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CARACTERIZAÇÃO DE BACTÉRIAS RESISTENTES AO MERCÚRIO E 
ESTRATÉGIAS PARA BIORREMEDIAÇÃO DE AMBIENTES 

CONTAMINADOS1 
 
 

Autor: Patricia Giovanella Grazziotin 
Orientador: Fátima Menezes Bento 
 
Resumo 
O mercúrio é tóxico, tanto para células eucarióticas quanto para procarióticas, 
mas alguns micro-organismos possuem mecanismos de resistência a este 
metal, como a capacidade de reduzir enzimaticamente o mercúrio (II) para a 
forma volátil e menos tóxica de mercúrio Hg (0). O objetivo do trabalho foi 
desenvolver uma estratégia com viabilidade econômica de aporte de carbono 
para remoção de mercúrio, avaliar o potencial bacteriano de remoção de 
mercúrio, cádmio, níquel e chumbo de ambientes contaminados (efluentes 
industriais) e identificar os distintos mecanismos de resistência envolvidos na 
resistência bacteriana aos metais. Oito isolados foram capazes de remover 
mercúrio e degradar o glicerol. Os melhores resultados para remoção de Hg e 
degradação do glicerol foram obtidos utilizando os isolados Serratia 
marcescens M25C (85 e 100%), Klebsiela pneumoniae PLB (90 e 100%), 
Klebsiela oxytoca U14 (90 e 100%) e Arthrobacter sp. U3 (80 e 65%) 
adicionando 0,5 g L-1 de extrato de levedura. O isolado Pseudomonas sp B50D 
foi o que apresentou melhor desempenho quando avaliada remoção de 
mercúrio concomitante a outros metais. Sua capacidade de remover Hg na 
presença de Cd foi de 75%, Ni e Pb (91%). Esse isolado removeu 60% (Cd), 
90% (Ni) e 85% de Pb. Pseudomonas sp. B50D apresenta como mecanismos 
de resistência aos metais a redução, biossorção, produção de biofilme e 
produção de sideróforos. Foi demonstrado que o pH do efluente influencia a 
capacidade dos isolados Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1 
removerem Hg, sendo que o pH 6 teve a melhor resposta de remoção. A 
capacidade dos isolados e do consórcio removerem mercúrio do efluente 
variou de 70 a 75%. Porém, com a adição de múltiplos metais no efluente a 
remoção do mercúrio foi inibida. Este trabalho demonstrou a viabilidade da 
utilização de glicerol residual como fonte de carbono para remoção biológica do 
Hg e o potencial do isolado Pseudomonas sp. B50D para remediação de 
contaminações mais complexas.  Os isolados Pseudomonas sp. B50A e 
Pseudomonas putida V1 são recomendados para o tratamento de efluentes 
industriais contaminados com mercúrio, porém contaminações mais complexas 
(com outros metais) exigem a utilização concomitante de outros isolados 
bacterianos ou ainda outros métodos não avaliados neste estudo.   
 

 

 
Tese de doutorado em Microbiologia Agrícola e do Ambiente, Instituto de 
Ciências Básicas da Saúde, Universidade Federal do Rio Grande do Sul, RS, 
Brasil (161p.) Março, 2015 
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CHARACTERIZATION OF MERCURY RESISTANT BACTERIA AND 
STRATEGIES FOR BIOREMEDIATION OF ENVIRONMENTAL 

CONTAMINATION1 
 
 
 
 

Author: Patricia Giovanella Grazziotin 
Adviser: Fátima Menezes Bento 
 
Abstract 
Mercury is toxic to eukaryotic cells and prokaryotic, but some microorganisms 
possess mechanisms of resistance to this metal, as the ability to enzymatically 
reduce the mercury (II) to the volatile and less toxic form of mercury Hg (0). The 
goal of this study was to evaluate the potential for bacterial removal of mercury, 
cadmium, nickel and lead from industrial wastewater and to identify the 
differents resistance mechanisms involved in bacterial resistance to metals. 
Eight strains were able to remove mercury and degrade glycerol. The best 
results for the removal of mercury and glycerol degradation isolates were 
respectively obtained using Serratia marcescens M25C (85 and 100%), 
Klebsiella pneumoniae NBP (90 and 100%), Klebsiella oxytoca U14 (90 and 
100%) and Arthrobacter sp. U3 (80 and 65%) by adding 0.5 g L-1 yeast extract.  
Pseudomonas sp. B50D showed the best result to concomitant mercury 
removal  with other metals. Its ability to remove mercury in the presence of Cd 
was 75% to Ni and Pb was 91%. This bacterial isolate removed 60% of Cd,  
90% of Ni  and 85% of Pb from the effluent contaminated with mercury. The 
metals resistance mechanisms to metals reduction suggested to Pseudomonas 
sp. B50D were biosorption, biofilm production and production of siderophores. It 
has been shown that the effluent pH influences the ability of the isolated 
Pseudomonas sp B50A and Pseudomonas putida V1 remove Hg, and pH 6 had 
better removal response. The consortium removal mercury from the effluent 
ranging from 70 to 75%. However, with the addition of multiple metals in the 
effluent mercury removal was inhibited. This study demonstrated the feasibility 
of using residual glycerol as carbon source for the biological removal of mercury 
and the potential of the isolated Pseudomonas sp. B50D for remediation of 
complex contamination. The strains Pseudomonas sp. B50A and Pseudomonas 
putida V1 are recommended for the treatment of industrial wastewater 
contaminated with mercury, but a complex contamination (with other metals) 
require the concomitant use of other bacterial isolates or other methods that 
were not evaluated in this study. 

 

 

 

 

 

1 Doctoral thesis in Agricultural and Environmental Microbiology, Instituto de 
Ciências Básicas da Saúde, Universidade Federal do Rio Grande do Sul, Porto 
Alegre, RS, Brazil. (161p.) March, 2015. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

Com a crescente expansão tecnológica e industrial dos diferentes 

setores na sociedade moderna, há um incremento da quantidade e 

complexidade dos resíduos tóxicos produzidos. O descarte de resíduos com 

elevada toxicidade fora dos padrões da legislação ambiental vigente, bem 

como a sua incorreta manipulação nos diversos ecossistemas naturais, 

ocasionam danos ao ambiente. 

A contaminação dos ecossistemas por metais é um dos principais 

objetos de estudo das ciências relacionadas com o ambiente. Isso se deve ao 

fato de que essas substâncias químicas apresentam alta toxicidade e 

propriedades de acumulação nos organismos. Os resíduos gerados pela 

indústria podem conter um ou mais metais tóxicos, o que da origem a efluentes 

quimicamente complexos. Esses efluentes merecem particular atenção por 

serem extremamente recalcitrantes e por serem potencias poluidores de corpos 

hídricos. O mercúrio destaca-se neste contexto, por se tratar de um poluente 

que circula no ar, na água e no solo; por sua alta toxicidade e pela 

biomagnificação na cadeia alimentar. Este metal é liberado ao ambiente a partir 

de fontes naturais e antrópicas, como a mineração de ouro e prata, indústrias 

de cloro e soda, petrolífera, eletrônica e baterias.
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A remediação de ambientes contaminados com cátions metálicos 

tóxicos tem empregado convencionalmente técnicas físico-químicas que são 

pouco eficazes, tem alto custo de operação e geralmente produzem resíduos 

adicionais com potencial de contaminação. Nos últimos anos, têm se dado 

maior atenção aos métodos biológicos de remediação de metais pesados, 

devido ao baixo custo de operação, alta eficiência de remoção, bom 

desempenho em baixas concentrações de metais e por serem alternativas mais 

ecologicamente corretas. Neste contexto, as bactérias são candidatas 

promissoras por apresentarem sistemas especializados de resistência aos 

metais. Entre os mecanismos de resistência aos metais, alguns deles como 

bioacumulação, biossorção, redução, produção de sideróforos e formação de 

biofilmes, os quais podem ser explorados para o desenvolvimento de 

tecnologias limpas de controle da poluição por metais visando promover a 

mitigação dos impactos ambientais.  

A utilização do potencial microbiano para a detoxificação de 

contaminantes ambientais no processo chamado biorremediação no Brasil é 

insipiente, dada à abordagem simplificada desta nova disciplina. A maioria dos 

estudos referidos como de biorremediação, referem-se apenas a avaliação 

superficial da capacidade biotransformadora/biorremovedora de comunidades 

microbianas. O efeito de diferentes técnicas para a biorremediação, utilizando a 

capacidade de redução enzimática do Hg e biossorção; biofilmes microbianos, 

aplicação de consórcios microbianos combinando mecanismos de resistência e 

o uso de fontes alternativas de carbono podem incrementar significativamente 

a descontaminação do ambiente.  
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Neste trabalho foi conduzido um estudo da biorremediação de 

ambientes contaminados com mercúrio, com o desenvolvimento e a avaliação 

conjunta de tecnologias que utilizam os recursos genéticos da microbiota do 

ambiente. Ao mesmo tempo que, busca contribuir para o avanço do 

conhecimento acerca da aplicabilidade dessas tecnologias no tratamento de 

efluentes industriais contaminados com metais.  

Sendo assim, os objetivos gerais desta tese foram desenvolver uma 

estratégia com viabilidade econômica para remoção de mercúrio de ambientes 

contaminados e com baixa concentração de carbono, demonstrar 

experimentalmente a real aplicabilidade da utilização de micro-organismos na 

biorremoção de mercúrio, identificar os distintos mecanismos de resistência 

que podem estar envolvidos na resistência bacteriana ao Hg e a outros metais. 

Objetivos Específicos: 

- Analisar o comportamento das bactérias quanto ao crescimento, 

remoção de mercúrio e degradação do glicerol residual em meio mineral; 

- Identificar a presença dos genes merA e merB nos isolados 

bacterianos resistentes ao mercúrio; 

- Estudar o impacto da co-contaminação com outros metais na 

remoção do mercúrio pelos isolados; 

- Avaliar a capacidade de remoção de mercúrio e outros metais em 

meio de cultivo e efluente por bactérias prospectadas em ambientes 

contaminados;  

- Demonstrar a mudança na estrutura da comunidade microbiana 

durante a remoção do mercúrio de efluentes; 
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- Avaliar a produção de sideróforos e biofilmes pelos isolados e 

determinar a biossorção e bioacumulação de metais.   

Nesse sentido, três estudos foram elaborados: 
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 Ocorrência e fontes de exposição ao mercúrio 

O mercúrio ocorre naturalmente no ambiente em diferentes espécies 

químicas. As principais formas de mercúrio são: elementar, orgânica e 

inorgânica. Essas por sua vez apresentam solubilidade, reatividade e 

toxicidade distintas, causando diferentes impactos no ecossistema e na saúde 

humana (UNEP, 2002). O mercúrio é raramente encontrado como elemento 

livre na natureza, estando em baixas concentrações e distribuído de forma 

ampla por toda crosta terrestre (Pirrone & Maffey, 2005). 

As fontes mais importantes para extração de mercúrio são as 

reservas de minério de cinábrio (HgS), encontradas em rochas próximas de 

atividades vulcânicas recentes, em fraturas minerais e em áreas próximas de 

fontes de águas termais. Uma das principais reservas deste elemento 

encontra-se nas minas de Almadén, na Espanha, a qual está em operação 

desde 400 d.C. Além desta, existem outras minas de expressão na Itália, 

Iugoslávia, Rússia, América do Norte, Japão, Filipinas, China, Turquia e Irlanda 

(Biester et al., 1999). 

Esse elemento é liberado para o ambiente por inúmeras fontes naturais 

e antropogênicas (Pirrone & Maffey, 2005), sendo que aproximadamente 75% 

da contaminação global pelo Hg se deva a atividades antropogências (Mason & 
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Fitzgerald, 1996). Na china, a quantidade de mercúrio emitida aumentou 

significativamente nas últimas décadas, podendo influenciar os valores da 

emissão mundial do mercúrio (Jiang et al., 2006). Uma das principais fontes de 

emissão de Hg na China são as indústrias de fabricação de cloreto de polivinila 

(Ren et al., 2014). Na América do Sul, um dos mais importantes usos do 

mercúrio diz respeito à extração do ouro, devido à sua capacidade de formar 

liga com esse metal (Verbel & Restrepo, 2002). No Brasil as principais fontes 

de emissão antrópica de mercúrio são os garimpos de ouro, responsáveis por 

mais de 65% do total das emissões. Também foi constatada uma contribuição 

significativa das indústrias de aço e ferro (10,4%), do cloro (10,1%) e das 

queimadas (7,5%) (Lacerda,1997). 

Estimativas mostram que as fontes antropogênicas de mercúrio são 

responsáveis pela liberação de 2250 toneladas ao ano desse poluente na 

atmosfera, enquanto que fontes naturais como vulcões, corpos aquáticos, solo 

e vegetação liberam 2700 toneladas ao ano (Pirrone et al., 2001). As indústrias 

de equipamentos elétricos, cloro-soda e pintura contribuem com 

aproximadamente 55% do total de Hg antropogênico liberado (WHO, 1989). 

Outra fonte bastante comum de mercúrio são os compostos de petróleo e seus 

derivados. A concentração de mercúrio em petróleo bruto e derivados é 

altamente dependente da localização geológica do poço de extração, variando 

de 0,01 mg L-1 a 10 mg L-1  (Wilhelm & Bloom, 2000 ). 
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2.2 Toxicologia do mercúrio 

O mercúrio se apresenta em três formas químicas na natureza: 

mercúrio inorgânico elementar (vapor ou líquido, não reativo), sais ou minerais 

mercuriais inorgânicos e mercuriais orgânicos. No ambiente, essas formas de 

mercúrio são transformadas, e o contato com qualquer uma delas pode 

produzir toxicidade (UNEP, 2002). A toxicidade do mercúrio depende da 

espécie química, porém todas elas possuem em comum a capacidade de 

danificar o funcionamento do sistema nervoso (Clarkson, 2002). 

As propriedades químicas mais importantes que explicam grande 

parte dos danos biológicos causados pelo mercúrio são a elevada afinidade 

que esse metal possui pelo enxofre e a facilidade com que ele forma ligações 

covalentes com este elemento. Quando o enxofre está presente como grupo 

sulfidrila de proteínas, o mercúrio divalente substitui o átomo de hidrogênio 

para formar mercaptanas do tipo X-Hg-SR e Hg-SR, onde X é um grupo 

eletronegativo e R é um aminoácido como a cisteína, enquanto que os 

mercuriais orgânicos formam ligações do tipo RHg-SR. Deste modo, mesmo 

em baixas concentrações no organismo, o mercúrio interfere no metabolismo e 

nas funções celulares (Verbel & Restrepo, 2004). 

O mercúrio elementar é considerado a forma química desse metal 

menos tóxica ao organismo (Barkay et al., 2003). Ele é pouco absorvido pelo 

sistema gastro intestinal, de forma que é quase completamente eliminado e sua 

ingestão é tida como sem consequência. No entanto, quando inalado, 

atravessa a membrana alveolar e atinge a circulação sanguínea. Na circulação, 
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ainda na forma metálica, cruza as barreiras das membranas celulares atingindo 

especialmente o cérebro (Nascimento & Chasin, 2001). 

O sistema nervoso central é o órgão crítico na exposição aos 

vapores de mercúrio, causando uma série de alterações psíquicas como 

depressão, insônia, dificuldade para concentração, diminuição da memória, 

tristeza, confusão, fadiga, perda do apetite, fobias e sudorese (Picazo & 

Fernandez, 2000). 

Os sais inorgânicos de mercúrio são muito corrosivos para o trato 

gastro-intestinal, olhos, pele e mucosa. Como consequência ao seu contato 

pode ocorrer hematemese, colite, hematoquesia, ardor, salivação excessiva, 

diarreia sanguinolenta, necrose da mucosa intestinal, desidratação e colapso 

cardiovascular (WHO, 1990).  Os efeitos sobre os rins e os efeitos neurotóxicos 

são considerados como os mais importantes numa avaliação de risco pela 

exposição aos compostos de mercúrio inorgânico (UNEP, 2002). Ainda que os 

distúrbios neurológicos estejam mais relacionados à contaminação por 

mercúrio orgânico (principalmente metilmercúrio), estudos têm demonstrado 

uma relação do mercúrio inorgânico com sintomas neurológicos, como a 

insônia, baixa estima, perda da memória, irritabilidade e dificuldade na 

concentração (Pirrone & Mahaffey, 2005). 

Dentre os compostos contendo mercúrio, os orgânicos, 

especialmente o metilmercúrio é considerado o mais tóxico, e é o responsável 

pelos danos mais importantes à saúde humana. A toxicidade dos compostos 

organomercuriais é devida a sua alta estabilidade química, solubilidade em 
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lipídeos, afinidade pelas proteínas, excreção lenta e facilidade de absorção 

pelo trato gastrointestinal (Kerper, 1992). 

O sistema nervoso central é o alvo principal do metilmercúrio, onde 

afeta principalmente áreas específicas do cérebro, como cerebelo e lobos 

temporais. Intoxicações por metilmercúrio se caracterizam por ataxia, 

problemas na articulação das palavras, perda da sensibilidade nas mãos, pés e 

em torno da boca, constrição do campo visual e perda da audição. Em estágios 

de contaminação severa se observa coma e morte (Clarckson, 2002). 

 

2.3 Dinâmica do mercúrio no ambiente 

 Na atmosfera, o mercúrio pode se apresentar sob várias formas, 

nem todas identificadas, pois o seu ciclo global é complexo (Figura 1). A forma 

química do mercúrio influencia significativamente o seu transporte, pois 

enquanto algumas formas ligam-se a partículas pesadas e se depositam, o 

mercúrio elementar pode percorrer longas distâncias. O tempo médio de 

residência do mercúrio na forma de vapor na atmosfera é estimado entre 

quatro meses e quatro anos (WHO, 1991). Desta forma, os níveis de mercúrio 

nas regiões mais remotas do planeta, como nas águas do Ártico, não diferem 

expressivamente em relação aos níveis das regiões meridionais (Clarkson, 

2002). 

O mercúrio elementar presente na atmosfera pode ser oxidado 

dando origem a compostos como óxido de mercúrio (HgO) e cloreto de 

mercúrio (HgCl2). Essas substâncias são menos voláteis e mais solúveis que o 

mercúrio metálico, de modo que, são facilmente depositadas nos particulados 

da atmosfera ou solubilizadas no vapor de água das nuvens (Munthe et al., 
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1991). De acordo com World Health Organization (WHO, 1990) mesmo 

havendo a diminuição da atividade antropogênica desse metal, haverá contínua 

contaminação do ambiente pelo processo natural de desgaseificação da crosta 

terrestre, evaporação dos oceanos e mineração de chumbo, cobre e zinco. 

 

FIGURA 1. O ciclo biogeoquímico do mercúrio no ambiente. Setas sólidas representam 

transformação ou absorção de mercúrio. Setas ocas indicam fluxo de mercúrio entre diferentes 
compartimentos no ambiente. A largura das setas indica a importância relativa do fluxo na 
natureza. A especiação de Hg (II) em águas anóxicas ou em presença de oxigênio é controlada 
por cloro, hidróxidos e enxofre. Transformações mediadas por micro-organismos são 
representadas por círculos que representam bactérias. SRB para bactérias sulfato redutoras, 
merB e merA referem-se a atividade dos genes que codificam as enzimas organo mercúrio 
liase e mercúrio redutase respectivamente. Um grupo de pontos indica o envolvimento de algas 
unicelulares. (Adaptado de Barkay et al., 2003). 

 

Dependendo do tipo de solo, pode ocorrer retenção e 

armazenamento de mercúrio, devido à forte ligação desse metal com a matéria 

orgânica. Por causa deste comportamento, somente quando ligado aos sólidos 

em suspensão ou ao húmus, ele se torna suscetível a ser transportado pela 

Contaminação 
Lago/terra Superficie do oceano 

Processos  
oxidativos 

Ambiente 
anóxico 

Metabólitos de Algas Ambiente oxigenado 
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água. Por esta razão, o mercúrio acumulado pode ser liberado para a água por 

longos períodos de tempo (UNEP, 2002; Bisinoti & Jardim, 2004).  

O mercúrio é acumulado no horizonte superficial do solo que possui 

maior conteúdo de matéria orgânica, razão pela qual os solos orgânicos 

possuem níveis mais altos de mercúrio, quando comparados aos solos 

minerais. Em solos com pH > 5,5, o ferro e a argila participam mais 

eficientemente na adsorção de Hg (II) sendo que a máxima adsorção ocorre 

em pH 7, enquanto que em solos ácidos com pH inferior a 4 essa retenção não 

é significativa (Lacerda et al.,1999). 

O potencial redox, o pH e a concentração de cloro estão diretamente 

relacionadas com as transformações químicas que o mercúrio sofre no solo. 

Dependendo das condições de oxi-redução do sistema, podem ocorrer as 

formas Hg° e Hg (II).  

A maior parte do Hg (II) está confinada nos minerais do solo ou 

adsorvida em superfícies sólidas, inorgânicas e orgânicas. Outra propriedade 

importante do mercúrio é a sua habilidade em formar complexos com o íon 

sulfeto, fazendo com que a forma iônica seja estável na presença de H2S e HS-

, em condições redutoras (Melamed & Villas Boas, 2002). 

No ambiente aquático, o mercúrio contribui com emissões pontuais 

diretas, erosão, lixiviação e deposição atmosférica sendo que a principal fonte 

diz respeito à deposição úmida (chuvas). As diferentes espécies de mercúrio 

introduzidas no sistema aquático são distribuídas e reguladas por processos 

químicos, biológicos e físicos que ocorrem nas interfaces ar/água e 

água/sedimento. Na água, as concentrações são em média de 10 partes por 
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trilhão, já em sedimentos, a concentração natural é de 200 mg L-1.  Isto se dá 

pela grande afinidade do mercúrio por partículas em suspensão que o 

transportam até o sedimento (Alexandre, 2006). A forma predominante de 

mercúrio nos sistemas aquáticos é a oxidada Hg (II), que pode ser convertida a 

mercúrio elementar ou metilmercúrio por processos bióticos e abióticos. Em 

ambientes anaeróbios, a matéria orgânica pode reduzir Hg (II) a Hg0, enquanto 

que o processo inverso é observado em ambientes aeróbios (USEPA, 1997; 

North, 1999; Queiroz, 1995; Mayasa, 2001; Alexandre, 2006). Em ambientes 

aquáticos, a distribuição, a natureza e a biodisponibilidade do Hg são 

controladas por fatores como: a temperatura e a turbidez da água e as 

quantidades de argila, fósforo, carbono, enxofre e ferro. Em corpos hídricos 

aeróbios os complexos solúveis de mercúrio são adsorvidos e removidos pela 

sedimentação, enquanto que nos sedimentos anaeróbios, os compostos de Hg 

precipitados são convertidos em sulfeto de mercúrio (HgS), forma altamente 

insolúvel, impossibilitando assim a sua reciclagem (UNEP, 2002; Alexandre, 

2006).   

O mercúrio confinado nos sedimentos dos oceanos, lagos e rios 

pode permanecer ativo por vários anos e sofrer a ação de agentes orgânicos, 

como ácidos húmicos e fúlvicos, que quelam as espécies insolúveis e solúveis 

na água, precipitando-os diretamente da solução para o sedimento (Bisinoti & 

Jardim, 2004). A metilação abiótica do mercúrio no ambiente e sua contribuição 

para a produção de metilmercúrio é um assunto contestado. Trabalhos 

mostram que os responsáveis pela metilação abiótica incluem os ácidos 

fúlvicos, húmicos e carboxílicos (Barkay et al., 2003). A metilação do mercúrio 
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é importante em razão da sua biomagnificação na cadeia alimentar, causada 

pela grande afinidade do metil mercúrio pelas proteínas (Micaroni et al., 2000; 

Azevedo, 2003). 

 

2.4 Contaminação da água pelo mercúrio 

Um dos problemas de poluição considerado de difícil resolução é a 

contaminação das águas com metais pesados. Estes poluentes, presentes nos 

efluentes de várias atividades industriais (Gavrilescu, 2004), são tidos como os 

mais importantes contaminantes inorgânicos devido à recalcitrância e 

persistência no ambiente (Parvathi et al., 2007).  

Os efluentes das indústrias petroquímicas, eletrônicas, metalúrgicas, 

de PVC, tintas e cloro-soda, podem conter elevadas concentrações de metais 

pesados (Veglio et al.,2000; Zouboulis et al., 2004) cuja descarga, sem um 

tratamento adequado, para cursos de água superficiais tem como 

consequência a acumulação de metais nas águas e nos sedimentos (Malik, 

2004). O mercúrio destaca-se como um problema ambiental de maior 

importância, pois ele é bioacumulado ao longo da cadeia trófica causando 

diferentes impactos no ecossistema e na saúde do homem (UNEP).  

O caso mais conhecido de contaminação ambiental causada pelo 

mercúrio ocorreu no Japão na baía de Minamata. Efluentes gerados por uma 

indústria de acetaldeído e PVC foram lançados durante décadas na baía, 

levando a contaminação do ambiente e dos peixes causando a doença de 

Minamata em seres humanos pela ingestão de peixe contaminado. A doença 

de minamata matou mais de 100 pessoas e contaminou milhares ao redor Baía 
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de Minamata e do Mar adjacente Yatsushiro desde 1956 (Kudo et al., 1998; 

Harada, 2005).  

No Brasil são relatados muitos casos da presença de mercúrio em 

corpos hídricos (em rios e mares). Em águas doces temos: CAMARA e 

colaboradores (1996), em estudos em Poconé, no Mato Grosso, constataram 

contaminação decorrente a prática do garimpo; MEYER e colaboradores (1998) 

relataram que uma fábrica de cloro-álcali lançou grandes quantidades de Hg no 

rio Botafogo, um dos principais tributários do canal de Santa Cruz em Recife, 

Pernambuco, até o ano de 1991; em Cubatão, São Paulo, em 1998, análises 

de sedimentos do rio Cubatão e de efluentes industriais da Carbocloro, 

evidenciaram presença de mercúrio (Azevedo, 2003). Já em águas marinhas, 

têm sido registrados casos de poluição por mercúrio, como decorrência de 

atividades industriais nos estados da Bahia, Pernambuco, São Paulo e Rio de 

Janeiro (Eysing et al, 188; Kehrig et al, 1998). 

Os riscos ambientais de longo prazo associados aos metais focaram 

as atenções para o controle dos despejos industriais e a remoção de soluções 

aquosas se tornou um desafio para o século XXI (Volesky, 2001).  No caso do 

mercúrio os efluentes devem ser tratados na fonte de emissão, evitando a 

descarga nos corpos hídricos, já que o mesmo pode levar tempo muito longo 

ou até mesmo séculos para sistemas aquáticos atingirem níveis relativamente 

seguros de contaminação (Miserocchi et al., 1993; Krom et al., 1994). 
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2.5 Transformação microbiana do mercúrio  

Além da contribuição dos processos abióticos nas transformações 

do mercúrio inorgânico, deve-se destacar o papel dos micro-organismos na 

redução do Hg. A enzima mercúrio redutase num processo de detoxificação 

transforma Hg (II) em Hg0, a forma menos tóxica de mercúrio. A oxidação de 

Hg0 a Hg (II) também pode ocorrer bioticamente na presença de micro-

organismos aeróbios pela ação da enzima catalase (Verbel & Restrepo, 2002). 

Em ambientes aeróbios ou anaeróbios, o metilmercúrio pode ser 

formado pelo metabolismo microbiano. A metilação é influenciada por uma 

variedade de fatores ambientais, como: temperatura, concentração de 

bactérias no meio, pH, tipo de solo ou sedimento e condições de oxi-redução 

do meio (Nascimento & Chasin, 2001; Azevedo, 2003). A taxa de síntese 

biológica do metilmercúrio é determinada principalmente pela concentração, 

forma química do Hg, composição das espécies microbianas e pelo tamanho 

da população natural capaz de metilar (Azevedo, 2003).  

A metilação e demetilação do metilmercúrio podem ocorrer na 

interface água-sedimento, sedimento ou ainda na coluna de água (Zhang & 

Planas, 1994). Alguns dos gêneros de bactérias resistentes responsáveis pela 

demetilação do mercúrio são: Pseudomonas, Escherichia e Staphylococcus 

(Barkay et al., 2003). Esses micro-organismos produzem a enzima organo 

mercúrio liase, que catalisa o rompimento da ligação entre o carbono e o 

mercúrio, dando origem a Hg (II) e CH4. Posteriormente, a enzima mercúrio 

redutase pode transformar o Hg (II) em Hg0 (Barkay et al., 2003; Barkay & 

Wagner-Döbler, 2005; Silver & Hobman, 2007). 
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2.6 Mecanismos de resistência microbiana ao mercúrio 

Os estudos da resistência bacteriana ao mercúrio iniciaram há pelo 

menos cinco décadas. O sistema que envolve a defesa bacteriana contra esse 

metal extremamente tóxico e seus derivados orgânicos, tem sido estudado em 

nível genético e bioquímico, devido ao seu papel na biorremediação ambiental 

e no biomonitoramento. Os genes que codificam as proteínas de resistência ao 

mercúrio ocorrem nos plasmídeos e transposons, em diferentes formas de 

arranjos, que podem envolver reguladores, transportadores e vários replicons 

dentro das células (Barkay et al., 2003). 

Nos micro-organismos, a resistência à maioria dos metais 

normalmente ocorre por efluxo, a fim de remover metais do citoplasma e 

sequestro extracelular do contaminante. Com o mercúrio, os micro-organismos 

utilizam o sistema mer. O operon mer é um sistema genético regulado, 

constituído por quatro a cinco genes estruturais, que codificam proteínas de 

transporte de mercúrio, transformação e regulação dos genes (Silver & 

Hobman, 2007). 

Tem sido proposto que a expressão do operon mer é 

minuciosamente controlada pela proteína reguladora MerR codificada pelo 

gene merR. Esse regulador é um ativador dos genes estruturais na presença 

de mercúrio, um repressor dos genes estruturais na ausência desse metal e um 

regulador da sua própria síntese (Brow et al., 2003). Três resíduos de cisteínas 

são conservados em todas as proteínas MerR, sendo confirmado que esse é o 

sítio de ligação do Hg o qual tem alta afinidade pelos resíduos cisteína (Ross et 

al., 1989).   
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Na ausência de Hg II dentro da célula, a proteína MerR se liga como 

um homodímero com o promotor, o qual é uma região de dupla simetria 

chamada MerO (operador), situada a montante do gene merT entre os sítios de 

reconhecimento da RNA polimerase do promotor dos genes estruturais (Pt) 

(Summers, 1992). O merR possui um promotor próprio (Pr) que é lido 

divergentemente de Pt, sobrepondo-se com o mesmo, de forma a ocupar o 

espaço do operador (MerO) e consequentemente a transcrição dele mesmo 

(merR) pela RNA polimerase (regulador negativo) (Barkay et al., 2003). MerR 

pode se ligar às subunidades da RNA polimerase na região do promotor (Pt) 

mesmo na ausência do indutor Hg deformando a região, de modo que se 

estabelece um estado estável de não transcrição (Ansari et al., 1991; Ansari et 

al., 1995).  

O parágrafo acima descreve um mecanismo clássico de controle em 

bactérias, a regulação negativa, onde uma proteína repressora se liga ao 

operador, impedindo que a RNA polimerase inicie a transcrição, e, portanto a 

expressão gênica é inativada. O mercúrio iônico quando presente, se liga ao 

domínio C-terminal da MerR com alta especificidade (Summers, 1992), 

provocando uma alteração alostérica na proteína que está ligada ao DNA da 

região do operador, conduzindo a relaxamento na região do DNA do operador 

liberando o acesso da RNA polimerase. Como resultado ocorre o alinhamento 

e a transcrição dos genes estruturais do operon mer (Brow et al., 2003).  Nesse 

caso o mercúrio atua como um indutor, de modo que a transcrição é estimulada 

assim que o indutor é reconhecido dentro da célula.  
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Além do gene regulador merR existe ainda o gene merD que é  uma 

fase de leitura aberta (ORF), rica em cisteína encontrada a jusante do merA 

(Brown et al., 1986). Seu produto, a proteína MerD possui uma região N-

terminal similar a MerR, no entanto ao contrário da MerR ela é traduzida em 

quantidades muito pequenas  (Lee et al., 1989). Deleções desse gene 

demonstraram não ter qualquer efeito sobre o fenótipo resistente ao mercúrio 

(Nucifora et al, 1990). In Vitro, foi demonstrado que  MerD forma um complexo 

ternário com MerOP e MerR, de modo a deslocar MerR-Hg do operador, 

permitindo a síntese de MerR livre de Hg, o qual desliga a indução dos genes 

do operon mer (Champier et al., 2004).  Essa proteína antagonista de MerR 

parece ser importante para desligar a transcrição do operon mer quando a 

concentração celular de mercúrio estiver muito baixa. Já que, devido a alta 

afinidade de MerR ao Hg,  a repressão do operon não é rápida o suficiente .  

Em bactérias Gram-negativas, uma MerP (proteína mercúrio 

periplasmática) utiliza dois resíduos de cisteína para deslocar Hg(II) até o 

contato com os resíduos proximais de cisteína da MerT (proteína da membrana 

interna) (Figura 2). Esse resíduo de cisteína está localizado na primeira hélice 

transmembrana. Após esse passo, o Hg interage com o par distal de cisteína 

da MerT e é transportado através da membrana até o citosol da célula,  onde 

sofrerá a redução pela ação da mercúrio redutase (MerA) (Brown et al., 2002). 

Neste contexto, o papel das cisteínas nas proteínas Mer é crucial, já que o 

sistema de importação de mercúrio, da região extracelular para o interior da 

célula ocorre ao longo de uma cascata de pares de cisteína de diferentes 
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proteínas até o sítio ativo da mercúrio redutase, localizada no citoplasma 

(Silver & Hobman, 2007). 

A mercúrio redutase (MerA) é uma oxidoredutase flavina disulfídeo 

(~120 KDa), que atua como um dímero e é constituída por três domínios. A 

estrutura tridimensional da enzima indica que o sítio ativo é formado pela 

interação do domínio central de uma subunidade, com o domínio C-terminal da 

outra (Schiering et al., 1991, citado por Barkay & Wagner-Dobler, 2005). O 

domínio central, descrito como um grupo de oxidoredutase piridina nucleotídeo 

disulfídeo, é o local onde ocorre a catálise e transferência de dois elétrons de 

NADPH através de FAD para Hg (II). Neste local, existe um par de cisteínas 

redox ativas que perfaz a reação de transferência de carga. Um domínio C-

terminal, encontrado exclusivamente na enzima mercúrio redutase, e não em 

outras oxidoredutases, em conjunto com o domínio central, constituem o núcleo 

da enzima MerA (Engst & Miller, 1999). Por fim, existe um domínio N-terminal 

que tem a função de dirigir o Hg (II) até o sítio ativo da MerA. Esse domínio é 

essencial em células com baixas concentrações de agentes sulfídricos, onde a 

oferta de Hg (II) tiolado pode ser limitada (Barkay & Wagner-Dobler, 2005). 
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FIGURA 2. Modelo de resistência do operon mer típico de bactérias Gram-negativas. O 

símbolo ( ● ) indica resíduos de cisteínas. O X refere-se a um solvente nucleofílico genérico. 
RSH é um grupo thiol de baixo peso molecular como a glutationa. Genes ou proteínas entre 
parênteses indicam que não ocorre em todos os exemplos de operon mer (Adaptado de Barkay 
et al., 2003). 
 

A organomercúrio liase (MerB) é uma enzima monomérica de 22,4 

kDa codificada pelo gene merB.  Essa enzima catalisa a clivagem das formas 

organomercurias como o metilmercúrio e fenilmercúrio (Begley & Eaclick, 

Citosol 

Ativador Pt 

Repressor Pt 

Repressor Pr 

Periplasma 

N-Terminal 

 Membrana Interna 

 

Ativador antagonista 



21 

 

 

2004).  Três cisteínas são conservadas na MerB, a Cys 96, Cys 117 e Cys 159, 

sendo a Cys 96 e Cys 159 necessárias para a plena atividade in vitro (Pitts e 

Summers, 2002; Benison et al., 2004). Quatro passos são necessários para a 

clivagem e liberação de Hg2+ dos organomercuriais. Inicialmente, a Cys 159 

forma um tiol covalente com o organomercúrio, em seguida o organomércúrio 

se liga também a Cys 96, que libera os prótons necessários para a quebra da 

ligação C-Hg.  Nessa reação ocorre a formação dos compostos metano a partir 

da quebra de metilmercúrio e benzeno a partir de fenilmercúrio. O Hg então é 

liberado pelas Cys 96 e 159 na forma de Hg2+ e é transferido por meio de tióis 

solúveis ou talvez diretamente ao domínio C-terminal da mercúruio redutase, 

onde é transformado em Hg0 (Benison et al., 2004;. Barkay et al., 2003). 

 

2.7 Mecanismos de resistência microbiana aos metais 

2.7.1 Biofilmes 

Biofilmes são aglomerados de células microbianas ligadas a uma 

superfície. Eles ocorrem em quase todos os ambientes úmidos onde ocorre 

fluxo de nutrientes, micro-organismos e uma superfície de ligação (Stewart & 

Franklin, 2008). O biofilme pode existir a partir de comunidades de uma 

espécie, ou ainda como associação de comunidades heterogêneas contendo 

fungos, bactérias, algas e protozoários (Sutherland, 2001). Ele pode ser 

definido como um conjunto de micro-organismos envolvidos numa matriz que 

consiste de uma mistura de compostos poliméricos, principalmente 

polissacarídeos conhecida como substância polimérica extracelular (EPS) 

(Abee et al., 2011). Além de polissacarídeos, os biofilmes contêm proteínas, 
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ácidos nucleicos, lipídeos, metabólitos secretados, produto de lise celular, 

substâncias húmicas e partículas do próprio ambiente circundante (Flemming, 

1997; Flemming & Wingender, 2010). A composição e quantidade de EPS pode 

variar dependendo do micro-organismo, idade do biofilme e das condições 

ambientais (Ilyina et al., 2004).  

O crescimento do biofilme é resultado de um processo complexo que 

envolve o transporte de moléculas orgânicas e inorgânicas e células 

microbianas para a superfície, para subsequente adsorção e finalmente a 

ligação irreversível auxiliada pela produção de EPS (Beech, 2004). Devido a 

sua complexidade, a formação de biofilmes é regulada em diferentes estágios 

por diversos mecanismos (Ruiz et al., 2008; Waters & Bassler, 2005). O 

mecanismo  regulatório mais estudado  para o controle da produção de EPS, a 

formação de biofilme e diferenciação, é a regulação do quorum sensing (QS) 

(Ruiz et al., 2008; Lazar, 2011). O QS permite a comunicação entre células 

bacterianas e regula a expressão de genes específicos em resposta a 

alterações na densidade populacional (Rivas et al., 2005; Valenzuela, 2006). 

Em geral, o processo de QS envolve a produção, liberação e detecção de 

moléculas químicas sinalizadoras, que permitem as células microbianas 

regularem a expressão de genes numa densidade celular  dependente 

(Hooshangi & Bentley, 2008). A uma dada densidade populacional, os genes 

envolvidos na diferenciação e maturação do biofilme são ativados (Waters & 

Bassler, 2005). 

Os biofilmes desempenham papel importante na ciclagem dos 

minerais do ambiente (Brown et al., 1999) e na sobrevivência dos micro-



23 

 

 

organismos na presença de elevadas concentrações de agentes 

antimicrobianos, inclusive metais (Sarkar & Chakaborty, 2008). Um isolado de 

Pseudomonas aeruginosa foi 600 vezes mais resistente a metais pesados em 

biofilme, quando comparada a células planctônicas (Teitzel & Parsek, 2003). 

Vários fatores como, heterogeneidade metabólica, restrição de oxigênio, 

mudanças fisiológicas e expressão de genes regulados pelo quorum-sensing 

podem desempenhar papel importante na tolerância aos metais em biofilmes 

bacterianos (Taga & Bassler, 2003; Von Bodman et al., 2003). 

Szomolay et al., (2005) propuseram que a penetração limitada de 

agentes antimicrobianos dentro do biofilme, resulta em baixos níveis de 

exposição das células localizadas nas regiões mais profundas, permitindo que 

essas células entrem num estado de fisiologia adaptada e resistente ao 

antimicrobiano. É, portanto esperado que os micro-organismos tenham a 

habilidade de adaptar sua fisiologia para sobreviver à exposição de metais 

tóxicos. No entanto, a resposta molecular dos micro-organismos em biofilme 

expostos a esse tipo de estresse ainda não foi relatada (Sarkar & Chakaborty, 

2008). Vários laboratórios estão utilizando tecnologia de transcriptômica e 

proteômica para elucidar os mecanismos moleculares que fundamentam a 

resposta dos biofilmes microbianos a toxicidade dos metais. Esse tipo de 

resposta pode ser visto como um processo de diversificação fenotípica 

dependente da concentração de espécies metálicas (Harrison et al., 2007). É 

interessante notar que as células do biofilme de Candida tropicalis que 

sobrevivem a exposição ao Co, Se ou outros antifúngicos parecem estar 

aleatoriamente intercaladas na população. Esses estudos indicam que, embora 
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exista dificuldade de penetração de agentes antimicrobianos por biossorção 

sendo um componente importante na suscetibilidade a estressores tóxicos, 

esse não é o único mecanismo de resistência (Harrison, 2006; Harrison  et al., 

2007).  

Biofimes microbianos produzem células persistentes do tipo 

resistentes a multidrogas, com frequência maior que a descrita para 

populações de células planctônicas (Jahid & Ha, 2012). Representando cerca 

de 0,1 a 10% da população do biofilme, esta subpopulação de células 

especializadas, também são conhecidas por mediar tolerância aos metais 

(Harrison et al., 2005a; Harrison et al., 2005b). 

Variantes fenotípicos, diversidade celular, mudanças fisiológicas, 

produção aumentada de polissacarídeos, produção de células persistentes, 

precipitação e imobilização dos metais podem explicar a resistência dos 

biofilmes microbianos aos metais (Harrison et al., 2007). 

 

2.7.2 Sideróforos 

A produção de sideróforos é a estratégia mais comum para 

acumulação de ferro em micro-organismos. Os sideróforos são moléculas de 

baixo peso molecular (500-1500 daltons), que possuem alta afinidade e 

seletividade para o ferro III. Existem cerca de 500 compostos, com distintas 

estruturas, identificados como sideróforos (Hider & Kong, 2010), no entanto, a 

natureza dos grupos funcionais não difere muito entre eles (Krewulak & Voguel, 

2007).  
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O papel destes compostos é captar o ferro do ambiente, para torná-

lo disponível à célula microbiana (Winkelmann, 1987; Winkelmann, 1991). Após 

ser secretado para o meio extracelular, o sideróforo forma um complexo Fe3+-

sideróforo que é transportado ao interior da célula para a disponibilização do 

metal ao micro-organismo (Dobbelaere et al., 2003). A biossíntese de 

sideróforos é regulada em função dos níveis de ferro do meio, de modo que 

quando os níveis de ferro são superiores aos necessários para a célula, ocorre 

repressão dos genes relacionados à captação de ferro e indução sob limitação 

de ferro (Lee & Helmann, 2007).  

Complexos estáveis entre sideróforos e outros cátions metálicos 

diferentes do ferro também são formados (Neubauer et al., 2000). Braud et al., 

(2009a,b) avaliaram 16 metais (Ag+, Al3+, Cd2+, Co2+, Cr2+, Cu2+, Eu3+, Ga3+, 

Hg2+, Mn2+, Ni2+, Pb2+, Sn2+, Tb3+, Tl+ and Zn2+) e comprovaram que os dois 

sideróforos mais produzidos por Pseudomonas aeruginosa (pioverdina e 

piochelina) são aptos a quelar todos estes metais. No entanto, quando 

avaliaram a produção de pioverdina, na presença de ferro e outros metais 

simultaneamente houve claramente a preferência de ligação deste sideróforo 

ao ferro (Braud et al., 2009b).  

Outros cátions metálicos diferentes do ferro são hábeis a estimular 

ou inibir a produção de sideróforos em inúmeras bactérias (Duhme et al., 

1998). Possivelmente, a estimulação na produção de sideróforos por outros 

metais ocorra devido à diminuição da quantidade de sideróforos livres no meio, 

já que grande parte está complexada com os metais. O decréscimo na 

concentração dos sideróforos pode ser suficiente para ativar a secreção de 
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novas moléculas ao meio (Braud et al., 2009b). A produção de sideróforos 

induzida por metais tóxicos sugere que estes quelantes, podem exercer um 

papel importante na tolerância das bactérias aos metais pesados (Li et al., 

1997). O complexo metal/sideróforo gerado no meio extracelular reduz a 

concentração de metais livres, e afeta a difusão destes para dentro da célula (a 

massa molecular metal/sideróforo não difunde via porinas). Assim, a 

concentração intracelular de metais tóxicos se mantém baixa e 

consequentemente a tolerância microbiana ao metal aumenta (Schalk et al., 

2011).  

 

2.7.3 Biossorção e Bioacumulação 

Entre os mecanismos de resistência aos metais postulados por Bruin 

et al., 2000 pode-se destacar o sequestro extracelular (biossorção)  e 

intracelular (bioacumulação) de metais. Chojnacka (2010) define como 

biossorção um processo físico-químico de ligação de um poluente a superfície 

celular, independente de metabolismo, enquanto que a bioacumulação é um 

processo ativo e o poluente se acumula no interior da célula.   

A biossorção apesar de ser um processo passivo abrange uma 

variedade de interações do metal com grupos funcionais da célula bacteriana, 

podendo ser um processo altamente complexo mecanicamente (Gaad, 2009). 

A ligação de metais à superfície celular dos micro-organismos é um fenômeno 

de adsorção que ocorre por interações eletrostáticas entre o cátion metálico e a 

superfície carregada negativamente da célula microbiana. Desta forma, a 
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capacidade de adsorção vai depender diretamente das características do 

revestimento celular de cada espécie bacteriana.  

Em células bacterianas Gram-positivas, o peptideoglicano e os 

ácidos teicóicos constituem grupos funcionais quando deprotonados, para 

ligação eficiente aos metais (Beveridge, 1999). O peptideoglicano consiste dos 

açúcares N-acetilglucosamina e ácido N-acetilmuramico (NAG, NAM), com 

cadeia peptídica lateral ligada ao NAM, essa cadeia possui quatro grupos de 

aminoácidos com ácido D-glutâmico e mesodiaminopimélico (DAP) contendo 

dois grupos carboxílicos para a adsorção do metal. Os grupos fosforilados dos 

ácidos teicóicos também representam uma região de adsorção de metais (Araki 

& Ito, 1989).  

Paredes celulares de bactérias Gram-negativas exibem menor 

quantidade de peptídeoglicano e não possuem ácidos teicóicos. No entanto, 

possuem uma membrana externa complexa com fosfolípideos, lipoproteínas, 

lipopolissacarídeos e várias proteínas. Os fosfolípidos da membrana externa 

possuem grupos fosforilados no mesmo ambiente que do ácido teicóico, 

podendo esses também ser uma região de adsorção nesse tipo de células 

(Beveridge & Murray, 1980; Graham & Beveridge, 1994). Beveridge (1989) e 

Fomina & Gaad, 2014 sugerem que um componente significativo do metal 

adsorvido em células de bactérias Gram-negativas é a ligação aos grupos 

fosforila da membrana externa e estruturas associadas, como os fosfolipídeos 

e os lipolissacarídeos, enquanto que o peptideoglicano estaria menos 

associado à adsorção nesse tipo de bactérias.   
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A bioacamulação é um processo onde os íons metálicos são 

transportados e acumulados dentro do citoplasma bacteriano, sendo 

característica comum em bactérias que possuem sistemas de 

desintoxicação intracelular como metaloproteínas (Keasling & Huppf, 1996; 

Silver, 1996).  

As metalotioneínas (MTs) são uma família de metaloproteínas de 

baixo peso molecular (6-7 kDA) encontradas em animais, micro-organismos 

eucariotos e procariotos e em plantas. Devido a abundância de resíduos de 

cisteína encontrados nessas proteínas e a facilidade com que os metais se 

ligam a essas estruturas, elas são conhecidas como ligantes de metais (Kägi, 

1993). MTs são geralmente consideradas como sendo responsáveis pela 

desintoxicação de metais pesados e são essenciais para o metabolismo de 

metais em eucariotos. Comparado com biossorventes convencionais, MTs têm 

grande afinidade de ligação com vários tipos de metais pesados (Kapoor & 

Viraraghavan,1995). Íons metálicos como Zn (II), Cd (II), Hg (II), Cu (I), Ag (I), e 

Au (I) são ligados com enxofre nos grupos sulfidrila das cisteínas (Vasák, 

2005). Essas metaloproteínas têm sua síntese induzida por íons metálicos 

como Cd, Hg e Ag (Richards et al., 1984), desempenhando papel importante na 

bioacumulação e imobilização de metais tóxicos (Blindauer et al., 2002; Liu et 

al., 2003).  
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 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 

Os resultados desta tese estão apresentados sob a forma de três 

artigos científicos. Os referidos artigos estão apresentados nas seções 3.1, 3.2 

e 3.3 e identificados como Resultados I, Resultados II e Resultados III. 

No primeiro artigo (seção 3.1) foi demonstrado pela primeira vez a 

viabilidade da utilização de glicerol residual como fonte de carbono para a 

remoção biológica de Hg. Tem como título “Biorremoção de mercúrio por 

bactérias usando glicerol residual como fonte de carbono” e foi submetido para 

publicação no periódico Water, Air & Soil Pollution em outubro de 2014. 

O segundo artigo (seção 3.2), “Biorremoção de metais e 

mecanismos relacionados à resistência de Pseudomonas sp. B50D”, trata da 

pesquisa de bactérias potencias para a biorremoção de mercúrio e outros 

metais para remediação de ambientes com contaminações complexas e 

explora os distintos mecanismos de resistência aos metais do isolado 

Pseudomonas sp. B50D.  

O terceiro artigo (seção 3.3) versa sobre a remoção de mercúrio de 

efluentes industriais contaminados com mercúrio e co-contaminados com 

outros metais e é intitulado: “Remoção de mercúrio de efluente industrial por 

Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1”. 
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3.1 RESULTADOS I 
 

Biorremoção de mercúrio por bactérias usando glicerol residual como 
fonte de carbono 

 
 

Resumo 

Bactérias que possuem operon mer são capazes de reduzir 

enzimaticamente o mercúrio (II) para a forma volátil e menos tóxica de mercúrio 

Hg (0) sendo uma alternativa potencial aos métodos convencionais para a 

remoção de mercúrio de efluentes contaminados. Devido ao baixo teor de 

matéria orgânica dos efluentes industriais a técnica de bioaumentação pode 

não ser efetiva necessitando de adição de fontes externas de carbono. Este 

déficit de carbono pode ser suprido pela adição de glicerol residual da indústria 

de biodiesel, já que se trata de uma fonte de carbono facilmente assimilável. 

Neste trabalho foi demonstrado pela primeira vez a viabilidade da utilização de 

glicerol residual como fonte de carbono para a remoção biológica de Hg. Oito 

isolados foram capazes de remover mercúrio e degradar o glicerol em meio 

mineral e glicerol residual. Os melhores resultados para remoção de Hg e 

degradação do glicerol foram obtidos utilizando os isolados Serratia 

marcescens M25C (85 e 100%), Klebsiella pneumoniae PLB (90 e 100%), 

Klebsiella oxytoca U14 (90 e 100%) e Arthrobacter sp. U3 (80 e 65%) em meio 

contendo 0,5 g L-1 de extrato de levedura. Comum em solos, o isolado 
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Arthrobacter sp. U3 é um candidato promissor para aplicação no 

ambiente devido a sua baixa patogenicidade, alta taxa de remoção do Hg e 

degradação do glicerol.  

 
Introdução 

O mercúrio (Hg) ocorre naturalmente no ambiente em diferentes 

espécies químicas com solubilidade, reatividade e toxicidade distintas, 

causando diferentes impactos no ecossistema e na saúde do homem (UNEP). 

O mercúrio é emitido para o ambiente por inúmeras fontes naturais e 

antropogênicas, por meio de combinações complexas, envolvendo reações 

químicas, físicas e biológicas (Maxson 2005; Driscol et al. 2013). As fontes 

antrópicas mais frequentes de mercúrio são as indústrias petroquímicas, 

eletrônicas, equipamentos de medição, tintas e cloro-soda, além da utilização 

na extração de ouro e como amálgamas dentárias (Li et al. 2009; Pirrone et al. 

2010). 

Apesar de o mercúrio ser tóxico, tanto para células eucarióticas 

quanto para procarióticas, alguns micro-organismos possuem mecanismos de 

resistência a esse metal.  Entre eles podem-se destacar bombas de efluxo 

(Waldron et al. 2009), quelação por polímeros enzimáticos, precipitação, 

biometiliação (Boening 2000) e redução enzimática; relacionada ao operon mer 

(Ma et al. 2009). Bactérias que possuem operon mer são capazes de reduzir 

enzimaticamente o Hg (II) para a forma volátil e menos tóxica de mercúrio Hg 

(0) (Nies 1999; Barkay et al. 2003; Barkay & Wagner-Döbler, 2005; Zhang & 

Wang,  2006; Dash & Das, 2012). O gene (merA) é parte de um operon que 

compreende genes regulatórios e outros que codificam proteínas de transporte 
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(Summers 1992; Narita 2003; Dash & Das 2012). Em geral, muitos isolados 

resistentes ao mercúrio possuem os genes merR, merP e merA que codificam 

proteínas com função reguladora, de transporte e ligação extracelular e a 

mercúrio redutase, respectivamente (Silver & Hobman 2007). Essa resposta 

adaptativa dos micro-organismos ao Hg representa um recurso para 

remediação de áreas contaminadas por esse metal e especialmente o gênero 

Pseudomonas tem sido bastante explorado para potencial uso em ambientes 

contaminados (Wagner-Dobler 2003; Barkay and Wagner-Dobler 2005; 

Mortazavi et al. 2005; Pepi et al. 2010, Cabral et al. 2013). 

A remediação de ambientes contaminados com cátions metálicos 

tóxicos tem empregado convencionalmente, técnicas físico-químicas que 

incluem precipitação, filtração e recuperação eletroquímica. Assim como, 

separação por membrana, escavação, depósito de resíduos em aterros 

sanitários ou ainda recobrimento do sítio contaminado. Essas técnicas são 

pouco eficazes, tem custo elevado e geralmente produzem resíduos adicionais 

com maior potencial de contaminação (Camargo et al. 2007; Naja & Volesky 

2010). 

O biodiesel tem potencial para ser o substituto natural do diesel. 

Neste sentido, o glicerol é o principal subproduto, sendo que para a síntese de 

10 Kg de biodiesel, se produz 1 Kg de glicerol residual (Dasary et al. 2005; 

Johnson & Taconi 2007; Zeng & Sabra 2011). A glicerina derivada da produção 

do biodiesel possui baixo valor agregado, pois contêm resíduos de hidróxido de 

sódio, ácidos graxos livres, metanol, sais de ácidos graxos, ésteres, compostos 

de enxofre, proteínas e minerais associados (Thonpson & He 2006). Como 
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consequência, tornou-se um resíduo que demanda de custos para descarte 

(Yazdani & Gonzales, 2007; Escapa et al. 2009). Contudo, o glicerol residual é 

considerado uma fonte de carbono altamente reduzida e assimilável por 

bactérias, sob condições aeróbias e anaeróbias, para a obtenção de energia 

para os processos metabólicos (Silva et al. 2009).  No que diz respeito ao 

tratamento de efluentes, tem sido estudada a utilização de glicerol residual 

como fonte de carbono para os processos biológicos de denitrificação e 

remoção de fósforo (Bodík et al. 2009;  Yuan et al. 2010; Torà et al. 2011; 

Guerrero et al. 2012) visando diminuir o custo do tratamento desses efluentes.  

Embora as pesquisas na área de biorremediação de efluentes 

contaminados por mercúrio estejam em expansão, tecnologias que visam rotas 

metabólicas distintas e utilização de fontes alternativas de carbono (glicerol 

residual) para o desenvolvimento e aplicação de microrganismos na 

biotransformação desse metal, ainda não foram estudadas. Desta forma, o 

estudo de métodos que agregam eficiência de remoção e baixo custo de 

aplicação pode expandir efetivamente a tecnologia de biorremediação para 

larga escala. 

Para avaliar esta contribuição, este estudo teve por objetivo analisar 

o crescimento e a capacidade de remoção de Hg (II) de oito bactérias em meio 

de cultivo LB e a viabilidade de remoção do Hg com glicerol residual como 

fonte de carbono, estimar a degradação do glicerol residual pelos 

microrganismos, identificar a presença dos genes merA nos isolados Gram-

negativos por PCR e determinar a concentração inibitória e biocida do Hg (II) 

sobre os isolados. 
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Material e Métodos 

Glicerol Residual 

O glicerol residual utlizadado neste estudo foi produzido a partir da 

transesterificação meílica do óleo de soja para produção de biodiesel. O 

mesmo foi desenvolvido no CECON – Centro de combustíveis, 

Biocombustíveis, Lubrificantes e óleos do Intituto de química da UFRGS.  

 

Micro-organismos 

As bactérias avaliadas neste estudo foram previamente isoladas 

pela técnica de enriquecimento, de resíduos e efluentes industriais 

contaminados com metais  

 Trinta e cinco isolados resistentes ao Hg foram avaliados quanto ao 

crescimento em glicerol como única fonte de carbono (Tabela 1). Foi utilizado o 

método indireto de turbimetria, analisando a densidade óptica a 600 nm em 

meio de cultura MM1 Richard & Vogel7 (KCl 0,7 g L-1, KH2PO4 2 g L-1, Na2HPO4 

3 g L-1, NH4NO3 1 gL-1, MgSO4 4 mg L-1, FeSO4 0,2 mg L-1, MnCl2 0,2 mg L-1, 

CaCl2 0,2 mg L-1, acrescido de HgCl2 (10 µM)  e 10 g L-1 de glicerol comercial 

(99%). Após 48 h de incubação a 30±2 ºCa densidade óptica a 600 nm foi 

verificada e os isolados que apresentaram crescimento celular (B50A, CP1.0, 

M50C, M25C, PLA, PLB, U3 e U14) foram selecionados para os demais 

experimentos.  
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Tabela 1. Isolados bacterianos e identificação genética baseada no 
sequenciamento parcial da região 16S do rRNA. 

Isolado Espécie 
Índice de Similaredade Genética 

(%) 

A25B Enterobacter sp. 100 

B50A Pseudomonas sp. 99 

B50D Pseudomonas sp. 99 

C50B Pseudomonas putida 100 

CP1.0 Bacillus cereus 100 

M25B Enterobacter sp. 100 

M25C Serratia marcescens 100 

M50C Proteus mirabillis 100 

PLA Citrobacter freundii 98 

PLB Klebsiella pneumoniae 99 

U1 Não identificada - 

U2 Comamonas testosteroni 99 

U3 Arthrobacter sp. 98 

U4 Não identificada - 

U5 Não identificada - 

U6 Alcaligenes faecalis 99 

U7 Não identificada - 

U8 Não identificada - 

U9 Arthrobacter sp. 99 

U10 Não identificada - 

U11 
Pseudochrobactrum 

saccharolyticum 
99 

U12 Alcaligenes faecalis 100 

U13 Lysinibacillus sp. 86 

U14 Klebsiella oxytoca 99 

U20 Enterococcus faecalis 99 

UA Bacillus thuringiensis 99 

V1 Pseudomonas putida 100 

P16 Lysinibacillus sp. 95 

P17 Bacillus thuringiensis 95 

P18 Paennibacillus sp. 99 

P19 Bacillus sp. 100 

13L Paenibacillus sp. 100 

BC Lysinibacillus sp. 95 

BD Não identificada - 

UA Bacillus thuringiensis 99 
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Identificação dos isolados 

Para a extração de DNA cromossomal, colônias isoladas foram 

incubadas em meio de cultura Luria Bertani por 24 horas a 30ºC, para 

posteriormente passarem pelo processo de extração de DNA. O DNA foi 

extraído utilizando-se o Kit Wizard SV Genomic DNA Purification System 

(Promega), conforme protocolo do fabricante. 

Os isolados foram identificados com base no sequenciamento 

parcial da região 16S do rRNA. Os oligonucleotídeos iniciadores universais 

utilizados para bactérias foram o 27F (5’-AGATTTGATCMTGGCTCAG-3’) e 

1492R (5’- TACGGYTACCTTGTTACGACTT-3’), para a amplificação da região 

16S do RNA ribossomal em PCR. A reação de amplificação seguiu o protocolo: 

tampão de reação (50 mM Tris-HCl, pH 9,0, 50 mM KCl, 2,5 % Triton X 100), 

dNTPS (200 μM de cada), 0,2 μM MgCl2, 0,25 μM de cada primer, 0,8ng/μl de 

DNA das amostras e 0,02 U de Taq DNA polimerase. A amplificação foi 

realizada em termociclador MJ Research Inc. Watertown, MA, USA, e o 

programa básico constou de 35 ciclos (desnaturação inicial 95ºC por 5 min; 

desnaturação subsequente, 95ºC por 30s; anelamento, 50ºC por 1 min; 

extensão, 72ºC por um min e extensão final por 5 min). 

Os produtos de PCR foram purificados pelo método padrão de 

precipitação com PEG 8000 (polietilinoglicol). As reações de sequenciamento 

dos fragmentos de PCR utilizaram os kits de terminadores marcados da GE 

Healthcare com oligonucleotídeo iniciadores. As seqüências geradas foram 

comparadas com as sequencias no banco de dados Genbank/NCBI. 

 



46 

 

 

Detecção dos genes merA 

Para a detecção dos genes  merA DNA de todos os isolados foi 

extraído como descrito anteriormente. A reação de PCR foi realizada usando 

os oligotídeos iniciadores para merA A1 F (ACC ATC GGC GGC ACC TGC 

GT) e A5 R (ACC ATC GTC AGG TAG GGG AAC) (Liebert et al. 1997) (1238 

pb). A reação continha 5 μL de 10x de tampão, 1.5 μL de 25 mM MgCl2, 1 μL 

de 10 mM dNTPs, 0.02 U de Taq DNA polimerase, 0.5 μL de 20 pmol μL-1 de 

oligonucleotídeos iniciadores (forward e reverse) e 16.75 μL de água ultrapura. 

Foram utlizadas as seguintes condições para amplificação dos genes merA: 

desnaturação inicial a 95 ºC por 5 min, seguida de  29 ciclos a 95 ºC por 1 min, 

64 ºC por 2 min, e 90 ºC por 3 min e uma extensão final de 5 min a 72 ºC. Cada 

reação de PCR incluiu um controle negativo que foi preparado em condições 

idênticas, tal como descrito acima, exceto quanto a adição de DNA. As reações 

foram corridas em GeneAmp PCR System 9700 (Applied Biosystems, CA). Os 

produtos das reações de PCR foram separados em gel de agarose a 1% 

(Fisher Scientific, MA) e observadas em transiluminador através da radiação 

emitida com radiação ultravioleta.  

 

Preparo de células para os ensaios 

Os inóculos dos ensaios nos diferentes meios de cultivo foram 

padronizados como descrito a seguir.  

Ensaios em meio de cultura LB: cada isolado resistente ao mercúrio 

foi inoculado em meio LB (triptona bacteriológica 10 g L-1, extrato de levedura 5 

g L-1, NaCl 10 g L-1)  pH 6,7, contendo Hg (10 µM) na forma de HgCl2 incubado 
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por 24 h a 30 ±2 ° C sob agitação de 100 rpm. Os inóculos foram padronizados 

em 107 UFC mL-1 iniciais pela turbimetria, analisando a densidade óptica a 600 

nm (0,05-0,45) e a correspondente quantidade de UFC mL-1 em placas. 

Frascos com meio de cultura não inoculado serviram como controle negativo.  

Ensaios com meio de cultura mínimo mineral MM1 e glicerol 

residual: cada isolado resistente ao mercúrio foi inoculado em meio MM1 (KCl 

0,7 gL-1, KH2PO4 2 g L-1, Na2HPO4 3 g L-1, NH4NO3 1 g L-1, MgSO4 4 mg L-1, 

FeSO4 0,2 mg L-1, MnCl2 0,2 mg L-1, CaCl2 0,2 mg L-1 (pH 6,7, contendo Hg (10 

µM) na forma de HgCl2 e glicerol residual (10 g L-1) incubado por 48 h a 30 ±2 ° 

C sob agitação de 100 rpm. Os inóculos foram padronizados em 107 UFC mL-1 

iniciais por turbimetria, analisando a densidade óptica a 600 nm e a 

correspondente quantidade de UFC mL-1 em placas. Frascos com meio de 

cultura não inoculado serviram como controle negativo.  

 

Concentração mínima inibitória (CMI) 

Todos os isolados foram avaliados quanto a concentração inibitória 

mínima em meio de cultura LB contendo mercúrio em diferentes concentrações 

na forma de HgCl2, os isolados foram incubados por 48h horas a 30±2ºC sob 

agitação de 100 rpm. O crescimento foi avaliado visualmente pela turvação do 

meio. A concentração de mercúrio capaz de interromper o crescimento 

microbiano (meio sem turvação) foi considerada a concentração inibitória 

mínima deste metal, em relação ao microrganismo avaliado.  
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Concentração Mínima Biocida (CMB) 

Os isolados foram testados quanto a concentração mínima biocida 

de mercúrio em placas de poliestireno de 96 orifícios em meio LB contendo 

mercúrio na forma de HgCl2
 nas concentrações: 125 a 1500 µM, incubados por 

48 horas a 30±2ºC sob agitação de 100 rpm. Após 48 h de incubação, 25 μL da 

cultura foi inoculada em placas de Petri contendo meio Agar nutriente. A 

concentração biocida foi verificada após o período de 72 h de incubação a 

30±2ºC, pela presença ou ausência de crescimento microbiano nas placas. 

 

Remoção de mercúrio pelos isolados em meio de cultura LB 

O ensaio foi realizado conforme Kannan & Krishnnoorthy (2006). 

Aproximadamente 107 UFC mL-1 foram inoculados em meio LB contendo 10 

µM de HgCl2 e incubados a 30°C for 24 h. Após a incubação de 24 h, amostras 

foram retiradas para determinação de pH, biomassa (DO 600 nm) e mercúrio 

remanescente. Como controle negativo foi utlizado meio de cultura LB 

contendo mercúrio, sem inoculação. Como controle positivo foi utlizado meio de 

cultura LB inoculado com as bactérias sem metal. 

 

Remoção de mercúrio pelos isolados bacterianos utilizando 

uma fonte alternativa de carbono (glicerol residual) 

Foi realizada a avaliação da capacidade de remoção do mercúrio em 

meio mínimo mineral MM1 contendo 10 µM de mercúrio na forma de HgCl2, 10 

g L-1 de glicerol residual  acrescido de 0,5 g L-1 de extrato de levedura como 

fonte de nitrogênio. A concentração inicial de células inoculadas foi de 107 UFC 
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ml-1 e o cultivo incubado por 24, 48 e 72 horas a 30 a 100 rpm.  Após os 

períodos de incubação, foram retiradas alíquotas de amostras para a análise 

de mercúrio e glicerol remanescentes, pH e densidade óptica a 600 nm. Como 

controle negativo foi utilizado meio de cultura MM1 contendo 10 µM de 

mercúrio na forma de HgCl2, 10 g L-1 de glicerol residual  acrescido de 0,5 g L-1 

extrato de levedura não inoculado. 

A técnica descrita anteriormente, também foi realizada em tratamento 

sem a adição de extrato de levedura.  A concentração inicial de células 

inoculadas foi de 107 UFC mL-1 e o cultivo incubado por 24, 48, 72, 96, 120 e 

144 horas a 30ºC a 100 rpm. Após os períodos de incubação, foram retiradas 

alíquotas de amostras para a análise de mercúrio e glicerol remanescentes, pH 

e densidade óptica a 600 nm.  Como controle negativo foi utilizado meio de 

cultura MM1 contendo 10 µM de mercúrio na forma de HgCl2 e 10 g L-1 de 

glicerol residual  não inoculado. 

 

Determinação analítica do mercúrio 

A concentração de mercúrio remanescente no meio de cultura 

inoculado e não inoculado foi digerido e determinado conforme metodologia 

EPA método 7471B.Uma alíquota de 0,1 mL foi coletada dos diferentes 

tratamentos e digerida com a adição de 5 mL de ácido sulfúrico concentrado e 

2 mL ácido nítrico concentrado. Então, 10 mL de KMnO4 (70 g L-1) foi 

adicionado e a mistura submetida à temperatura de 121ºC e 1,5 ATM por 15 

min. Em seguida, adicionou-se 50 mL de água deionizada e 6 mL de ClNH2OH2 

(100 g L-1). Então o mercúrio foi convertido a forma de Hg0 pelo tratamento com 
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uma solução de SnCl2 (50 g L-1). O mercúrio foi quantificado por 

espectrofotometria de absorção atômica por geração de vapor frio no 

comprimento de onda 253,7 nm (Analyst 100, Perkin Elmer, Waltham, MA, 

USA). 

 

Análises cromatográficas 

Amostras das culturas dos diferentes tratamentos foram coletadas e 

centrifugadas por 5 min a 10000 RPM. O sobrenadante foi retirado e filtrado 

com membrana de celulose com poro de 0,22 µm. A concentração de glicerol 

no meio de cultura foi analisada por cromatografia líquida de alta eficiência num 

equipamento Shimadzu Corp., Japan equipado com detector de índice de 

refração RID-10A e coluna  Aminex HPX-87H (300 x 7.8 mm, Bio-Rad, USA). A 

fase estacionária constou de uma solução de H2SO4 0,005 M a 0,8 mL min-1. A 

temperatura da coluna foi controlada a 65 ºC e os padrões utilizados foram 

grau HPLC (grau de pureza >99,5). 

 

Análise estatística 

Os experimentos foram realizados em triplicate e as médias e 

desvios-padrão (N-1) calculados. Os resultados foram submetidos ao teste de 

Scott-Knott (p<0,05 e p<0,01), utilizando o programa estatístico Systat 11. 

 

Resultados e discussão 

Trinta e cinco bactérias resistentes ao mercúrio previamente 

bioprospectadas foram testadas quanto ao crescimento em meio de cultura 
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contendo glicerol purificado como única fonte de carbono. Destas, apenas 8 

isolados tiveram crescimento em meio de cultivo MM1 com glicerol em 48 h de 

incubação e foram selecionados para os demais experimentos (dados não 

mostrados).  

De acordo com análise da região 16S do rRNA os 8 isolados 

bacterianos aptos a utilizar glicerol como fonte de carbono pertencem a 

distintas espécies, sendo 6 bactérias Gram-negativas e 2 bactérias Gram-

positivas (tabela 2). Os gêneros Pseudomonas, Serratia, Citrobacter, Klebsiella 

e Bacillus são relatados como degradadores dessa fonte de carbono formando 

subprodutos (Silva et al. 2009)  enquanto que, as bactérias dos gêneros 

Proteus e Arthrobacter não foram relatadas em outros trabalhos como 

degradadoras de glicerol residual (Figura 1). 

Inúmeros trabalhos têm mostrado que bactérias do gênero 

Pseudomonas possuem alta resistência a diferentes formas de mercúrio 

(Fortunato & Crespo 2005; Chadhain et al. 2006; Zhang et al. 2012; Cabral et 

al. 2013, Sone et al. 2013). As bactérias dos gêneros Arthrobacter, Bacillus, 

Citrobacter Klebsiella, Proteus, Serratia são mencionadas com menor 

frequência na literatura, porém já foram caracterizadas quanto à tolerância ao 

Hg (Griffin et al. 1985; Henriette et al. 1991; Ní, 2006; Zeroual et al. 2003, 

Sarkhoh et al. 2010; Keramati et al. 2011; Chien et al. 2012; Dash et al. 2013; 

Bafana et al. 2010).  
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Tabela 2: Isolado, índice de similaridade genética baseada no 
sequenciamento parcial da região 16S do rRNA, número de acesso e 
nucleotídeos sequenciados. 

 

Após 48 horas de incubação em meio LB suplementado com Hg nas 

concentrações de 0 a 1500 µM, foi observado alto nível de resistência em 

todos os isolados, mas com distintas capacidades de tolerância (Tabela 3). Os 

isolados avaliados apresentaram MIC entre 250 e 920 µM e MCB entre 550 e 

1000 µM de Hg. As bactérias Klebsiella oxytoca U14, Pseudomonas sp. B50A 

e Serratia marcescens M25C foram as mais resistentes sendo extintas em 

1000 µM de Hg. Resultado semelhante foi obtido por Chatziefthimiou et al. 

(2007), quando avaliaram microrganismos termófilos quimiolitotróficos de uma 

fonte termal com altas concentrações de Hg. Esses resultados indicam que a 

eficiência do sistema de detoxificação de mercúrio pode ser distinta nos 

diferentes microrganismos avaliados. 

Todos os isolados avaliados removeram Hg do meio de cultura LB 

(Tabela 3).  Os isolados Citrobacter freundii PLA e Klebsiella pneumoniae PLB 

foram os mais eficientes, e estatisticamente semelhantes na capacidade de 

volatilizar o Hg, sendo que os percentuais de volatilização apresentados por 

esses microrganismos foram maiores que 90%. Os isolados Pseudomonas sp. 

B50A, Bacillus cereus CP1.0, Proteus mirabilis M50C e Klebsiella oxytoca U14 

Isolado 
Índice de similaridade 

Genética (%) 
Número de Acesso 

Nucleotídeos 
(pb) 

B50A Pseudomonas sp. (99%)  KF312471.1 390 

CP1.0 Bacillus cereus (100%)  CP001407.1 615 
M25C Serratia marcescens (100%)  GU22079 802 
M50C Proteus mirabilis (100%)  AM94275 410 
PLA Citrobacter freundii (98%)  AB548829 954 
PLB Klebsiella pneumoniae (99%)  CP006659.1 450 
U3 Artthrobacter sp.(98%)   JQ082129.1 818 

U14 Klebsiella oxytoca (99%)  CP003218.1 1406 
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foram capazes de remover aproximadamente 80% do mercúrio presente no 

meio de cultura. Sadhukham et al. (1997) avaliaram microrganismos resistentes 

ao mercúrio e obtiveram resultados semelhantes em relação a remoção de Hg 

após 24 horas de incubação. Nesse mesmo trabalho, foi verificado que a 

capacidade de remoção do Hg pelos microrganismos estava relacionada aos 

seus valores de CIM, confirmando os achados de Ghosh et al. (1995). 

Entretanto, neste estudo esta relação não foi comprovada, pois os isolados 

com mais altas CIM não foram os isolados mais eficientes em remover Hg. O 

isolado Serratia marcescens M25C apesar de remover apenas 52% do Hg 

apresentou uma das maiores CIM entre os isolados avaliados.  

Os resultados sugerem que possivelmente a presença de 

metalotioneínas em alguns isolados, possa ter sido responsável pelos altos 

valores encontrados de CIM. Essas proteínas possuem resíduos de cisteína e 

metionina ricos em sulfidrilas, que complexam os metais, protegendo as células 

da toxicidade desses elementos (Erb et al., 1995). No entanto, a presença de 

metalotioneínas não foi avaliada neste estudo, para confirmar esta hipótese. 

Além disso, é possível que os genes do operon mer não foram induzidos 

suficientemente pela baixa concentração de Hg no meio de cultivo dos ensaios, 

já que a atividade da enzima mercúrio redutase é induzida e não constitutiva. 

Outra hipótese, é que os microrganismos analisados possuam diferentes 

modos de resistência que não foram avaliados neste trabalho. 
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Tabela 3: Isolado, CMI, concentração mínima biocida de mercúrio (CMB), 
remoção de Hg (%) em meio de cultura Lúria Bertani e biomassa (DO 600 nm) 
após 24 h de incubação a 30 ºC.  

Valores em colunas seguidos por diferentes letras indicam diferença 
significativa pelo teste de Scott-Knott (p<0,01).  

 

Os resultados da amplificação dos produtos da PCR para os genes 

merA das oito bactérias avaliadas são apresentados na figura 1. A amplificação 

dos genes merA dos isolados Pseudomonas sp. B50A e S. marcesens M25C 

tiveram o fragmento amplificado do tamanho esperado. No entanto, para os 

isolados P. mirabilis M50C, C. freundii PLA e K. pneumoniae PLB os amplicons 

tiveram tamanhos menores que 1238 pb, possivelmente por variações no 

tamanho da sequência dos genes merA, o que pode estar relacionado a alta 

diversidade dos genes merA (Ní et al. 2006; Oregard & Sorensen 2007). O 

isolado K. pneumoniae PLB apresentou duas bandas extras na amplificação, 

demonstrando que o primer pode ter baixa especificidade (Felske et al. 2003). 

Os isolados B. cereus CP1.0 e Arthrobacter sp.U3  são bactérias Gram-

positivas utilizadas como controle negativo na reação. Já que os primers 

utilizados são específicos para bactérias Gram-negativas, sendo que as 

mesmas não foram amplificadas. O isolado K. oxytoca  U14 foi negativo para 

os genes merA, mas considerando que o sistema mer é o modo mais comum 

Isolado 
Remoção Hg 

(%) 
Biomassa  

(DO 600 nm) 
MCB 
(µM) 

MIC 
(µM) 

Pseudomonas sp. B50A 83,1 ± 2,2 b  1,68 ± 0,01 1000 920 
Bacillus cereus CP1.0 77,6 ± 2,51 c  1,23 ± 0,05 550 250 

Serratia marcescens M25C 52,4 ± 2,35 d  1,54 ± 0,05 1000 800 
Proteus mirabilis M50C 83,5 ± 3,07 b  1,63 ± 0,11 870 750 
Citrobacter freundii PLA 92,3 ± 2,51 a  1,78 ± 0,04 950 720 

Klebsiella pneumoniae PLB 90,2 ± 1,61 a  1,74 ± 0,04 870 750 
Arthrobacter sp.U3 35,1 ± 5,05 e  1,43 ± 0,03 670 470 

Klebsiella oxytoca U14 79,6 ± 1,61 c  1,54 ± 0,06 1000 820 
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de resistência bacteriana ao mercúrio (Osborn et al. 1997; Barkay et al. 2003) é 

possível que o isolado possua os genes merA, porém devido a alta diversidade 

dos mesmos outros primers deveriam ter sido testados.  

 

 

 

Figura 1. Amplificação dos produtos da PCR referentes aos genes 
merA . As linhas são identificadas com o nome do isolado bacteriano. A letra M 
se refere ao marcador de peso molecular. 
 

 
Apenas os isolados Pseudomonas sp. B50A, P. mirabilis M50C e K. 

pneumoniae PLB apresentaram crescimento em meio de cultivo contendo 

glicerol residual como fonte de carbono sem adição de extrato de levedura 

(Figuras 2 A, B e C). Os três isolados degradaram o glicerol e removeram Hg 

do meio de cultivo, porém o crescimento bacteriano foi afetado negativamente 

pelo meio de cultivo se comparado ao meio LB. Embora nessas condições a 

fase de latência tenha sido mais longa, o crescimento foi observado, o glicerol 

degradado no decorrer do período de incubação, o que sugere que os 3 

isolados foram tolerantes as impurezas do meio de cultivo provenientes do 

glicerol residual. O glicerol residual contém substâncias associadas como o 
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hidróxido de sódio e metanol que podem inibir o crescimento bacteriano 

(Thonpson & He 2006). 

A remoção do Hg pelo isolado Pseudomonas sp. B50A foi de 80% 

em apenas 24 h de incubação e chegou a 95% em 96 h, não dependendo de 

altas taxas de crescimento populacional (Figura 1A). Outros autores (Vetriani et 

al. 2005; Chatziefthimiou et al. 2007) também observaram que a remoção do 

Hg II precedia a alta concentração de células no meio de cultivo. Já a 

degradação do glicerol foi depende da população bacteriana para os três 

isolados. Os mesmos entraram em fase estacionária após 72 h de incubação 

provavelmente devido a redução do pH do meio de cultura que chegou a 4,7 

(dados não mostrados). Isso acontece devido à síntese de subprodutos 

formados a partir da degradação do glicerol (Biebl et al. 1999)  

Para os isolados P. mirabillis M50C e K. pneumoniae PLB a 

remoção de Hg dependeu de alta população bacteriana (Figura 2: B e C), 

observando-se remoção efetiva do Hg a partir de 72 e 96 h de incubação 

respectivamente.  
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(A) Pseudomonas sp. B50A 
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(B) P. mirabilis M50C 
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(C) K. peneumoniae PLB 
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Figura 2: Remoção de Hg (barras), consumo de glicerol (barras 
hachuradas), crescimento bacteriano () em meio de cultivo MM1 acrescido 
de glicerol residual 10 g L-1 e HgCl2 2 mg L-1 após incubação a 30±2ºC. Isolado 
Pseudomonas sp. B50A (A), P. mirabilis M50C (B), K. peneumoniae PLB (C). 
As barras de erro representam o desvio padrão da média 

 

A adição de extrato de levedura ao meio de cultivo MM1 teve efeito 

positivo no crescimento dos isolados avaliados. Enquanto que, apenas três 

isolados cresceram em MM1 sem adição de extrato de levedura, oito 

apresentaram crescimento celular com adição de 0,5 g L-1 de extrato de 

levedura (Figura 3: A, B, C, D, E, F, G e H). O extrato de levedura além de 

fornecer fonte extra de nitrogênio e vitaminas também possui fonte de carbono 

que pode ser utilizada para a produção da biomassa (Níkel et al. 2010). 

Os oito isolados entraram em fase logarítmica nas primeiras 24 

horas, degradando o glicerol e removendo Hg (Figura 3: A, B, C, D, E, F, G e 

H). Quanto ao mercúrio, a maior parte foi removida nas primeiras 24 h de 
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incubação, sendo essa, uma resposta positiva do ponto de vista prático. Já o 

glicerol dependeu do tempo de incubação e do crescimento celular para ser 

consumido. As bactérias K. oxytoca U14, K. peneumoniae PLB e S. 

marcescens M25C foram as mais eficientes em degradar o glicerol, exibindo 

100% de degradação ao fim do experimento. São abundantes as pesquisas 

empregando bactérias do gênero Klebsiella que utilizam glicerol residual como 

fonte de carbono, e sua capacidade de degradar o glicerol estão bem 

documentadas (Mu et al. 2006; Zheng et al. 2008; Rodrigues et al. 2012; Rossi 

et al. 2012).  

Foi observado que Pseudomonas sp. B50A, S. marcescens M25C, 

P. mirabilis M50C, Arthrobacter sp U3 e K. oxytoca U 14  removeram maior 

quantidade de Hg em meio de cultura MM1+extrato de levedura que em meio 

LB (Figura 2: A, C, D,  G e H). Essa resposta positiva deve estar relacionada 

principalmente à constituição do meio de cultivo, já que o meio de cultura LB 

possui maior quantidade de ingredientes orgânicos complexos e hábeis a 

complexar o mercúrio.  Vários dos constituintes comuns em meios de cultura se 

ligam aos metais influenciando a interação desses íons com os microrganismos 

(Ramamoorty & Kushner 1975). Farrel et al. (1993) também demonstraram que 

o meio de cultivo pode ter efeito significativo na biodisponibilidade do Hg, de 

modo que a interpretação dos dados pode ser obscurecida pelos efeitos da 

composição do meio de cultura utilizado.  

Artrhobacter sp. U3 apesar de não ter sido o isolado com melhor 

resposta à remoção de Hg e degradação do glicerol, apresentou resultado 

efetivo na remoção de Hg (80%) em 24 h de incubação e degradou 65% do 



60 

 

 

glicerol residual do meio de cultivo (Figura 3: G). Bactérias do gênero 

Athrobacter raramente causam doenças em humanos devido a sua baixa 

patogenicidade (Bernasconi  et al. 2004). Comuns em solos, essas bactérias 

prosperam melhor que outras espécies bacterianas em ambientes estressados, 

como em pH alcalino e contaminados com metais (Camargo et al. 2004). Isso 

se deve a sua versatilidade metabólica e a capacidade que possuem de 

desintoxicar/degradar xenobióticos orgânicos e metais (Sajjaphan 2004).  No 

entanto, existe pouca informação sobre a utilização desse gênero de bactéria 

na biorremediação de efluentes contaminados com Hg. Deste modo, esse 

isolado é um candidato promissor para outros estudos que visem a aplicação 

em efluentes contaminados com mercúrio com baixas taxas de carbono 

metabolizável.   
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(B) B. cereus 
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(C) S. marcescens M25C 
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(D) P. mirabilis M50C 
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(E) C. freundii 
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(F) K. pneumoniae PLB 
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(G) Arthrobacter sp. U3 
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(H) K. oxytoca U14 
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Figura 3: Remoção de Hg (barras), consumo de glicerol (barras hachuradas), 
crescimento bacteriano () em meio de cultivo MM1 acrescido de glicerol 
residual 10 g L-1, extrato de levedura 0,5 g L-1 e HgCl2 2 mg L-1 após incubação 
a 30±2ºC. Isolado Pseudomonas sp. B50A (A), B. cereus CP1 (B), S. 
marcescens M25C (C), P. mirabilis M50C (D), C. freundii PLA (E), K. 
pneumoniae PLB (F), Arthrobacter sp. U3 (G) e K. oxytoca U14 (H). As barras 
de erro representam o desvio padrão da média.  
 

 

Conclusões 

Cinco dos seis isolados Gram-negativos possuem os genes merA, o 

que confirma que provelmente a remoção do Hg para esses isolados ocorra por 

volatilização. Este trabalho demonstra a viabilidade da utilização de glicerol 

residual como fonte de carbono para remoção biológica do Hg de ambientes 

contaminados. Os melhores resultados foram obtidos com a estratégia de 

adição de 0,5 g L-1 de extrato de levedura ao meio de cultivo, mantendo a 

viabilidade econômica da proposta.  Os isolados avaliados apresentaram 

resposta positiva tanto na remoção do Hg quanto na degradação do glicerol 
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residual, sendo que o isolado Arthrobacter sp. U3 é um candidato promissor 

para aplicação no ambiente devido a sua baixa patogenicidade, alta taxa de 

remoção do Hg (80%) e degradação do glicerol (65%).  
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3.2 RESULTADOS II 
 

Biorremoção de metais e mecanismos relacionados à resistência de 
Pseudomonas sp. B50D 

 

Resumo 

A contaminação do ambiente por metais pesados tem aumentado nos últimos 

anos devido as atividades industriais. Na perspectiva das pesquisas 

envolvendo metais, a urgência está em estudar micro-organismos com 

diferentes mecanismos de resistência, a fim de se encontrar candidatos 

potenciais a biorremoção de ambientes com contaminações metálicas mais 

complexas. Os objetivos deste estudo foram avaliar a remoção de mercúrio em 

meio de cultura por quatro micro-organismos resistentes ao Hg, analisar a 

remoção de mercúrio na presença de Cd, Ni e Pb, assim como, estimar a 

remoção de Cd, Ni e Pb e conhecer os mecanismos envolvidos na resistência 

aos metais do isolado Pseudomonas sp.B50D. Os quatro isolados removeram 

mercúrio em meio de cultivo sem adição de outros metais com taxas de 

remoção entre 62 a 95%. O isolado Pseudomonas sp B50D foi o que 

apresentou melhor desempenho quando avaliada remoção de mercúrio 

concomitante a outros metais. Sua capacidade de remover Hg na presença de 

Cd foi de 75%, Ni e Pb (91%) . Além da remoção do mercúrio o isolado 

removeu 60% (Cd), 90% (Ni) e 85% de Pb. Pseudomonas sp. B50D apresenta 

como mecanismos de resistência aos metais a redução, biossorção, produção 

de biofilme e produção de sideróforos, sendo um candidato com potencial 

aplicação na biorremediação de efluentes com contaminações metálicas 

complexas. 
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Introdução 

A contaminação do ambiente por metais tem aumentado nos últimos 

anos devido as mais diversas atividades industriais. Os resíduos gerados pela 

indústria metalúrgica, petroquímica, de baterias, de cloro-soda e mineração, 

podem conter um ou mais metais pesados tóxicos, apresentando problemas de 

co-contaminação (Kadirvelu, 1998). Os metais não são biodegradáveis e têm 

tendência a biomagnificação na cadeia trófica causando sérios impactos na 

saúde do homem e nos ecossistemas (Li et al., 2013). Entre os metais, o 

cádmio, mercúrio, chumbo e níquel são extremamente tóxicos em baixas 

concentrações (Waalkes et al., 1992; Fu, 2011), exigindo especial  atenção  ao 

tratamento de efluentes e resíduos contaminados  antes de serem liberados ao 

ambiente.  

A remediação de ambientes contaminados com cátions metálicos 

tóxicos tem empregado convencionalmente, técnicas físico-químicas que 

incluem precipitação, filtração e recuperação eletroquímica. Assim como, 

separação por membrana, escavação, depósito de resíduos em aterros 

sanitários ou ainda recobrimento do sítio contaminado. Essas técnicas são 

pouco eficazes, tem custo elevado e geralmente produzem resíduos adicionais 

com maior potencial de contaminação (Camargo et al., 2007; Naja & Volesky 

2010). 

Nos últimos anos, têm se dado maior atenção aos métodos 

biológicos de remediação de metais pesados, devido ao baixo custo de 

operação, alta eficiência de remoção, bom desempenho em baixas 

concentrações de metais (Teemu et al., 2008) e por serem alternativas mais 
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ecologicamente corretas (Mishra & Malik, 2013). Nesse contexto, as bactérias 

são candidatas promissoras por apresentarem sistemas especializados de 

resistência aos metais (Nies, 1999). Entre os mecanismos de resistência aos 

metais, alguns deles como bioacumulação, biossorção, redução, oxidação 

(Nies, 1999), produção de sideróforos (Schalk et al., 2011; Braud et al., 2009b) 

e formação de biofilmes (Taga & Bassler, 2003; von Bodman et al., 2003) 

podem ser explorados para a desenvolvimento de tecnologias  limpas e de 

apoio as tradicionais no controle da poluição por metais. 

Muitos trabalhos têm demonstrado a capacidade das bactérias 

removerem mercúrio de ambientes contaminados por esse metal. No entanto, 

pouca pesquisa tem sido feita no que diz respeito à remoção de mercúrio em 

ambientes co-contaminados por outros metais. Na perspectiva das pesquisas 

envolvendo metais, a urgência está em estudar micro-organismos com 

diferentes mecanismos de resistência, a fim de se encontrar potenciais 

candidatos a biorremoção de ambientes com contaminações de diversas 

origens. Deste modo, os objetivos deste estudo foram avaliar a remoção de 

mercúrio por quatro micro-organismos resistentes ao Hg, analisar a remoção 

de mercúrio na presença de metais como Cd, Ni e Pb, estimar a remoção de 

Cd, Ni e Pb e conhecer os mecanismos envolvidos na resistência aos metais 

do isolado Pseudomanas sp.B50D. 
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Material e métodos 

Micro-organismos 

As bactérias Pseudomonas putida C50A, Pseudomonas sp. B50D, 

Alcaligenes faecalis U21 e Brevundimonas sp.U22 foram isoladas e 

identificadas em trabalhos anteriores a partir de resíduos e efluentes 

contaminados com metais.  

 

Preparo de células para os ensaios 

Os inóculos bacterianos dos ensaios nos diferentes meios de cultivo 

foram padronizados como descrito abaixo. 

Cada isolado resistente ao mercúrio foi inoculado em meio de cultura 

contendo HgCl2 (10 µM) incubado por 24 h a 30 ±2 ° C sob agitação de 130 

rpm. Os inóculos foram padronizados em 107 UFC mL-1 iniciais pela turbimetria, 

analisando a densidade óptica a 600 nm e a correspondente quantidade de 

UFC mL-1 em placas. Frascos com meio de cultura não inoculado serviram 

como controle negativo.  

 

Análise dos genes merA e merB por PCR 

Para a extração de DNA, colônias isoladas foram incubadas em 

meio de cultura Luria Bertani por 24 horas a 30ºC, para posteriormente 

passarem pelo processo de extração de DNA. O DNA dos isolados foi extraído 

utilizando-se o Kit Wizard SV Genomic DNA Purification System (Promega), de 

acordo com o protocolo do fabricante. Para verificar se a extração de DNA foi 
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eficiente, 20 µL do DNA extraído foi submetido à eletroforese em gel de 

agarose 1%. 

Para a amplificação dos gener mer foi realizada uma reação 

contendo 5 μL de 10x tampão de PCR, 1,5 μL de 25 mM MgCl2, 1 μL de 10 mM 

dNTPs, 0,02 U de Taq DNA polymerase (Denville, NJ), 0,5 μL de 20 pmol μL-1 

de cada primer (forward e reverse), 16,75 μL de água ultrapura e 1 µL de DNA. 

Para a detecção dos genes merA foram utilizados os primers A1 F (ACC ATC 

GGC GGC ACC TGC GT) e A5 R (ACC ATC GTC AGG TAG GGG AAC) 

(Liebert et al. 1997) (1238 pb).  O programa básico de amplificação constou de 

1 ciclo a 95 ºC por 5 min, seguido de 29 ciclos de 95 ºC por 1 min, 64 ºC por 2 

min, e 90 ºC por 3 min, 1 ciclo final de 5 min a 72 ºC. Para a detecção dos 

genes merB foram utilizados os primers IA34F 

(TTGGATCCATGAAGCTCGCCCCAT) e IA35R 

(TTGGTACCCTAGATGACATGACAT) (Santos-Goldelman et al. 2014) (640 

pb). O programa de amplificação constou de 1 ciclo de 5 min a 95 ºC, 40 ciclos 

de 1 min a 94 ºC, 1 min a 65 ºC, 1 min a 72 ºC, 1 ciclo final de 10 min a 70 ºC. 

Os produtos das PCRs foram submetidos à eletroforese em gel de 

agarose 1% e as bandas visualizadas em iluminação ultravioleta.  

 

Remoção de mercúrio, cádmio, chumbo e níquel pelos isolados 

em meio LB 

Aproximadamente 107 UFC mL-1  dos isolados foram inoculados em 

meio LB contendo  10 µM de HgCl2 e a esse meio foi adicionado cádmio, 

chumbo ou níquel. As concentrações testadas foram: CdCl2 (0,1; 0,2; 0,3 e 0,4 
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mM), NiCl2 (0,25; 0,5; 1 e  1,5) e Pb (NO3)2 (0,25; 0,5; 1; 1,5 mM). Após a 

incubação de 24 h, amostras foram retiradas para determinação de pH, 

biomassa (DO 600 nm), mercúrio, cádmio, níquel e chumbo remanescentes. 

 A remoção de CdCl2, NiCl2 e Pb (NO3)2  foi avaliada utilizando a 

metodologia de Li et al., 2013 com modificações. Dois mL do meio de cultivo 

foram centrifugados por 3 min a 5000 RPM e sobrenadante digerido com ácido 

nítrico (20%) e perclórico (10%). A concentração do metal na solução diluída foi 

mensurada por espectrômetro de emissão óptica por plasma induzido (Perkin 

Elmer optima 7000 DV).  

A determinação de mercúrio remanescente nas amostras foi 

realizada conforme metodologia EPA 7471B, utilizando o método de 

espectrofotometria de absorção atômica/geração de vapor frio. O equipamento 

utilizado para este experimento foi da marca Perkin Elmer (Analyst 100). 

Inicialmente, foi retirado 100 µL da amostra homogeneizada do cultivo 

bacteriano. Essa amostra foi tratada com 5 mL de H2SO4 (98%), 2 ml de HNO3 

(65%) e 10 ml de uma solução de KMnO4 (70 g L-1). Após esse procedimento, a 

mistura foi submetida à temperatura de 121ºC e 1,5 ATM por 15 min. Em 

seguida, adicionou-se 50 mL de água deionizada e 6 mL de ClNH2OH2 (100 g 

L-1). Então o mercúrio foi convertido a forma de Hg0 pelo tratamento com uma 

solução de SnCl2 (50 g L-1). O mercúrio elementar formado foi analisado em 

espectrofotômetro de absorção atômica, com a medida da absorbância 253,7 

nm. 
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Em todos os tratamentos foi utilizado como controle negativo meio 

de cultura LB contendo metal e não inoculado e como controle positivo meio de 

cultura LB inoculado sem metal. 

 

Caracterização da resistência aos metais e mecanismos de 

resistência de Pseudomanas sp. B50D. 

 

Concentração Mínima Inibitória (CMI) 

O isolado Pseudomonas sp. B50D foi testado quanto a concentração 

mínima inibitória de HgCl2, NiCl2, CdCl2 e Pb (NO3)2  em placas de poliestireno 

de 96 poços  em meio LB contendo diferentes concentrações dos metais 

avaliados. Após icoculação os cultivos foram incubados por 48 horas a 30 ± 2 

ºC sob agitação de 100 rpm e o crescimento avaliado visualmente pela 

turvação do meio de cultura. A menor concentração de metal capaz de inibir o 

crescimento microbiano foi considerada a concentração mínima inibitória (CMI). 

Como controle negativo foi utilizado meio de cultura LB não inoculado e como 

controle positivo meio de cultura LB sem metal. 

 

Concentração Mínima Biocida (CMB) 

O isolado Pseudomonas sp. B50D foi testado quanto a concentração 

mínima biocida de HgCl2, NiCl2, CdCl2 e Pb (NO3)2  em placas de poliestireno 

de 96 poços  em meio LB contendo diferentes concentrações dos metais 

avaliados. O meio de cultura inoculado foi incubado por 48 horas a 30±2ºC sob 

agitação de 100 RPM. Após 48 h de incubação, 25 μL da cultura foi inoculada 
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em placas de Petri contendo meio Agar nutriente. A concentração biocida foi 

verificada após o período de 72 h de incubação a 30±2ºC, pela presença ou 

ausência de crescimento microbiano nas placas. Como controle negativo foi 

utilizado meio de cultura LB não inoculado e como controle positivo meio de 

cultura LB sem metal. 

 

Ensaio de bioacumulação e biossorção 

O metal acumulado na superfície celular e intracelular foi 

determinado de acordo com Li et al, 2013 com modificações. Ao meio de 

cultivo LB contendo 0,1 mM de CdCl2, NiCl2 ou Pb (NO3)2  107 UFC ml-1 do 

isolado B50D foi inoculado e incubado por 24 h sob agitação de 130 RPM a 30 

ºC. Após a incubação, 10 ml do cultivo foram centrifugados por 3 min a 5000 

RPM e as células bacterianas do pellet foram lavadas duas vezes com água 

ultrapura. As células foram ressuspendidas em 10 mL-1 de Etilenlenodiamino 

tetra acético (EDTA) 20 mM e deixadas em repouso por 30 min. Após esse 

período a solução foi centrifugada e o sobrenadante bem como as células 

foram digeridas em ácido nítrico e perclórioco a 130 ºC por 2 h e os metais 

quantificados por espectrômetro de emissão óptica por plasma induzido (Perkin 

Elmer optima 7000 DV). 

 

Formação de biofilmes 

A formação de biofilmes foi quantificada conforme metodologia de 

Dash et al., 2013. Em placas de 96 poços foram adicionados 200 µL de meio 

de cultura LB inoculados com 107 UFC/ml de células do isolado Pseudomonas 
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sp. B50D. As concentrações e os de metais testadas foram: NiCl2 0,25 mM e 

0,5 mM, HgCl2 10 µM e 25 µM, CdCl2 0,1 e 0,2 mM e Pb(NO3)2 0,25 e 0,5 mM.  

Como controle negativo foi utilizado meio de cultura LB não inoculado e como 

controle positivo meio de cultura LB sem os metais.  

Após 72 h de incubação a 30ºC sem agitação, o meio de cultura foi 

removido e as placas lavadas 3 vezes com solução salina a 0,9%  e deixadas 

para secar por 45 min a 30ºC. A coloração das células aderidas foi feita com 

violeta a 1% por 10 min. Posteriormente, o corante foi retirado e feita a lavagem 

com solução salina a 0,9% 5 vezes sendo a última lavagem realizada com 

etanol 95%. A quantificação do biofilme formado foi feita pela leitura da 

absorbância em espectrofotômetro a 595 nm. 

 

Detecção de sideróforo em solução pelo método do CAS 

Todas as bactérias foram avaliadas quanto a produção de 

sideróforos após 24h de incubação a 30ºC com um inóculo inicial de 107 UFC 

por mL de meio de cultivo. O meio para análise quantitativa da produção de 

sideróforos foi o caldo nutriente (3 g L-1 de extrato de carne e 5 g L-1 de peptona 

bacteriológica). Ao meio de cultivo descrito anteriormente foram adicionados os 

metais NiCl2 0,25; 0,5 e 1 mM, HgCl2 10, 25 e 10 µM, CdCl2 0,1; 0,2 e 0,3 mM e 

Pb(No3)2 0,25 e 0,5 e 1 mM. Foram utilizados dois controles, o primeiro 

contendo meio de cultivo nutriente inoculado sem os metais e o segundo 

contendo apenas o meio de cultivo sem inoculação e com adição dos metais.. 

A metodologia para quantificação de sideróforo em solução foi 

efetuada conforme (Schwyn & Neiland, 1987) com modificações. A solução de 
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cromoazurol S (CAS) foi feita como descrito a seguir. Seis mL de HDTMA 10 

mM foram adicionados em balão volumétrico de 100 mL e diluído em  água 

ultra pura. Uma mistura de 1,5 mL de ferro III (1mM Fe3Cl3 em HCl 10 mM) e 

7,5 mL de solução CAS (2 mM) foi adicionada ao balão volumétrico. Piperazina 

anidra 4,307g foi dissolvida em água ultra pura e 6,25 mL de HCl 12 M foram 

adicionados. Essa solução (pH 5,6) foi adicionada ao balão volumétrico até 

completar os 100 mL.  

Uma alíquota 2 mL do cultivo foi centrifugada por 5 min a 14000 

RPM. Retirou-se 1 ml do sobrenadante e adicionou-se a 1 mL da solução de 

CAS. Após 10 min de incubação a temperatura ambiente, a absorbância foi lida 

a 630 nm. Foi utilizado como branco o meio de cultura não inoculado com a 

adição dos metais. O cálculo para a produção de sideróforos será realizado da 

seguinte maneira: A-Ab (A=absorbância da amostra, Ab= absorbância do 

branco) (Schwyn & Neiland, 1987).  

 

Resultados e Discussão 

Quatro bactérias Gram-negativas resistentes ao mercúrio 

previamente isoladas foram avaliadas. Todos os isolados avaliados 

apresentaram capacidade de remover mercúrio do meio de cultivo (Tabela 1), 

sendo que os isolados Pseudomonas sp.B50D e Alcaligenes faecalis U21 

foram os que apresentaram melhores resultados, removendo aproximadamente 

90% do mercúrio presente no meio de cultivo. Inúmeros trabalhos têm 

mostrado que bactérias do gênero Pseudomonas possuem capacidade de 

remover mercúrio (Giovanella et al. 2010, Zhang et al. 2012; Cabral et al. 2013, 
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Sone et al. 2013).  Resultados semelhantes foram observados por Giovanella 

et al, 2010 quando avaliou a remoção de mercúrio por bactérias do gênero 

Pseudomonas. Bactérias do gênero Alcaligenes também foram caracterizadas 

e descritas como removedoras de mercúrio por De et al. 2008 e Gupata & 

Nirwan, 2014. O isolado Brevundimonas sp.U22 foi o isolado que demonstrou 

menor capacidade de remoção de mercúrio (62%). Bactérias classificadas 

como Brevundimonas ainda não foram caracterizadas com relação a remoção 

de Hg, provavelmente devido a reclassificação de espécies de Pseudomonas 

como Brevundimonas.  

 
Tabela 1. Identificação do Isolado bacteriano, remoção de Hg (%) em 

meio de cultura Lúria Bertani e biomassa (DO 600 nm). 
 
 
 
 
 
 

Valores em colunas com diferentes letras indicam diferença significativa pelo 
teste de Tukey (p<0,01). 

 

Três isolados bacterianos tiveram os genes merA amplificados (P. 

putida C50A, Pseudomonas sp.B50D e A. faecalis U21). Os genes merA não 

foram detectados no isolado Brevundimonas sp., assim como não foi possível 

detectar os genes merB em nenhum dos isolados avaliados (Figuras 1 A e B). 

Liebert et al., (1997) constataram a presença dos genes merB utilizando 

hibridização e PCR em apenas 18% dos isolados resistentes ao mercúrio 

orgânico. Santos-Gandelman et al., 2014 utilizando os mesmos primers 

Isolado 
Hg Removido 

(%) 
Biomassa 

(DO 600 nm) 

Pseudomonas putida C50A 85,78,±2,23b 1,81±0,08 

Pseudomonas sp.B50D 91,66±2,081a 1,76±0,12 

Alcaligenes faecalis U21 95,72±1,88a 2,18±0,20 

Brevundimonas sp.U22 62,33±3,61c 1,32±0,16 
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empregados neste estudo, identificaram os genes merB em 10 dos 21 isolados 

avaliados, sendo que todos os positivos eram resistentes a metilmercúrio. No 

presente estudo, não foi avaliada a concentração inibitória das formas 

orgânicas de mercúrio, mas a inorgânica divalente (HgCl2). Assim, estudos 

complementares com o emprego de outros primers para merB e o teste da  

concentração inibitória de formas orgânicas de mercúrio poderiam ser 

realizadas para elucidar a presença ou ausência dos genes merB. 

(A) merA 

 
 
 
 
(B) merB 

 

Figura1.  Amplificação dos produtos da PCR referentes aos genes 
merA (A) e merB (B) . As linhas são identificadas com o nome do isolado 
bacteriano. A letra M se refere ao marcador de peso molecular e C+ o controle 
positivo.  
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Nas Figuras 2 A, B, C e D podemos observar a remoção de mercúrio 

e de cádmio pelos diferentes isolados. Quando o cádmio foi adicionado ao 

meio de cultivo a capacidade dos isolados removerem mercúrio foi afetada 

negativamente, exceto para o isolado Alcaligenes faecalis U21 que manteve a 

capacidade de remoção (90%) até a penúltima concentração testada (0,3 mM), 

apresentando um decréscimo pouco acentuado na concentração de 0,4 mM. 

Na primeira concentração de cádmio testada (0,1 mM), a capacidade do 

isolado Pseudomonas sp. B50D remover mercúrio sofreu pouca influência, 

sendo que na dose mais alta de cádmio (0,4 mM) ele ainda foi capaz de 

remover 75% do mercúrio presente no meio de cultivo. A diminuição da 

remoção do mercúrio pode estar relacionada à inibição da enzima mercúrio 

redutase pela presença de outro metal no meio. No estudo de Ray  et al., 

(1993) o cádmio inibiu 100% da atividade da enzima mercúrio redutase no 

extrato bruto de Beijerinckia mobilis na concentração de 10 µM.  

De modo geral, o crescimento bacteriano diminuiu com o aumento 

das concentrações de cádmio no meio. Queda significativa foi verificada no 

crescimento do isolado Brevundimonas sp. U22, enquanto que para os outros 

isolados o cádmio promoveu uma resposta negativa menos acentuada (Figuras 

2 A, B, C e D). 

O isolado Pseudomonas sp. B50D removeu aproximadamente 60% 

do cádmio do meio de cultivo na concentração 0,1 mM e 45% na concentração 

0,2 mM. Porém, foi verificada queda significativa da remoção na concentração 

0,3 mM e 0,4mM (Figura 1B). Wang et al. 1997 também observaram queda na 

remoção com o aumento da concentração de cádmio no meio. Isso pode ser 
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atribuído a saturação da superfície celular disponível para biossorção (Vullo et 

al., 2008). Os isolados Pseudomonas putida C50A, Alcaligenes faecalis U21 e 

Brevundimonas sp. U22 foram pouco efetivos, removendo no máximo 20% do 

Cd (Figuras 1 A, C e D).  Desta maneira, esses isolados são pouco indicados 

para utilização em biorremoção de cádmio.  

A) Pseudomonas putida C50A 
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B) Pseudomonas sp. B50D 
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B) Alcaligenes faecalis U21 
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 D) Brevundimonas sp. 22 
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Figura 2. Remoção de mercúrio e cádmio em meio de cultura LB e 

crescimento bacteriano após 24 horas de incubação dos isolados 
Pseudomonas putida C50A (A), Pseudomonas sp. B50D (B), Alcaligenes 
faecalis U21 (C) e Brevundimonas sp. 22 (D). 

 
O níquel apresentou efeito negativo na capacidade dos isolados 

removerem mercúrio, exceto para o isolado Pseudomonas sp. B50D que 

manteve a capacidade de remoção do mercúrio mesmo com as mais altas 

concentrações de níquel testadas (Figuras 3 A, B, C e D).  

 Todos os isolados tiveram o crescimento diminuído em função do 

aumento das doses de níquel no meio de cultivo, sendo que os isolados 

Alcaligenes faecalis U21 e Brevundimonas sp. U22 foram os mais sensíveis, 

perdendo a capacidade de crescimento a partir da concentração de 1 mM.   

Os isolados Pseudomonas putida C50A e Brevundimonas sp. U22 

não foram capazes de remover o níquel do meio de cultivo (Figuras 3 A e D), 

enquanto que o isolado Alcaligenes faecalis U21 removeu apenas 10% do 
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níquel na primeira concentração testada (Figura 3 C). Diferentemente dos três 

isolados, a bactéria Pseudomonas sp. B50D promoveu a remoção de até 90% 

do níquel em solução (Figura 2 B), sendo que a mesma teve uma resposta 

positiva conforme a dose de níquel foi aumentada. Isso pode estar relacionado 

à condição de estresse sofrida pela bactéria com o aumento das concentrações 

de níquel. Em caso de estresse metálico, alguns micro-organismos podem 

expressar genes relacionados à produção de metalotioneínas (Morby et 

al.,1993), biofilmes (Harrison et al., 2007) e sideróforos (Li et al., 1997).  Essas 

estratégias de sobrevivência podem levar a complexação, imobilização, 

remoção e precipitação dos metais (Gadd, 2001). Asthana et al., (1995) 

avaliaram células imobilizadas de uma cepa de Pseudomonas aeroginosa e 

constataram remoção de 50% de remoção do níquel. Resultado semelhante foi 

verificado por Wong & Fung (1997) quando estudaram uma cepa de 

Enterobacter sp. e por Cayllaua et al., (2009) quando avaliaram um isolado de 

Rodococcus opacus.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 



88 

 

 

A) Pseudomonas putida C50A 
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B) Pseudomonas sp. B50D 
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C) Alcaligenes faecalis U21 
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D) Brevundimonas sp. U22 
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Figura 3. Remoção de mercúrio e níquel em meio de cultura LB e 
crescimento bacteriano após 24 h de incubação dos isolados Pseudomonas 
putida C50A (A), Pseudomonas sp. B50D (B), Alcaligenes faecalis U21 (C) e 
Brevundimonas sp. U22 (D). 
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Com a adição de chumbo ao meio de cultivo os isolados 

Pseudomonas putida C50A e Brevundimonas sp. U22 (Figuras 3 A e D) tiveram 

suas capacidades de remoção de Hg diminuídas, enquanto que os isolados 

Pseudomonas sp. B50D e Alcaligenes faecalis U21 mantiveram a capacidade 

de remoção (91 e 95%) respectivamente, mesmo nas concentrações mais altas 

estudadas (Figuras 4 B e C).  

O crescimento de todos os isolados foi afetado negativamente pelo 

Pb sendo que a resposta negativa é ampliada conforme a concentração de 

chumbo aumenta (Figuras 4 A, B, C e D). O efeito tóxico do chumbo para as 

células bacterianas está relacionado a mudanças de conformação de ácidos 

nucleicos e proteínas, perturbação nas funções da membrana celular e na 

fosforilação oxidativa (Jarosławiecka & Piotrowska-Seget, 2014).  

O isolado Pseudomonas sp. B50D promoveu a remoção de 85% do 

chumbo em solução em todas as concentrações testadas (Figura 4 B). 

Resultado similar de remoção de Pb foi relatado por De et al., (2008) quando 

avaliaram um isolado de Pseudomonas aeroginosa resistente ao mercúrio. 

Embora o isolado Pseudomonas sp. B50D tenha apresentado excelente 

resposta de remoção ao chumbo, os isolados Pseudomonas putida C50A, 

Alcaligenes faecalis U21 e Brevundimoas sp.U22 não seguiram o mesmo 

comportamento sendo inábeis na remoção de Pb (Figuras 3 A, C e D).  
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A) Pseudomonas putida C50A 
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B) Pseudomonas sp. B50D 
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C) Alcaligenes faecalis U21 
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D) Brevundimonas sp. U22 
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Figura 4. Remoção de mercúrio e chumbo em meio de cultura LB e 

crescimento bacteriano após 24 h de incubação dos isolados Pseudomonas 
putida C50A (A), Pseudomonas sp. B50D (B), Alcaligenes faecalis U21 (C) e 
Brevundimonas sp. U22 (D). 
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O isolado Pseudomonas sp. B50D apresentou alto nível de 

resistência aos metais avaliados (Tabela 2).  A concentração inibitória mínima 

variou de 0,87 a 18 mM e a concentração biocida mínima variou entre 0,95 e 

180 mM.  Entre os metais avaliados, o mercúrio foi o mais tóxico apresentando 

CMI de 0,87 mM e CMB de 0,95 mM. No que se refere à resistência bacteriana 

aos metais, numerosos estudos têm demonstrado a existência de bactérias 

multimetal resistentes (Abou-Shanab et al., 2007; Cabral et al., 2012; De et al., 

2008; Keramati et al., 2011). Essa constatação está intimamente relacionada 

ao mecanismo de co-resistência encontrado em bactérias. A co-resistência 

ocorre quando vários genes de resistência estão inseridos no mesmo 

segmento genético como os plasmídeos e transposons, levando a um fenótipo 

bacteriano de múltiplos mecanismos de resistência num único hospedeiro 

(Baker-Austin et al., 2006; Sarma et al., 2010). 

 
Tabela 2. Valores da concentração mínima inibitória (CMI) e 

concentração mínima biocida (CMB) dos metais para o isolado Pseudomonas 
sp. B50D. 

Metal 
CMI 

(mM) 
CMB 
(mM) 

Cd 3 80 

Hg 0,87 0,95 

Ni 3 180 

Pb 18 30 

 
 

Para elucidar os mecanismos de resistência aos metais do isolado 

Pseudomonas sp B50D, o local da bioacumulação foi avaliado. Conforme os 

resultados da tabela 3, podemos verificar que para os três metais avaliados 
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(Cd, Ni e Pb) o montante maior de acumulação se da na superfície celular. 

Chumbo e cádmio foram bioacumulados no interior da célula, mas em baixas 

concentrações, enquanto que o níquel não foi verificado no interior da célula. 

Um dos mecanismos que os micro-organismos usam para evitar a toxicidade 

dos metais é de limitar o seu movimento através do envelope celular (Bruins et 

al 2000). Paredes celulares de bactérias Gram-negativas possuem uma 

membrana externa complexa com fosfolípideos, lipoproteínas, 

lipopolissacarídeos e várias proteínas. Os fosfolípidos da membrana externa 

possuem grupos fosforilados podendo esses também ser uma região de 

adsorção nesse tipo de células (Beveridge & Murray, 1980; Graham & 

Beveridge, 1994). Beveridge (1989) sugere que um componente significativo do 

metal adsorvido em células de bactérias Gram-negativas é a ligação aos 

grupos fosforila da membrana externa e estruturas associadas, como os 

fosfolipídeos e os lipolissacarídeos, enquanto que o peptideoglicano estaria 

menos associado à adsorção nesse tipo de bactérias. Além disso, muitos 

micro-organismos sintetizam polímeros extracelulares (EPS) que se ligam a 

cátions metálicos tóxicos, protegendo os componentes essenciais da célula 

(Bruins et al., 2000). 

 
Tabela 3. Concentração de metais na superfície celular e no interior 

da célula de Pseudomonas sp. B50D. 

Metal 
Concentração do 
metal adicionado 

ao meio (µM) 

Concentração 
intracelular do 

metal (µM) 

Metal biossorvido 
na superfície 

celular  
(µM) 

Cd 100 0,927±0,31 50,63±1,18 

Ni 100 0 21,43±1,81 

Pb  100 4,15±0,69 78,82±5,01 
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Em comparação ao controle, a adição de cádmio, chumbo, mercúrio 

e níquel teve resposta positiva significativa na produção de biofilmes (Figura 5).  

Esse resultado corrobora com os obtidos por Dash et al., 2013 quando 

avaliaram a produção de biofilme de um  isolado de Bacillus thuringiensis na 

presença e ausência de mercúrio. Os biofilmes desempenham papel 

importante na sobrevivência dos micro-organismos na presença de altas 

concentrações de agentes antimicrobianos, inclusive metais (Sarkar & 

Chakaborty, 2008). Este tipo de resposta pode ser vista como um processo de 

diversificação fenotípica dependente da concentração de espécies metálicas 

(Harrison et al., 2007). No entanto, a resposta molecular dos micro-organismos 

em biofilme expostos a esse tipo de estresse ainda não foi elucidada (Sarkar e 

Chakaborty, 2008).  
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Figura 5. Biofilme formado por Pseudomonas sp. B50D na presença 

dos diferentes metais. Médias com letras iguais não diferem entre si pelo teste 
de Tukey (p>0,01). 
 

O mercúrio, níquel e chumbo promoveram um aumento na produção 

de sideróforos pelo isolado Pseudomonas sp. B50D em relação ao controle 

(tabela 4).  Marcadamente o mercúrio e o níquel geraram um efeito positivo na 

produção de sideróforos, dependendo do aumento da concentração dos 

mesmos no meio de cultivo. Já o cádmio, não estimulou a produção de 

sideróforos em nenhuma das concentrações testadas.  Estudos anteriores 

mostram que os metais como mercúrio, chumbo e níquel podem estimular a 

produção de sideróforos (Dao et al., 2001; Naik & Dubey, 2011; Braud et al., 

2009). Os metais podem estar envolvidos diretamente nas vias de biossíntese 

ou na regulação dos sideróforos (Hofte et al., 1994), ou interferirem na 

complexação do ferro com os sideróforos, de maneira a diminuir a 
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concentração de ferro solúvel no meio, o que leva a maior produção de 

sideróforos pelo micro-organismo (Dimkpa et al.,  

2008). Quantidades maiores de sideróforos no meio podem proteger 

as bactérias da toxicidade dos metais, já que eles são quelados no meio 

extracelular e não podem ser difundidos para dentro da célula (Braud et al, 

2009).   

 
Tabela 4. Influência dos metais na produção de sideróforos de 

Pseudomonas sp. B50D 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Conclusões 

O isolado Pseudomonas sp. B50D foi o que apresentou melhor 

desempenho quando avaliada remoção de mercúrio concomitante a outros 

Metal 

Concentração 

do Metal 

(mM) 

Unidades de 

Sideróforos 

 (%) 

 

Controle 

 

0 26,68±1,88 

Hg 

0,01 38,23±3,46 

0,02 45,87+2,13 

0,05 61,25±3,81 

   

Cd 

0,1 28,04±1,99 

0,2 27,78±0,80 

0,3 26,81±1,86 

   

Ni 

0,25 33,81±0,8 

0,5 39,33±2,08 

1 55,64±2,37 

   

Pb  

0,25 55,64±3,51 

0,5 56,48±3,14 

1 57,59±0,94 
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metais. Apresenta como mecanismos de resistência aos metais a redução, 

biossorção, produção de biofilme e produção de sideróforos, sendo um 

candidato com potencial aplicação na biorremediação de efluentes com 

contaminações metálicas complexas.  
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3.3 RESULTADOS III 

Remoção de mercúrio de efluente industrial por Pseudomonas sp. B50A e 
Pseudomonas putida V1. 

 

Resumo 

Muitos trabalhos têm demonstrado a capacidade das bactérias 

removerem mercúrio em meios de cultura. No entanto, pouco se sabe sobre a 

resposta da remoção do mercúrio pelas bactérias resistentes em efluentes 

industriais, ou ainda, efluentes co-contaminados com outros metais.  Nesse 

sentido, este estudo teve como objetivos avaliar a resistência dos isolados 

Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1 ao mercúrio e a outros 

metais, analisar a capacidade desses isolados em remover mercúrio na 

presença de Cd, Ni e Pb,  identificar a presença dos genes merA e merB, 

estimar a remoção de Cd, Ni e Pb, investigar o efeito da aplicação dos isolados 

bacterianos e consórcio no tratamento de efluentes contaminados com 

mercúrio e outros metais. Os dois isolados possuem o gene merA, enquanto 

que o gene merB só foi detectado no isolado Pseudomonas sp. B50A. Em meio 

de cultura, os isolados removeram aproximadamente 80% do mercúrio, 60 % 

do cádmio, porém não removeram chumbo e níquel. A capacidade dos isolados 

e do consórcio removerem mercúrio do efluente variou de 70 a 75%. Porém, 

com a adição de múltiplos metais no efluente a remoção do mercúrio foi inibida. 

Os isolados avaliados neste trabalho são recomendados para tratamento de 

efluentes contaminados com mercúrio, contudo contaminações mais 

complexas (com outros metais) exigem a utilização concomitante de outros 

métodos ou ainda outros micro-organismos não avaliados neste estudo.   



104 

 

 

Introdução 

A contaminação pelo mercúrio afeta os componentes bióticos do 

ambiente e causa inúmeros problemas a saúde humana (UNEP).  O mercúrio é 

emitido para o ambiente por inúmeras fontes naturais e antropogênicas, por 

meio de combinações complexas, envolvendo reações químicas, físicas e 

biológicas (Maxson, 2005; Driscol et al., 2013). 

As fontes antrópicas mais frequentes de mercúrio são as indústrias 

petroquímicas, eletrônicas, equipamentos de medição, tintas e cloro-soda, além 

da utilização na extração de ouro e como amálgamas dentárias (Maxson, 

2005). Os resíduos gerados por estas indústrias, podem conter um ou mais 

metais pesados tóxicos, apresentando problemas de co-contaminação 

(Kadirvelu, 1998). Entre os metais, o cádmio, mercúrio, chumbo e níquel são 

extremamente tóxicos em baixas concentrações (Waalkes et al., 1992; Fu, 

2011), deste modo, eles merecem particular atenção no que se refere ao 

tratamento adequado de efluentes e resíduos contaminados pelos mesmos  

antes de serem liberados ao ambiente.  

A remediação de ambientes contaminados com cátions metálicos 

tóxicos tem empregado convencionalmente, técnicas físico-químicas que 

incluem precipitação, filtração e recuperação eletroquímica. Assim como, 

separação por membrana, escavação, depósito de resíduos em aterros 

sanitários ou ainda recobrimento do sítio contaminado. Essas técnicas são 

pouco eficazes, tem custo elevado e geralmente produzem resíduos adicionais 

com maior potencial de contaminação (Camargo et al., 2007; Naja & Volesky, 

2010). 



105 

 

 

Nos últimos anos, têm se dado maior atenção aos métodos 

biológicos de remediação de metais pesados, devido ao baixo custo de 

operação, alta eficiência de remoção, bom desempenho em baixas 

concentrações de metais (Teemu et al., 2008) e por serem alternativas 

ecologicamente corretas (Mishra & Malik, 2013). Nesse contexto, as bactérias 

são candidatas promissoras por apresentarem sistemas especializados de 

resistência aos metais (Nies, 1999). Apesar de o mercúrio ser tóxico, tanto para 

células eucarióticas quanto para procarióticas, alguns micro-organismos 

possuem mecanismos de resistência a esse metal.  Entre eles podem-se 

destacar bombas de efluxo, quelação por polímeros enzimáticos, precipitação, 

biometiliação e redução enzimática (Boening, 2000); relacionado ao operon 

mer. Bactérias que possuem operon mer são capazes de reduzir 

enzimaticamente o Hg (II) para a forma volátil e menos tóxica de mercúrio Hg 

(0) (Nies, 1999; Barkay et al., 2003; Barkay & Wagner-Döbler, 2005). 

Muitos trabalhos têm demonstrado a capacidade das bactérias 

removerem mercúrio em meios de cultura. No entanto, pouco se sabe sobre a 

resposta da remoção do mercúrio pelas bactérias resistentes em efluentes 

industriais, ou ainda, efluentes co-contaminados com outros metais.  Nesse 

sentido, este estudo teve como objetivos avaliar a resistência dos isolados 

Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1 ao mercúrio e a outros 

metais, identificar a presença dos genes merA e merB, analisar a capacidade 

desses isolados em remover mercúrio na presença de Cd, Ni e Pb,  estimar a 

remoção de Cd, Ni e Pb, investigar o efeito da aplicação dos isolados 

bacterianos e consórcio no tratamento de efluentes contaminados com 
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mercúrio e outros metais, analisar o comportamento dos isolados e da 

comunidade microbiana do efluente durante a remoção do mercúrio.  

 

Material e métodos 

Micro-organismos 

As bactérias Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1 

foram isoladas e identificadas em trabalhos anteriores a partir de resíduos 

contaminados com metais (artigo submetido para publicação).  

 

Caracterização do Efluente 

O efluente industrial utilizado neste estudo foi obtido na empresa 

gerenciadora de resíduos industriais UTRESA de Estância Velha – RS. Esse 

efluente é originado a partir da decomposição dos resíduos sólidos contidos em 

células do aterro, e sofreu tratamento primário e secundário antes de ser 

contido nas lagoas de estabilização de onde foi coletado. Os parâmetros 

químicos do efluente foram determinados com metodologia reconhecida pela 

Rede Metrológica/RS, conforme NBR ISSO/IEC 17025:2005 (Tabela 1).  
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Tabela 1. Composição química do efluente  

Parâmetro/unidade Efluente 

Al (mg L-1) 0,1 
As (mg L-1) n.d. 
B (mg L-1) 0,9 
Cd(mg L-1) n.d. 
Pb (mg L-1) n.d. 
Cl (mg L-1) 1125 
Cu (mg L-1) n.d 
Cr (mg L-1) 0,365 
Mg Total (mg L-1) 0,8 
Hg (mg L-1) n.d. 
Ni (mg L-1) 0,02 
Ca (mg.L-1) 30 
Na (mg.L-1) 495 
P (mg.L-1) 2,8 
N amoniacal (mg.L-1) 182 
N Total Kjedahl (mg.L-1) 217 
Zn (mg.L-1) 0,008 
pH 7,2 
DBO5 (mg.L-1) 100 
DQO 280 
Condutividade elétrica 
(µs.cm-1) 

4440 

 n.d. = não detectado. 
 

Preparo de células para os ensaios 

Para os ensaios em meio de cultura cada isolado foi inoculado em 

meio de cultura LB (Triptona bacteriológica 10 g L-1, NaCl 10 g L-1, extrato de 

levedura 5 g L-1) contendo HgCl2 (10 µM) incubado por 24 h a 30 ±2 ° C sob 

agitação de 130 rpm. Os inóculos foram padronizados em 107 UFC mL-1 iniciais 

pela turbimetria, analisando a densidade óptica a 600 nm e a correspondente 

quantidade de UFC mL-1 em placas. Frascos com meio de cultura não 

inoculado serviram como controle negativo.  

Para os ensaios em efluente cada isolado foi inoculado em meio de 

cultura LB (Triptona bacteriológica 10 g L-1, NaCl 10 g L-1, extrato de levedura 5 

g L-1) contendo HgCl2 (10 µM) incubado por 24 h a 30 ±2 ° C sob agitação de 
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130 rpm. Após o período de incubação os cultivos foram centrifugados por 5 

min a 10000 RPM sendo o sobrenadante descartado. Em seguida as células 

foram ressuspendidas em uma solução de NaCl 0,9%, centrifugadas por 5 min 

a 10000 rpm. Esse procedimento foi repetido 3 vezes com a finalidade de 

remover todo o meio de cultivo LB. Os inóculos foram padronizados em 2X107 

UFC mL-1 iniciais pela turbimetria, analisando a densidade óptica a 600 nm e a 

correspondente quantidade de UFC mL-1 em placas. Frascos com meio de 

cultura não inoculado serviram como controle negativo.  

 

Concentração Mínima Inibitória (CMI) 

A concentração mínina inibitória foi determinada pela utilização de 

meio de cultura LB contendo HgCl2, NiCl2, CdCl2 e Pb (NO3)2  em diferentes 

concentrações. Os isolados bacterianos foram incubados por 48 horas a 30 ± 2 

ºC sob agitação de 100 rpm e o crescimento avaliado visualmente pela 

turvação do meio de cultura. A menor concentração de metal capaz de inibir o 

crescimento microbiano foi considerada a concentração mínima inibitória (CMI). 

Como controle negativo foi utilizado meio de cultura LB não inoculado e como 

controle positivo meio de cultura LB sem metal. 

 

Concentração Mínima Biocida (CMB) 

Os isolados foram testados quanto a concentração mínima biocida 

de HgCl2, NiCl2, CdCl2 e Pb (NO3)2  em placas de poliestireno de 96 poços  em 

meio LB contendo diferentes concentrações dos metais avaliados. O meio de 

cultura inoculado foi incubado por 48 horas a 30±2ºC sob agitação de 100 
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RPM. Após 48 h de incubação, 25 μL da cultura foi inoculada em placas de 

Petri contendo meio Agar nutriente. A concentração biocida foi verificada após 

o período de 72 h de incubação a 30±2ºC, pela presença ou ausência de 

crescimento microbiano nas placas. Como controle negativo foi utilizado meio 

de cultura LB não inoculado e como controle positivo meio de cultura LB sem 

metal. 

Análise dos genes merA e merB por PCR 

Para a extração de DNA, colônias isoladas foram incubadas em 

meio de cultura Luria Bertani por 24 horas a 30ºC, para posteriormente 

passarem pelo processo de extração de DNA. O DNA dos isolados foi extraído 

utilizando-se o Kit Wizard SV Genomic DNA Purification System (Promega), de 

acordo com o protocolo do fabricante. Para verificar se a extração de DNA foi 

eficiente, 20 µL do DNA extraído foi submetido à eletroforese em gel de 

agarose 1%. 

As reações das PCRs continham: 5 μL de 10x tampão de PCR, 1,5 

μL de 25 mM MgCl2, 1 μL de 10 mM dNTPs, 0,02 U de Taq DNA polymerase 

(Denville, NJ), 0,5 μL de 20 pmol μL-1 de cada primer (forward e reverse), 16,75 

μL de água ultrapura e 1 µL de DNA. Para a detecção dos genes merA foram 

utilizados os primers A1 F (ACC ATC GGC GGC ACC TGC GT) e A5 R (ACC 

ATC GTC AGG TAG GGG AAC) (Liebert et al. 1997) (1238 pb).  O programa 

básico de amplificação constou de 1 ciclo a 95 ºC por 5 min, seguido de 29 

ciclos de 95 ºC por 1 min, 64 ºC por 2 min, e 90 ºC por 3 min, 1 ciclo final de 5 

min a 72 ºC. Para a detecção dos genes merB foram utilizados os primers 

IA34F (TTGGATCCATGAAGCTCGCCCCAT) e IA35R 
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(TTGGTACCCTAGATGACATGACAT) (Santos-Goldelman et al. 2014) (640 

pb). O programa de amplificação constou de 1 ciclo de 5 min a 95 ºC, 40 ciclos 

de 1 min a 94 ºC, 1 min a 65 ºC, 1 min a 72 ºC, 1 ciclo final de 10 min a 70 ºC. 

Como controle negativo foi utilizado a reação de PCR sem adição de DNA. 

Os produtos das PCRs foram submetidos à eletroforese em gel de 

agarose 1% e as bandas visualizadas em iluminação ultravioleta.  

 

Remoção de mercúrio, cádmio, chumbo e níquel em meio de 

cultura LB 

Aproximadamente 107 UFC mL-1  dos isolados foram inoculados em 

meio LB contendo   cádmio, chumbo, mercúrio ou níquel. As concentrações 

testadas foram: CdCl2 (0,1mM), HgCl2 (10µM), NiCl2 (0,25) e Pb (NO3)2 (0,25 

mM). Após a incubação de 24 h, amostras foram retiradas para determinação 

de pH, biomassa (DO 600 nm), mercúrio, cádmio, níquel e chumbo 

remanescentes. 

 A remoção de Cd, Ni e Pb foi avaliada utilizando a metodologia de Li 

et al. 2013 com modificações. Dois mL do meio de cultivo foram centrifugados 

por 3 min a 5000 RPM e sobrenadante digerido com ácido nítrico (20%) e 

perclórico (10%). A concentração do metal remanescente na solução diluída foi 

mensurada por espectrômetro de emissão óptica por plasma induzido (Perkin 

Elmer optima 7000 DV). 

A determinação de mercúrio remanescente nas amostras foi 

realizada conforme metodologia EPA 7471B, utilizando o método de 

espectrofotometria de absorção atômica/geração de vapor frio. O equipamento 
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utilizado para este experimento foi da marca Perkin Elmer (Analyst 100). 

Inicialmente, foi retirado 100 µL da amostra homogeneizada do cultivo 

bacteriano. Essa amostra foi tratada com 5 mL de H2SO4 (98%), 2 ml de HNO3 

(65%) e 10 ml de uma solução de KMnO4 (70 g L-1). Após esse procedimento, a 

mistura foi submetida à temperatura de 121ºC e 1,5 ATM por 15 min. Em 

seguida, adicionou-se 50 mL de água deionizada e 6 mL de ClNH2OH2 (100 g 

L-1). Então o mercúrio foi convertido a forma de Hg0 pelo tratamento com uma 

solução de SnCl2 (50 g L-1). O mercúrio elementar formado foi analisado em 

espectrofotômetro de absorção atômica, com a medida da absorbância 253,7 

nm.  

Em todos os tratamentos foi utilizado como controle negativo meio 

de cultura LB não inoculado e adicionado os metais e como controle positivo 

meio de cultura LB inoculado sem a adição dos metais. 

 

Remoção de mercúrio na presença de outros metais 

Os ensaios foram realizados em meio de cultura LB contendo HgCl2 

na concentração de 10 µM e adição de outro metal ao meio de cultura em 

diferentes concentração. As concentrações testadas foram: CdCl2 (0,1; 0,2; 0,3 

e 0,4 mM), NiCl2 (0,25; 0,5; 1 e  1,5) e Pb (NO3)2 (0,25; 0,5; 1; 1,5 mM). Após a 

incubação de 24 h, amostras foram retiradas para determinação da biomassa 

(DO 600 nm) e mercúrio remanescente. A determinação analítica do mercúrio e 

o cálculo da concentração remanescente foram feitos conforme descrito para o 

ensaio anterior.  
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Remoção de mercúrio em efluente e análise da variação da 

comunidade bacteriana pela técnica de eletroforese em gel com gradiente 

desnaturante (DGGE) 

Os testes de remoção de mercúrio em efluente foram realizados em 

Erlenmeyers de 125 mL contendo 50 mL de efluente. O efluente foi 

contaminado artificialmente com 10 µM de HgCl2 e e os inóculos foram 

preparados conforme descrito no item preparo de células para os ensaios.  

Primeiramente foi feito um ensaio preliminar para verificar a remoção 

do Hg em função do pH do efluente. Nesse ensaio, o pH do efluente foi 

ajustado para 6, 7, 8 e 9 com a adição de HCl ou NaOH. O efluente inoculado 

foi incubado por 48 h a 30 ºC sob agitação de 130 rpm. Após o período de 

incubação amostras foram retiradas, digeridas e o mercúrio remanescente 

mensurado conforme descrito nos itens anteriores.  

Posteriormente, o ensaio para avaliar a remoção de Hg ao longo do 

tempo de incubação com adição dos isolados e consórcio foi estudado. Nessa 

etapa, o pH do efluente foi ajustado para 6, o efluente foi inoculado e incubado 

a 30 ºC sob agitação de 130 rpm por 15 dias. Análises de mercúrio 

remanescente e crescimento celular (UFC mL-1) foram realizadas nos tempos 

0, 24, 48 e 72 h e 15 dias.  

Em todos os tratamentos foi utilizado como controle negativo o 

efluente contendo o mercúrio, porém não inoculado com os isolados 

bacterianos. 

A análise da comunidade bacteriana ao longo da remoção do 

mercúrio no efluente foi efetuada utilizando a técnica de eletroforese em gel 
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com gradiente desnaturante (DGGE). Para isso, 700 µL do efluente foram 

removidos nos tempos 0, 24 e 72 h e 15 dias e feita a extração de DNA. Para a 

extração de DNA foi utilizado o kit PowerSoil DNA Isolation (MO BIO Inc., 

Laboratories, USA), e o processo de extração realizado de acordo com as 

instruções do fabricante.  

A amplificação dos genes da região 16S rRNA por PCR foi realizada 

utilizando-se o DNA metagenômico extraído e os oligonucleotídeos iniciadores 

universais pA8f-GC (59-CGC-CCG-CCG-CGC-GCG-GCG-GCG-GGC-

GGGGCG-GGG-GCA-GGG-GAG-AGT-TTG-ATC-CTGGCT-CAG-39) e 

KPRUN518r (59-ATTACCGCGGCTG CTGG-39) (Maila et al., 2006).  A 

amplificação dos genes foi realizada em solução tampão contendo 1 U Taq 

DNA Polimerase Platinum (Invitrogen, São Paulo, Brasil); 1,5 mM MgCl2; 0,2 

mM dNTP;  5 pmol de cada oligonucleotídeo iniciador e 5 µL de DNA em um 

volume final de 25 µl. As condições da amplificação da PCR foram 3 min a 95 

ºC, seguida por 33 ciclos de 30 s a 95 ºC, 30 s a 55 ºC, 1 min a 72 ºC, e 

extensão final de 7 min a 72 ºC. Os amplicons obtidos foram analisados em 

eletroforese em gel com gradiente desnaturante como descrito por Muyzer et 

al. (1993). Os géis foram de 8% de acrilamida:bisacrilamida (37,5:1 m:m), e 

apresentou um gradiente desnaturante de 25% a 55% de formamida e uréia. O 

DGGE foi realizado a 200V, durante 3 horas e 30 minutos no DCode TM 

System (Bio-RadInc., Hercules, USA) em tampão de corrida 1X TAE. O gel foi 

corado com Syber Safe (Invitrogen, São Paulo, Brasil). A aquisição das 

imagens foi feita por fotodocumentador. Os perfis de bandas gerados por 

DGGE foram comparados utilizando-se o software Gel Pro-Analizer 3.1 seguida 
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pela análise visual dos perfis gerados. O índice de diversidade de espécies de 

Shannon-Wiener foi obtido de acordo com Rodrigues (2014).   

 

Remoção de mercúrio, cádmio, chumbo e níquel em efluente 

Os testes de remoção de Hg e outros metais em efluente foram 

realizados em Erlenmeyers de 125 mL contendo 50 mL de efluente, pH 6. O 

efluente foi contaminado artificialmente concomitantemente com 10 µM de 

HgCl2, Nicl2 0,25 mM, CdCl2 0,1 mM e  Pb(NO3)2 0,25 mM. O efluente foi 

inoculado com um consórcio bacteriano de Pseudomonas sp. B50A e 

Pseudomonas putida V1 e a concentração inicial de células foi de 2x107 UFC 

mL-1, sendo 1x107 UFC mL-1 para cada isolado. O efluente inoculado foi 

incubado a 30 ºC por 15 dias e análises de mercúrio, cádmio, níquel e chumbo 

remanescente e crescimento celular (UFC mL-1) foram realizadas nos tempos 

0, 24, 48 e 72 h e 15 dias.  

Em todos os tratamentos foi utilizado como controle negativo o 

efluente contendo os metais, porém não inoculado com os isolados bacterianos 

e a taxa de remoção calculada conforme fórmula descrita anteriormente. 

 

Resultados e Discussão 

Como pode ser observado na Tabela 2, ambos os isolados 

apresentaram alta resistência aos metais avaliados. A concentração mínima 

inibitória variou de 0,92 mM para o mercúrio a 18 mM para o chumbo. Já a 

concentração mínima biocida variou de 0,99 mM para o mercúrio e mais de 300 

mM para o níquel. Bactérias do gênero Pseudomonas geralmente apresentam 
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alta resistência a diversos metais. Malik & Aleen, 2011 avaliaram 144 bactérias 

deste gênero e observaram alto índice de resistência aos diferentes metais 

avaliados. Assim como neste estudo, Zhang et al., 2012; Kang et al., 2014 ao 

estudarem a resistência aos metais de isolados de Pseudomonas também 

verificaram que o mercúrio foi o mais tóxico, sendo o que apresenta as 

menores concentrações inibitórias.  

No que se refere à resistência bacteriana aos metais, numerosos 

estudos têm demonstrado a existência de bactérias multimetal resistentes 

(Abou-Shanab et al., 2007; De et al., 2008; Keramati et al., 2011). Esta 

constatação está intimamente relacionada ao mecanismo de co-resistência 

encontrado em bactérias. A co-resistência ocorre quando vários genes de 

resistência estão inseridos no mesmo segmento genético como os plasmídeos 

e transposons, levando a um fenótipo bacteriano de múltiplos mecanismos de 

resistência num único hospedeiro (Baker-Austin et al., 2006, Sarma et al., 

2010). 

Tanto Pseudomonas sp. B50A quanto Pseudomonas putida V1 

tiveram os genes da enzima mercúrio redutase amplificados (Tabela 2). No 

entanto, para os genes da enzima mercúrio liase (merB) apenas a 

Pseudomonas sp B50A foi positiva. Cabral et al., 2013 avaliaram a resistência 

de P. putida V1 à forma orgânica de mercúrio e constataram resistência desse 

isolado a forma metilada de Hg. Embora esse isolado tenha sido caracterizado 

como removedor de metil mercúrio e resistente, os genes referentes à enzima 

mercúrio liase não foram detectados pelos autores, assim como no presente 

estudo que utilizou outros oligonucleotídeos iniciadores. O sistema mer é o 
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modo mais comum de resistência bacteriana ao mercúrio (Osborn et al., 1997; 

Barkay et al., 2003), porém outros mecanismos podem estar envolvidos que 

não foram avaliados neste estudo.  

 

Tabela 2. Valores da concentração mínima inibitória (CMI), 
concentração mínima biocida (CMB) dos metais e presença (+) e ausência (-) 
dos genes merA e merB nos isolados avaliados. 

 Isolado 

CMI 
(mM) 

 CMB 
(mM) 

 Genes 
mer 

Cd Hg Ni Pb  Cd Hg Ni Pb  A B 

Pseudomonas sp. 
B50A 

2 0,92 7 18  11 0,99 >300 50 
 

+ + 

Pseudomonas 
putida V1 

3 0,92 5 18  30 0,99 230 50 
 

+ - 

 

  

Após 24 h de incubação em meio de cultura ambos os isolados 

removeram aproximadamente 80% do mercúrio adicionado ao meio de cultivo.  

A remoção de mercúrio por cepas resistentes também foi constatada por outros 

autores Giovanella et al. 2010, Zhang et al. 2012; Cabral et al. 2013 e Sone et 

al. 2013) que avaliaram bactérias do gênero Pseudomonas. Em geral, muitos 

isolados resistentes ao mercúrio possuem os genes do operon mer que 

codificam proteínas com função reguladora, de transporte, ligação extracelular 

e a mercúrio redutase (Silver & Hobman, 2007).  Bactérias que possuem 

operon mer são capazes de reduzir enzimaticamente o Hg (II) para a forma 

volátil e menos tóxica de mercúrio Hg (0), o que leva a uma remoção efetiva do 

mercúrio presente no meio (Barkay et al., 2003; Barkay & Wagner-Döbler, 

2005). 

A resposta da remoção do cádmio foi positiva para ambos os 

isolados (~ 60%), enquanto que a remoção de níquel e chumbo foi pouco 
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efetiva, ficando entre 1,7 e 6,5%. Possivelmente o cádmio foi biossorvido pelas 

células durante o crescimento bacteriano. Beveridge (1989) sugere que um 

componente significativo do metal adsorvido em células de bactérias Gram-

negativas é a ligação aos grupos fosforila da membrana externa e estruturas 

associadas, como os fosfolipídeos e os lipolissacarídeos, enquanto que o 

peptideoglicano estaria menos associado à adsorção nesse tipo de bactérias. 

Além disso, muitos micro-organismos sintetizam polímeros extracelulares 

(EPS) que se ligam a cátions metálicos tóxicos, protegendo os componentes 

essenciais da célula (Bruins et al., 2000). Além disso, em caso de estresse 

metálico, alguns micro-organismos podem expressar genes relacionados à 

produção de metalotioneínas (Morby et al.,1993), biofilmes (Harrison et al., 

2007) e sideróforos (Li et al., 1997).  Essas estratégias de sobrevivência podem 

levar a complexação, imobilização, remoção e precipitação dos metais (Gadd, 

2001). 

 

Tabela 3. Remoção de metais em meio de cultura LB após 24 h de 
incubação a 30 ºC. 

 

Metal  

Metal Removido (%) 

Pseudomonas 
sp. 

B50A 

Pseudomonas 
putida  

V1 

Cd 64,00±2,66 60,88±2,77 

Hg 82,24±2,15 83,67±1,25 

Ni 1,72±0,24 6,50±0 

Pb 5,96±1,51 5,58±0,27 
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O cádmio afetou significativamente de forma negativa a capacidade 

dos isolados Pseudomonas sp. B50A e P. putida V1 removerem Hg do meio de 

cultivo e o crescimento celular (Figura 1). Embora o cádmio tenha interferido na 

remoção do Hg, o máximo efeito negativo foi de 10% nas maiores doses 

testadas, o que significa um resultado promissor do ponto de vista prático. A 

queda das taxas de remoção do Hg com o aumento das concentrações de 

cádmio pode estar relacionada a redução da biomassa ou queda da atividade 

da enzima mercúrio redutase. É possível que tenha ocorrido a ligação dos íons 

de cádmio com um grupo funcional essencial da mercúrio redutase, resultando 

numa mudança conformacional ou apenas ocupando o sítio ativo da enzima. 

No estudo de Ray  et al., (1993) o cádmio inibiu 100% da atividade da enzima 

mercúrio redutase no extrato bruto de Beijerinckia mobilis na concentração de 

10 µM. Por outro lado, Gachuy (1997), não constatou queda de atividade 

enzimática na redutase estudada após a adição de cádmio, ao contrário do 

cálcio e cobre que inibiram parcialmente a enzima estudada.  
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Figura 1. Remoção de Hg e crescimento bacteriano após 24 horas 
de incubação em meio LB suplementado com CdCl2 por Pseudomonas sp. 
B50A e Pseudomonas putida V1. 
 

Para o isolado Pseudomonas sp. B50A o níquel promoveu 

diminuição significativa na capacidade de remoção do Hg em 8%, e 

proporcionou um aumento pouco acentuado no crescimento celular (Figura 2). 

Já para o isolado P. putida V1 o efeito foi positivo na segunda concentração 

testada (0,50 mM) tanto para a remoção de Hg quanto para o crescimento 

celular (Figura 2). Para as concentrações acima de 0,5 mM houve uma discreta 

diminuição na remoção de Hg e diminuição significativa no crescimento celular. 

Em baixas concentrações o níquel é requerido como cofator para várias 

enzimas bacterianas, entre elas, ureases, desidrogenases, COA 

desidrogenase, metil coenzima M redutase e superóxido dismutase (Walsh & 
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Orme-Johnson, 1987; Mulrooney & Hausinger, 2003), o que pode explicar o 

aumento do crescimento dos isolados em algumas concentrações testadas. No 

entanto, em altas concentrações o níquel é responsável pela geração de 

espécies reativas de oxigênio, deterioração oxidativa de macromoléculas 

biológicas e geração de radicais livres (Das, 2009), podendo deste modo 

interferir no crescimento e permanência de células viáveis.  
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Figura 2. Remoção de Hg e crescimento bacteriano após 24 horas 
de incubação em meio LB suplementado com NiCl2 por  Pseudomonas sp. 
B50A e Pseudomonas putida V1. 
 

 

O aumento da concentração de chumbo não comprometeu a 

capacidade dos isolados Pseudomonas sp. B50A e P. putida V1 removerem Hg 

do meio de cultivo (Figura 3). Já o crescimento teve uma queda significativa a 
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partir da primeira concentração testada para Pseudomonas sp. B50A, enquanto 

que o crescimento de P. putida V1 não foi influenciado. O efeito tóxico do 

chumbo para as células bacterianas está relacionado a mudanças de 

conformação de ácidos nucleicos e proteínas, perturbação nas funções da 

membrana celular e na fosforilação oxidativa (Jarosławiecka & Piotrowska-

Seget, 2014), que podem explicar o decréscimo da biomassa no caso de 

Pseudomonas sp. B50A. Quanto ao isolado P. putida V1, pode-se supor que o 

mesmo possua um sistema de remoção de Pb baseado em bombas de efluxo 

que é o modo mais comum de resistência ao chumbo (Nies, 1999) e assim não 

ser afetado pelas doses crescentes de Pb no meio de cultivo.  
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Figura 3. Remoção de Hg e densidade ópitca após 24 horas de 
incubação em meio LB suplementado com Pb(NO3)2 por  Pseudomonas sp. 
B50A e Pseudomonas putida V1. 
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De modo geral, o aumento do pH do efluente proporcionou uma 

resposta negativa na remoção de Hg pelos isolados (Tabela 3). A resposta 

negativa do aumento do pH foi mais acentuada para o isolado Pseudomonas 

sp. B50A que para o isolado Pseudomonas putida V1, sendo que para ambos 

os isolados a remoção foi inibida aproximadamente 100% em pH 9. Tanto 

Pseudomonas sp. B50A quanto P. putida V1 apresentaram queda na remoção 

de mercúrio quando o pH foi aumentado de 6 para 7, indicando que esse 

decréscimo na remoção não está relacionado ao estresse fisiológico. Esses 

resultados sugerem que para os pHs mais baixos avaliados, os efeitos do pH 

estejam mais relacionados a especiação química do mercúrio, já que as 

mesmas variam de acordo com o pH (Morel et al., 1998) o que torna o mercúrio 

mais ou menos disponível para os micro-organismos. Kelly et al., 2003 

demonstraram que pequenas variações no pH podem influenciar na 

biodisponibilidade do mercúrio para as bactérias, de modo que em pHs mais 

ácidos ocorre maior captação de mercúrio para o interior da célula bacteriana. 

Nos pHs mais extremos avaliados (8 e 9) é presumível que além da influência 

da baixa biodisponibilidade do mercúrio ocorra também um estresse fisiológico.  

 

 

 

 

 

  

 



123 

 

 

Tabela 3. Capacidade de remoção de Hg pelos isolados em efluente industrial 
em função da variação do pH. 
 

pH do Efluente 

Hg Removido (%) 

Pseudomonas 
sp. 

B50A 

Pseudomonas 
putida  

V1 

6 76,73±2,63a 59,37±3,55a 

7 69,82±3,72b 54,11±1,30ab 

8 61,08±1,98c 51,05±2,15b 

9 2,18±0,38d 2,2±0,33c 

Valores em colunas com diferentes letras indicam diferença significativa pelo 
teste de Tukey (p<0,01).  
 

 

A remoção de mercúrio pelos isolados Pseudomonas sp. B50A, P. 

putida V1 e em consórcio foi avaliada durante 15 dias (Figuras 4 A, B e C).   A 

remoção do mercúrio não teve aumento significativo com a ampliação do 

tempo de incubação para o isolado Pseudomonas sp. B50A, permanecendo 

em torno de 75%.  Quanto ao crescimento, não foi observada resposta positiva 

expressiva nas primeiras 72 h de incubação e aos 15 dias houve queda 

significativa no crescimento celular (Figura 4 A).  Para o isolado Pseudomonas 

putida V1 a remoção de Hg teve aumento significativo aos 15 dias de 

incubação, sendo removido 70% do mercúrio adicionado ao efluente.  Houve 

crescimento da população até às 72 h de incubação sofrendo uma redução de 

biomassa aos 15 dias (Figura 4 B).  Em consórcio, a remoção de Hg foi 

dependente do tempo de incubação, embora isso tenha ocorrido apenas nas 

primeiras 48 h e após este período não houve diferença significativa na taxa de 

remoção (~75%). O crescimento teve uma fase lag inicial de até 48 h, uma fase 

logarítmica às 72 h e aos 15 dias foi observada queda no crescimento do 

consórcio (Figura 4 C).  
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A taxa máxima de remoção (80%) verificada no tratamento do 

efluente, mesmo com longo período de incubação, pode ser atribuída a 

deficiência de nutrientes ao longo do período para manter a população 

inoculada ativa. Nos três tratamentos houve uma fase de declínio na população 

bacteriana aos 15 dias de incubação, o que significa perda de viabilidade e 

morte celular. Além disso, a composição química do efluente pode interferir na 

biodisponibilidade do mercúrio para os micro-organismos, já que o mercúrio é 

facilmente complexado nos sólidos em suspensão e outros componentes 

orgânicos e inorgânicos do efluente (Canstein et al., 1999). Outra possibilidade 

diz respeito a enzima mercúrio redutase que é fortemente dependente dos íons 

em solução, sendo difícil prever a funcionalidade da mesma em um ambiente 

complexo como um efluente industrial.  
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B) Pseudomonas putida V1 
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Figura 4. Remoção de mercúrio e crescimento bacteriano em 

efluente industrial ao longo do tempo.  Pseudomonas sp. B50A (A), 
Pseudomonas putida V1 (B) e consórcio (C). 
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Para analisar as mudanças no perfil da comunidade bacteriana e 

verificar a permanência do inóculo durante a remoção de mercúrio no efluente 

industrial foram realizadas análises de PCR-DGGE e calculado o índice de 

Shannon-Wiener (Figura 5) (Tabela 4).  

Nas primeiras 72 h de incubação houve pouca mudança na estrutura 

da comunidade bacteriana, sendo que os amplicons referentes ao inóculo dos 

isolados estão presentes até os 15 dias de incubação (figura 5). Canstein et al., 

2002 ao avaliarem sete isolados resistentes ao mercúrio no tratamento de 

efluente da indústria de cloro e soda, também constataram a persistência do 

inóculo até o final do experimento.  

Quando analisada a diversidade do controle (sem adição dos 

isolados) no tempo zero, observamos a baixa diversidade de bactérias no 

efluente industrial, podendo essa característica ser atribuída à recalcitrância do 

efluente ou conforme Müller et al., (2002) à limitações da própria técnica de 

PCR-DGGE para detectar a abundância de espécies.   

 Com maior período de incubação (15 dias), verifica-se que as 

comunidades bacterianas tanto do controle como nos diferentes tratamentos é 

incrementada, apresentando perfis de comunidade não relacionados. A maioria 

dos estudos relata uma diminuição na diversidade como resultado da pressão 

de seleção de um poluente (Nymam, 1999; Ramirez-Saad et al., 2000; Whiteley 

et al., 2001). Porém neste estudo, mesmo o controle que permaneceu com 

altas concentrações de mercúrio, teve um incremento na comunidade 

bacteriana no decorrer do período de incubação. Isso pode estar relacionado à 

temperatura de incubação, ao pH que foi ajustado para 6 ou ainda pelo 
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aumento da concentração de oxigênio devido a agitação orbital. As 

modificações das condições iniciais do efluente podem ter estimulado a 

microbiota nativa e eventualmente algumas espécies tolerantes podem ter 

aumentado em número (Canstein et al., 2002), o que explicaria o resultado 

observado.  

Conforme o índice de Shennon-Wiener (tabela 4), com o tratamento 

do efluente utilizando os isolados e consórcio, tem-se uma maior diversidade 

bacteriana aos 15 dias de incubação se comparado ao controle. Isso se deve, 

provavelmente, por consequência da remoção do mercúrio do efluente no 

decorrer do período. Nessas condições, a população autóctone que 

permanecia latente no efluente pode ter sido estimulada. Eichner et al., 2000 e 

Yan, 2011 também verificaram que com o tempo, após a redução da 

concentração do poluente a diversidade bacteriana aumenta.   
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Figura 5. Comparação do perfil da comunidade bacteriana durante o 
tratamento do efluente industrial contaminado com mercúrio utilizando DGGE, 
com base na amplificação dos genes da região 16S rDNA.  
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Tabela 4. Determinação do Índice de diversidade de espécie H’ 
(Shannon-Wiener) no tratamento de efluente industrial nos diferentes tempos 
avaliados.  

 

Tempo de incubação Tratamento 
Índice de Shannon-Wiener 

 (H’) 

 
V1 (cultura pura) 0,7782 

B50A (cultura pura) 0,7782 

Zero 

controle 0,6990 

Isolado V1 0,7782 

Isolado B50A 0,7782 

Consórcio 0,7782 

24 horas 

controle 0,6321 

Isolado V1 0,7782 

Isolado B50A 0,8451 

Consórcio 0,7782 

72 horas 

controle 0,6021 

Isolado V1 0,6990 

Isolado B50A 0,8451 

Consórcio 0,7782 

15 dias 

controle 0,9031 

Isolado V1 1,1461 

Isolado B50A 1,0792 

Consórcio 1,0414 

 

 

Quando mercúrio, níquel, cádmio e chumbo foram adicionados 

simultaneamente no efluente, houve uma diminuição significativa no 

crescimento do consórcio microbiano nas primeiras 24 h de incubação (Figura 

5). Pode-se perceber que o consórcio se manteve em fase lag até às 72h de 

incubação, tendo um aumento de biomassa aos 15 dias, no entanto esse 

aumento ficou próximo à contagem do inóculo inicial. Efeito negativo 

significativo foi verificado na capacidade do consórcio remover mercúrio e os 

outros metais. Embora o crescimento do consórcio tenha sido baixo, a resposta 
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de remoção parece estar relacionada ao aumento da contagem microbiana no 

efluente.  

Esses resultados sugerem que a presença de múltiplos metais 

impõe uma resposta tóxica maior em comparação a exposição aos metais 

individualmente, já que as concentrações inibitórias desses metais foram 

bastante altas.  O efeito sinérgico do Hg, Cd, Ni e Pb e da toxicidade do próprio 

efluente, causou inibição do crescimento do consórcio bacteriano levando a 

uma resposta pouco efetiva no que se refere a remoção do mercúrio e dos 

outros metais no efluente industrial.  
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Figura 5. Remoção de mercúrio, cádmio, níquel e chumbo em 

efluente industrial pelo consórcio de Pseumodomonas sp. B50A e 
Pseudomonas putida V1. 
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Conclusões 

Os isolados Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1 

possuem alta resistência ao mercúrio, cádmio, níquel e chumbo. A presença 

dos genes merA indicam que a remoção do mercúrio se da por volatilização. A 

remoção de mercúrio não é comprometida com a presença de outros metais 

em meio de cultura. Embora os isolados e o consórcio sejam competentes em 

remover mercúrio do efluente, quando na presença de múltiplos metais ocorre 

inibição do crescimento e.perda da habilidade de remover Hg. A análise da 

estrutura da comunidade bacteriana pela técnica de PCR-DGGE mostra que é 

possível determinar a sobrevivência do inóculo durante a remoção do mercúrio, 

sendo que esse método pode ser utilizado para monitoramento dos mesmos 

durante o tratamento de efluentes. Os isolados avaliados neste trabalho são 

recomendados para tratamento de efluentes contaminados com mercúrio, 

contudo contaminações mais complexas (com outros metais) exigem a 

utilização concomitante de outros métodos ou ainda outros micro-organismos 

não avaliados neste estudo.   
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO GERAIS 

 

Apesar de o mercúrio ser tóxico, tanto para células eucarióticas 

quanto para procarióticas, alguns micro-organismos possuem mecanismos de 

resistência a esse metal.  Bactérias que possuem operon mer são capazes de 

reduzir enzimaticamente o mercúrio (II) para a forma volátil e menos tóxica de 

mercúrio Hg (0) (Nies, 1999; Barkay et al., 2003; Barkay & Wagner-Döbler, 

2005; Zhang & Wang,  2006; Dash & Das, 2012). 

Nos últimos anos, têm se dado maior atenção aos métodos 

biológicos de remediação de metais pesados, devido ao baixo custo de 

operação, alta eficiência de remoção, bom desempenho em baixas 

concentrações de metais (Teemu et al., 2008) e por serem alternativas mais 

ecologicamente corretas (Mishra & Malik, 2013). Nesse contexto, as bactérias 

são candidatas promissoras por apresentarem sistemas especializados de 

resistência aos metais (Nies, 1999). 

Este trabalho avaliou a viabilidade da utilização do glicerol residual 

como fonte de carbono para a remoção biológica de Hg, pesquisou bactérias 

para remediação de ambientes com contaminações complexas e aplicou a 

técnica de bioaumentação no tratamento de efluentes industriais contaminados 

com mercúrio e co-contaminados com outros metais.
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No primeiro estudo, trinta e cinco isolados resistentes ao Hg foram 

avaliados quanto ao crescimento em glicerol como única fonte de carbono. 

Destes, oito isolados bacterianos apresentaram crescimento após 48 h de 

incubação em MM1 acrescido de glicerol comercial (99%) e foram selecionados 

para os demais experimentos. 

Apenas os isolados Pseudomonas sp. B50A, P. mirabilis M50C e K. 

pneumoniae PLB apresentaram crescimento em meio de cultivo contendo 

glicerol residual como fonte de carbono sem adição de extrato de levedura . Os 

três isolados degradaram o glicerol e removeram Hg do meio de cultivo, porém 

o crescimento bacteriano foi afetado negativamente pelo meio de cultivo se 

comparado ao meio LB. Isso pode ser devido a composição do glicerol residual 

que contém substâncias associadas como o hidróxido de sódio e metanol que 

podem inibir o crescimento bacteriano (Thonpson & He, 2006). 

Os melhores resultados para remoção de Hg e degradação do 

glicerol foram obtidos utilizando os isolados Serratia marcescens M25C (85 e 

100%), Klebsiella pneumoniae PLB (90 e 100%), Klebsiella oxytoca U14 (90 e 

100%) e Arthrobacter sp. U3 (80 e 65%) e com adição de 0,5 g L-1 de extrato 

de levedura no meio de cultivo. É provável que essa resposta positiva esteja 

relacionada ao incremento nutricional fornecido pelo extrato de levedura. Já 

que o mesmo, além de fornecer fonte extra de nitrogênio e vitaminas, também 

possui fonte de carbono que pode ser utilizada para a produção da biomassa 

(Níkel et al,. 2010).  

São escassos os estudos que reportam bactérias do gênero 

Arhtrobacter como removedoras de mercúrio e nenhuma informação está 
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disponível referindo-se ao potencial de degradar glicerol residual.  Esses 

actinomicetos representam potencial para o uso direto no ambiente, pois 

possuem baixa patogenicidade (Bernasconi  et al., 2004), e crescem mais 

rapidamente do que outras espécies bacterianas em ambientes estressados, 

como em pHs alcalinos e contaminados com metais (Camargo et al., 2004). 

Isso se deve a sua versatilidade metabólica e a capacidade que possuem de 

desintoxicar/degradar xenobióticos orgânicos e metais (Sajjaphan, 2004).  

Neste estudo foi apresentada a caracterização inicial do isolado Arthrobacter 

sp. U3 e as informações obtidas sugerem que esta linhagem pode ser utilizada 

como tecnologia de baixo custo para tratamento de efluentes contaminados 

com Hg e com baixas taxas de carbono metabolizável.   

Na perspectiva das pesquisas envolvendo metais, a urgência está 

em estudar micro-organismos com diferentes mecanismos de resistência, a fim 

de se encontrar candidatos potenciais a biorremediação de ambientes com 

contaminações mais complexas. Deste modo, no segundo artigo desta tese 

procurou-se investigar a remoção de mercúrio na presença de outros metais, 

abordar a possibilidade da utilização de um micro-organismo capaz de remover 

além do mercúrio, outros metais e investigar quais os mecanismos de 

resistência aos metais estão envolvidos. 

A remoção de mercúrio na presença de outros metais foi observada. 

O isolado Pseudomonas sp B50D foi o que apresentou melhor desempenho 

quando avaliada remoção de mercúrio concomitante a outros metais. Sua 

capacidade de remover Hg na presença de Cd foi de 75%, havendo diferença 

significativa negativa em comparação a remoção sem adição de Cd. Enquanto 
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que na presença de Ni e Pb ele manteve a capacidade inicial de remoção de 

Hg (91%). A diminuição da remoção do Hg pode estar relacionada à inibição da 

enzima mercúrio redutase pela presença do cádmio no meio. Sugerimos essa 

justificativa baseada no apoio do estudo conduzido por Ray  et al., (1993), em 

que constatou que o cádmio inibiu 100% da atividade da enzima mercúrio 

redutase no extrato bruto de Beijerinckia mobilis na concentração de 10 µM. 

Além da remoção do mercúrio, o isolado removeu 60% (Cd), 90% (Ni) e 85% 

de Pb. Em nosso estudo foi verificada queda significativa da remoção de Cd 

quando a concentração foi aumentada para 0,3 mM e 0,4mM.  Wang et al., 

(1997) também observaram queda na remoção com o aumento da 

concentração de Cd no meio. Essa resposta pode estar relacionada a 

saturação da superfície celular disponível para biossorção (Vullo et al., 2008). 

Diferentemente do cádmio, o níquel apresentou resposta positiva nas maiores 

doses testadas. Isso pode estar relacionado à condição de estresse sofrida 

pela bactéria com o aumento das concentrações de níquel. Em caso de 

estresse metálico, alguns micro-organismos podem expressar genes 

relacionados à produção de metalotioneínas (Morby et al.,1993), biofilmes 

(Harrison et al., 2007) e sideróforos (Li et al., 1997) que podem levar a 

complexação, imibilização, e precipitação dos metais  (Gadd, 2001).  

No que se refere a resistência aos metais, Pseudomonas sp. B50D 

foi multimetal resistente. Essa informação nos revela que provavelmente esse 

isolado possua o mecanismo de co-resistência, o qual pode resultar num 

fenótipo de múltiplos mecanismos de resistência permitindo uma defesa celular 

mais ampla (Baker-Austin et al., 2006, Sarma et al., 2010). 
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 Para elucidar os mecanismos de resistência aos metais do isolado 

Pseudomonas sp B50D, foram avaliados o local da bioacumulação, produção 

de biofilmes e produção de sideróforos. 

Verificamos que para os três metais avaliados (Cd, Ni e Pb) o 

montante maior de acumulação ocorre na superfície celular. A parede celular 

das bactérias pode impedir o fluxo de íons metálicos para o interior da célula a 

partir da biossorção em sua estrutura complexa. Os fosfolípideos da membrana 

externa possuem grupos fosforilados podendo também ser uma região de 

adsorção nesse tipo de células (Beveridge & Murray, 1980; Graham & 

Beveridge, 1994).  

Muitos micro-organismos sintetizam polímeros extracelulares (EPS) 

que se ligam a cátions metálicos tóxicos, protegendo os componentes 

essenciais da célula (Bruins et al., 2000). Cádmio, chumbo, níquel e mercúrio 

estimularam a produção de biofilmes pelo isolado Pseudomonas sp. B50D. 

Esse tipo de resposta pode ser vista como um processo de diversificação 

fenotípica dependente da concentração de espécies metálicas (Harrison et al., 

2007). 

Essas características (biossorção na parede celular e produção de 

biofilmes) têm um significado relevante no que se refere a tratamento de 

efluentes contaminados com metais, pois a biossorção vem sendo apontada 

como uma biotecnologia promissora para remoção de poluentes em solução 

(Tsezos, 2001; Volesk, 2007; Fu & Wang, 2011).  

Os metais Hg, Ni e Pb promoveram um aumento na produção de 

sideróforos pelo isolado Pseudomonas sp. B50D em relação ao controle.  
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Marcadamente o mercúrio e o níquel geraram um efeito positivo na produção 

de sideróforos, dependendo do aumento da concentração dos mesmos no 

meio de cultivo. Já o cádmio, não estimulou a produção de sideróforos em 

nenhuma das concentrações testadas.  Estudos anteriores mostram que os 

metais como mercúrio, chumbo e níquel podem estimular a produção de 

sideróforos (Dao et al., 2001; Naik & Dubey, 2011; Braud et al., 2009). A 

produção de sideróforos induzida por metais tóxicos sugere que esses 

quelantes, podem exercer um papel importante na tolerância das bactérias aos 

metais pesados (Li et al., 1997). O complexo metal/sideróforo gerado no meio 

extracelular reduz a concentração de metais livres, e afeta a difusão destes 

para dentro da célula (a massa molecular metal/sideróforo não difunde via 

porinas). Assim, a concentração intracelular de metais tóxicos se mantém baixa 

e consequentemente a tolerância microbiana ao metal aumenta (Schalk et al., 

2011). 

Muitos trabalhos têm demonstrado a capacidade das bactérias 

removerem mercúrio em meios de cultura. No entanto, pouco se sabe sobre a 

resposta da remoção do mercúrio pelas bactérias resistentes em efluentes 

industriais, ou ainda, efluentes co-contaminados com outros metais.  Nesse 

sentido, o terceiro estudo desta tese buscou avaliar esta possibilidade no 

tratamento de efluentes industriais.  

O efluente industrial utilizado neste estudo foi obtido na empresa 

gerenciadora de resíduos industriais UTRESA de Estância Velha – RS. Pelo 

fato deste efluente conter baixas concentrações dos metais de interesse nesse 

estudo, ele foi artificialmente contaminado com os metais. 
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Tanto Pseudomonas sp B50A quanto Pseudomonas putida V1 

apresentaram alta resistência aos metais avaliados. A concentração mínima 

inibitória variou de 0,92 mM para o mercúrio a 18 mM para o chumbo. Já a 

concentração mínima biocida variou de 0,99 mM para o mercúrio e mais de 300 

mM para o níquel. Bactérias do gênero Pseudomonas geralmente apresentam 

alta resistência a diversos metais. Malik & Aleen, (2011) avaliaram 144 

bactérias desse gênero e observaram alto índice de resistência aos diferentes 

metais avaliados. Assim como neste estudo, Zhang et al., (2012) e Kang et al., 

(2014) ao estudarem a resistência aos metais de isolados de Pseudomonas 

também verificaram que o mercúrio foi o mais tóxico, sendo o que apresenta as 

menores concentrações inibitórias.  

Em meio de cultura ambos os isolados removeram aproximadamente 

80% do mercúrio.  O mecanismo mais comum para remoção de mercúrio por 

bactérias resistentes ocorre por volatilização. Embora neste estudo tenha sido 

avaliada de forma indireta a capacidade de volatilização (quantificação da 

concentração remanescente), é bastante provável que a remoção do Hg pelos 

isolados tenha ocorrido por volatilização, pois foi confirmada a presença do 

gene merA pela técnica de PCR. 

Quando avaliada a remoção de Cd em meio de cultura, a resposta 

foi positiva para ambos os isolados (~ 60%), enquanto que a remoção de 

níquel e chumbo foi pouco efetiva, ficando entre 1,7 e 6,5%. Em caso de 

estresse metálico, alguns micro-organismos podem expressar genes 

relacionados à produção de metalotioneínas (Morby et al.,1993), biofilmes 

(Harrison et al., 2007) e sideróforos (Li et al., 1997). Essas são estratégias de 
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sobrevivência que podem levar a complexação, imobilização, remoção e 

precipitação dos metais (Gadd, 2001), protegendo componentes essenciais da 

célula.  

O cádmio afetou significativamente de forma negativa a capacidade 

dos isolados Pseudomonas sp. B50A e P. putida V1 removerem Hg. Ainda que 

o cádmio tenha interferido na remoção do Hg, o máximo efeito negativo foi de 

10% nas maiores doses testadas, o que significa um resultado promissor do 

ponto de vista prático.  

Para o isolado Pseudomonas sp. B50A o níquel promoveu 

diminuição significativa na capacidade de remoção do Hg em 8%, já para o 

isolado P. putida V1 o efeito foi positivo na segunda concentração testada (0,50 

mM) para a remoção de Hg enquanto que concentrações acima de 0,5 mM 

geraram uma discreta diminuição na remoção mercúrio. Em altas 

concentrações o níquel é responsável pela geração de espécies reativas de 

oxigênio, deterioração oxidativa de macromoléculas biológicas e geração de 

radicais livres (Das, 2009), podendo deste modo interferir no crescimento e 

permanência de células viáveis.  

O aumento da concentração de chumbo não comprometeu a 

capacidade dos isolados Pseudomonas sp. B50A e P. putida V1 removerem Hg 

do meio de cultivo, evidenciando que a co-contaminação por esse metal pode 

não ser um impedimento do uso em efluentes.  

De modo geral, o aumento do pH do efluente proporcionou uma 

resposta negativa na remoção de Hg pelos isolados, sendo que para ambos os 

isolados a remoção foi inibida aproximadamente 100% em pH 9. Esses 
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resultados sugerem que para os pHs mais baixos avaliados, os efeitos do pH 

estejam mais relacionados a especiação química do mercúrio, já que as 

mesmas variam de acordo com o pH (Morel et al., 1998) o que torna o mercúrio 

mais ou menos disponível para os micro-organismos. Nos pHs mais extremos 

avaliados (8 e 9) é presumível que além da influência da baixa 

biodisponibilidade do mercúrio ocorra também um estresse fisiológico.   

A remoção de mercúrio pelos isolados Pseudomonas sp. B50A, P. 

putida V1 e em consórcio foi avaliada em efluente industrial durante 15 dias e a 

taxa máxima de remoção foi de 80%.  Essa resposta verificada no tratamento 

do efluente, mesmo com longo período de incubação, pode ser atribuída a 

deficiência de nutrientes ao longo do período para manter a população 

inoculada ativa. Além disso, a enzima mercúrio redutase pode ter sido inibida 

pelos íons em solução e outros constituintes do efluente, sendo difícil prever a 

funcionalidade da mesma em um ambiente complexo como um efluente 

industrial. Como o mercúrio é facilmente complexado nos sólidos em 

suspensão e outros componentes orgânicos e inorgânicos do efluente (von 

Canstein et al., 1999), pode ter permanecido indisponível para as bactérias 

atuarem de forma efetiva na remoção.   

Para analisar as mudanças no perfil da comunidade bacteriana e 

verificar a permanência do inóculo durante a remoção de mercúrio no efluente 

industrial foram realizadas análises de PCR-DGGE e calculado o índice de 

Shannon-Wiener.  

Nas primeiras 72 h de incubação houve pouca mudança na estrutura 

da comunidade bacteriana. Porém foi observado que os amplicons referentes 
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ao inóculo dos isolados adicionados, foram identificados pela banda no gel até 

os 15 dias de incubação. Canstein et al., (2002) avaliaram a capacidade de 

remoção de Hg de sete isolados bacterianos, em biorreatores durante 81 dias 

no tratamento de efluente da indústria de cloro e soda e também constataram a 

persistência do inóculo até o final do experimento. Os autores utilizaram para 

isso a técnica RISA onde o perfil de comunidade é avaliado em gel de 

poliacrilamida, como no presente estudo.  

Com maior período de incubação (15 dias), verifica-se que as 

comunidades bacterianas tanto do controle como nos diferentes tratamentos 

(com adição dos isolados bacterianos resistentes) é incrementada, 

apresentando perfis de comunidade não relacionados. A maioria dos estudos 

relata uma diminuição na diversidade como resultado da pressão de seleção de 

um poluente (Nymam, 1999; Ramirez-Saad et al., 2000; Whiteley et al., 2001). 

Porém neste estudo, mesmo o controle que permaneceu com altas 

concentrações de mercúrio, teve um incremento na comunidade bacteriana no 

decorrer do período de incubação. Isso pode estar relacionado à temperatura 

de incubação, ao pH que foi ajustado para 6 ou ainda pelo aumento da 

concentração de oxigênio devido a agitação orbital. As modificações das 

condições iniciais do efluente podem ter estimulado a microbiota nativa e 

eventualmente algumas espécies tolerantes podem ter aumentado em número 

(Canstein et al., 2002), o que explicaria o resultado observado.  

Conforme o índice de Shannon-Wiener que determina o índice de 

diversidade de espécies, com o tratamento do efluente utilizando os isolados e 

consórcio, tem-se uma maior diversidade bacteriana aos 15 dias de incubação 
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se comparado ao controle. Isso se deve, provavelmente, por consequência da 

remoção do mercúrio do efluente no decorrer do período. Nessas condições, a 

população autóctone que permanecia latente no efluente pode ter sido 

estimulada. Eichner et al., (2000) e Yan, (2011) também verificaram que com o 

tempo, após a redução da concentração do poluente a diversidade bacteriana 

aumenta.   

Em nosso estudo não foi possível conhecer a composição da 

comunidade em nível de espécie, pois as amostras não foram enviadas para o 

sequenciamento antes da defesa da tese. Porém estes resultados serão 

incluídos no estudo para ser encaminhado para publicação.  

Diferentes espécies de bactérias capazes de remover mercúrio vêm 

sendo isoladas e caracterizadas (Zhang et al., 2012; Cabral et al., 2013; Sone 

et al., 2013). Contudo, particularmente em efluentes, as limitações associadas 

ao processo não têm sido exploradas para uma melhor avaliação da real 

aplicabilidade da biorremediação por bactérias resistentes. Neste estudo, 

ficaram evidentes as dificuldades e a importância de se investigar o impacto 

das interações de diferentes agentes tóxicos e os problemas inerentes ao 

próprio efluente industrial. Revelando que o grande desafio é otimizar 

condições e procedimentos para manter os níveis de contaminantes, nutrientes 

e pH ideais para uma melhor atividade microbiana.   
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5. CONCLUSÕES 

 

- Dez isolados Gram-negativos avaliados neste estudo possuem os 

genes merA e capacidade de remover Hg, o que confirma que a remoção para 

estes isolados ocorra por volatilização; 

- Este trabalho demonstra a viabilidade da utilização de glicerol 

residual como fonte de carbono para remoção bacteriana do Hg de ambientes 

contaminados e com baixas concentrações de carbono; 

- O isolado Pseudomonas sp. B50D foi o que apresentou melhor 

desempenho quando avaliada remoção de mercúrio concomitante a outros 

metais, sendo um candidato com potencial aplicação na biorremediação de 

efluentes com contaminações metálicas complexas; 

- Os isolados Pseudomonas sp. B50A e Pseudomonas putida V1 

são competentes em remover mercúrio do efluente, porém quando na presença 

de múltiplos metais ocorre inibição do crescimento e.perda da habilidade de 

remover Hg. Deste modo são recomendados para tratamento de efluentes 

contaminados com mercúrio, contudo contaminações mais complexas (com 

outros metais) exigem a utilização concomitante de outros métodos ou ainda 

outros micro-organismos não avaliados neste estudo.
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- Neste estudo, ficaram evidentes as dificuldades e a importância de 

se investigar o impacto das interações de diferentes agentes tóxicos e do 

próprio efluente industrial. Revelando que o grande desafio é otimizar 

condições e procedimentos para manter os níveis de contaminantes, nutrientes 

e pH ideais para uma melhor atividade da bactéria removedora de mercúrio.   
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