2 e T3) ultrapassou aquela dos tratamentos com biodiesel
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(T4 e T5). Observou-se aumento na taxa de liberagcdo de CO2a medida que houve
aumento da concentracdo do combustivel, tanto para diesel como para biodiesel,
sendo que T3 apresentou uma respiracdo cumulativa 5,2 vezes maior em relacéo
aos microcosmos controle (3378,78 mg C-CO:2 kg solo™) (Figura 5).

Também foi observado que os maiores valores de respiracdo diaria para todos
0s tratamentos, incluindo o controle, ocorreram no dia seguinte ao da abertura dos
microcosmos para a retirada do solo para a realizacdo das analises (resultado nao
apresentado). Antes da retirada das amostras de solo era efetuado o revolvimento
do solo, e assim havia a possibilidade da renovagao natural do ar contido nos
frascos.

Os resultados do acumulo de CO2 ao longo do tempo foram correlacionados
com a atividade da desidrogenase, 0os quais apresentaram correlacdo positiva

estatisticamente significativa (p < 0.05) para T1 (r = 0.66) e correlacdo negativa
estatisticamente significativa (p < 0.05) para T2 (r =0.81), T3 (r=0.72), T4 (r=0.84)
e T5 (r=0.70).

4.2 ATIVIDADE HIDROLITICA MICROBIANA DO SOLO

A Figura 6 apresenta os resultados referentes a atividade hidrolitica total do
solo nos cinco tratamentos ao longo de 90 dias de incubacéo. A hidrélise do FDA foi
utilizada com o objetivo de avaliar a atividade microbiana frente a contaminacdo com
diesel e biodiesel. Foi possivel observar que a atividade hidrolitica total do solo
controle (T1) se manteve superior aos demais tratamentos durante todas as
avaliacdes. Com relacdo aos tratamentos com combustiveis, o tratamento com
menor percentual de diesel (T2) apresentou maior atividade hidrolitica, quando
comparado ao tratamento com o maior percentual (T3), em quase todas as
avaliacdes. Ja os tratamentos com biodiesel (T4 e T5) foram 0s que apresentaram
menores atividades desde o inicio do monitoramento, sendo que a partir da quinta

avaliacdo, ap0s 29 dias de incubacéo, as atividades tenderam a zero.
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Figura 6 — Atividade hidrolitica total do solo nos cinco tratamentos ao longo de 90

dias de incubacao.

4.3 ATIVIDADE DE DESIDROGENASE

A atividade da desidrogenase nos cinco tratamentos ao longo de 90 dias de
incubacao € apresentada na Figura 7. No tempo zero, a atividade da desidrogenase
foi similar em todos os tratamentos. Apés a primeira semana houve uma elevacédo da
atividade em T1, T2 e T3 e, no mesmo periodo, ocorreu um declinio acentuado em
T4 e T5. A partir do 15° dia, os tratamentos com adicdo de biodiesel (T4 e T5)
tenderam a zero, enquanto que os tratamentos com diesel (T2 e T3) apresentaram
um declinio constante no decorrer das avaliacdes. A partir do 22° dia, o tratamento
controle se manteve mais elevado do que os demais tratamentos em todas as

avaliagdes seguintes.
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Figura 7 — Atividade da desidrogenase nos cinco tratamentos ao longo de 90 dias de

incubacéao.

4.4 CARBONO DA BIOMASSA MICROBIANA E QUOCIENTE METABOLICO

A Figura 8 apresenta os dados referentes ao carbono da biomassa microbiana
nos cinco tratamentos ao longo de 90 dias de incubacéo. Inicialmente, a biomassa
microbiana se mostrou semelhante nos microcosmos com ambos 0s combustiveis,
porém superior no solo sem contaminacédo (T1). Apds 30 dias de incubacédo T1, T2 e
T3 apresentaram elevacdo, sendo o BMS-C em T3 superior ao tratamento controle,
e a BMS-C em T2 inferior ao controle.

Em contrapartida, ap6és 30 dias houve declinio acentuado do BMS-C em
ambos os tratamentos com biodiesel (T4 e T5), que nas avaliacdes realizadas aos
60 e 90 dias tenderam a aproximar-se de zero, porém ainda apresentavam biomassa.
Ao final dos 90 dias de incubacdo, o BMS-C nos controles se manteve superior aos
tratamentos com diesel; porém ambos (T2 e T3) se aproximaram de seus valores
iniciais, com uma biomassa maior nos microcosmos com menor concentragao de

diesel (T2) em relagdo aqueles com maior concentragdo (T3).
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Figura 8 — Carbono da biomassa microbiana nos cinco tratamentos ao longo de 90

dias de incubacao.

O quociente metabdlico (qCO2), quantificado através da razdo entre a
guantidade de COz: liberado pela respiracdo e a quantidade de carbono da biomassa
microbiana em funcdo do tempo, representa a taxa de respiracdo especifica da
biomassa microbiana. A Figura 9 apresenta os valores do qCO:2 nos cinco
tratamentos ao longo de 90 dias de incubacao.

O tratamento controle (T1) apresentou 0s menores valores para o quociente,
sempre inferiores a 0,1 mg C-CO2 mg C mic? dia! ao longo dos 90 dias de
incubacéo. Inicialmente, os tratamentos com adicdo de combustivel apresentaram
valores préoximos (0,25-0,28 mg C-CO2 mg C mic! dia'). Nos microcosmos
contaminados com diesel (T2 e T3), os valores de qCO2 mantiveram-se virtualmente
constantes ao longo do experimento. No entanto, 0s microcosmos com menor
percentual de contaminacgéo (T2) apresentaram qCOzq inferior (0,12 mg C-CO2 mg C
mic* dial) em relacdo agueles com maior percentual de contaminacéo (T3; 0,20 mg

C-CO2 mg C mic? dia?) ao final dos 90 de incubacéao.
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Figura 9 — Quociente metabdlico nos cinco tratamentos ao longo de 90 dias de

incubacéo.

Os microcosmos contaminados com biodiesel apresentaram o0s maiores
valores do quociente metabdlico no decorrer do experimento (Figura 9). Os valores
do tratamento com maior percentual de biodiesel (T5) aumentaram de forma
significativa (de 0,23 para 1,97 mg C-CO2 mg C mic* dia!), explicados pelos teores
relativamente elevados de CO2 emitidos nos experimentos respirométricos e o baixo
valor de biomassa microbiana. Tal fato também foi observado no tratamento com
menor concentracdo de biodiesel (T4). Contudo, T4 apresentou declinio no qCO:2
(0,19 mg C-CO2 mg C mic? dia? apés 90 dias), pois tanto a biomassa, quanto a

quantidade de COz2 liberado sofreram reducao.

4.5 ENUMERACAO DE MICRORGANISMOS HETEROTROFICOS TOTAIS E
MICRORGANISMOS DEGRADADORES

A técnica do NMP foi utilizada para estimar o tamanho das populacdes
microbianas e assim monitorar seu crescimento ou redugao ao longo de 90 dias de
incubacdo dos microcosmos. Os numeros de microrganismos heterotroficos (Figura

10) e degradadores (Figuras 11 e 12) sofreram elevagdo logo ao oitavo dia de
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monitoramento em todos os tratamentos, incluindo os controles, com relacdo ao
tempo zero (dia em que 0os microcosmos foram montados e o solo contaminado com
0s combustiveis). Apds esse periodo, os numeros de heterotréficos totais em T1
mantiveram certa constancia, chegando ao final do periodo de incubacdo com
praticamente o0 mesmo valor obtido no inicio da segunda semana de incubacao (7,9
log NMP g solo).
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Microrganismos heterotroficos totais

0 T T T T T T T T 1
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
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Figura 10 — Contagem de microrganismos heterotroficos totais pelo NMP nos cinco
tratamentos ao longo de 90 dias de incubacéo.

Os microcosmos T2 e T3 apresentaram contagens sempre acima do controle
(T1), chegando ao final do periodo de incubag&o com valores relativamente similares,
porém com T2 apresentando o maior valor (10,4 log NMP g1), representando o
tratamento com o maior valor de NMP. Ja os microcosmos T4 e T5 apresentaram
acentuada queda no numero de heterotréficos totais no decorrer do periodo de
avaliacao, fato que foi verificado a partir do inicio da terceira semana (15 dias) de
monitoramento (Figura 10).

Os microrganismos degradadores apresentaram comportamento semelhante
aos heterotroficos totais. Os controles foram realizados utilizando o solo dos

microcosmos ndo contaminados (T1), ou seja, essas amostras de solo ndo haviam
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sido submetidas ao potencial estresse relacionado a presenca dos contaminantes no
solo.

Os controles para diesel (Figura 11) e biodiesel (Figura 12) apresentaram
populacdo degradadora ao longo de todo o experimento. As contagens de
degradadores foram inferiores as contagens de heterotréficos totais (Figura 9).
Apesar de pequenas variagbes, ambos 0s controles apresentaram contagens
similares de microrganimos degradadores apos 90 dias de incubacao, sendo de 8,0
log NMP g solo para diesel (Figura 10) e 8,2 log NMP g* solo para biodiesel (Figura
11).
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Figura 11 — Contagem de microrganismos degradadores pelo NMP nos tratamentos
com diesel (incluindo controle) ao longo de 90 dias de incubacéao.

Os microrganismos degradadores dos microcosmos T2 e T3 também
apresentaram contagens superiores ao controle (T1), com excec¢ao da contagem no
tempo zero. Ambos chegaram ao final do periodo de incubagdo com valores
relativamente similares, com T2 apresentando um maior niumero (9,8 log de NMP/q)

representando novamente o tratamento com o NMP mais elevado (Figura 11).
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Figura 12 — Contagem de microrganismos degradadores pelo NMP nos tratamentos
com biodiesel (incluindo controle) ao longo de 90 dias de incubacéao.

A partir da segunda semana 0s microcosmos T4 e T5 também apresentaram
contagens inferiores ao solo controle (T1), demonstrando 0 mesmo comportamento
dos heterotréficos totais. As contagens para degradadores decairam de 9,2 e 8,6 log
NMP glpara 3,7 e 2,0 log NMP g, respectivamente, ao final dos 90 dias (Figura
12).

4.6 AVALIACAO DO pH DO SOLO

A avaliacdo do pH do solo nos cinco tratamentos, ao longo de 90 dias de
incubagédo é apresentada na Figura 13. O pH inicial dos solos, dos microcosmos
(tempo zero) foi similar em todos os tratamentos (pH em torno de 6,0) incluindo o
solo controle. Ao longo do tempo, os valores de pH de todos os tratamentos
apresentaram queda em relacdo ao pH inicial. Os solos contaminados com diesel
apresentaram uma queda de pH, em relacdo ao inicial, entre 8% (T3; pH 5,73) a
13% (T2; pH 5,34), sendo que a maior variagdo foi observada nos microcosmos
contaminados com biodiesel, os quais apresentaram uma reducao variando entre
32% (T4; pH 4,02) a 42% (T5; pH 3,55).
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Figura 13 — pH do solo nos cinco tratamentos, ao longo de 90 dias de incubagao.

4.7 AVALIACAO DE FITOTOXICIDADE

O indice de germinacdo de sementes de alface (IG; %) referente aos
tratamentos contaminados, ao longo de 90 dias de incubacdo, é apresentado na
figura 12. Os IGs iniciais (tempo zero) das sementes de alface nos tratamentos com
biodiesel foram os mais elevados, sendo maior para o tratamento T4 (41 %) em
relacdo ao tratamento T5 (37 %). Esses valores atingiram IG zero (sem germinacéo)
a partir da segunda avaliacdo (45 dias) e assim se mantiveram até o final do
experimento.

No tratamento com menor percentual de diesel (T2) houve uma elevacao de
50% no IG da alface apds 45 dias de incubacao (de 15% no tempo zero para 30%),
enquanto no tratamento T3 o IG de cerca de 30% foi mantido nas duas primeiras
avaliagcbes. Apos 90 dias, em ambos os tratamentos (T2 e T3) observou-se reducdo
do IG para 15% (Figura 14).
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Figura 14 — indice de germinacdo de sementes de alface (%) nos quatro tratamentos
contaminados com diesel/biodiesel em relacdo ao controle, ao longo de 90 dias de

incubacéao.

O indice de germinacdo de sementes de pepino (IG; %) referente aos
tratamentos contaminados, ao longo de 90 dias de incubacdo, é apresentado na
Figura 15. O IG inicial das sementes de pepino apresentou comportamento
semelhante ao da alface com relacdo ao biodiesel, porém com valores iniciais
inferiores. O tratamento com menor percentual de biodiesel (T4) apresentou IG
maior do que o tratamento com maior percentual deste combustivel (T5). Para
ambos os tratamentos houve declinio durante a segunda avaliacao (45 dias), sendo
que apos 90 dias de incubacdo T4 manteve o percentual similar ao da segunda
avaliacao (6%) e T5 apresentou nova reducéo, apresentando IG igual a zero.

Nos tratamentos com diesel pode-se observar um aumento gradual do IG.
Apés os 90 dias de incubacéo, T2 apresentou IG de aproximadamente 25% (6 vezes
superior ao IG inicial). O IG em T3 também apresentou incremento, porém menos
representativo (passou de 3 para 4,4%), visto que o teor de contaminante inicial era
maior (Figura 15).
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Figura 15 — Indice de germinacdo de sementes de pepino (%) nos quatro

tratamentos contaminados com diesel/biodiesel em relagéo ao controle, ao longo de

90 dias de incubacao.

Além do IG, também foram avaliadas a porcentagem de inibicdo de
germinacdo das sementes de alface e pepino nos tratamentos contaminados em
relacdo ao controle. As Figuras 16 e 17 apresentam os valores de inibicdo para
ambas as sementes testadas. Com relacdo a inibicdo da germinacdo da alface
(Figura 16), o solo do T2 apresentou reducdo na inibicho da germinacdo de
sementes aos 45 dias de incubacao, chegando ao final do periodo com reducédo de
40% da inibicdo inicial. Ja em T3 ndo houve reducdes, matendo-se praticamente o
mesmo percentual durante os 90 dias. Entretanto, em T4 e T5, ap6s 45 dias de
incubacédo, houve inibicdo de 100% da germinacdo de sementes de alface, que se

seguiu até os 90 dias.
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Figura 16 — Inibicdo de germinacdo de sementes de alface (%) nos quatro

tratamentos contaminados com diesel/biodiesel em relagdo ao controle, ao longo de

90 dias de incubacgéo.
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Figura 17 — Inibicdo de germinacdo de sementes de pepino (%) nos quatro

tratamentos contaminados com diesel/biodiesel em relagdo ao controle, ao longo de

90 dias de incubacao.
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4.8 DEGRADACAO DOS CONTAMINANTES

O dleo residual presente nos diferentes tratamentos foi extraido de amostras
de solos a cada 30 dias durante a incubacdo dos microcosmos. O percentual de
combustivel extraido do solo de cada tratamento foi sempre inferior em cada
amostragem sucessiva, conforme apresentado na Figura 18. O método foi
padronizado em todas as extracfes, na tentativa de minimizar e/ou padronizar
possiveis perdas durante o processo. Os dados referentes a extracdo sao
apresentados na forma de percentuais de degradacdo ao longo do tempo. O
biodiesel apresentou uma eficiéncia de extracao total em torno de 95%, enquanto
gue o o6leo diesel em torno 90%, valor esse com relacdo a massa aplicada durante a
contaminacdo do solo e a massa extraida no tempo zero. A massa extraida no
tempo zero foi considerada como base 100% do contaminante e a partir do qual as
extracdes posteriores foram calculadas.

100
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Reducéo dos combustiveis (%)
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Figura 18 — Reducgdo do teor de combustiveis (%) diesel/biodiesel extraidos dos

quatro tratamentos contaminados, ao longo de 90 dias de incubacao.

O maior percentual de reducdo de massa foi verificado no tratamento com

menor concentracdo de diesel (T2), onde ocorreu uma reducao de 70% do valor total
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da massa inicial. O tratamento com menor concentracdo de biodiesel (T4)
apresentou uma reducdo de massa de 61%, seguido pelo tratamento com maior
concentracdo de diesel (T3; 50%) e do tratamento com maior concentracdo de
biodiesel (T5; 48% de reducéo).

Os resultados obtidos relacionados reducdo dos combustiveis por gravimetria
ao longo das amostragens foram correlacionados ao CO2 acumulado ao longo do
tempo em cada tratamento, os quais apresentaram correlacdo linear positiva
estatisticamente significativas para T2 (r = 0,98, p < 0.05), para T3 (r = 0,94, p < 0.05)
e para T4 (r = 0,99, p < 0.05). Nao houve correlagdo significativa entre estes
parametros para T5.

A reducdo dos teores de combustiveis também foi avaliada através de
cromatografia gasosa acoplada a espectrometria de massas. Para carater
demonstrativo e comparativo, também foram realizadas as analises cromatogréficas,
utiizando a mesma metodologia, dos combustiveis puros utilizados para a
contaminacao do solo. Abaixo sdo apresentados os cromatogramas de diesel (Figura
19) e biodiesel (Figura 20).
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Figura 19 — Cromatograma de diesel (B8).
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Figura 20 — Cromatograma de biodiesel de soja (B100).
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Os cromatogramas dos combustiveis extraidos do solo dos microcosmos
contaminados sao apresentados de forma sobreposta, de forma que os
cromatogramas referentes ao tempo zero (inicio) e tempo 90 dias (final) estdo
compondo uma Unica imagem para facilitar a visualizacdo da reducdo de picos
(compostos) nos tempos de retencdo indicados. A figura 21 apresenta 0s
cromatogramas referentes as amostras extraidas de solo contaminado com 5% de
diesel (T2) e a figura 22 apresenta os cromatogramas referentes as amostras

extraidas de solo contaminado com 10% de diesel (T3).
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Figura 21 — Cromatogramas sobrepostos referentes as amostras extraidas do solo

)

representam as amostras no tempo 0 e as linhas azuis (———) as amostras no

do tratamento com diesel 5% (T2) nos tempos 0 e 90 dias. As linhas pretas (
tempo 90. a apresenta o cromatograma completo; b e ¢ os picos que foram
totalmente reduzidos ao longo dos 90 dias de incubagdo (ndo foram mais

detectados).

Os picos que apresentaram maior degradacdo e que nao foram detectados,
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em ambos os tratamentos com diesel (T2 e T3), foram o0s picos de retengcédo aos
13.185 min, 14.410 min, 14.440 min e 14.590 min. Estes quatro picos foram
identificados, conforme a biblioteca interna do equipamento, como 0s seguintes
ésteres metilicos, respectivamente: metil palmitato (Ci7H3402), metil linoleato

(C19H3402), metil oleato (C19H3602) e metil estearato (C19H3s02).
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Figura 22 — Cromatogramas sobrepostos referentes as amostras extraidas do solo

)

representam as amostras no tempo 0 e as linhas azuis (———) as amostras no

do tratamento com diesel 10% (T3) nos tempos 0 e 90 dias. As linhas pretas (

tempo 90. a apresenta o cromatograma completo; b e ¢ os picos que foram

totalmente reduzidos ao longo dos 90 dias de incubacéo.

Outros picos, com diferentes tempos de retencdo, apresentaram reducéo,
porém menos acentuadas. Os picos de retencdo comuns a ambas as concentracdes
de diesel, aléem dos ja citados, foram os picos nos tempos 9.740 min, 10.620 min,
11.460 min, 12.255 min, 13.015 min, e 15.090 min. Estes foram identificados pela

biblioteca do equipamento como tetradecano (ClsHszo) pentadecano (CisHsz),



hexadecano (CisHss4), 7-metilpentadecano (CisHaa),
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heptadecano (Ci7Hzs) e

heneicosano (C21Ha4). O tratamento com diesel 5% (T2) foi o que apresentou

maiores reducdes das areas dos picos, com relacdo ao diesel 10% (T3) conforme

apresentado nas Tabelas 3 e 4.

Tabela 3 — Compostos extraidos de solo contaminado com diesel 5% (T2), no inicio

e ao término dos 90 dias de incubacédo (apresentadas apenas as reducdes).

Tempo de DIESEL 5% AREA (UD?) aiﬂfﬁ%ﬂis
retencédo (min) (compostos) 0 dias 90 dias (%)
7.815 Dodecano (Ci2H2s) 141002 118987 15,61
8.805 Tridecano (Ci3H2s) 178993 139904 21,84
9.740 Tetradecano (C14Hz30) 184409 155051 15,92
10.620 Pentadecano (CisH32) 185882 162593 12,53
11.460 Hexadecano (CisH34) 183886 153637 16,45
12.255 7-metilpentadecano (CisHs4) 125892 103429 17,84
13.015 Heptadecano (C17Hz3s) 99587 96485 3,11
13.185 Metil palmitato (C17H3402) 93754  NDP 100,00
13.735 Octadecano (CisHzss) 72950 65284 10,51
14.410 Metil linoleato (C19H3402) 363359 ND 100,00
14.440 Metil oleato (C19H3602) 283417 ND 100,00
14.590 Metil estearato (C19H3s02) 52079 ND 100,00
15.090 Heneicosano (C21Haa) 45366 31828 29,84

a Unidades digitais. ° N&o detectado.

Tabela 4 — Compostos extraidos de solo contaminado com diesel 10% (T3), no inicio

e ao término dos 90 dias de incubacédo (apresentadas apenas as reducdes).

Tempo de DIESEL 10% AREA (UD?) RZ?;agg%sa
retencao (min) (compostos) 0dias 90 dias picos (%)
9.740 Tetradecano (C14H30) 199366 192499 3,44
10.620 Pentadecano (Cis Hs2) 193558 186206 3,80
11.460 Hexadecano (CisH34) 188963 177465 6,08
11.520 2,7,10-trimetildodecano (CisHs2) 116825 116661 0,14
12.255 7-metilpentadecano (CisHss) 135379 119946 11,40
13.015 Heptadecano (C17H3s) 99475 94839 4,66
13.185 Metil palmitato (C17H3402) 94519 NDP 100,00
14.410 Metil linoleato (C19H32032) 413309 ND 100,00
14.440 Metil oleato (C19H3602) 292608 ND 100,00
14.590 Metil estearato (C19Hss02) 57494 ND 100,00
15.090 Heneicosano (C21Haa) 42157 40848 3,11

a Unidades digitais. b No detectado.
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Também foi verificado que os compostos ciclicos do diesel apresentados nas
andlises cromatogréficas ndo apresentaram sinais de reducao/degradacgéo durante o
processo de incubacédo sendo eles: 1, 2, 3, 4-tetrahidro - 2, 7-dimetil naftaleno
(Ci2His — 8.175 min), 4-ciclohexil dodecano (CisHss — 9.360 min) e 5-ciclohexil
eicosano (CzsHs2 — 10.310 min).

A figura 23 apresenta os cromatogramas referentes as amostras extraidas de
solo contaminado com 5% biodiesel (T4) extraidas do solo, e a figura 24 apresenta
0s cromatogramas referentes as amostras extraidas de solo contaminado com 10%
biodiesel 10% (T5).
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Figura 23 — Cromatogramas sobrepostos referentes as amostras extraidas do solo
do tratamento com biodiesel 5% (T4) nos tempos 0 e 90 dias. As linhas pretas (——
—) representam as amostras no tempo O e as linhas azuis (———) as amostras no
tempo 90. a apresenta o cromatograma completo; b e ¢ os picos que foram

totalmente ou parcialmente reduzidos ao longo dos 90 dias de incubacéo.
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Com relagédo as amostras extraidas do solo contaminado com biodiesel, os
picos de retencdo relacionados a degradacdo dos compostos apresentaram
comportamento similar. O pico que apresentou maior degradacdo, e que ndo foi
detectado em T4 e T5 foi observado aos 14.410 min. Outro pico que nao foi mais
detectado em T4 e foi amplamente reduzido em T5, foi aquele observado aos 9.090
min. Estas substancias foram identificadas como sendo metil linoleato (C19H3202) e
9-oxononanoato de metila (C10H1803), respectivamente, segundo a biblioteca interna
do equipamento.

Outro pico que apresentou reducdo foi aos 14.440 min, sendo identificado
como metil oleato (Ci9H3602). Em ambos os tratamentos ocorreu 0 aumento de dois
picos no tempo 90 dias (final), com relacdo ao tempo zero (inicial). Esses picos
foram registrados nos tempos 13.185 e 14.585 e foram identificados como metil

palmitato (C17H3402) e metil estearato (Ci9H3s02).
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Figura 24 — Cromatogramas sobrepostos referentes as amostras extraidas do solo

do tratamento com biodiesel 10% (T3) nos tempos 0 e 90 dias. As linhas pretas (—

—) representam as amostras no tempo 0 e as linhas azuis ( ) as amostras no
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tempo 90. a apresenta o cromatograma completo; b e ¢ os picos que foram
totalmente ou parcialmente reduzidos ao longo dos 90 dias de incubacéo.

As Tabelas 5 e 6 apresentam a identificacdo dos compostos extraidos do solo
contaminado com 5% e 10% de biodiesel, respectivamente, e o percentual de
reducdo/aumento das areas relativas aos picos detectados.

Tabela 5 — Compostos extraidos de solo contaminado com biodiesel 5% (T4), no

inicio e ao término dos 90 dias de incubacdao.

Tempo de BIODIESEL 5% AREA (UD#) ~ Reducdoda

retengéo (compostos) area dos
(min) Odias 90dias picos (%)
9.090 9-oxononanoato de metila (C10H1803) 394359 NDP 100
13.185 Metil palmitato (C17H3402) 1248549 1419178 1c 13,67
14.410 Metil linoleato (C19H3202) 84536 ND 100
14.440 Metil oleato (C19H3602) 2719068 1051116 61,34
14.585 Metil estearato (C19H3802) 524318 680612 129,81

a Unidades digitais. ° No detectado. ¢ Simbolo para aumento.

Tabela 6 — Compostos extraidos de solo contaminado com biodiesel 10% (T5), no

inicio e ao término dos 90 dias de incubacéo.

Tempo de BIODIESEL 10% AREA (Upa) ~ Redugdoda

retengao (compostos) . - area dos
(min) Odias 90dias picos (%)
9.090 9-oxononanoato de metila (CioH1803) 382225 53461 86,01
13.185 Metil palmitato (C17H3402) 1160505 1409133  1°¢21,42
14.410 Metil linoleato (C19H3202) 73570 NDP 100
14.440 Metil oleato (C19H3402) 2663757 572244 78,52
14.585 Metil estearato (C19HssO2) 473915 586875 123,84

a Unidades digitais. b Nzo detectado. ¢ Simbolo para aumento.

Interpretacdo complementar surge da avaliacdo em relacdo ao tempo com
gue cada substancia foi completamente degradada. No tratamento com 5% de diesel
(T2) os metil palmitato, metil linoleato e metil estearato ndo foram mais detectados
nas cromatografias a partir dos 30 dias de incubacdo dos microcosmos, enquanto
gue o metil oleato somente néo foi detectado apds os 90 de incubacéo. Em relacéo
ao tratamento com 10% de diesel (T3) os metil linoleato e estearato também né&o

foram mais detectados apos 30 dias de incubacdo; no entanto, para os metil
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palmitato e oleato, somente apo6s 90 de incubacao tal fato foi observado.

Quanto aos tratamentos com biodiesel, apenas um dos compostos, o metil
linoleato (C19H3202), foi completamente degradado em ambos os tratamentos (T4 e
T5) o qual ndo foi mais detectado nas cromatografias apos 30 dias de incubacéo e
apenas em T4 o 9-oxononanoato de metila (C10H1803) ndo foi mais detectado apés
90 dias de incubacao do solo nos microcosmos.

4.9 ISOLAMENTO DE BACTERIAS A PARTIR DOS MICROCOSMOS E AVALIACAO
DA CAPACIDADE DEGRADADORA

Os resultados das analises de liberacdo cumulativa de COg2, atividade da
desidrogenase, enumeracdo de degradadores, fitotoxicidade e andlises de
degradacdo dos contaminantes (por gravimetria e cromatografias) durante o periodo
de incubacdo destacaram a capacidade da microbiota autéctone do solo em
degradar diesel e biodiesel. O isolamento dos microrganismos foi realizado com o
objetivo de selecionar potenciais bactérias, de forma individual (linhagens puras), e
assim avaliar a capacidade de degradacao de cada um dos isolados.

Para tanto, apos 90 dias de incubacdo dos microcosmos contaminados com
diesel e biodiesel, colonias bacterianas foram isoladas em culturas puras. O
tratamento com a maior concentracdo de biodiesel (T5) ndo apresentou crescimento
bacteriano em nenhuma diluicdo, ndo tendo sido possivel obter isolados desse
tratamento. Todos os demais tratamentos (T2, T3 e T4) apresentaram, em diferentes
escalas, crescimento bacteriano.

Este procedimento resultou em 10 isolados bacterianos diferentes para o solo
contaminado com biodiesel (T4) e 24 isolados bacterianos diferentes para diesel
(sendo 12 isolados a partir de T2 e 12 isolados a partir de T3). Os 34 isolados
bacterianos foram caracterizados quanto a morfologia celular e o perfil tintorial de
Gram (Tabelas 7 e 8). Dos 34 isolados avaliados a maioria apresentou perfil tintorial

gram-negativo (65%) e morfologia do tipo coco (59%).
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Tabela 7 — Morfologia e perfil tintorial de Gram de isolados bacterianos de biodiesel.

Isolado Morfologia Gram? Isolado Morfologia Gram
B1 Coco G- B6 Coco G-
B2 Coco G+ B7 Bastonete G+
B3 Coco G- B8 Coco G-
B4 Coco G- B9 Coco G-
B5 Coco G- B10 Coco G-

a G + = Gram-positivo; G - = Gram-negativo.

Tabela 8 — Morfologia e perfil tintorial de Gram de isolados bacterianos de diesel.

Isolado Morfologia Gram? Isolado Morfologia Gram
D1 Coco G+ D13 Coco G-
D2 Bastonete G- D14 Bastonete G-
D3 Bastonete G+ D15 Coc G-
D4 Coco G+ D16 Coco G+
D5 Bastonete G+ D17 Bastonete G-
D6 Bastonete G+ D18 Bastonete G-
D7 Bastonete G+ D19 Bastonete G-
D8 Bastonete G+ D20 Coco G-
D9 Coco G+ D21 Coco G-
D10 Coco G- D22 Bastonete G-
D11 Coco G+ D23 Bastonete G-
D12 Coco G- D24 Bastonete G-

a G + = Gram-positivo; G - = Gram-negativo.

A capacidade de degradacao dos isolados bacterianos, conforme o respectivo

tratamento do qual o isolado foi obtido (diesel ou biodiesel), foi avaliada incialmente

através do crescimento celular a partir da inoculagéo individual de cada isolado em

meio mineral Bushnell Haas adicionado de TTC e contendo o combustivel (10%)

como unico substrato organico. As incubacdes foram realizadas a 30 °C por 10 dias

e monitoradas diariamente.

As Tabelas 9 e 10 apresentam os resultados obtidos neste teste de

biodegradacao para os isolados de biodiesel e diesel, respectivamente. Todos os 10

isolados bacterianos provenientes dos microcosmos com biodiesel apresentaram a

capacidade de degradacdo do combustivel, através do teste utilizado. Os 10

isolados reduziram o indicador TTC nos dois primeiros dias de incubacéo (Tabela 9).
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Tabela 9 — Avaliacdo de 10 isolados bacterianos, obtidos a partir de tratamento com

biodiesel (T4), quanto a potencial utilizacdo de componentes deste combustivel

como substratos organicos@.

Isolado Degradacao® Isolado Degradacéo
Bl ++ B6 ++
B2 ++ B7 ++
B3 ++ B8 ++
B4 ++ B9 ++
BS ++ B10 ++

a Testes realizados em meio mineral contendo o indicador redox TTC e 10% de biodiesel.

b Tempo de incubagdo necessario para mudanca de coloracdo do TTC. — sem mudanca; ++:
mudanca de coloracdo até o 5° dia de incubacdo; +: mudanca de coloracdo do 6° ao 10° dia de
incubacao.

Dos 24 isolados bacterianos obtidos a partir de microcosmos contaminados
com diesel, 20 apresentaram capacidade de degradacdo através do teste utilizado.
Destes, 11 isolados reduziram o indicador TTC nos cinco primeiros dias de

incubacéo, enquanto os outros 9 isolados até o 10° dia (Tabela 10).

Tabela 10 — Avaliacdo de 24 isolados bacterianos, obtidos a partir de tratamentos

com diesel (T2 e T3), quanto a potencial utilizagdo de componentes deste

combustivel como substratos organicos?.

Isolado Degradac&o® Isolado Degradacéo
D1 - D13 ++
D2 + D14 ++
D3 - D15 ++
D4 + D16 ++
D5 + D17 +
D6 + D18 ++
D7 + D19 +
D8 - D20 ++
D9 + D21 ++

D10 ++ D22 ++
D11 + D23 ++
D12 ++ D24 -

a Testes realizados em meio mineral contendo o indicador redox TTC e 10% de diesel.
b Tempo de incubagdo necessario para mudanga de coloracdo do TTC. — sem mudanca; ++:
mudanca de coloragcdo até o 5° dia de incubagdo; +: mudanga de coloracdo do 6° ao 10° dia de

incubacéo.
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4.9.1 Avaliacdo da capacidade de producdo de biossurfactantes e
hidrofobicidade celular

Os 34 isolados bacterianos foram submetidos a ensaios para verificar a
capacidade de producdo de biossurfactantes, apos cultivos realizados com cada
isolado bacteriano em meio mineral Bushnell Haas contendo combustivel (biodiesel
ou diesel) como substrato organico. O método avalia a formacdo de emulsdes
guando adicionado tolueno (hidrocarboneto). A partir dos resultados obtidos foram

calculados os indices de Emulsificacio (IE24) que sio apresentados na Tabela 11.

Tabela 11 — Iindice de emulsificacdo (IE24), na presenca ou auséncia de células
bacterianas, apds 10 dias de cultivo em meio contendo biodiesel (B) ou 6leo diesel

(D) como unico substrato organico.

Isolados IE (24h) Isolados IE (24h)
Com Células Sem Células Com Células Sem Células
Bl 65,70 + 3,74 65,93 £0,99 D8 ND ND
B2 ND2 ND D9 ND ND
B3 66,59 + 0,63 67,37 £ 3,69 D10 64,44 + 4,98 58,83+7,19
B4 66,53 +0,67 61,49+1,76 D11 ND ND
B5 69,70+ 0,45 66,14 £ 2,50 D12 60,85 + 4,06 ND
B6 65,25+2,87 61,68 +0,39 D13 46,91 + 2,05 ND
B7 52,66 +0,79 61,91 +1,37 D14 7491 +£0,60 64,17 £3,34
B8 64,61 £0,60 61,92+0,61 D15 61,33 +£0,47 ND
B9 66,77 + 0,33 30,45 + 3,88 D16 ND ND
B10 67,44 +0,91 35,11 + 3,53 D17 ND ND
D1 ND ND D18 ND ND
D2 ND ND D19 ND ND
D3 ND ND D20 58,49 + 4,29 ND
D4 ND ND D21 63,99 + 0,06 ND
D5 ND ND D22 73,28 £ 0,65 ND
D6 ND ND D23 62,70 + 3,57 58,98 +2,15
D7 ND ND D24 ND ND

& N&o detectado.

Dos 10 isolados do tratamento com biodiesel, nove apresentaram resultados
positivos para a producgdo de biossurfactantes na presenca e na auséncia de células.
Estes nove isolados apresentaram indice acima de 50% na presenca de células

(Tabela 11). Para os 24 isolados bacterianos obtidos dos tratamentos com diesel,
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também nove apresentaram resultados positivos para a producdo de
biossurfactantes associados as células, sendo trés deles positivos também quando
avaliado somente o sobrenadante (auséncia de células).

Os indices mais elevados foram encontrados para isolados de tratamentos
com diesel, que apresentaram IE24 acima de 70% (isolados D14 e D22). Todos os 18
isolados bacterianos produtores de biossurfactantes apresentaram producdo acima
de 40% na presenca de células e destes, 10 apresentaram producdo acima de 40%
na auséncia de células.

Visto que ambos o0s combustiveis avaliados s&o hidrofébicos, a
hidrofobicidade celular pode ser avaliada indiretamente através da adesao
bacteriana a hidrocarbonetos. Foram avaliados somente o0s isolados que
apresentaram crescimento celular em meio mineral Bushnell Haas com combustivel
apo6s 10 dias de incubacéo.

Os resultados desta andlise para os isolados bacterianos sdo apresentados
na Figura 25. Os valores variaram conforme os isolados e, para um mesmo isolado,
diferentes percentuais de adesdo foram observados conforme o hidrocarboneto

empregado no teste.
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Figura 25 — Adeséo bacteriana a hidrocarbonetos (BATH; %), determinada utilizando

tolueno e xileno, apos 10 dias de cultivo dos isolados em meio contendo biodiesel (B)
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ou Oleo diesel (D).

Em geral, a adeséo foi maior quando o cultivo ocorreu em 0leo diesel. No
entanto, parte dos isolados cultivados em biodiesel apresentou maiores percentuais
do que alguns dos isolados cultivados em diesel. Os percentuais de adesédo dos
isolados de microcosmos contaminados com diesel variaram entre 17 a 78%,
enquanto que os isolados de microcosmos contaminados com biodiesel variaram
entre 6 a 61%, contabilizando os valores mais elevados independente do

hidrocarboneto utilizado no teste (tolueno ou xileno) (Figura 25).
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5 DISCUSSAO

51 COMPORTAMENTO DOS PARAMETROS DA MICROBIOTA, pH,
DEGRADACAO DE COMBUSTIVEIS E FITOTOXICIDADE EM MICROCOSMOS

Condi¢cdes ambientais como temperatura, pH, fontes de carbono e energia
afetam a atividade microbiana e podem modificar a ecologia e dinamica da
populacdo de microrganismos no solo, pois modificam o habitat (NANNIPIERI et al.,
2003). Temperaturas desfavoraveis podem retardar ou inibir o crescimento e o
metabolismo da microbiota local, resultando em reducéo da eficiéncia do processo
de biodegradacéo e, consequentemente, na persisténcia desse residuo por periodos
mais longos (CERQUEIRA et al., 2014).

A temperatura de incubacdo durante os 90 dias de experimento foi
monitorada, apresentando média minima de 20°C + 2,51°C e méxima de 24°C +
2,51°C. Essa temperatura foi condizente com o indicado como temperatura 6tima
para a biodegradacdo de hidrocarbonetos de 6leo mineral em climas temperados,
que se encontra na faixa de 20 °C a 30 °C (ATLAS; BARTHA, 1992).

A atividade respiratéria, mensurada através da liberacdo de CO:2 € uma
medida indireta utilizada para avaliar a atividade microbiana no solo (MEYER et al.,
2015). Visto que os combustiveis disponiveis no solo podem ser usados como fonte
de energia, e a energia produzida através da respiracdo pode ser utilizada para o
crescimento microbiano (LAPINSKIENE et al., 2006).

O maior acumulo de CO:2 verificado nos microcosmos contaminados com
combustivel em relacdo ao controle (Figura 5) ja foi constatado em diversos estudos.
Labud et al. (2007) observaram maior liberagcdo acumulada de CO2 em solo argiloso
com concentracdes de 5 e 10% de diesel, do que em relacdo ao do solo controle
(sem contaminacao). Ainda, maior respiracédo foi reportada por Colla et al. (2014) em
solo contaminado pela mistura B10 (diesel contendo 10% de biodiesel) do que em
solo sem contaminagdo. Quadros et al. (2016) em experimento utilizando lodo
oleoso petroquimico (6%), também verificaram maior taxa de respiragdo nos solos
contaminados.

Tal comportamento também foi evidenciado em outros tipos de
solos/substrados. Mercado et al. (2015) em estudo realizado em solo com textura

arenosa contaminado com B10, observaram a respiracdo duas vezes maior nos
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solos contaminados do que em solo sem contaminacéo. Lisiecki et al. (2014), em
experimento realizado em areia com diferentes concentragdes de diesel/biodiesel,
variando de BO a B100, verificaram que o CO2 acumulado aumentou
proporcionalmente conforme o aumento da concentracdo de biodiesel na mistura,
chegando a ser trés vezes maior a respiracdo em B100 do que em BO.

O incremento da atividade respiratéria foi relacionado ao aumento da
concentracdo do combustivel, ou seja, em solos com 0 mesmo combustivel, porém
em diferentes concentracdes, maior quantidade de CO2 tende a acumular conforme
a concentracdo do combustivel aumenta (LABUD et al., 2007). Cerqueira et al. (2014)
constataram maior respiracdo em solos argilosos, contaminados com lodo oleoso
petroquimico em duas concentracbes (1,5 e 6,0%), sendo que o aumento da
respiracdo também foi proporcional ao aumento do contaminante utilizado.

Meyer et al. (2015) observaram comportamento similar em solo argiloso
contaminado com diesel, biodiesel e suas misturas, em compara¢cdo com solos nao
contaminados. No entanto, estes autores reportaram maior quantidade de CO:
acumulado nos tratamentos com biodiesel, e esse valor se elevou a medida que o
teor de biodiesel aumentou na mistura. Lapinskiené et al. (2006) também relataram
processo de respiracdo mais intenso em amostras de solo contaminadas com
biodiesel do que em amostras de solo contaminadas com diesel, assim como
Mariano et al. (2008). Esses comportamentos sdo opostos ao apresentado no
presente trabalho, visto que foi observado um maior teor de CO: liberado a partir dos
tratamentos com diesel (B8) do que nos tratamentos com biodiesel (B100) (Figura 5).

Os aumentos na respiracao observados nos solos poluidos sugerem que 0s
microrganismos resistentes a potencial toxicidade dos compostos foram capazes de
degradar essas novas fontes de carbono. O aumento da atividade microbiana
também pode ser causado pela morte dos microrganismos sensiveis durante o
primeiro impacto do 6leo e sua subsequente mineralizagdo, bem como por uma
resposta de estresse a contaminagéo (LABUD et al., 2007).

No inicio da incubagéo, maior respiracdo acumulada foi observada em T4 e
T5 do que em T2 e T3. Contudo, depois de 20 dias, maior liberacdo acumulada de
CO: foi detectada nos solos contaminados com diesel do que com biodiesel (Figura
5). A menor quantidade de CO2 acumulada nos tratamentos com biodiesel, em
relacdo ao diesel, pode ser devida a diminuicAo no numero de microrganismos,

corroborada pela reducdo do carbono da biomassa microbiana. Componentes
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gerados durante ou por causa degradagcédo do biodiesel podem apresentar maior
efeito inibidor sobre microrganismos do que os compostos originais (CRUZ et al.
2013a); contudo os resultados de microrganismos heterotroéficos totais (Figura 10) e
degradadores (Figura 12), oito dias ap0s o impacto inicial da contaminacdo com
biodiesel, aparentemente ndo suportam esta hipétese.

O biodiesel é considerado um composto menos toxico e mais biodegradavel
do que o diesel (BALAT, 2006). No entanto a presenca de Oleos vegetais pode
reduzir o pH do solo, devido a sua degradacdo que resulta na producéo de acidos.
Gong et al. (2008) relataram que quanto maior o teor de 6leo vegetal, menor o pH do
solo. Segundo os autores, a falta de nutrientes e o acumulo do 6leo ndo degradado
no solo resultou na queda do pH, visto que em solos onde foram adicionados
nutrientes ndo ocorreu queda do pH.

O pH do solo é fator importante no controle e manutencdo dos processos
biologicos, sendo que a faixa de pH necesséria para a melhor atividade da
microbiota esta entre 5,5 e 8,8 (MEYER et al., 2015). Nos microcosmos controle, o
pH do solo se manteve proximo a 6 durante toda a incubacdo, enquanto que o pH
dos solos com diesel se mantiveram préximos a 5,5 (T2) e 5,7 (T3). J4 os solos
tratados com biodiesel sofreram acidificacdo durante o processo de incubacéo, que
foi intensificada no decorrer do tempo, principalmente para a maior concentracao de
biodiesel (T5) que atingiu pH de 3,5 (Figura 13). De fato, o pH do solo esta
diretamente correlacionado com a atividade da microbiota. Rousk et al. (2009)
verificaram que a diminuicdo do pH (entre 4,0 e 4,5) causou uma reducdo de cinco
vezes no crescimento bacteriano, o que também reduziu a respiracdo (mineralizacao
total de carbono) em mais de 50% em relacdo aquela observada em pH 7,0.

Os produtos gerados pela (bio)degradacao do biodiesel podem ter causado a
reducdo do pH do solo (Figura 13). Metabdlitos microbianos, como acidos orgéanicos,
podem reduzir o pH; contudo, este fenbmeno também pode ser também provocado
por lise celular, e por acidos organicos e &acidos graxos livres gerados pela
degradacéo abidtica do diesel e, particularmente, do biodiesel (LEUNG et al., 2006;
SCHLEICHER et al., 2011; BUCKER et al., 2011; ZULETA et al., 2012). Restrepo-
Florez et al. (2013) observaram acidificagdo de meio mineral contendo B100, de pH
6,5 no inicio dos ensaios para pH 3,5 apos 200 dias. A acidificacdo foi menos
pronunciada com outras misturas de diesel/biodiesel (B25-B75), e leve alcalinizagao

do meio foi reportada em BO (diesel puro). Estes autores indicaram que a queda do
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pH foi provavelmente provocada pela produgéo de acidos de baixa massa molecular
pelo metabolismo microbiano. A queda do pH pode estar relacionada, diretamente, a
diminuicdo de populacdes e biomassa microbianas o que, indiretamente, provocou a
reducgéo da liberacdo de CO2 nos microcosmos contendo biodiesel.

Apds 90 dias de incubacdo, apesar da respiracdo diaria ter reduzido, os
microcosmos ainda n&o apresentavam sinais de tendéncia a estabilizagdo da
respiracdo acumulada, diferentemente de Cerqueira et al. (2014) onde a
estabilizacdo ocorreu em um periodo de 30 dias de incubacdo em solos
contaminados por lodo oleoso petroquimico. Uma diminuicdo nos valores
respiratérios conforme o tempo decorrido pode indicar o consumo dos substratos
disponiveis no solo para ataque pela microbiota (LABUD et al., 2007).

As atividades enziméticas vém sendo consideradas como parametros para
avaliar e monitorar a remediacédo de solos contaminados por hidrocarbonetos. Séao
diversas as atividades enzimaticas propostas para avaliacdo e monitoramento de
solos contaminados por hidrocarbonetos (ALRUMMAN et al., 2015). O FDA, um
substrato  fluorogénico  clivado por diferentes enzimas  microbianas,
predominantemente extracelulares, presentes no solo, tem sido considerada uma
medida da atividade enzimatica do solo (ANDREONI et al., 2004).

Os dados do presente estudo mostraram uma maior atividade da hidrdlise do
FDA, do inicio ao final do experimento, no solo controle, em detrimento aos solos
contaminados (Figura 6). Em contrapartida, Margesin et al. (2000a) verificaram que a
presenca de O6leo diesel resultou em uma hidrolise do FDA significativamente
aumentada em relacdo aos controles ndo contaminados. A hidrélise do FDA foi
indicativa do inicio da biodegradacédo do 6leo; porém, a atividade ndo diminuiu apés
a reducédo da biodegradacao.

Shahsavari et al. (2013a,b) também encontraram maiores valores de atividade
hidrolitica em solo contaminado com hidrocarbonetos de petrdleo (1%) do que em
solo sem contaminagdo, apos 90 dias de experimento. Contudo, a atividade
hidrolitica de FDA ndo se demonstrou adequada como indicadora da atividade
microbiana envolvida na biorremediacao de diesel neste estudo (SHAHSAVARI et al.,
2013a). Em outra investigacdo, Margesin et al. (2003) ndo observaram correlacao
entre o teor de hidrocarbonetos totais de petréleo e atividade de enzimas hidroliticas
(lipase e hidrdlise de FDA).

No que se refere a biodegradacdo do biodiesel, como esse processo pode
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iniciar pela hidrolise de ésteres metilicos ou etilicos de acidos graxos pela acao de
lipases ou esterases (BOCZAR et al., 2001), a analise dessa atividade hidrolitica
poderia fornecer dados indiretos relacionados a biodegradacdo destes compostos.
Contudo, Meyer et al. (2015) relataram que, a medida que a concentracdo de
biodiesel na mistura diesel/biodiesel aumentou (de 0 a 100%), a atividade de
hidrélise de FDA diminuiu. Nas menores concentracdes, a adicdo de diesel ao solo
possivelmente estressou a microbiota nativa, estimulando a producao da enzima na
tentativa de degradar os xenobiéticos e assim apresentando uma maior atividade no
diesel (BO) e nas misturas (B5 e B20). Estes autores sugeriram que os resultados
obtidos pela analise da hidrolise do FDA em tratamento com B100 em solos teriam
apontado a impossibilidade de uso deste parametro como indicador da degradacéo
dos contaminantes, pois, possivelmente, a presenca do biodiesel havia interferido na
deteccdo da atividade enzimética com o subtrato FDA.

De forma similar & presente investigacdo, Miethe et al. (1994) encontraram
valores relacionados a hidrolise do FDA nitidamente inferiores (chegando a ser 10
vezes menores) em solos contaminados com oOleo diesel do que em solos néo
contaminados. O diesel também inibiu a hidrolise do FDA em solos da Antartida
quando comparada a atividade na auséncia de contaminacdo, em experimentos
realizados a 4 °C e 10 °C (HAN et al., 2012).

Mesmo em niveis moderados de contaminacdo, hidrocarbonetos e outros
compostos organicos apolares podem causar declinio significativo na atividade de
varias enzimas do solo, indicando que cada enzima pode apresentar sensibilidade
diferente a presenca de poluentes. Estes compostos podem ser toxicos para 0S
microrganismos, o0 que pode refletir em atividade enzimatica reduzida e/ou
recobrirem superficies organicas, minerais e celulares, dificultando assim a interacao
entre os sitios ativos das enzimas e os substratos soltveis, com efeito adverso sobre
expressao da atividade enzimatica (ANDREONI et al., 2004; LI et al., 2007). Por
outro lado, o aumento da populagédo microbiana nem sempre resulta na elevacéo da
hidrolise de FDA e, ainda, esta atividade pode nado estar relacionada a eficiéncia da
biodegradacéo dos hidrocarbonetos (MA et al., 2015).

Em relevante contribuicdo, Song e Bartha (1990) reportaram inibicdo da
hidrélise de FDA em solo contaminado com combustivel de aviagdo, sendo que este
efeito inibitério perdurou por 18 semanas; contudo, a adicdo do combustivel resultou

em incremento nas contagens de bactérias. Considerando que o FDA é clivado por
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esterases e outras enzimas hidroliticas, pode ocorrer uma competicdo entre
produtos da biodegradacdo e o substrato enzimético pelos sitios cataliticos das
mesmas enzimas, resultando na inibicdo da hidrolise de FDA (SONG; BARTHA,
1990). Tal competicdo pode ter mascarado a real atividade hidrolitica total nos solos
contaminados. Desta forma, estudos mais aprofundados s&o necessarios para
verificar os reais motivos da inibicdo da atividade hidrolitica mensurada com o
substrato FDA.

Embora a atividade hidrolitica inferior nos microcosmos contaminados possa
sugerir o efeito negativo do diesel sobre a atividade da microbiota, outros parametros
como respiracdo (Figura 5), enumeracdo de heterotréficos (Figura 10) e
degradadores (Figura 11) indicam maior atividade microbiana e condicbes
adequadas para 0 desenvolvimento de microrganismos, respectivamente, em
relacdo aos microcosmos sem contaminagdo. O mesmo n&o pode ser afirmado com
relacdo aos microcosmos com biodiesel, os quais apresentaram queda de todos os
parametros avaliados, em relacdo ao diesel (Figuras 5, 10 e 12).

Enquanto que a avaliacdo da atividade hidrolitica total estd majoritariamente
relacionada a enzimas microbianas extracelulares, a atividade de desidrogenase se
relaciona a enzimas intracelulares (ANDREONI et al., 2004). A atividade da
desidrogenase dos solos contaminados com diesel (T2 e T3) aumentou (25% acima
do controle) ap6s 8 dias da contaminacdo do solo, mantendo-se similares ao
controle até o 29° dia de incubacao (Figura 7). O aumento inicial da desidrogenase
em solos poluidos por diesel pode ser atribuida a adaptacdo e reproducdo dos
microrganismos degradadores de hidrocarbonetos (MARGESIN; SCHINNER, 1997,
MARGESIN et al., 2000b; DADRASNIA; AGAMUTHU, 2013).

No entanto, a partir do 8° dia, a atividade de desidrogenase em T2 e T3
decaiu a cada sucessiva avaliagcéo, representando 77 e 70%, respectivamente, do
total da atividade da desidrogenase em relagédo ao controle para o mesmo periodo.
J& os tratamentos com biodiesel apresentaram queda logo apd6s os primeiros dias de
incubacédo (entre 8 a 15 dias), com valores proximos a zero a partir do 15° dia,
seguindo sem variagOes substanciais até o final dos 90 dias de incubacgéo (Figura 7).
A atividade de desidrogenase demonstrou correlacéo positiva com o CO2 acumulado
ao longo do tempo, relacionado a respiracdo, no tratamento sem contaminacgéo (T1)
o que demonstrou que o incremento de ambos esta relacionado, o inverso foi

verificado para os demais tratamentos que apresentaram correlacdo negativa entre
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estas variaveis nos tratamentos contaminados, onde foi verificado um aumento na
respiracdo, poréem um decréscimo na atividade da desidrogenase. Esse resultado foi
oposto ao obtido por Dadrasnia e Agamuthu (2013) que verificaram uma correlacao
positiva entre as variaveis citadas em solo contaminado com 5% de diesel.

Similarmente, Meyer et al. (2014) verificaram menor atividade da
desidrogenase em solo ndo contaminado e maior atividade inicial em solo
contaminado com biodiesel (B100) até o sétimo dia de avaliacdo; apéds, foi
observada queda da atividade, chegando aos 60 dias com valores proximos a zero,
inferiores ao do solo controle. Aos 60 dias, o tratamento com diesel (BO) também
apresentou declinio na atividade, porém ndo tdo acentuado como em B100,
apresentando sempre maior atividade que o solo controle. Ao final dos 60 dias, 0
solo contaminado com BO apresentou maior biodegradacéo, estando acima de 90%,
enquanto o biodiesel apresentou degradacéo de 50%. Os autores sugerem que a
escassez de micronutrientes nos solos sob atenuacdo natural poderia ter levado a
reducao da atividade da desidrogenase no decorrer do tempo (MEYER et al., 2014).

Ogbolosingha et al. (2015) observaram maior atividade da desidrogenase em
solos ndo contaminados do que em solos contaminados com petréleo cru (1, 2 e 4%),
a qual se manteve acima dos solos contaminados durante 90 dias de avaliac&o. Li et
al. (2007) verificaram que, no geral, solos com maior quantidade de hidrocarbonetos
apresentaram atividade de desidrogenase inferiores a solos com menores
guantidades, e que estas atividades diminuiram ao longo de 110 dias de incubacéo,
independentemente da concentracdo do poluente. De fato, a atividade de
desidrogenase foi inibida significativamente, com relacdo a controles nao
contaminados, em solos tratados com quantidade de diesel acima de 0,5% (LI et al.,
2007).

A atividade de desidrogenase poderia aumentar a medida que a concentracéo
de hidrocarbonetos aumenta e, em alguns casos, € maior em solo contaminado do
gue em solo sem contaminacdo (MARGESIN et al., 2000b). Bento et al. (2005a)
observaram um aumento sucessivo da desidrogenase ao longo de 84 dias de
monitoramento em solo arenoso e argiloso sob atenuacdo natural. Dawson et al.
(2007) verificaram correlacdo negativa entre a atividade de desidrogenase e a
concentracdo de hidrocarbonetos determinada por extracdo quimica, o que significa
gue com a reducéo dos hidrocarbonetos a atividade da desidrogenase aumentou, e

o mesmo foi reportado por Megharaj et al. (2000) em solos contaminados com
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hidrocarbonetos residuais de diesel a longo prazo. Em contrapartida, Shen et al.
(2005) nao constataram diferenca entre a atividade da desidrogenase em solo
contaminado com hidrocarbonetos de petroleo e solo ndo contaminado.

As desidrogenases ocorrem tipicamente em todas as células microbianas
intactas e viadveis, e sua mensuracdo geralmente esta relacionada a capacidade
oxidativa de microrganismos (ANDREONI et al., 2004). A reducéo da atividade da
desidrogenase ao longo do tempo indicaria diminuicdo da atividade microbiana, que
pode estar relacionada tanto ao efeito inibitorio do combustivel/metabdlitos sobre a
microbiota, quanto a reducdo da disponibilidade de substratos passiveis de
degradacdo. Assim a atividade de desidrogenase poderia ser Util indicadora do inicio
do processo de biodegradacdo, uma vez que a sua atividade diminui apos a
atenuacao da taxa de biodegradacdo (OGBOLOSINGHA et al., 2015).

Apesar de a reducdo da atividade desidrogenase do solo ter ocorrido no
decorrer do tempo e a quantidade de combustivel extraido também ter sido reduzida,
principalmente em T2 e T3, indicando degradacédo, ndo houve correlacéo estatistica
significativa entre ambas. Marin et al. (2005) observaram reducédo da atividade de
desidrogenase em solo contaminado com lodo de petréleo, que também ocorreu no
solo controle sem contaminacdo, porém mesmo com as reducdes o solo
contaminado se manteve sempre com maior atividade. Serrano et al. (2008) também
observaram que a atividade da desidrogenase decaiu, em mais de 50%, no inicio de
um experimento simulando o vazamento de oOleo diesel em solo; porém esses
valores foram reestabelecidos aos niveis originais ap6s 200 dias, quando parte dos
hidrocarbonetos ja haviam sido degradados.

Entretanto, embora a atividade de desidrogenase seja um bom indicador da
vitalidade de populagdes microbianas no solo, esta pode ndo estar diretamente
relacionada as atividades metabodlicas dos microrganismos (SOFO et al.,, 2014).
Tang et al. (2010) demonstraram que a atividade de desidrogenase nao refletiu a
atividade microbiana envolvida na degradacéo de hidrocarbonetos, e resultados
analogos foram reportados por Shahsavari et al. (2013a).

A atividade e a estimativa de populacbes e biomassa microbianas séo
usualmente utilizadas para avaliar perturbacées no solo. A adicdo de compostos
organicos ao solo pode causar efeitos positivos ou negativos a biomassa microbiana,

bem como a sua atividade (BOHME et al., 2005). O contato do solo com os

combustiveis aplicados parece ter causado um estresse inicial as populacdes
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microbianas, tendo em vista a menor quantidade de carbono da biomassa
microbiana nos tratamentos contaminados em relacdo ao solo sem contaminacao,
no tempo zero (Figura 8).

O impacto positivo dos combustiveis, no sentindo de incremento da biomassa,
parece ter sido maior conforme o aumento da concentragdo do combustivel, no caso
do diesel, evidenciada pela maior producédo de biomassa em T3 com relagéo a T2
entre os tempos 30 e 60 dias (Figura 8). Dawson et al. (2007), no entanto,
observaram que a biomassa microbiana diminuiu com o aumento da poluicdo por
hidrocarbonetos.

Apés 90 dias de incubacao, ocorreu queda da biomassa em T2 e T3, sendo
gue em T2 a biomassa final foi superior a inicial e em T3 a biomassa final foi inferior
a inicial. Ao final de 90 dias, a biomassa microbiana nestes microcosmos foi inferior
aquela no solo sem contaminacdo (Figura 8). Resultado similar foi encontrado por
Labud et al. (2007), que verificaram que, apés 180 dias, a biomassa microbiana foi
maior no tratamento com menor percentual de diesel (5%) em relacdo ao maior
percentual (10%).

O diesel e biodiesel adicionados aos solos podem atuar como fontes de
carbono para o crescimento e a atividade microbiana, e assim contribuir para o
incremento dos valores de carbono da biomassa microbiana (ALRUMMAN et al.,
2015). Caravaca e Roldan (2003) verificaram que a biomassa poderia ser maior em
solo contaminado por hidrocarbonetos do que em solo sem contaminacédo, devido a
uma maior fonte de carbono estimulando a atividade microbiana. Marin et al. (2005)
verificaram que o solo contaminado com lodo de petr6leo apresentou maior
biomassa microbiana do que o0 solo ndo contaminado durante 11 meses de
monitoramento.

O fato de a biomassa ter reduzido ao longo do tempo no solo contaminado
por diesel pode ter sido relacionado a reducdo dos combustiveis (Figura 18), pois
conforme o substrato € utilizado h& tendécia de diminuicdo das populacdes (MARIN
et al., 2005). Em oposi¢céao, Serrano et al. (2008) observaram que os valores da
biomassa microbiana decairam, em mais de 50% dos valores inicias, no inicio de
experimento simulando o vazamento de Oleo diesel em solo, valores esses que
foram reestabelecidos aos niveis originais apés 200 dias da contamina¢do, quando
parte dos hidrocarbonetos ja haviam sido degradados.

Diferentemente do diesel, o biodiesel exerceu um efeito inibidor sobre a
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biomassa, que foi visualizado ap6s 30 dias de incubacdo e que aumentou nas
avaliacdes seguintes, chegando a valores extremamente baixos (Figura 8).
Possivelmente, a reducdo do pH ao longo do processo de incubacéo (Figura 13)
tenha participado de tal inibicdo, visto que solos mais acidos suportam uma gama
menos ampla de microrganismos (VANCE et al., 1987).

Hawrot-Paw e Martynus (2011) também verificam uma reducdo na biomassa
de solos arenosos e argilosos contaminados com biodiesel (B100) no decorrer de
112 dias de incubacédo. Ao final desse periodo, a biomassa do solo controle argiloso
foi nove vezes superior ao mesmo solo contaminado, e este parametro foi 13 vezes
superior no solo controle arenoso em relagdo ao mesmo solo contaminado. Os
autores relataram que este biocombustivel € uma substancia estranha para o
ambiente natural, semelhante ao combustivel convencional, e que a presenca do
biodiesel no solo pode afetar desfavoravelmente a atividade da microbiota do solo.

A partir da quantificagdo da produgédo de CO2 e da estimativa da biomassa
microbiana foi calculado o quociente metabdlico (QCO2), que reflete a eficiéncia com
a qual o carbono é utilizado e indica o estresse frente a contaminacdes (MARIN et al.,
2005), podendo representar um indice mais sensivel de poluicdo do solo do que
estes parametros isoladamente (MARGESIN et al., 2000a).

Com relagédo ao qCO2nos microcosmos contaminados com diesel (Figura 9),
os valores indicam um estresse maior logo apés a aplicacdo do combustivel, e uma
reducado aos 90 de incubacéo, principalmente na menor concentracéo de diesel (T2).
Valores menores de qCO2 apontam para uma maior estabilidade da biomassa
microbiana e do sistema. Margesin et al. (2000a) verificaram que a presenca de 6leo
diesel resultou em um qCO:2 elevado em comparacdo ao controle; o qCO:2 foi
diminuido ap6s quatro a cinco semanas, 0 que sugere que 0S microrganismos do
solo se adaptaram a contaminacdo ou que com a diminuicdo do contetdo de
hidrocarbonetos, ao longo do tempo, resultou em um qCO2 mais baixo.

Os tratamentos com biodiesel apresentaram os maiores valores de qCO:2
(Figura 9). Ao longo do tempo houve um aumento destes valores, principalmente na
maior concentracao (T5). JA em T4 o valor decaiu, chegando ao final com valor
abaixo do inicial. Neste contexto, cabe ressaltar que especialmente a biomassa
microbiana foi afetada negativamente, em relagédo aos controles, nos tratamentos
com biodiesel. Valores elevados de qCO. tém sido associados a estresse

ecossistémico causados por condicbes adversas (ISLAM; WEIL, 2000). Esses
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resultados indicam que o biodiesel causou maior estresse ao solo do que o diesel. O
gCOz2 pode indicar o equilibrio da microbiota do solo e a ndo estabilizagdo do qCO2
pode estar ligado ao tempo de avaliacdo que pode ter sido pequeno para que
ocorresse o completo consumo dos contaminantes (CHAER; TOTOLA, 2007).

Marin et al. (2005) verificaram aumento significativo do qCO2 apos a adicao
de lodo de petroleo em solo em comparacao a solo ndo contaminado, demonstrando
a perturbacdo causada pelo substrato adicionado. Segundo os autores, 0s
microrganismos presentes no solo contaminado elevariam a sua respiracdo por
unidade de biomassa para realizar a degradacédo dos hidrocarbonetos. Caravaca e
Roldan (2003) também verificaram que, mesmo apds 49 dias de incubacédo, o
guociente metabdlico do solo contaminado com lodo oleoso petroquimico foi
significativamente maior que o do solo ndo contaminado, apontando para uma
reducao na eficiéncia do uso de substratos no solo contaminado.

Além da avaliagdo da biomassa microbiana, foram também realizadas
enumeracfes dos microrganimos heterotroficos totais e degradadores de
combustiveis através da técnica do NMP, amplamente empregada para estes
propasitos, incluindo estimativas de microrganismos capazes de degradar diesel ou
biodiesel (BRADDOCK; CATTERALL, 1999; BENTO et al., 2005a; CERQUEIRA et
al., 2011). Através da utilizacdo do substrato alvo da degradacdo como fonte Unica
de carbono, microrganismos degradadores vém sendo encontrados tanto em solos
com histérico de exposicao prévia a hidrocarbonetos de petréleo quanto em solos
naturais ndo contaminados (LABUD et al., 2007; COLLA et al., 2014), como é o caso
do solo utilizado na presente investigacao.

Os numeros de microrganismos heterotréficos e degradadores em T1
permaneceram relativamente constantes ao longo dos 90 dias de incubacéo. As
contagens de heterotréficos e degradadores em diesel (T2 e T3) foram similares
entre si, e ambas superiores ao controle (Figuras 10 e 11). O aumento no numero de
microrganismos degradadores de diesel durante a biorremediacdo de solos pode
estar correlacionado a biodegradacédo e atividades bioldgicas do solo (MARGESIN;
SCHINNER, 1997; BENTO et al., 2005a; DADRASNIA; AGAMUTHU, 2013). Esse
incremento, principalmente no periodo inicial, demonstra 0 quédo rapidamente 0s
microrganismos indigenas do solo sdo capazes de se adaptar a novos substratos
(MARGESIN et al., 2000b).

Diversos autores reportam que solos contaminados com hidrocarbonetos nao
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inibiram a microbiota nativa. Em vez disso, atuaram como fonte de carbono e
nutrientes, onde os solos contaminados apresentaram maior nivel de respiracdo e
maior nimero de microrganismos heterotroficos totais e degradadores do que solos
nao contaminados (MERCADO et al., 2015; QUADROS et al. 2016). Desta forma, os
resultados obtidos nos microcosmos contendo diesel indicam que 0s microrganismos
do solo, para além de tolerar a contaminacdo, foram potencialmente capazes de
utilizar os hidrocarbonetos em seu metabolismo, 0 que estimulou seu crescimento
(MARGESIN et al., 2000b; DADRASNIA; AGAMUTHU, 2013; ALRUMMAN et al.,
2015).

Colla et al. (2014) também reportaram um aumento do numero de
heterotroéficos totais e degradadores em solos contaminados com B10 sob estratégia
de atenuacao natural ao longo de 30 dias, valores esses superiores aos do solo sem
contaminacdo. As populacbes microbianas do controle também aumentaram,
principalmente nos primeiros 12 dias de incubac¢do (COLLA et al., 2014), assim como
visualizado no presente trabalho (Figuras 10 e 11). Margesin et al. (1999)
observaram que o aumento de degradadores coincidiu com os maiores indices de
biodegrada¢do no mesmo periodo.

Cerqueira et al. (2014) verificaram que 0s microrganismos apresentaram
tolerdncia e capacidade de crescimento em solo contaminado com lodo oleoso
petroquimico, porém houve um decréscimo dos degradadores ao longo de 90 dias
de incubacdo. Segundo estes autores, em ambientes contaminados por
hidrocarbonetos, a sobrevivéncia de microrganismos, o conteido e a diversidade
das comunidades microbianas autdctones e o esgotamento de nutrientes sdo fatores
importantes que afetam a taxa biodegradacao dos contaminantes.

As contagens de heterotroficos e degradadores nos tratamentos com
biodiesel também foram similares entre si, apresentando, tanto em T4 quanto em T5,
um aumento populacional no 8° dia, que se seguiu por uma queda verificada a partir
do 15° dia até o final da incubagéo (Figuras 10 e 12). Esta redugdo populacional,
assim como as reducdes dos outros parametros avaliados, que também ocorreram a
partir do 15° dia também (excecéo feita aqueles avaliados com periocidade inferior),
pode ter sido originada pela degradacédo do biodiesel, acarretando na diminuicdo do
pH, o0 que afetou negativamente a microbiota do solo (SASAKI et al., 2003).

Complementarmente as analises relacionadas ao impacto dos combustiveis

sobre a microbiota do solo, os solos contaminados também foram avaliados quanto
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aos efeitos sobre a germinacdo de sementes. A avaliacdo da toxicidade através de
germinacdo de sementes € considerada ferramenta Gtil na avaliacdo do risco em
solos contaminados (BANKS; SCHULTZ, 2005), devido a sua sensibilidade em
indicar a presenca de inibidores toxicos quimicos ou biologicos (TAMADA et al.,
2012).

Os solos poluidos com hidrocarbonetos de petrdleo causam reducdo da
germinacao de sementes conforme o aumento do nivel de poluicdo, o que pode ser
atribuido, além da toxicidade dos compostos, as condi¢cdes desfavoraveis criadas
pela contaminagcdo, que causam a compactacdo do solo e por consequéncia
diminuicdo da aeracao e a mobilidade dos compostos (OGBOGHODO et al., 2004).
Além disso, hidrocarbonetos bem como o biodiesel, devido a sua hidrofobicidade,
podem revestir as raizes das plantas e impedir ou reduzir as trocas gasosas e
absorcdo de agua e nutrientes. Ainda, estes compostos podem adentrar nas
sementes e alterar as reacfes metabdlicas e/ou matar o embrido por toxicidade
aguda direta (XU; JOHNSON, 1995; ADAM; DUCAN 2002; LABUD, et al., 2007).

O indice de Germinacao (IG) pode demonstrar o efeito da contaminacao do
solo tanto na germinacao de sementes quanto no crescimento das raizes (LABUD et
al., 2007). O IG classifica uma substancia quanto a fitotoxicidade considerando como
moderadamente fitotoxicos valores inferiores a 80 até 60%, fitotoxicos valores
abaixo de 60 até 30%, enquanto que valores inferiores a 30% sdo considerados
muito téxicos (ZUCCONI et al., 1985). Além do IG, também foi avaliada a
porcentagem de inibicAo da germinacdo de sementes, que foi relacionada ao
controle (solo sem contaminacdo). Os valores de inibicdo superiores a 40% nos
organismos teste sdo considerados téxicos, enquanto os valores de inibicdo néo
toxicos variam entre 0 e 10% de inibicdo. Quando os valores de inibicdo da
germinacao estdo entre 10 e 40% o composto € indicado por apresentar sinais de
toxicidade (LOPES et al., 2010; CRUZ et al., 2013a).

O IG relacionado as sementes de alface em T2 apds 45 dias havia
aumentado em 100%, e o IG em T3 havia apresentado queda de 7% (Figura 14).
Porém, apos 90 dias de incubacéo dos solos nestes microcosmos, o IG em ambos
apresentou queda em torno de 50%, atingindo valores similares. Diferentemente do
IG, que leva em conta a germinacdo relativa e o crescimento da radicula, a
porcentagem de inibicdo de germinacdo das sementes de alface decaiu

principalmente em T2, aproximadamente 40% em relagdo ao tempo zero, enquanto
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em T3 foi observada reducao minima (Figura 16).

Plaza et al. (2005) indicaram que alface seria um dos organismos mais
sensiveis a hidrocarbonetos de petroleo. Banks e Schultz (2005) também utilizaram
sementes de alface em bioensaios de fitotoxicidade em solos contaminados com
hidrocarbonetos de petréleo, que demostraram sensibilidade ao contaminante.
Hamdi et al. (2007) verificam que o IG de alface aumentou ao longo de 120 dias
como resultado da diminuicdo da concentracdo de hidrocarbonetos aromaticos de
petréleo no mesmo periodo.

Com relagéo ao IG das sementes de pepino (Figura 15), o efeito inibit6rio foi
reduzido nos tratamentos com diesel ao longo do experimento, elevando o IG
principalmente do solo com menor teor de contaminacdo (T2), mas também com
elevacdo no solo com maior contaminacao (T3). Os valores de reducéo da inibicdo
da fitotoxicidade sdo ainda mais perceptiveis quando considerada a porcentagem de
inibicdo da germinacao de sementes de pepino ao longo do tempo (Figura 17).

Considerando os valores indicados por Zucconi et al. (1985) ambas as
concentracfes de diesel foram consideradas muito téxicas para alface e para pepino
(valores inferiores a 30%), mesmo com a reducdo dos contaminantes nos
tratamentos (Figura 18). Quando levado em conta apenas o valor da inibicdo da
germinacdo de sementes de alface ambos os combustiveis também foram
considerados téxicos (inibicdo superior a 40%). J& para as sementes de pepino
ambas as concentracdes de diesel, que inicialmente eram toxicas, passaram a
apresentar apenas sinais de toxicidade (T3) e auséncia de toxicidade (T2) (LOPES
et al., 2010; CRUZ et al., 2013a).

A reducédo da toxicidade nos solos com diesel provavelmente ocorreu devido
a degradacdo de alguns dos compostos fitotéxicos contidos nos hidrocarbonetos,
sendo o0s metabolitos resultantes menos fitotdxicos, ou ao sequestro e formacéo de
residuos ligados ao solo (LABUD et al., 2007). Particularmente, a diminuicdo da
fitotoxicidade apOs 45 dias nas sementes de alface em T2 e T3, seguida pelo
aumento da toxicidade apdés 90 dias, pode estar relacionada a absorcdo de
hidrocarbonetos pelos coloides do solo, que faz com que a toxicidade do
hidrocarboneto apareca algum tempo apos a contaminag¢do, quando em solo com
caracteristica argilosa. Nestes solos, os hidrocarbonetos séo inicialmente absorvidos
pelos coloides e a medida que os processos de mineralizagdo e/ou dessor¢cédo da

matéria organica ocorrem, a concentracdo de hidrocarbonetos na fase aquosa e
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gasosa aumenta e o efeito toxico dos hidrocarbonetos se torna mais perceptivel
(LABUD et al., 2007).

Diferentemente dos tratamentos com diesel, os tratamentos com biodiesel
apresentaram um aparente aumento da toxicidade ao longo do tempo. Além de um
menor grau de degradacdo dos compostos, como consequéncia da diminuicdo do
namero e da atividade microbiana. A (bio)degradacdo do biodiesel também pode
gerar intermediarios mais fitotéxicos com relacéo a germinacédo de sementes do que
os compostos originais (LAPINSKIENE et al., 2006). Outro fator relevante, no
contexto da presente investigacao, foi o aumento da acidez nos solos contendo
biodiesel (Figura 13), o que pode afetar o processo de germinacdo de sementes
(CRUZ et al., 2013a).

Cruz et al. (2013a) demonstraram que o biodiesel foi extremamente toxico a
germinacao de sementes de pepino, as quais apresentaram germinacao inicial em
torno de 15% e, apo6s 90 dias de biorremediacdo do solo analisado, o percentual foi
elevado para 100% de inibicdo. Tamada et al. (2012) também verificaram que o
biodiesel inibiu 100% da germinacdo de sementes de alface apds 180 dias de
atenuacao natural do solo.

Diferentemente, Cruz et al. (2014) avaliaram a fitotoxicidade de solo
contaminado com diesel e biodiesel em germinacdo de sementes de alface, através
da inibicdo da raiz e do hipocétilo. Embora ambos os combustiveis tenham
apresentado fitotoxicidade no periodo inicial, apos 240 dias de biorremediacdo solos
contaminados com diesel continuaram apresentando fitotoxicidade, diferentemente
daqueles contaminados com biodiesel, que deixaram de apresentar fitotoxicidade.
Tal fato foi correlacionado a reducdo dos combustiveis durante o processo de
biorremediacao, no qual o biodiesel havia sido degradado quase completamente e o
diesel apresentava quantidade residual de cerca de 30%.

A reducéo do pH do solo, apresentada principalmente nos tratamentos onde
os solos foram contaminados com biodiesel, é reconhecida por diminuir a
biodisponibilidade dos nutrientes presentes no solo (como calcio, potassio e
magneésio), assim como o pH baixo aumenta a disponibilidade de aluminio livre em
solucdo que pode causar fitotoxicidade a germinacdo de sementes (GOULDING,
2016). O aluminio em excesso causa fitotoxicidade em plantas, pois tem o potencial
de causar blogueio ao mecanismo de divisdo celular dos organismos vegetais
(PANDA et al., 2009).
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As respostas obtidas para as duas espécies de vegetais utilizadas nos testes
evidenciam a diferenca que dois organismos testes distintos podem apresentar com
relacdo a sensibilidade a um mesmo contaminante. Labud et al. (2007) verificou o IG
de sementes de cevada e azevém em solo argiloso contaminado com 5% e 10% de
diesel. Nos tratamentos com sementes de cevada houve o aumento do IG ao longo
do tempo; j& nos tratamentos com avezém houve um aumento da fitotoxicidade com
relacdo a primeira avaliacdo (tempo zero), apenas na maior concentracao, apés 120
dias, que voltou a crescer aos 180 dias. As sementes de azevém foram mais
sensiveis do que a cevada ao diesel. O percentual de diesel também influenciou,
visto que a maior concentracao casou maior inibicao.

Em estudo realizado por Adam e Duncan (2002), os autores demonstraram
gue germinacdo de sementes em solos variam em sensibilidade em relacdo a
contaminacdo por diesel. Por exemplo, a germinacdo de espécies de gramineas foi
mais sensivel ao diesel, enquanto ervas, legumes e culturas comerciais, como
canola e linho, foram menos afetadas. Ainda, a inibicdo da germinacdo geralmente
foi maior com o aumento da concentracdo de combustivel (ADAM; DUNCAN, 2002).

Adicionalmente aos parametros biolégicos, que indicam a biodegradacéo dos
combustiveis, também foi realizada a extracdo dos compostos a partir dos solos
contaminados no intuito de evidenciar sua degradacdo. Os resultados gravimétricos
e cromatograficos apontam para a degradacdo em todos o0s tratamentos,
independente do teor de combustivel inicialmente aplicado, porém em diferentes
intensidades. Em nenhum dos tratamentos houve reducédo integral da massa total
dos combustiveis aplicados no tempo inicial (Figura 18).

Nos primeiros 30 dias de incubacao, as reducfes na massa dos combustiveis
extraidos foram similares entre os tratamentos (34-39%). Os tratamentos com
biodiesel apresentaram valores mais elevados de biodegradacao dos 30 aos 60 dias,
guando comparados aos tratamentos com diesel nas mesmas concentracdes (Figura
18). Porém, aos 90 dias, os tratamentos com diesel demonstraram maiores reducgdes
do que os tratamentos com biodiesel, quando realizada a comparacdo entre as
mesmas concentracdes inicialmente aplicadas. T2 foi o tratamento que apresentou a
maior reducéo gravimeétrica do teor inicial de combustivel (Figura 18).

Maior taxa de degradacéo, visualizada no periodo inicial de incubagéo, pode
ser devida ao estimulo a atividade metabdlica da microbiota causado pela adicdo do

combustivel. No caso de microrganismos degradadores de hidrocarbonetos, estes
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utilizariam as fontes mais labeis, como hidrocarbonetos alifaticos de cadeia curta, e,
com a diminuicdo destas fontes, as populagbes microbianas poderiam passar a
utilizar hidrocarbonetos mais recalcitrantes, como hidrocarbonetos de maior massa
molecular e/ou ciclicos, menos eficientemente. As razbes para a reduzida taxa de
degradacédo final podem incluir a diminuida biodisponibilidade do contaminante, o
acumulo de componentes recalcitrantes, a inibicdo por metabdlitos e a falta de
fatores de crescimento microbiano (MARGESIN; SCHINNER, 1997; MARGESIN et
al., 2000Db).

A degradagéo de hidrocarbonetos de maior massa molecular pode originar
intermediarios toxicos capazes que inibir microrganismos degradadores (BENTO et
al.,, 2005a). Além disso, pode haver a possibilidade de ndo recuperacdo de
contaminantes devido a adsorcdo aos coloides do solo, tais como minerais de argila
ou particulas de humus. A baixa solubilidade em &gua e interac6es hidrofébicas as
particulas do solo possivelmente contribuem para a sua persisténcia. Ainda, certa
propor¢cdo também pode ser adsorvida ou incorporada a biomassa ou aos
metabolitos microbianos (MARGESIN; SCHINNER, 1997; MARGESIN et al., 2000b).

Para os tratamentos T2, T3 e T4, correlagdo linear positiva foi encontrada
entre a reducdo dos combustiveis, verificada por gravimetria, e a quantidade de CO2
acumulado ao longo do tempo, assim como verificado por Dadrasnia e Agamathu
(2013). Neste sentido, a respiracdo do solo pode atuar como indicadora da atividade
microbiana no solo e da quantidade e qualidade de substratos suscetiveis a
degradacdo e mineralizacdo, demonstrando que no periodo de maior atividade, no
caso da respiracdo, ocorre maior degradacdo. A emissédo de CO2 pode diminuir
gradualmente a medida que as fracbes de hidrocarbonetos labeis desaparecem,
com apenas fracdes mais recalcitrantes restantes (MARIN et al., 2005). Isso indicaria
a diminuicdo das taxas de degradacdo, resultando no aumento da concentracdo
residual de combustivel (DADRASNIA; AGAMUTHU, 2013).

Os percentuais de biodegradagdo dos contaminantes em solos costumam
variar em diferentes estudos, pois ha variagcbes nas caracteristicas dos solos
utilizados, na composicdo quimica dos contaminantes, na forma de extracéo,
metodologias, quantificacdo do nivel de degradacdo, entre outras.
Independentemente destes aspectos e das caracteristicas de processos aplicados
na biorremediagéo de hidrocarbonetos, o teor total ndo é usualmente reduzido a zero.

Comumente sdo reportadas permanéncias entre 10 a 30% em relacdo a
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contaminagao inicial, mesmo em tratamentos prolongados (MARGESIN; SCHINNER,
1997; MARGESIN et al., 2000b).

Marchal et al. (2003) relatam que muitos estudos realizados em microcosmos
com solos apresentaram degradacao incompleta do 6leo diesel. Mariano et al. (2007)
verificaram que apds 55 dias de tratamento, a biodegradagédo de hidrocarbonetos
correspondeu a 57,8%, enquanto Bento et al. (2003) observaram, em 84 dias,
remocado de hidrocarbonetos de aproximadamente 50% através de atenuacao
natural. Safdari et al. (2018) avaliaram a atenuacdo natural em solo, originario de
uma refinaria de derivados de petroleo, contaminado com hidrocarbonetos de
petréleo, que resultou na biodegradacdo de 51% dos hidrocarbonetos totais de
petréleo, em 60 dias de experimento.

Dadrasnia e Agamuthu (2013), em solo contaminado com 5% de diesel,
relataram 35% de degradacdo do combustivel ap6s 84 dias sob atenuacdo natural.
Em trabalho realizado por Cerqueira et al. (2014), avaliando a atenuac&o natural em
solos argilosos, contaminados com lodo oleoso petroquimico em duas
concentracbes (1,5% e 6,0%), verificaram degradacdo de 59,7% na menor
concentracéo e de 74,9% na maior concentracao. Lisiecki et al. (2014), mesmo apos
578 dias de biorremediacdo de misturas de diesel e biodiesel em solo, reportaram a
presenca de hidrocarbonetos em todos os tratamentos e tracos de biodiesel na
maioria deles.

Cecchin et al. (2016) verificaram que parte do biodiesel aplicado a um solo
argiloso foi absorvida imediatamente, ndo permitindo a total extracdo do
contaminante desse solo. A umidade do solo € um dos fatores que aumenta a
interacdo entre a matéria organica mineral do solo (particulas hidrofilicas) e organica
do contaminante (particulas hidrofébicas), alterando assim a quantidade residual do
contaminante. Outro fator a ser avaliado é o periodo de contato com o contaminante,
que demonstrou ser mais rapido nos primeiros 15 dias, 0s processos de sor¢cao
subsequentes estdo associados com migracdo do contaminante para sulcos
microscopicos presentes na particula mineral do solo.

Componentes do diesel e do biodiesel, no inicio e ao final da incubagéo dos
microcosmos, foram identificados a partir de seus espectros de massa e tempos de
retencdo em andlises de cromatografia gasosa (Figuras 21-24). Os dados referentes
aos compostos identificados também s&o apresentados na forma de area relativa

(Tabelas 3-6), pois esta se correlaciona a quantidade do composto na amostra,
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enquanto que a altura do pico pode ser influenciada, entre outros, pela velocidade
de inje¢do da amostra no equipamento de GC-MS (FEELISCH et al., 2002).

Quando observados os cromatogramas e 0os compostos identificados a partir
dos solos contaminados com diesel (Figuras 21 e 22; Tabelas 3 e 4), foi possivel
visualizar que apenas os ésteres componentes do biodiesel adicionado ao diesel (B8)
foram completamente degradados. O fato de os hidrocarbonetos terem sido mais
persistentes, no sentido de nenhum dos hidrocarbonetos ter apresentado
degradacdo completa, indica que, no Oleo diesel, hA mais compostos resistentes a
oxidacdo microbiol6gica, enquanto os compostos organicos presentes no biodiesel
sdo mais facilmente acessiveis como fontes de carbono e energia (LI et al., 2007).

A maioria dos hidrocarbonetos biodegradados, conforme as analises
cromatograficas, correspondeu a alcanos lineares e apenas alguns alcanos
ramificados (Tabelas 3 e 4). Os alcanos s@o considerados mais labeis, menos
toxicos e mais facilmente utilizaveis pelos microrganismos como fontes de carbono e
energia. De modo geral hidrocarbonetos ciclicos e aromaticos sdo menos
biodegradaveis do que os alcanos, e alcanos ramificados menos biodegradaveis que
alcanos lineares (MARCHAL et al., 2003). Ja 0 aumento no nimero de anéis eleva a
estabilidade quimica e a hidrofobicidade da molécula dos hidrocarbonetos
aromaticos, tornando-os menos suscetiveis a biodegradacdo (YU et al., 2005).
Utilizando a mesma abordagem metodolégica, Dadrasnia e Agamuthu (2013)
observaram diminuicdo nas intensidades de picos de hidrocarbonetos (Cs-C26) em
solos contaminados com 6leo diesel, apdés 84 dias de atenuacgéo natural.

A elevada biodegradabilidade do biodiesel em relagdo a hidrocarbonetos de
petréleo vem sendo relatada na literatura (PASQUALINO et al., 2006; MARIANO et
al., 2008 BUCKER et al., 2011; SOUZA et al., 2016). O biodiesel é mais facilmente
metabolizado do que o diesel devido a sua composicao, sendo que diversas enzimas
podem reconhecer e atacar imediatamente os ésteres metilicos de acidos graxos
(ZHANG et al., 1998). Aléem da biodegradacdo causada pelos microrganismos, ainda
pode ocorrer a (auto)oxidacdo, influenciada pela presenca de umidade, oxigénio,
temperatura e luz (PASSMAN, 2013). Em contrapartida, a biodegradacéo do diesel,
que contém uma grande quantidade de alcanos, sem moléculas de oxigénio
associadas as suas estruturas, exige microrganismos capazes de produzir enzimas
que reconhecam essas moléculas (MARIANO et al., 2008).

Aparentemente a fracdo de biodiesel acrescida ao diesel foi completamente
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degradada segundo as analises cromatograficas (Tabelas 3 e 4). Alguns autores
relatam que o acréscimo de biodiesel ao diesel tornaria o ultimo mais biodegradavel
(PASQUALINO et al., 2006). Mariano et al. (2008) verificaram a biodegradabilidade
de misturas de diesel/biodiesel e apenas a mistura com maior concentracdo de
biodiesel (B20) apresentou biodegradabilidade significativamente diferente do diesel
e néo foi verificada uma melhora na biodegradacéo do diesel por cometabolismo.

Entre os acidos graxos também existe relacdo entre a quantidade carbonos
das moléculas e a degradacéo, sendo aqueles de cadeia curta (menor que Cis) sé&o
mais biodegradaveis. Da mesma forma, os ésteres metilicos de acidos graxos
saturados sdo menos facilmente biodegradaveis do que os insaturados (PASSMAN,
2013). Os resultados encontrados na presente investigacado (Tabelas 5 e 6) indicam
gue os compostos insaturados apresentaram melhores taxas de degradacao.

Os resultados obtidos pelas analises realizadas de GC-MS para o biodiesel
(T4 e T5) apresentaram um composto no tempo de retencdo 9.090 identificado,
segundo a biblioteca do equipamento, como 9-oxononanoato de metila (Figuras 23 e
24; Tabelas 5 e 6), que ndo estava presente no cromatograma efetuado da amostra
de biodiesel (B100) puro (Figura 20). O composto 9-oxononanoato de metila é
originado da oxidacdo do metil linoleato. A oxidacdo dos acidos graxos linoleicos
pode gerar dois produtos formados pela oxidacdo da dupla ligagdo presente no
composto, formando 9-oxononanoato de metila e o 10-ox0-8-decenoato de metila. O
fato de apenas o primeiro composto ter sido identificado no cromatograma, pode ter
sido devido ao tempo de retencdo do segundo composto (10-oxo-8-decenoato de
metila) que deveria ter sido em torno de 14,3 min (PINHO et al., 2014), portanto
pode esse composto por ter sido sobreposto pelos picos aos 14.410 (metil linoleato)
e 14.440 (metil oleato) e por isso nao ter sido identificado.

Como este composto ndo estava presente na amostra de biodiesel adicionada
durante a contaminacdo, nem mesmo atualmente na amostra de biodiesel
sobressalente (testada por nova cromatografia), € provavel que a oxidacdo dos
acidos graxos linoleicos, que aparece ainda no tempo zero, podem ter ocorrido
devido a termo-oxidacdo (GOODMAN et al., 2016), causada pela temperatura de
extracdo do equipamento Soxhlet. A oxidacdo dos graxos esta totalmente ligada com
0 numero de duplas ligacdes e sua posi¢cdo. O &cido linoleico é mais vulneravel a
oxidacdo porque contém grupos metileno que séo alilicos para duas ligacdes duplas
(BOUAID et al., 2007).
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A degradacao dos compostos presentes no biodiesel pode gerar compostos
intermediarios. A degradacdo também revela quais os componentes do combustivel
especificos sdo preferencialmente degradados ou ndo. O composto metil oleato
(C19H3602), que apresentou reducdo em T4 e T5 (Tabelas 5 e 6) pode ter sido
parcialmente degradado, via [(-oxidacdo, a metil palmitato (Ci7H3402) o0 que
corroborou com o0 aumento do composto. Essa via catabdlica converte o0s
intermediarios de acidos graxos pela remocéao sucessiva de dois atomos de carbono
da extremidade da molécula, na forma de acetil-CoA. Possivelmente, acidos graxos
de menor peso molecular também foram produzidos e consumidos, mas ndo foram
detectados pelo procedimento de GC-MS empregado (AKTAS et al., 2010;
AZAMBUJA et al., 2017).

O composto metil estearato (Ci9H3sO2), que aumentou durante a incubagéo
em T4 e T5 (Tabelas 5 e 6) pode ter sido incrementado devido a hidrogenacao do
metil oleato (Ci9H3602). Microrganismos, particularmente anaerébios, podem
inicialmente hidrogenar acidos graxos insaturados, que € o caso do metil oleato,
para converté-los em compostos saturados, como o metil estearato, antes da [3-
oxidacdo, ou simplesmente biodegrada-los mais rapidamente do que seus acidos
graxos saturados correspondentes (SOUSA et al., 2009; AKTAS et al., 2010). Vieira
et al. (2006) também detectaram, através de andlises cromatograficas, a formacéo
produtos da biodegradacéo de biodiesel de éleo de palma como o acido palmitico e
0 acido esteérico.

Mesmo com a reconhecida maior biodegradabilidade de componentes do
biodiesel, como observado em T2 e T3, nos microcosmos com o0s tratamentos T4 e
T5 houve reducdo da taxa de biodegradacdo, mais acentuada no tratamento com
maior concentracdo de biodiesel (T5). Este tratamento (T5) apresentou o menor
valor de pH final no mesmo periodo (Figura 13), as menores contagens de
microrganismos heterotroficos totais (Figura 10) e degradadores (Figura 12), sendo
também o Unico tratamento do qual nao foi possivel obter nenhum isolado bacteriano
cultivavel ao final dos 90 dias de incubagédo do solo. Como anteriormente indicado
para outros parametros avaliados, a drastica reducdo do pH em T4 e T5
possivelmente esteja relacionada aos menores valores de biodegradacéo, ja o que
solo praticamente ndo mais apresentava atividade e biomassa microbianas, com
excecao da respiragao (Figura 5) (SASAKI et al., 2003). Valores baixos de pH afetam

a taxa de decomposicado por bactérias em solos contaminados com combustiveis
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(OKOH, 2006).

Além dos fatores relacionados as atividades microbiolégicas, os fatores fisicos
e quimicos como a lixiviacdo, volatilizacdo e foto-oxidacdo, também podem
influenciar no abatimento dos contaminantes em sistemas de biorremediacao.
Hidrocarbonetos com mais de 14 carbonos, por exemplo, tendem a adsorver as
particulas do solo, o que os torna menos volateis (DADRASNIA e AGAMUTHU,
2013). Considerando a baixa volatilidade dos componentes do biodiesel (SINGH;
SINGH, 2010) e do Oleo diesel em temperatura ambiente (FINOTTI et al., 2001), e
gue os experimentos foram realizados em sistemas fechados (impedindo a lixiviagao)
e incubados sob protecao da luz (evitando a foto-oxidacao), a reducdo da massa dos
combustiveis extraidos no decorrer do experimento e as analises cromatogréaficas
indicam que a degradacdo observada corresponde a processos majoritariamente

bioticos.

5.2 ISOLAMENTO DE BACTERIAS E AVALIACAO DA CAPACIDADE
DEGRADADORA E DA PRODUCAO DE BIOSSURFACTANTES

Uma das estratégias empregadas visando avaliar a capacidade de
degradacdo por microrganismos € a utilizacdo de hidrocarbonetos do petroleo e
componentes do biodiesel como Unica fonte de carbono para o crescimento
microbiano em meio liquido, na presenca de indicadores redox, como o TTC
(MEYER et al., 2012; OBI et al., 2016; SOUZA et al., 2016; GOMES et al., 2018).
Estes indicadores atuam como aceptores artificiais de elétrons, e sua reducéo indica,
indiretamente, a oxidacdo e utilizagcdo microbiana do substrato organico presente no
meio, neste caso o diesel e o biodiesel (CERQUEIRA et al., 2012).

Dos 30 isolados com capacidade de degradar combustivel, 10 foram obtidos
de solo contaminado com biodiesel (Tabela 9) e 20 de solo contaminado com diesel
(Tabela 10). O fato de néo terem sido isolados bactérias dos microcosmos T5 néo
significa que as mesmas ndo estejam presentes, visto que ainda havia e producao
de CO2 (Figura 4) e a presenca de biomassa (Figura 7). Visto que € possivel que
apenas 1% de bactérias cultivaveis seja representativo de toda a populacdo e que os
outros 99% estejam em um estado fisiolégico que escapa a nossa capacidade de
cultiva-los (KIRK et al., 2004).

Do total de isolados, 20 foram classificados como gram-negativos (Tabelas 7
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e 8). As bactérias Gram-negativas sdo consideradas ligeiramente mais tolerantes do
que as bactérias Gram-positivas, devido a membrana externa das bactérias Gram-
negativas, que atua como uma barreira de protecdo, particularmente para a
penetracdo de compostos hidrofébicos (DENYER; MAILLARD, 2002). Diversas
areas contaminadas com petroleo sdo dominadas por bactérias Gram-negativas
(KAPLAN; KITTS 2004; ROLING et al., 2004; MOLITERNI et al., 2012; OBI et al.,
2016).

Os resultados indicam que isolados bacterianos, possivelmente expostos ao
Oleo diesel pela primeira vez, demonstraram capacidade de -catabolizar
hidrocarbonetos constituintes deste combustivel. Sugere-se, assim, a versatilidade
metabodlica da microbiota autoctone do solo investigado, ou seja, a potencial
presenca de microrganismos que possuem maquinaria enzimatica capaz de
transformar os hidrocarbonetos do 6leo diesel em intermediarios comuns das suas
rotas catabdlicas (JACQUES et al., 2007b).

O fato de todos os isolados de solo contaminado com biodiesel degradarem o
biodiesel, quando fresco, em até dois dias, esta relacionado com o fato do biodiesel
de soja ser composto por ésteres de acidos graxos, que sdo mais facilmente
degradados por microrganismos quando comparados aos hidrocarbonetos do 6leo
diesel (BUCKER et al. 2011). Embora os isolados bacterianos de solo contaminado
com diesel tenham demorado mais para apresentar degradacdo do combustivel, a
mudanca de coloracdo do indicador da maioria ocorreu em até cinco dias de cultivo
(Tabela 10).

Experimentos realizados por Cerqueira et al. (2012) indicaram que, de 45
bactérias isoladas de ambientes contaminados por residuos de petroleo, 26
apresentaram alguma capacidade de reducdo do TTC em meio contendo 6leo diesel
(1% elou 3%, v v1) como Unica fonte de carbono. Meyer et al. (2012), de 24
bactérias isoladas de ambientes contaminados por hidrocarbonetos e ésteres,
selecionaram 10 isolados com potencial para degradacao de mistura diesel/biodiesel
a partir dos resultados de ensaios com indicadores redox. Outro indicador redox [3-
(4,5-dimethyl-2-thiazolyl)-2,5-diphenyl-2 H-tetrazolium bromide; MTT] foi utilizado por
Gomes et al. (2018), para avaliar a capacidade de degradacéo de hidrocarbonetos
por bactérias halofilas. De 79 isolados bacterianos geneticamente diferentes, 20
foram capazes de crescer na presenca de um ou mais hidrocarbonetos testados.

A producdo de biossurfactantes por microrganismos isolados de solos
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contaminados com combustiveis, através do indice de emulsificacdo (IEz24), € uma
metodologia empregada por diversos autores (BENTO et al., 2005a, CERQUEIRA et
al., 2012; MEYER et al., 2012). Dos 30 isolados com capacidade de degradar
biodiesel ou diesel, 18 isolados apresentaram producdo de biossurfactantes (IE24)
entre 46,9-74,9% na presenca de células e entre 0-67,4% na auséncia de células
(Tabela 11). Cerqueira et al. (2011), a partir do estudo de cinco isolados bacterianos,
observaram IE24 de 20,0-48,0% para testes realizados na presenga de células e de
23,3-40,0% na auséncia de células; enquanto que Meyer et al. (2012) reportaram,
para sete isolados bacterianos, |IE24 de 8,7-65,2% e de 0,0-60,9% para ensaios
realizados na presenca e na auséncia de células, respectivamente.

Dos 18 isolados bacterianos produtores de biossurfactantes na presenca de
células, 17 apresentaram valores de IE24 acima de 50%; e na auséncia de células 10
isolados apresentaram valor acima de 50%. Segundo Plaza et al. (2006), emulsdes
sdo consideradas estaveis quando o IE24 for maior ou igual a 50%. O fato de a
maioria dos isolados terem apresentado indice de emulsificacdo na presenca e na
auséncia de células indica a maior contribuicdo de moléculas solUveis secretadas
pelos microrganismos, ja os isolados que produziram biossurfactantes apenas na
presenca de células podem ter parte das moléculas com capacidade emulsificante
associadas a superficie celular. Os resultados de IE24 indicam que, para os isolados
B1, B3-B8, D10, D14 e D23, a capacidade emulsificante estd relacionada,
majoritariamente, a producdo de moléculas surfactantes solUveis. Por outro lado,
para os isolados D12, D13, D15, D20-D22, este indice sugere a producdo de
biossurfactantes associados a superficie celular (Tabela 11).

Considerando que a hidrofobicidade dos hidrocarbonetos de petréleo pode
afetar negativamente sua disponibilidade para os microrganismos (ANDRADE et al.,
2010), a producédo de bioemulsificantes € importante no processo de biodegradacéo,
permitindo aos microrganismos elevar a solubilidade e biodisponibilidade de
compostos hidrofébicos, de forma a incrementar a assimilacdo e o catabolismo dos
contaminantes (RON; ROSENBERG, 2002; CERQUEIRA et al., 2012).

De fato, os biossurfactantes podem influenciar a taxa de biodegradagéo por
duas diferentes maneiras, sendo pelo aumento da dissolugdo das moléculas
hidrofébicas na fase aquosa e pela mudanca na afinidade entre a célula bacteriana e
0 contaminante, o que aumenta a hidrofobicidade celular. O biossurfactante entéo

acarretaria em maior interacdo entre 0 microrganismo e 0 contaminante, o que
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aumentaria as taxas de biodegradacdo (ZHANG; MILLER, 1995; PARIA, 2008).

A hidrofobicidade celular microbiana pode ser definida, resumidamente, como
a capacidade de adesao a interface 6leo-agua, ou seja, a afinidade da superficie
celular a compostos organicos hidrofébicos (CHRZANOWSKI et al., 2005). A medida
avalia o grau de hidrofobicidade da superficie celular através da porcentagem de
células aderidas a compostos hidrofébicos. Varias espécies de bactérias sao
capazes de degradar os hidrocarbonetos liquidos depois de aderirem as superficies
das goticulas. Este contato direto entre uma célula bacteriana e um hidrocarboneto
alvo pode incrementar significativamente a taxa de difusdo para dentro da célula,
aumentando assim tanto o crescimento microbiano quanto a taxa aparente de
dissolucdo e degradacdo do hidrocarboneto (VASILEVA-TONKOVA; GESHEVA,
2004).

Valores de hidrofobicidade celular acima de 40% indicam que a superficie
celular do microrganismo é altamente hidrofobica (VASILEVA-TONKOVA; GESHEVA,
2004; CERQUEIRA et al., 2012), valores entre 20% e 40% indicam média
hidrofobicidade, e valores inferiores a 20% baixa hidrofobicidade (VASILEVA-
TONKOVA; GESHEVA, 2004). Os isolados degradadores de diesel apresentaram
maiores valores de hidrofobicidade, onde a maioria dos isolados apresentou
hidrofobicidade celular acima de 40%, do que os isolados degradadores de biodiesel
(Figura 25). Isso pode ter ocorrido pois as bactérias foram inoculadas em meio
mineral com o combustivel correspondente ao ambiente do qual foram isoladas
(diesel ou biodiesel), sendo que o diesel é considerado um substrato mais
hidrofébico do que o biodiesel (POPOVICHEVA et al., 2014).

A hidrofobicidade da superficie celular é afetada pelo tipo de fonte de carbono
na qual o microrganismo foi inoculado (CHRZANOWSKI et al., 2005). O crescimento
em diferentes substratos leva a variacdes no niamero de células com propriedades
superficiais hidrofobicas ou hidrofilicas, sendo que fontes de carbono mais
hidrofébicas resultam na maior hidrofobicidade celular dos microrganismos, desde
que o microrganismo possua capacidade de utiliza-lo (GORNA et al., 2011). Assim,
um mesmo isolado pode apresentar diferentes graus de hidrofobicidade conforme os
componentes hidrofobicos utilizados (VASILEVA-TONKOVA; GESHEVA, 2004).

Quase todos o0s isolados degradadores de biodiesel produziram
biossurfactantes; porém, sendo que quatro deles (B2, B3, B4 e B7) apresentaram

hidrofobicidade acima de 40% em um ou em ambos os substratos avaliados (Figura
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24). Os isolados Bl e B9, mesmo produzindo altos valores de biossurfactantes
(Tabela 11) apresentaram baixos valores de hidrofobicidade celular em ambos os
substratos avaliados (Figura 24). O mesmo nao foi verificado para diesel, sendo que
o menor valor de hidrofobicidade foi encontrado para D18 (12-17%), um isolado que
nao produziu biossurfactantes nas condi¢des avaliadas.

Dos isolados degradadores de diesel, trés (D10, D14 e D23) apresentaram
IE24 de 60%, em média (Tabela 11); além deste elevado indice, para estes isolados a
adesao a hidrocarbonetos também esteve acima de 40% (Figura 25). Dentre os
produtores de biossurfactantes isolados de solo com diesel, o menor valor de
hidrofobicidade celular foi referente aos isolados D16, que em tolueno apresentou
24% de hidrofobicidade (porém em xileno a hidrofobicidade foi de 43%), e D17, que
apresentou 33% de hidrofobicidade em tolueno e 29% em xileno. Ainda ha isolados
degradadores que nao produziram biossurfactantes, porém apresentaram
hidrofobicidade acima de 40% (B2 e D4).

Vasileva-Tonkova e Gesheva (2004) verificaram hidrofobicidade celular
(testada em heptano) entre 7,6% a 85,6% durante o cultivo de diferentes isolados
bacterianos de solo, a maioria capaz de crescer utilizando hidrocarbonetos como
fonte de carbono, cultivados em meio mineral contendo glicose (2%) como Unica
fonte de carbono. Obuekwe et al. (2009) avaliaram 46 isolados capazes de crescer
em petréleo bruto e verificaram que 74% dos isolados que apresentaram maior taxa
de degradacdo de hidrocarbonetos (>40%) apresentavam altos niveis de
hidrofobicidade celular., O aumento da biodegradacdo pode ocorrer quando ha
amplificacdo da adesdo a superficie celular, sendo atribuida principalmente a
proteinas e a lipideos situados na parede celular de uma ampla faixa de
microrganismos (CHRZANOWSKI et al., 2005). Em contrapartida, Owsianiak et al.
(2009) nao verificaram correlacdo entre biodegradacao de diesel e hidrofobicidade
celular avaliando 218 isolados capazes de utilizar diesel como unica fonte de
carbono.

Cerqueira et al. (2012) avaliaram a producgéo de biossurfactantes pelo indice
de emulsificacdo (IE24) e hidrofobicidade celular (BATH) de 20 isolados bacterianos
originarios de residuos petroquimicos. Foram utilizados querosene para o IE2s €
octano e querosene para a hidrofobicidade celular, sendo que os isolados
apresentaram comportamento diferente conforme o hidrocarboneto avaliado. Apenas

um do isolados apresentou |IE24 acima de 40%, sendo que os valores variaram entre
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0-40 na presenca de células e 0-32 na auséncia de células. Ainda, apenas dois
isolados apresentaram hidrofobicidade acima de 40%, quando testados com
querosene.

Ha relatos de correlacdo entre a producdo de biossurfactantes e a
hidrofobicidade da superficie celular dos microrganismos, o que demonstraria um
efeito benéfico em relacdo a taxa de degradacdo de hidrocarbonetos (CHANDRAN;
DAS, 2010). Quanto maior o percentual de hidrofobicidade, maior a possibilidade de
0 microrganismo produzir biossurfactantes e de estes estarem ligados a sua
superficie celular e assim haver interacdo com o contaminante, iniciando a formacéao

de biofilmes para o processo de biodegradacgéo (LIN, 1996).
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6 CONCLUSOES

Os resultados demonstram que latossolo sem historico de contaminacéo
possui microbiota autoctone com habilidade de degradar diesel e biodiesel. Tais
observacdes evidenciam o potencial do solo na atenuagdo natural desses
contaminantes, bem como a possibilidade do emprego de outras técnicas de
biorremediacdo como bioestimulacdo e bioaumentacao realizada com as bactérias
isoladas no presente estudo.

Em um cenério de contaminacédo do solo por derramamento de combustiveis,
este perfil microbiano encontrado no solo utilizado é interessante, pois demostra que
parte da microbiota ndo somente tolerou condi¢cdes potencialmente tdxicas, mas
apresentou a capacidade de aclimatacdo ao impacto inicial e subsequente
participagdo em processos de descontaminagao.

Embora o biodiesel tenda a ser mais biodegradavel que hidrocarbonetos de
petréleo, este combustivel pode exercer presséo seletiva indireta sobre a microbiota,
devido a acidificacdo do solo causada pela sua degradacéo inicial. Este fendbmeno
exerceu influéncia na redugcdo de populacdes, tanto na diversidade quanto na
abundéancia, biomassa e atividades microbianas, bem como corroborou para que o
solo se tornasse prejudicial a germinacdo de sementes.

Sendo assim, o diesel, no solo em questdo, corroborou com o0 aumento da
abundéancia e diversidade (morfotipos) dos microrganismos, bem como com o
incremento dos parametros microbianos quando comparados ao biodiesel,
independente da concentracdo dos combustiveis aplicados (5 ou 10%). Além disso,
o solo contaminado com diesel apresentou um potencial fitotéxico inferior ao
verificado para o mesmo solo contaminado com biodiesel em ambos os organismos

testados.
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