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RESUMO

RODRIGUES, Edmo Montes, M. Sc., Universidade Federal de Vigosa, agosto de 2016.
Biodiversidade microbiana da Ilha da Trindade, prospeccio genética e aplicacdes
biotecnologicas utilizando micro-organismos autoctones. Orientador: Marcos
Rogério Tétola. Coorientadores: Alvaro Vianna Novaes de Carvalho Teixeira e Dionéia
Evangelista Cesar.

Esse estudo ¢ iniciado com uma revisdo bibliografica em que aborda
a biorremediagdo de hidrocarbonetos pesados e hidrocarbonetos aromaticos policiclicos
(PAHs). Na revisdo, sdo explorados aspectos que incluem a obtencdo de micro-
organismos com capacidade de degradar hidrocarbonetos, vias metabdlicas de
biodegradacdo, as consequéncias ambientais da contaminagdo e por fim aborda novos
estudos que utilizam estratégias e novas tecnologias de biorremediacdo possiveis em
ambientes aquaticos e solos. A parte experimental de nosso estudo segue a mesma linha
de pesquisa desenvolvida durante o mestrado. De maneira preventiva, busca-se avaliar e
desenvolver metodologias para biorremediar as adjacéncias da Ilha da Trindade,
ambiente pristino e de valor ecologico, caso ocorram acidentes envolvendo o
derramamento de hidrocarbonetos. Inicialmente, objetivamos avaliar o genoma dos
isolados bacterianos autoctones da comunidade microbiana existente nas aguas
marinhas que circundam a Ilha da Trindade, Rhodococcus rhodochrous TRN7
e Nocardia farcinica TRHI1, isolados durante o trabalho de mestrado como sendo
capazes de degradar uma grande variedade de hidrocarbonetos de petroleo. Nosso
objetivo também foi avaliar a estrutura da comunidade microbiana e o catabolismo de
fenantreno apds contaminagdo de microcosmos contendo agua coletada na mesma
regido e utilizar micro-organismos autoctones como estratégia de bioaumentacdo. Por
fim, objetivou-se desenvolver um produto biotecnologico baseado em emulsdes duplas
W/O/W fertilizadas, capaz de promover a bioestimulacdo sem a perda instantinea de
nutrientes em aguas oceanicas oligotroficas contaminadas por compostos organicos
hidrofébicos. Os genomas de R. rhodochrous TRN7 e N. farcinica TRH1 possuem
genes de degradagdo de compostos alifaticos e aromaticos, sendo que 17 genes
envolvidos com a biossintese de antibidticos foram anotados com o genoma de
R. rhodochrous TRN7, enquanto que no genoma de N. farcinica TRHI foram
identificados genes relacionados a degradacdo de caprolactam, precurssor do nylon, e
do pesticida atrazina, o que torna ambos os isolados candidatos a serem empregados

tanto em estratégias de bioaumentacdo quanto em outras areas biotecnologicas. Apos a
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contaminac¢do de microcosmos com hidrocarbonetos, a comunidade microbiana da agua
litoranea da Ilha da Trindade passa a ser dominada por Gammaproteobacteria, grupo
que compde mais de 72% das sequéncias analisadas, enquanto que no tratamento
controle houve predominio de Proteobacteria (95% das sequéncias). Destaca-se a
abundancia de representantes do género Alteromonas, presentes em todos os
tratamentos contaminados, com maior valor de abundancia (66% das sequéncias) no
tratamento contendo apenas fenantreno como contaminante. Decorridos 30 dias da
contaminacdo, os valores de diversidade foram reduzidos, havendo dominio de grupos
bacterianos  reconhecidos pela presenca de membros com  atividade
hidrocarbonoclastica. A capacidade de mineralizacdo de fenantreno pela microbiota
autoctone da Ilha da Trindade é reduzida quando outros PAHs e hidrocarbonetos de alto
peso molecular estdo presentes no ambiente. Em relagdo as emulsdes produzidas, nossos
resultados mostraram que elas podem ser utilizadas com o proposito de liberagdo
gradual de nutrientes na fase aquosa dispersa. A emulsdo é composta por goticulas que
variam em um amplo espectro de tamanho que se desestabilizam temporalmente,
resultando na liberagdo da fase aquosa interna, contendo nutrientes
inorganicos. Quando utilizadas em conjunto ou nao, com bactérias
hidrocarbonoclasticas, em microcosmos contendo agua litoranea da Ilha da
Trindade contaminada com petroleo, as emulsdoes W/O/W fertilizadas proporcionaram
aumentos significativos da atividade microbiana. Como conclusdes, nosso trabalho
mostrou que a contaminagdo por hidrocarbonetos resulta na perda de diversidade
microbiana da comunidade microbiana da agua litoranea da Ilha da Trindade, e que um
ambiente considerado pristino possui microbiota capaz de degradar hidrocarbonetos.
Por fim, conclui-se que emulsdes duplas W/O/W fertilizadas sdo uma alternativa para
proporcionar aumento significativo na atividade catabolica de hidrocarbonetos em

ambientes marinhos oligotroficos.



ABSTRACT

RODRIGUES, Edmo Montes, M. Sc., Universidade Federal de Vigosa, August, 2016.
Microbial biodiversity in the Trindade Island, genetic prospecing and
biotechnological appliccations using indigenous microorganisms. Advisor: Marcos
Rogério Totola. Co-advisors: Alvaro Vianna Novaes de Carvalho Teixeira and Dionéia
Evangelista Cesar.

This study starts with a literature review approach in heavy hydrocarbon bioremediation
and polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). In the review are explored aspects from
obtaining microorganisms capable of degrading hydrocarbons, metabolic
biodegradation pathways, environmental consequences of contamination and finally
discusses new studies using new strategies and bioremediation technologies in water
and soil environments. The experimental part of our study follows the same research
line developed during the Masters. Preventively, seeks to assess and develop
bioremediation methodologies for Trindade Island shoreline, pristine environment with
ecological value, should they occur involving the oil spill. Initially we aimed to evaluate
the genome of indigenous bacterial isolates Rhodococcus rhodochrous TRN7 and
Nocardia farcinica TRH1, isolated during master’s work as being capable of degrading
a wide range of petroleum hydrocarbons. Our aim was also to evaluate the microbial
community structure and metabolism of PAHs after contamination in microcosms and
use indigenous microorganisms as bioaugmentation strategy. Finally, it aimed to
develop a biotechnolocal product based on double emulsion W/O/W fertilized able to
promote biostimulation without the instant loss of nutrients in oligotrophic oceanic
waters contaminated with hydrophobic organic compounds. The genomes of R.
rhodochrous TRN7 and N. farcinica TRH1 presents aliphatic and aromatic compounds
degradation genes. Moreover, 17 genes involved in the biosynthesis of antibiotics were
recorded in the genome of R. rhodochrous TRN7 while in the genome of N. farcinica
TRH1 were identified genes related to the degradation of caprolactam, a nylon
precursor, and the pesticide atrazine, which makes the isolates candidates to be used in
both strategies bioaugmentation as for other biotechnological activity. After
contamination by hydrocarbons, in microcosms, the microbial community of the coastal
water from Trindade Island becomes dominated by Gammaproteobacteria, a group that
makes up more than 72% of the analyzed sequences, while in the control treatment
predominated Proteobacteria (95% of the sequences). Noteworthy is the abundance of

representatives of the genus Alteromonas, present in all the contaminated treatments



with highest abundance (66% of the sequences) in the treatment containing
phenanthrene as only contaminant. After 30 days of contamination, diversity values
were reduced, with domain of bacterial groups recognized by the presence of members
with hydrocarbonoclastic activity. The phenanthrene mineralization capacity by the
indigenous microbiota of the Trindade Island is reduced when other PAHs and high
molecular weight hydrocarbons are present in the environment, however, does not cease
to occur. With respect to emulsions produced, our results showed that they can be used
for the purpose of slow release nutrients in the dispersed aqueous phase. The emulsion
comprises droplets ranging in a wide range of size that destabilize temporally, resulting
in the release of the internal aqueous phase, containing inorganic nutrients. When used
together or not, hydrocarbonoclastic bacteria in microcosms containing coastal water
from Trindade Island contaminated with oil, the fertilized W/O/W emulsion provided
significant increases in microbial activity. In conclusion, our work has shown that
hydrocarbons contamination results in the loss of microbial diversity in marine
environments, in addition to state that as environment considered pristine has
microbiota capable of degrading hydrocarbons and therefore it becomes viable the use
of strategies as biostimulation and bioaugmentation employing indigenous bacterial
isolates previously selected. Finally, it is concluded that fertilized W/O/W emulsions are
an alternative to provide significant increase in catabolic activity hydrocarbons

oligotrophic marine environments.
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Introducao Geral

Desastres ambientais causados por derramamentos de petrdleo em ambientes
naturais sempre foram alvos de criticas de uma grande parcela da sociedade.
Entretanto, atualmente o petréleo ainda ¢ uma fonte indispensavel para suprir a
demanda energética mundial. Em 2010, um acidente em uma plataforma de extracdo de
petroleo no Golfo do México liberou aproximadamente 780 milhdes de litros de
petroleo na agua, destruindo o habitat de diversas espécies marinhas, atingindo a costa
de varios estados norte-americanos e consequentemente afetando a vida de milhares de
pessoas que viviam nessas areas.

Varios métodos de limpeza de ambientes oceédnicos afetados por derramamento
de oleo estdo disponiveis. Contudo, consistem de métodos de alto custo e que ndo
garantem alta eficiéncia na remoc¢do dos contaminantes. Grande parte do 6leo que ¢
derramado em um ambiente natural pode ser eliminado pela atividade decompositora
de micro-organismos presentes no proprio ambiente. Portanto, o uso de micro-
organismos para atuar na remediacdo de ambientes contaminados com petroleo e
derivados tem se tornado promissor, embora existam algumas limitagdes.

Os trabalhos de nosso grupo na area de biorremediagdo ocednica foram
iniciados no ano de 2012, ap6s a aprovagdo de projeto de pesquisa no Programa de
Pesquisas Cientificas na Ilha da Trindade - PROTRINDADE. Desde entdo, foram
realizados estudos nas adjacéncias da ilha, com o objetivo de avaliar a capacidade da
microbiota autoctone em degradar hidrocarbonetos. Esses estudos foram conduzidos
com o objetivo de se gerar conhecimento que permita uma rapida tomada de decisdes
caso acidentes envolvendo derramamento de 6leo venham a afetar a regido. Durante o
mestrado, realizamos o isolamento de bactérias da agua costeira da Ilha da Trindade
com capacidade de degradar hidrocarbonetos, para entdo propor utilizd-las como
estratégia de bioaumentagdo. Duas das bactérias obtidas mostraram capacidade de
catabolizar uma ampla gama de hidrocarbonetos e entdo seus genomas foram
sequenciados e revelados no presente estudo. Ao mesmo tempo, estratégias de
biorremediacdo de hidrocarbonetos foram avaliadas para a regido. E, entretanto, uma
das maiores limitagdes para se conduzir a biorremediacdode aguas oceanicas abertas ¢ a
perda imediata de nutrientes inorginicos assim que sdo aplicados na regido

contaminada, o que limita a bioestimulacdo. O presente trabalho teve, portanto, o



objetivo de desenvolver um produto biotecnolégico capaz de liberar gradualmente
nutrientes no ambiente e que, a0 mesmo tempo, apresente superficie hidrofobica para
permitir sua permanéncia na interface agua/dleo.

Os objetivos aqui propostos visam contribuir para o avango do conhecimento na
area de biorremediag@o de petroleo em ambientes marinhos, promovendo o suporte a
atividade microbiana para catabolizar e, assim, remover os contaminantes do ambiente,
com foco na regido da Ilha da Trindade, situada no oceano Atlantico a
aproximadamente 1.140 km da costa da cidade de Vitoria/ES — Brasil.

O capitulo 1, “Biorremediagdo Microbiana de Hidrocarbonetos Pesados e
PAHs: Implicacdes Ambientais” foi produzido para se tornar capitulo do livro
intitulado “Microbial bioremediation of xenobiotic compounds”, apos convite feito pelo
editor do respectivo livro proposto pela CRC Press, Taylor & Francis Group.

Nos capitulos 2 e 3 sdo apresentados os Genome Annoucements dos isolados
bacterianos Rhodococcus rhodochrous TRN7 e Nocardia farcinica TRHI,
respectivamente. Ambos isolados sdo provenientes da regido costeira da Ilha da
Trindade. Trabalhos anteriores mostraram que os isolados obtidos possuem
caracteristicas genéticas que os permitem catabolizar compostos alifaticos e
aromaticos, as quais sdo de grande interesse biotecnoldgico, visto que hidrocarbonetos,
principalmente os aromaticos, sdo altamente danosos a varios grupos de organismos
Vivos.

No capitulo 4, “Microbial diversity and metabolism of hydrocarbons in a pristine
sea-water from Trindade Island”, sdo avaliadas as taxas de mineralizacdao de fenantreno
por micro-organismos autoctones na presenca de outros hidrocarbonetos e ¢ realizada
analise metagendmica para se avaliar a modificacdo da comunidade microbiana local
em resposta a contaminagdo ambiental.

No capitulo 5, “Desenvolvimento e uso de emulsdes W/O/W e bactérias
hidrocarbonoclasticas autoctones para biodegradacdo de oleo cru em ambientes
marinhos oligotroficos”, sdo avaliadas emulsdes fertilizadas W/O/W produzidas com o
objetivo de aplica-las em ambientes marinhos oligotroficos contaminados com
hidrocarbonetos. Sdo realizadas analises de distribuicdo de tamanho e estabilidade das
goticulas de 6leo imersas no meio circundante aquoso, bem como o uso combinado das
emulsdes com Rhodococcus rhodochrous TRN7 e Nocardia farcinica TRHI1 e a
avaliagdo de seu efeito na biodegradacdo de hidrocarbonetos em agua oceanica coletada

no litoral da Ilha da Trindade.
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Biorremediacdo microbiana de hidrocarbonetos pesados e PAHs:

Implicag¢oes ambientais



Biorremediacdo microbiana de hidrocarbonetos pesados e PAHs: Implica¢oes

ambientais

Edmo M. Rodrigues, Marcos R. Totola

Departamento de Microbiologia, Laboratério de Biotecnologia e Biodiversidade para o Meio Ambiente,

Universidade Federal de Vigosa, Vigosa, Minas Gerais, Brazil

1.1.Introducao

Varios sdo os contaminantes liberados no ambiente como resultado de agdes antropicas.
Considerando-se que o petroleo ¢ a principal fonte de energia global, atendendo a
aproximadamente 50% da demanda energética mundial na atualidade, o volume de dleo
atualmente produzido mundialmente (aproximadamente 96 milhdes de barris/dia, segundo a
U.S. Energy Information Administration) e a complexidade das operagdes de exploragdo,
transporte e distribui¢do, ndo causa surpresa que os hidrocarbonetos sejam um dos principais
contaminantes ambientais, sendo muitos deles recalcitrantes.

Embora por defini¢do nem todos os hidrocarbonetos sejam enquadrados como xenobidticos,
estdo incluidos nessa classe de poluentes compostos como os hidrocarbonetos aromaticos
policiclicos (PAH) e hidrocarbonetos de alto peso molecular. Dentre os PAHs, 16 moléculas sdo
classificadas como priority pollutant pela US EPA (Bojes and Pope, 2007). Segundo a US EPA
(2010), PAHs ocorrem no ambiente primariamente como misturas complexas geradas a partir da
combustio de substancias contendo carbono e hidrogénio, e raramente ocorrem no ambiente
como entidades isoladas. Portanto, a biorremediagdo ambiental desses compostos deve ser
planejada de forma que organismos vivos, principalmente micro-organismos, por meio de suas
vias metabolicas, sejam capazes ndo apenas de degradar algumas fragdes dos contaminantes,

mas também de tolerar as demais.



Os hidrocarbonetos conhecidos como BTEX (benzeno, tolueno, etil-benzeno e xilenos) sdo
moléculas aromaticas de baixo peso molecular, volateis e altamente prejudiciais tanto para
micro-organismos quanto para organismos de maior complexidade (Jo et al., 2008). Por serem
de cadeias carbonicas relativamente pequenas, esses compostos possuem solubilidade em agua
relativamente elevada, quando comparados a outros hidrocarbonetos, o que os torna
biodisponiveis e potencialmente capazes de produzir efeitos toxicos (Aguilera et al., 2009). Ao
entrar em contato com células microbianas, hidrocarbonetos soliveis podem causar rompimento
das células (Chiou et al., 1998) e, assim, causar declinio das popula¢des microbianas que
poderiam atuar na biodegradacdo de hidrocarbonetos menos soliveis e mais recalcitrantes no
ambiente afetado.

Os problemas relacionados a contaminagdo por petrdleo sdo evidentes. Porém, mesmo apos
a remoc¢ao da parte visivel do 6leo, ocorrem efeitos toxicos cronicos que podem perdurar por
décadas (Haritash e Kaushik, 2009). A contaminagdo de solos geralmente ocorre em regides
proximas a campos de extragdo, refinarias e postos de combustiveis, enquanto que
contaminagdes de ambientes aquaticos, mais especificamente de ambientes marinhos, sdo
comuns quando pogos de extragdo sdo explorados em aguas ocednicas, através de atividades
ligadas tanto a extragdo quanto ao transporte do petrdleo até as bases receptoras continentais.
Regides de portos e de atracacdo de navios sdo foco de contaminagdo em regides costeiras,
sendo esse um grave problema ambiental e sdcio-econdmica, visto que tais regides tendem a
apresentar alta produtividade primdria e sdo o habitat de uma grande diversidade de animais,
plantas e microrganismos, muitos desses explorados comercialmente ou como itens de
subsisténcia.

As consequéncias resultantes de acidentes envolvendo derramamentos de o6leo em
ambientes naturais dependem de diversos fatores, como por exemplo o tipo de ambiente (solo
ou ambientes aquaticos), a temperatura local, os indices de precipitagdo, a facilidade de
dispersdo do 6leo, dentre outros fatores intrinsecos. Um fator chave, o nimero de atomos de

carbono presentes nas moléculas de hidrocarbonetos, esta diretamente ligado a densidade do



oleo, que de acordo com o American Petroleum Institute pode ser expressa como grau API,
sendo diferentes oleos classificados em:
e Oleo Leve: apresenta grau API maior que 31.1° (densidade menor que 870 kg/m’);
e Oleo Médio: apresenta grau API entre 22.3 ° e 31.1° (densidade variando entre 870 e
920 kg/*);
e Oleo Pesado: apresenta grau API entre de 10.0 ° e 22.3 ° (densidade variando entre 920
e 1.000 kg/m’);
e Oleo Ultra Pesado: apresenta grau API abaixo de 10.0 ° (densidade maior que 1.000

kg/m?).

Quanto mais pesado o 6leo, maior é a propor¢ao de moléculas com cadeias carbonicas
grandes, o que diminui a biodisponibilidade dos hidrocarbonetos e torna mais dificil a sua
assimilagdo por micro-organismos. Isso faz com que essas moléculas sejam mais recalcitrantes
e, assim, mais persistentes no ambiente contaminado. Conversivamente, 6leos leves apresentam
maior propor¢ao de hidrocarbonetos de cadeias carbonicas de menor tamanho, os quais sdo mais
prontamente biodegradados (Salanitro et al., 1997). Essas diferencas determinam, em grande

parte, a velocidade de biodegradagdo de 6leo cru no ambiente.

1.2.Remediacao ambiental de hidrocarbonetos

Dentre as tecnologias disponiveis para se promover a remediagdo ambiental de
hidrocarbonetos, técnicas fisicas, quimicas e biologicas estdo disponiveis. Os tratamentos fisicos
e quimicos geralmente causam a dispersdo de parte do poluente e ndo sua efetiva remogao, o
que torna sua eficicia limitada. Essas tecnologias apresentam ainda como desvantagens custos
elevados e complexo processo logistico para sua aplicacdo. A remocdo através da remediaggo
por micro-organismos, quando comparada aos métodos fisicos e quimicos, tende a apresentar
menor custo, podendo alcangar alta eficiéncia (Bao et al., 2012).

Em algumas situagdes, utilizam-se produtos quimicos para auxiliar na mitigagdo dos
impactos decorrentes da contaminagdo ambiental por hidrocarbonetos. Entretanto, do ponto de

vista bioldgico, produtos quimicos podem apresentar alta toxicidade, o que caracteriza um risco



ecologico (Murado et al., 2011). A titulo de exemplo, surfactantes sintéticos geralmente sdo
utilizados para aumentar a solubilidade dos hidrocarbonetos, tornando-os assim mais
biodisponiveis e mais suscetiveis a biodegradagdo. Porém, ao entrar em contato com
organismos vivos, alguns desses surfactantes e outros produtos podem interferir na
embriogénese, no crescimento de larvas e na propria sobrevivéncia de organismos, tanto em
ambientes aquaticos quanto terrestres. Considerando esses fatores, populagdes de organismos
que possuem ciclos de vida curtos sofrem mais danos, visto que os produtos quimicos podem
causar a morte de toda uma geragdo (Fucik et al., 1994; Beiras et al., 1999).

Além dos danos potenciais causados pela toxicidade da propria molécula, em ambientes
aquaticos os surfactantes tendem a dispersar o 6leo, aumentando a concentragdo biodisponivel
de hidrocarbonetos na agua. Quando em solo ou em subsolo, esse efeito de solubilizagdo ¢é
também potencialmente prejudicial, na medida em que pode proporcionar aumento da area
afetada e da concentracdo de hidrocarbonetos na solucdo do solo (Fucik et al.,, 1994). A
dispersdo de hidrocarbonetos por surfactantes, executada sem controle e conhecimento prévio
do ambiente contaminado, pode resultar em efeitos ainda mais nocivos do que a contaminagdo
em si. A dispersdo de hidrocarbonetos, sem sua efetiva remogdo, aumenta a chance de que o
contaminante entre em contato com maior numero de organismos vivos. Pode ocorrer contato
com a membrana celular, difusdo por pele e mucosas, bioacumulacdo em tecidos vivos
(Ramachandran et al., 2004) ou mesmo recobrimento de espécies animais e vegetais pelo 6leo
derramado. Em alguns casos, sdo utilizados também desemulsificantes e solidificantes,
dependendo da situacdo do ambiente e do tipo de 6leo. Novamente, esses produtos também
podem ser tOxicos para os micro-organismos, com a consequente reducdo da eficacia da
atenuacdo natural por parte da microbiota local (Patrick et al., 2012).

Como forma de remediacdo fisica, barreiras de contencdo podem ser utilizadas tanto em
ambientes aquaticos quando terrestres, de forma a bloquear e direcionar a pluma de 6leo para
areas em que o recolhimento seja mais facil e/ou impedir que a poluigdo atinja outras areas nao
afetadas. Equipamentos como skimmers e absorventes granulados podem ser utilizados para

recolher o 6leo do ambiente (Wolfe et al., 1999; Zhu et al., 2001), mas essas a¢des dependem



das condigdes ambientais no momento da interven¢do, bem como das caracteristicas fisico-
quimicas do 6leo. Apesar de ndo ser danosa para o ambiente, ¢ a¢do de recolher o 6leo
utilizando barreiras € ineficiente para as fragdes que se solubilizam na agua, se aderem a
agregados de solo ou ainda as que sdo adsorvidas em material particulado e migram para a
porcao bentdnica de ambientes aquaticos. A lavagem do 6leo, tanto in sifu quanto ex situ, € por
vezes empregada para se retirar o 6leo aderido a rochas, solo e sedimentos. Quando in situ, 4gua
quente ou fria, empregada com pressao, € utilizada com esse proposito (Patrick et al., 2012). Na
técnica ex situ, o solo ou sedimento afetado ¢é retirado do ambiente e levado até locais
especificos, onde surfactantes ou biosurfactantes podem ser empregados para promover a
liberagdo do dleo dos agregados de solo (Pavel e Gavrilescu, 2008).

Micro-organismos com capacidade de degradar hidrocarbonetos sdo ubiquos, mas
normalmente ocorrem em pequenas propor¢des em ambientes ndo contaminados. Diversas
espécies de bactérias, arqueias e fungos podem degradar hidrocarbonetos de petrdleo. Ao
metabolizar hidrocarbonetos, os micro-organismos os convertem em energia, biomassa celular e
residuos biologicos (Rahman et al., 2002). A biorremedia¢do de hidrocarbonetos por micro-
organismos visa a mineraliza¢do ou pelo menos a conversdao dos hidrocarbonetos em formas
menos toxicas e/ou menos moveis no ambiente. Enzimas do grupo das oxigenases (mono e
dioxigenases) sdo essenciais as principais vias catabodlicas desses compostos (Karigar e Rao,
2011). Portanto, a presenga de oxigénio tende a favorecer a biorremediacdo de ambientes
contaminados com hidrocarbonetos (Huesemann e Truex, 1996).

Dentre os hidrocarbonetos mais recalcitrantes, destacam-se as resinas, os asfaltenos e os
PAHs, que podem ser metabolizados por uma menor propor¢do de espécies microbianas
(Rodrigues e Tétola, 2015). Embora os PAHs ocorram em baixa concentragdo no 6leo cru, sdo
moléculas altamente tdéxicas e de dificil remog¢do do ambiente. Através da introdugdo de
moléculas de oxigénio a esses compostos por acdo das oxigenanses, da-se inicio a
biodegradagdo microbiana, embora possa também ocorrer a degradagdo desses compostos,
embora mais lentamente, em condi¢des de anaerobiose (Tian et al., 2002; Yu et al., 2005; Atlas

e Hazen, 2011).
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1.3.0Obtencio de micro-organismos hidrocarbonoclasticos

Micro-organismos normalmente utilizam em seu metabolismo tanto compostos que ocorrem
naturalmente quanto quimicos sintéticos. As moléculas de hidrocarbonetos sdo compostas
basicamente por atomos de carbono e hidrogénio, € uma pequena fragdo contém nitrogénio,
enxofre e oxigénio. Nesse sentido, grande atengdo deve ser dada a presenca dos atomos de
carbono dos hidrocarbonetos, pois esse ¢ o elemento que constitui a maior propor¢do da
biomassa de seres vivos. Além disso, € a sua oxidagdo que propicia a maior parte da energia
metabdlica por meio da respiracdo celular.

Um procedimento comumente empregado para se avaliar a capacidade de utilizagdo de
hidrocarbonetos por micro-organismos e se isolar micro-organismos hidrocarbonoclasticos
consiste no cultivo da espécie microbiana de interesse ou de um consorcio de micro-organismos
em um meio mineral contendo um hidrocarboneto como unica fonte de carbono e energia
(Rodrigues et al., 2015a). O método ¢ baseado na vantagem seletiva de micro-organismos que
conseguem utilizar o composto disponibilizado para produzir biomassa e energia. Dessa
maneira, os micro-organismos que podem utilizar os hidrocarbonetos sdo capazes de se
multiplicar e formar colonias, quando esse material ¢ reinoculado em meio mineral solidificado
contendo a mesma fonte de carbono. Portanto, a técnica de cultura de enriquecimento é base
para o isolamento de culturas puras de bactérias e fungos capazes de utilizar esses compostos
como fonte de carbono e energia. Quando o procedimento ndo resulta no crescimento
microbiano, ainda que sejam utilizadas diferentes composi¢des do meio de cultivo mineral e a
combinagdo de faixas de variagdo de variaveis importante como temperatura, pH, salinidade e
concentragdo de oxigénio disponivel, pode-se presumir que ndo existam micro-organismos com
a capacidade de utilizar o hidrocarboneto-alvo ou que a sua concentracdo esta abaixo ou acima
da ideal para proporcionar o desenvolvimento das células.

Membros de diversos géneros bacterianos e fungicos tém sido isolados através da técnica de
enriquecimento em meios minerais contendo hidrocarbonetos (Gargouri et al., 2015; Rodrigues
et al., 2015a). Em meios solidos contendo um tnico hidrocarboneto como fonte de carbono e

energia, o desenvolvimento de colonias de espécies diferentes é um indicativo de que as



11

populacdes ali presentes ndo liberam intermediarios toxicos no meio. Essas populagdes sdo,
portanto, promissoras para uso em biorremediacdo, especialmente quando se considera a
seguranga do processo no que tange a geracao de intermediarios ou sub-produtos toxicos a partir
da biodegradagao dos hidrocarbonetos.

A busca por micro-organismos capazes de metabolizar hidrocarbonetos em ambientes ainda
ndo explorados é um campo possivel para se encontrarem espécies candidatas a serem utilizadas

na biorremediacdo de ambientes contaminados, com base na aplicagdo da bioaumentacao.

1.4.Vias metabdlicas envolvidas na biodegradaciao de PAHs

PAHs representam risco econdmico e socio-ambiental significativos, pois sdo moléculas
toxicas, carcinogénicas, mutagénicas, teratogénicas e resistentes a biodegradagdo (Fernandez-
Luquefio et al., 2008; Saraya et al., 2011). Do ponto de vista ambiental, os principais PAHs
encontrados como contaminantes sdo os que contém entre dois e cinco anéis aromaticos na
molécula. Embora os PAHs sejam conhecidos por constituirem fragdes do petrdleo e seus
derivados, a combustdo incompleta de matéria organica é fonte de geracdo dessa classe de
poluentes ambientais, razdo por que sua presenga na agua, ar € solo ndo €é incomum (Abdel-
Shafy e Mansour, 2016). A recalcitrancia desses compostos pode ser atribuida em parte a
densidade de elétrons no entorno das estruturas em anel, tornando-os resistentes a acdo de
enzimas hidroliticas (Ukiwe et al., 2013). Sao ainda estaveis termodinamicamente e a estrutura
de suas moléculas os torna pouco soluveis em agua, o que diminui a biodisponibilidade e
dificulta uma rapida utilizacdo por micro-organismos (Dabrowska et al., 2008; Shukla et al.,
2014) Como consequéncia de sua recalcitrancia, os PAHs podem se acumular tanto em
ambientes aquaticos quanto terrestres, promovendo toxicidade cronica nos ambientes afetados.
A biodegradagdo de PAHs ocorre através da clivagem de um, varios ou todos os anéis que
compdem a molécula. Enzimas como PAH dioxigenase e catecol oxigenase exercem papéis-
chave para possibilitar que micro-organismos possam degradar PAHs (Tian et al., 2002). Essas
enzimas e os radicais formados pelos sistemas enzimaticos sdo fundamentais nos processos de

catabolismo e degradacdo desses compostos. Antes de iniciar a oxidagdo dos substratos, a célula
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realiza a absor¢do dos compostos por difusdo passiva na membrama citoplasmatica (Wattiau,
2002), visto que a acdo das dioxigenases ocorre no interior celular. A oxidagdo inicial da
molécula por um sistema enzimatico multicomponente geralmente resulta na formagéo de cis-
dihidrodidis, apdos a adigdo de dois atomos de oxigénio a molécula de PAH. Esses
intermediarios podem ser processados através da orto-clivagem ou meta-clivagem, além de
sofrerem agdes de desidrogenases. A acdo das desidrogenases resulta na formagdo de
intermediarios como salicilato, gentisato, protocatecuatos e catecol, que serdo entdo convertidos
a intermediarios do ciclo do 4cido tricarboxilico (Kanaly e Harayama, 2000; Samanta et al.,
2002).

Considerando a biodegradagdo de PAHs como forma de obtencdo energética, todo o
composto ou parte dele é mineralizado. Cerniglia (1984) concluiu que os PAHs podem ser
utilizados como substrato para a excre¢do de compostos intermedidrios, principalmente em
células fingicas, onde a oxidagdo intracelular e a hidroxilagdo de PAHs sdo passos iniciais para
que intermediarios metabolicos sejam excretados. Ja em bactérias, essas reagdes de oxidagdo e
hidroxilagdo parecem estar ligadas diretamente a assimilagdo do carbono, devido a sua maior
plasticidade em obter fontes energéticas.

Processos de co-metabolismo, em que ocorre degradagcdo da molécula sem a geracéo de
energia ou assimilacdo de carbono na célula, sdo conhecidos por proporcionarem a
biodegradagdo de PAHs. Nesse processo ocorre uma reagdo enzimatica nao-especifica, em que
um substrato (no caso em questdo, um PAH) compete com o substrato primario de estrutura
similar pelo sitio ativo da enzima (Johnsen et al., 2005). Recentemente, Khan et al. (2015)
realizaram o isolamento de bactérias do solo capazes de realizar co-metabolismo de PAHs. Os
autores reportaram o co-metabolismo de acenaftileno, antraceno e fenantreno pela via de
degradagdo de naftaleno.

A prospeccdo por bactérias que degradam hidrocarbonetos recalcitrantes é de grande
interesse para a comunidade cientifica, a medida que elas podem ser candidatas a aplicacdo em
processos de bioaumentacdo. Rodrigues et al. (2015a) isolaram diferentes espécies bacterianas a

partir de coldnias desenvolvidas na superficie de 6leo curado, o qual foi deixado como
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“armadilha” em 4gua litoranea da ilha tropical de Trindade, localizada em regido distante de
centros industriais. Dentre os isolados obtidos, duas actinobacterias se destacaram em ensaios
de crescimento utilizando hidrocarbonetos individuais como tnica fonte de carbono e energia.
As bactérias Rhodococcus rhodochrous TRN7 e Nocardia farcinica TRH1 foram submetidas a
crescimento em meio mineral contendo tanto hidrocarbonetos alifaticos como PAHs, ¢ foram
capazes de crescer em todos os ensaios realizados. Outras bactérias, tais como Pseudomonas
spp., Burkholderia cepacia, Sphingomonas spp., Flavobacterium spp., Microbacterium spp.,
Tistrella spp., tém sido investigadas e sua capacidade de degradar PAHs ¢é reportada (Zhang et
al., 20006).

O catabolismo bacteriano de naftaleno inicia-se com um sistema multicomponente
enzimatico, naftaleno dioxigenase. Essa enzima, ao se ligar a molécula, promove a
dihidroxilagdo da molécula, produzindo cis 1,2-dihidroxynaftaleno (Fig. 1). A agfo da cis-
dihidrodiol desidrogenase converte o composto resultante em 1,2-dihidroxinaftaleno e, entdo,
ocorre a clivagem do anel aromatico, resultando na formaggo do salicilato (Seo et al., 2009;
Tomas-Gallardo et al., 2013). Esse composto resultante pode ser metabolizado para formar
catecol ou gentisato, dependendo da via utilizada pela bactéria. A via de degradacdo do
naftaleno é bem conhecida para Pseudomonas spp. e Ralstonia spp. Em Pseudomonas, sabe-se
que a degradacdo do composto ocorre por meio da via utilizada para a formagdo do catecol
(Eaton e Chapman, 1992), enquanto em Ralstonia sp. U2, a via utilizada ¢ a do gentisato (Jeon

et al., 2000).
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Fig. 1. Via catabolica aerobica do naftaleno em bactérias (Proposto pot Denome et al., 1993;
Kiyohara et al., 1994; Auger et al., 1995; Goyal et al., 1997; Baboshin et al., 2008)

A Dbiodegradacio de fenantreno e antraceno, ambas moléculas com trés anéis
aromaticos, inicia-se também pela acdo de um sistema multicomponente de dioxigenases, que
incorpora atomos de oxigénio nos anéis de forma a produzir cis-dihidrodidis. Em algumas
espécies de Pseudomonas ja foram verificadas duas diferentes vias de degradagdo de
fenantreno. Uma ¢ a via em que a dioxigenagao ocorre inicialmente nos carbonos das posi¢des 3
e 4 da molécula e que, por fim, resulta na formagdo de salicilato e catecol ou ftalato e
protocatecoato. A segunda via inicia-se com a dioxigenacdo dos carbonos 1 e 2, e resulta na

formagao de cis-1,2-dihidrodiol (Evans et al., 1965; Moody et al., 2001; Prabhu e Phale, 2003).
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Moody et al. (2001) sugeriram que Mycobacterium sp. PYR-1 possui varias dioxigenases e que
essa caracteristica estd ligada a capacidade desse isolado em promover a degradagdo de uma
variedade de PAHs, como antraceno, fenantreno e pireno. Nesse isolado foram observadas
semelhancgas, mas também diferencas nas vias orfo- € meta- de fissdo dos anéis aromaticos em
relacdo a outras linhagens bacterianas, o que indica a existéncia de rotas metabdlicas
alternativas para a degradagdo de PAHs.

A degradagao de pireno pode ocorrer de diferentes maneiras, uma vez que as enzimas
responsaveis pelas etapas iniciais da via catabolica podem se ligar em diferentes regides da
molécula. Como uma forma de destoxificagdo, a degradacdo pode ser iniciada com a
oxigenagdo dos carbonos das posigdes 1 e 2 da molécula, de forma a dar origem a pireno-1,2-
diol (Kim et al., 2004). Entretanto, a degradagdo desse PAH pode ser iniciada por meio da ag8o
enzimatica de oxigenagdo nos carbonos 4 e 5 da molécula. Apos varios passos de clivagem dos
anéis, o composto resultante é o o-ftalato (Heitkamp et al., 1988; Kim et al., 2005). Ao analisar,
por estudos de protedmica, a via de degradagio de pireno por Mycobacterium vanbaalenii PYR-
1, Kim et al. (2007) identificaram 27 enzimas necessarias a completa degradagdo de pireno que,
nesse micro-organismo, ocorre em 25 etapas. Dentre as proteinas identificadas, 14 sdo
responsaveis pela conversdo de pireno a ftalado, seis outras pela transformacgdo de ftalato a
protocatecoato, sete sdo relacionadas as vias de conversdo do protocatecoato até acetil-CoA e
succinil-CoA. No mesmo estudo, analisou-se o genoma desse micro-organismo, sendo
reportado que muitos genes envolvidos na degradagdo de compostos aromaticos eram
encontrados em clusters.

O fluoreno é um dos principais componentes dos combustiveis fosseis ¢ sua degradacio
pode ser iniciada pela oxigenagao dos carbonos nas posicdes 1 € 2 ou 3 e 4 da molécula. Os cis-
dihidrodiois resultantes sofrem desidrogenagfo e entdo meta-clivagem. Os produtos resultantes
sdo indanonas, que sdo substratos para a producdo de 3-isocromanona ¢ 3,4-dihidrocoumarina.
A hidrdlise enzimatica desses compostos resulta na produgdo do acido 3-(2-hidroxifenil)
propidnico, que ¢ metabolizado pela via do catecol para entdo entrar no ciclo do &cido

tricarboxilico (Peng et al., 2008).
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Todas as vias metabdlicas indicadas levam em consideracdo a necessidade da atuacdo
de dioxigenases sobre as moléculas de PAHs. Embora o oxigénio seja um fator-chave para a
degradagdo desses compostos, a degradacio também pode ocorrer em ambientes anoxicos.
Entretanto, a velocidade das reagdes € menor. O crescimento de bactérias capazes de degradar
esses compostos sob condigdes anadxicas mostrou ser bastante lento, variando de uma a duas
semanas a até mesmo alguns meses (Widdel et al., 2010; Meckenstock e Mouttaki, 2011),
provavelmente em razdo da baixa conservacdo de energia a partir da oxidagdo dos PAHs na
auséncia de oxigénio (Meckenstock et al., 2016). Apds realizar a inoculagdo de um consorcio de
bactérias anaerobias adaptadas a PAH’s em microcosmo, Chang et al. (2002) observaram o
desaparecimento de 80 a 100% do fenantreno, acenaftaleno, antraceno, fluoreno e pireno
presentes apds 90 dias de incubagdo. A degradagdo de PAHs sob anaerobiose tem sido
registrada também em aquiferos contaminados e em incubagdes com sedimentos marinhos
(Tabak et al., 2003; Chang et al., 2008; Bahr et al., 2015).

Kiimmel et al. (2015) avaliaram a capacidade de bactérias degradarem PAH utilizando
sulfato como aceptor de elétrons. Os resultados por eles obtidos indicam que a reagdo C;oHg+ 6
SO,> +2 H + 6 H,0O — 10 HCO; + 6 H,S ocorre e foi comprovada através da utilizagdo de
naftaleno-">C. Embora se tenha utilizado um grande periodo de incubagdo (500 dias), a
degradacdo de naftaleno sob condigdes anaerdbicas ¢ um indicio de que, mesmo na auséncia de
oxigénio, a atenuacdo natural ocorre no ambiente, mesmo que de maneira lenta. Ao realizar a
analise da composi¢do da comunidade microbiana nesses experimentos, foram identificadas
como dominantes as familias Anaerolineaceae, Desulfobacteraceae e Spirochaetaceae. A
degradagdo de fenol por representantes da familia Anaerolineaceae foi constatada por
Rosenkranz et al. (2013), indicando que essa familia pode conter representantes capazes de
degradar compostos aromaticos sob anaerobiose.

A linhagem N49, capaz de degradar naftaleno sob anaerobiose, foi cultivada na
presenca de ion férrico como aceptor de elétrons e naftaleno como fonte de carbono e energia.
O balango de reagdes bioquimicas indicou a mineralizagdo total do naftaleno disponibilizado.

Durante o processo de incubagdo, a concentragdo do metabolito central de degradagdo do
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naftaleno, o acido 2-naftdico, aumentou a medida que ocorria o crescimento da cultura. O
estudo indicou que a degradagdo de PAHs pode ser acoplada a redugdo do ion férrico
(Kleemann e Meckenstock, 2011).

A degradacdo de PAHs tem sido registrada também em condi¢cdo de metanogénese.
Zhang et al. (2012) avaliaram a degradag¢@o de antraceno e producdo de metano a partir de
microcosmos inoculados com sedimento de aquifero contaminado. Apds 120 dias, a remogao de
antraceno chegou a 88%. Apoés realizar a incubagdo com antraceno contendo “C, a técnica
stable-isotope probing (SIP) foi utilizada para se obter o DNA dos grupos microbianos que
incorporaram o "*C. Apos o sequenciamento do gene 16S rRNA, foram identificados os géneros
Methylibium e Legionella ¢ a ordem Rhizobiales como sendo os responsaveis por degradar o

antraceno disponibilizado nos microcosmos.

A possibilidade de biodegradagdo de hidrocarbonetos de petréleo, tanto em aerobiose como
em anaerobiose, torna possivel a biorremediacdo de ambientes variados. As aguas subterraneas,
presentes em aquiferos, representam a maior reserva de agua doce do mundo. Em decorréncia
da continua deterioragdo da qualidade dos mananciais de agua doce superficiais, parte deles é
hoje imprestavel ao consumo humano. A possibilidade de biorremediar ambientes subterraneos
contaminados por PAHs e outros hidrocarbonetos ¢ fundamental para se garantir o
abastecimento a partir dessas fontes de agua, as que tendem a se tornar cada vez mais

importantes para a humanidade.

1.5.Implicacées da biodegradacio incompleta de PAHs

Os PAHs s3o compostos lipofilicos e quimicamente inertes. Entretanto, apds o contato com
organismos vivos, eles podem ser metabolizados e gerar formas toxicas e reativas. Alguns
intermediarios metabolicos formados durante seu metabolismo podem ser mais nocivos para a
biota do que a molécula do contaminante (Abdel-Shafy e Mansour, 2016). A presenga de PAHs
no organismo humano ¢ de outros animais é altamente danosa, na medida em que reagdes de
ativacdo dessas moléculas podem ocasionar a formagdo de intermediarios reativos. A alta

reatividade de alguns deles pode induzir uma série de problemas, variando desde efeitos
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narcotizantes até mutagénicos (La Rocca et al., 1996; Ritter et al., 2002; Chen and White, 2004;
Shimada and Fujii-Kuriyama, 2004; Mehdinia et al., 2015; Abdel-Shafy e Mansour, 2016).

Alguns PAHs ndo apresentam efeitos genotoxicos. Entretanto, apds metabolizados, podem
dar origem a diol-epoxidos, moléculas altamente reativas, caracterizadas por conter um éter
ciclico com trés atomos de carbono que formam um anel. A conformagao dessas moléculas lhes
confere uma alta densidade e torna os ep6xidos mais reativos do que os demais éteres. Por conta
dessas caracteristicas, os diol-epoxidos podem se ligar covalentemente ao DNA e induzir danos
genotoxicos, que podem ocasionar processos carcinogénicos em seres humanos e em outros
animais (Schwerdtle et al., 2010; Rengarajan et al., 2015).

Luckert et al. (2013) investigaram a capacidade de PAHs induzirem a atividade da enzima
citocromo P450 3A4 (CYP3A4). Como resultado, foi verificado que benzo[c]fenantreno (BcP)
e dibenzo[a,l]pireno (DBalP), bem como seus respectivos dihidrodiois e diol-epoxidos, podem
induzir a atividade do CYP3A4. As reagdes desses compostos com o citocromo P450 resultam
em moléculas reativas que podem induzir muta¢cdes no genoma, expondo os organismos a
efeitos carcinogénicos.

A formagdo de catecdis durante as vias de degradagcdo de PAHs pode resultar tanto em
problemas do ponto de vista ambiental quanto para a saude humana. Catecois podem formar
complexos estaveis com varios ions metalicos di- e trivalentes e, com isso, permanecer por mais
tempo no ambiente. Quando o catecol € oxidado enzimaticamente ou na presenca de oxigénio e
metais pesados, um elétron ¢ transferido para o oxigénio molecular, resultando na formagao do
ion superoxido. Na presenca de metais pesados, como ferro e cobre, o superdxido ¢é reduzido a
peroxido de hidrogénio e radicais hidroxilas. As espécies reativas de oxigénio (ROS) formadas
podem ser altamente danosas para cé€lulas e organismos, caso sua eliminagdo ndo ocorra de
maneira rapida (Schweigert et al., 2000). Catecois podem danificar membranas por meio de sua
atividade redox e também danificar DNA e proteinas. Esses compostos ndo causam danos
oxidativos ao DNA. Entretanto, quando combinados com metais pesados ¢ na presenca de
oxigénio molecular, podem resultar na quebra da fita do acido desoxirribonucléico. A quebra é

causada ap6s uma sequéncia de reagdes redox (Fig. 2) que resultam em intensa liberagdo de
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radicais hidroxilas nas proximidades do DNA (Schweigert et al., 2000). Outros efeitos
provenientes da presenca de catecol em tecidos animais tém sido relatados. A geragdo de
superoxidos e quinonas durante a auto-oxidagdo do catecol ja foi relatada como fator citotoxico
para células gliais (Pereira et al., 2004), podendo resultar na induc¢do de apoptose dessas células
(Oliveira et al., 2010). Além disso, a existéncia de ROS ¢ causa comum de problemas ligados a

doengas degenerativas que atingem o sistema nervoso central (Oliveira et al., 2012).

catechol + Cu® catechol” + Cul* 1) |
0, + Cul* 0y + Cult @
0y + Cu¥ + 2H,0 H,0, s oCu® + 20H 3)
0y + H,0, OH' + OH + 10, (@)
H,0, + Cut Cul*O0OH + H* free OH + Cu* + OH (5
H,0, + DNA-Cul* DNA-Cu!*O0H + ‘H? OH + DNA-Cu*OH (6)

Fig. 2. Produgdo de radicais hidroxila capazes de degradar DNA na presenca de oxigénio, cobre:
e DNA (Adaptado de Schweigert et al., 2000).

A degradagdo parcial de PAHs e, principalmente, de benzeno, um composto ubiquo devido
a grande utilizagdo em atividades humanas, pode resultar na formagdo de hidroquinona. A
hidroquinona é uma molécula contendo um anel benzénico com duas hidroxilas na posi¢éo
para. Quando oxidada, resulta na formacdo de quinonas reativas, por exemplo p-benzoquinona
(Bahrs et al., 2013). As quinonas podem induzir estresse oxidativo e formar ligagdes
inespecificas em DNA e proteinas (Bolton et al., 2000). A hidroquinona é conhecida por seu
potencial altamente tdxico para organismos aquaticos, como Pimephales promelas,
Brachydanio rerio, Daphnia magna, Desmodesmus armatus, Synechocystis sp., Nostoc sp.
e Microcystis aeruginosa (Bahrs et al., 2013). Em células de mamiferos, a hidroquinona pode
induzir leucemia de células mononucleares, tumores de células tubulares renais e cincer de
figado em roedores (Kari, 1992). A a¢do em conjunto de hidroquinona e catecol ¢ conhecida por
sua relacdo com danos oxidativos ao DNA e genotoxicidade em células de mamiferos in vivo

(Marrazzini et al., 1994).
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1.6. Recalcitrancia e biodegradacio de hidrocarbonetos

A recalcitrancia de hidrocarbonetos estd diretamente relacionada com o tamanho e
complexidade da molécula. Hidrocarbonetos aromaticos de baixa massa molecular, como
benzeno, tolueno e xileno, causam efeitos imediatos de toxicidade no ambiente afetado, mas
podem ser degradados com facilidade por micro-organismos ambientais (Cury 2002). Moléculas
que possuem dois ou mais anéis aromaticos condensados ou ramificagdes sdo mais dificeis de
serem degradadas e uma menor variedade de micro-organismos ¢ capaz de metaboliza-las
(Hernandez-Lopez et al. 2015). Se comparadas a moléculas mais simples, essas apresentam
menor toxicidade. No entanto, sdo mais persistentes no ambiente e causam efeitos duradouros,
denominados efeitos toxicos cronicos (Aske et al., 2002; Ghazali et al., 2004), além de formar
nanoestruturas entre 2-20 nm que resultam das fortes interacdes das moléculas que compdem o
6leo cru, com forte capacidade de adeséo a superficies (Mostowfi et al., 2009).

PAHs contendo seis ou mais anéis aromaticos sdo recalcitrantes ao ataque microbiano (Das
e Chandran, 2011). Embora ndo exista um consenso na literatura, alguns autores consideram
PAHs contendo quatro ou mais anéis aromaticos como sendo de alto peso molecular, enquanto
que outros consideram como sendo de alto peso apenas os que possuem mais de seis anéis.
Recentemente, Marin-Spiotta et al. (2013) sugeriram que o termo ‘“recalcitrante” deve estar
principalmente relacionado a baixa solubilidade ao invés da complexidade molecular. Os
asfaltenos sdo moléculas de hidrocarbonetos grandes presentes no 6leo bruto. Em 6leos leves,
esses compostos representam aproximadamente 1% da composicdo total, enquanto que em
oleos pesados, os valores podem ultrapassar 20% (Hernandez-Lopez et al. 2016). Os asfaltenos
sdo representados, principalmente, por moléculas contendo de 4 a 10 anéis, aromaticos ou ndo,
contendo ramificagdes na cadeia (Groenzin e Mullins, 2000), incluindo moléculas aromaticas de
alto peso molecular (Mullins, 2011), cujas estruturas complexas e a alta hidrofobicidade os
fazem resistentes a biodegradacdo. Sdo soluveis em solventes aromaticos como tolueno e
benzeno, e insoluveis em r-alcanos, como r-heptano ou n-pentano (Strausz et al., 2006; Gray et

al., 2011).
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O fungo Neosartorya fischeri foi o primeiro micro-organismo a ser associado a
mineralizacdo de asfaltenos de petréleo. Apds 11 semanas de crescimento em meio contendo
asfaltenos como Tunica fonte de carbono e energia, o fungo foi capaz de metabolizar 15,5% do
asfalteno presente e mineralizou 13,2% do total (Uribe-Alvarez et al., 2011). Mais tarde, Yanto
e Tachibana (2013 e 2014) relataram a capacidade de Pesalotiopsis sp. de degradar asfaltenos.
Esse fungo halotolerante degradou 12,4% dos asfaltenos apds 15 dias de incubagio.
Recentemente, Hernandez-Lopez et al. (2016) avaliaram a capacidade do fungo Neosartorya
fischeri degradar esses hidrocarbonetos de alto peso molecular. Apds a inoculagdo de micélios,
a degradacdo de asfalteno, coroneno, benzo(g,h,i)perileno e indeno(1,2,3-cd)pireno foi avaliada
de acordo com o consumo de oxigénio em cada ensaio. O maior consumo de oxigénio se deu
nos ensaios contendo asfaltenos (138 mg 1" dia™), seguido por coroneno (82 mg I"' dia™),
indeno(1,2,3-cd)pireno (81 mg I dia™) e por fim benzo(g,h,i)perileno (62 mg 1" dia™). No
trabalho, foram observados fortes indicios de que genes responsaveis pela sintese de
monooxigenases do sistema citocromo P450 s3o induzidos quando o fungo é cultivado na
presenga de asfaltenos. A indugdo desses genes em resposta a presenca de diferentes PAHs tem
sido relatada, assim como o seu papel na biotransformagdo desses compostos, incluindo PAHs
com seis anéis aromaticos (Syed et al., 2010, 2011, 2013). Utilizando microscopia confocal ¢
baseando-se na fluorescéncia emitida por PAHs, Hernandez-Lopez et al. (2016) reportaram a
presenca de PAHs de alto peso molecular no interior de hifas fungicas de Neosartorya fisceri,
constatando ainda a ocorréncia do catabolismo desses compostos por cromatografia liquida de
alta precisdo (HPLC).

O metabolismo de PAHs de alto peso molecular parece ocorrer no interior das hifas
fungicas (Hernandez-Lopez et al., 2016). Em 2014, Fayeulle e colaboradores encontraram
benzo(a)pireno no interior de hifas, sugerindo que corpos lipidicos constituem os locais de
armazenamento intracelular de PAHs, os quais s@o obtidos por meio de absor¢do dependente de
energia (Fayeulle et al. 2014).

Representantes de Pseudomonas, Citrobacter, Enterobacter, Staphylococcus, Bacillus, e

Lysinibacillus sdo normalmente mencionados na literatura pela capacidade de degradar
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hidrocarbonetos (Atlas, 1981; Cerniglia, 1984; Denome et al., 1993; Johnsen et al., 2005; Chang
et al., 2008; Das e Chandran, 2011; Bao et al., 2012; Baruah et al., 2016), incluindo PAHs com
até sete anéis aromaticos. Baruah et al. (2016) isolaram 14 linhagens bacterianas
hidrocarbonoclasticas de solo contaminado com oleo cru na India. Foram empregados
microcosmos contendo 6leo cru constituido de 37,5% de asfaltenos. Os isolados Enterobacter
sp. RC4 e Bacillus sp. RC6 foram capazes de metabolizar, respectivamente, 80% e 64%, do
oleo cru. O isolado Enterobacter sp. RC4 foi capaz de metabolizar 78% e 73% de resina e
asfalteno, respectivamente, nesses ensaios. A presenca do gene citocromo P450, confirmado
nesse isolado, parece ser o fator-chave para proporcionar as altas taxas de degradacdo
observadas.

O crescimento de bactérias em ambientes onde a principal fonte de carbono e energia sdo os
hidrocarbonetos pode ser limitado pela baixa disponibilidade desse substrato, a qual ¢é atribuida
a sua baixa solubilidade (Sekelsky e Shreve, 1999). Surfactantes produzidos por uma variedade
de micro-organismos (biossurfactantes) podem aumentar a biodisponibilidade dos compostos
hidrofobicos, na medida em que aumentam sua solubiludade em agua (Marcoux, 2000). Mnif et
al. (2011) realizaram isolamento de bactérias a partir de campos de 6leo, obtendo isolados com
capacidade de degradar hidrocarbonetos e produzir biossurfactantes. Dentre os isolados, foi
possivel relacionar positivamente a capacidade de uma Pseudomonas spp. em produzir
biossurfactantes e concomitantemente degradar n-alcanos. Bacillus cereus isolado a partir de
amostra de solo contaminado com petréleo foi capaz de produzir biossurfactantes usando
melago como fonte de carbono e mostrou habilidade hidrocarbonocléstica. O isolado degradou
40% de asfalteno durante incuba¢do em meio mineral (5 g/L de asfalteno) por 60 dias a 28°C
(Asadollahi et al., 2016). O uso de biossurfactantes ja purificados em um ambiente
contaminado por 6leo pode favorecer a biodegradacdo dos hidrocarbonetos. Rodrigues et al
(2015b) mostraram que o uso de ramnolipideo em microcosmos contendo agua do mar
contaminada com o6leo cru proporcionou aumento da atividade microbiana da comunidade

autéctone, sugerindo que, nessa condi¢do, os micro-organismos ali presentes tiveram maior
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acesso aos contaminantes, o que favoreceu a sua utilizagdo como fonte de carbono e energia
pela comunidade microbiana estabelecida nos microcosmos.

A biodegradacdo de hidrocarbonetos pode ser mais eficiente quando um conjunto de micro-
organismos com capacidades catabdlicas conhecidas e capazes de produzir biossurfactantes sdo
empregados em conjunto em ambientes contaminados, de forma que interagdes sinérgicas
ocorram durante a utilizacdo dos contaminantes (Ghazali et al., 2004). Embora os consorcios
microbianos sejam capazes de degradar contaminantes em culturas, os micro-organismos,
quando inoculados em ambientes naturais, podem ndo se adaptar, anulando assim o seu
potencial efeito beméfico sobre a biodegradacdo dos contaminantes-alvo (Tyagi et al., 2011).

Ao usar consorcios bacterianos, Jahromi et al. (2014) obtiveram uma média de 51,5% de
degradagdo de asfaltenos apds dois meses de incubacdo em meio basal. A utilizagio de
consoércios bacterianos pode conferir certas vantagens para os processos de biodegradagio, ja
que diferentes populagdes microbianas possuem vias metabolicas diversas, o que amplia a gama
de substratos que podem ser consumidos, incluindo as moléculas contaminantes. Um consoércio
bacteriano composto por Pseudomonas aeruginosa, Bacillus subtilis, Ochrobactrum anthropi e
duas linhagens de Acinetobacter baumannii isolados de ambientes com historico de
contaminagdo de hidrocarbonetos foi utilizado por Leal (2009). Esse consorcio possuia
representantes com genes para degradacdo de hidrocarbonetos e alguns produtores de
biossurfactantes. Em ensaios em meio de cultura contendo 6leo diesel, a degradacdo de alcanos
chegou a mais de 90% em apenas sete dias. Os hidrocarbonetos foram mais rapidamente
degradados na presenca do consorcio do que das culturas puras dos membros do consoércio.
Populagdes microbianas podem apresentar vias metabolicas complementares, de modo que
produtos do metabolismo de uma popula¢do podem ser metabolizados por outras populagdes
(McGenity et al., 2012). Além disso, a existéncia de um ou mais membros do consércio com
potencial de producdo de biossurfactantes pode facilitar o acesso dos membros do consoércio a
substratos hidrofobicos, como os hidrocarbonetos, favorecendo a sua biodegradacgdo (Li et al.,

2016).
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1.7.Particularidades ambientais e estratégias de biorremediacio de ambientes
contaminados por hidrocarbonetos

Apods a contaminagdo de ambientes por hidrocarbonetos, bem como por qualquer outro
composto, ¢ necessaria uma avaliacdo técnica para se tragarem os modos de agdo dos
contaminantes. Os efeitos da contaminagdo em solos e aguas devem ser avaliados,
considerando-se especialmente os potenciais efeitos sobre as comunidades bioldgicas no local
afetado e no entorno. Um fator critico em situagoes de contaminagdo ambiental ¢ a visualizagdo
de todos os problemas que a contaminagdo pode ocasionar, bem como o delineamento da
extensdo da contaminagdo (Roy e McGill, 2000). Embora em um momento inicial a extensdo do
local afetado possa ser definida, a mobilidade das plumas de contaminagdo vai depender de
condi¢des intrinsecas do ambiente afetado. Uma avaliacdo abrangente e bem planejada da
extensdo da contaminacdo permitird que os gestores desses locais tomem decisdes sobre o
potencial de remediagdo e de danos ao entorno do local inicialmente contaminado (Das e
Chandran, 2011).

As técnicas de biorremediacdo sdo utilizadas para acelerar a biodegradacdo de
contaminantes e recuperar o ambiente contaminado para uma condi¢do semelhante a encontrada
antes da contaminag@o (Roling et al., 2002; Stroud et al., 2007; Minai-Tehrani et al., 2015). A
manipulagdo do ambiente, bem como das popula¢des microbianas envolvidas na biodegradacao,
devem ser realizadas para se assegurar eficiéncia no processo de biorremediacdo adotado
(Stroud et al., 2007). As estratégias de biorremediacdo disponiveis incluem a bioestimulacao,
que envolve a adequagdo de fatores ambientais (Gallego etal., 2001; Rubertoet al.,
2009; Abed et al., 2015); a bioaumentagdo, baseada na inoculagdo de micro-organismos
hidrocarbonoclasticos (Hassanshahian et al., 2014; Mao et al., 2015; Rodrigues et al., 2015b)
e/ou micro-organismos produtores de biossurfactantes, visando ao aumento da solubilidade de
contaminantes hidrofobicos (Chang et al., 2015) e, por fim, a atenuacdo natural, uma
metodologia de remediagdo passiva, onde ocorre apenas o monitoramento da degradagdo dos
contaminantes. Essa técnica ¢ eficiente em ambientes que possuem potencial genético e

metabolico, bem como condigdes ambientais que permitam a biodegrada¢do do contaminante



25

em um periodo tido como razoavel pelos gestores do programa de descontaminagdo (Kao et al.,
2006).

Considerando-se que os ambientes mais susceptiveis a contaminagdo por hidrocarbonetos
do petrdleo sdo solos e aguas marinhas, sdo descritas, a seguir, peculiaridades nas estratégias de

biorremediagdo em cada um desses ambientes:

1.7.1. Biorremediac¢ao de hidrocarbonetos em solos

A contaminagdo de solos por hidrocarbonetos ¢ um problema ambiental grave (Sutton et
al., 2013; Aller et al., 2014), ocasionado principalmente por vazamentos durante a extragdo,
transporte e refino do petroleo, ou durante o armazenamento de seus derivados em postos
revendedores de combustiveis (Lin e Mendelssohn, 2012; Mosaed et al., 2015). A recuperacdo
desses ambientes tem sido intensamente estudada, o que tem permitido tragar estratégias
eficientes para a mitigagdo dos impactos ambientais e eliminacdo eficiente dos
hidrocarbonetos (Gogoi et al., 2003; Lin e Mendelssohn, 2012; Gordon et al., 2015; Mosaed et
al., 2015).

Em solos, o conhecimento de fatores como a granulometria, compactagdo, umidade, pH,
teor de matéria organica e de nutrientes inorganicos ¢ fundamental para que estratégias de
biorremediacio sejam tragadas para se lidar com um evento de contaminagdo por
hidrocarbonetos. O oxigénio é um fator-chave para que as oxigenases possam agir sobre as
moléculas de hidrocarbonetos, devendo-se considerar ainda seu papel como aceptor de elétrons
na cadeia respiratoria dos micro-organismos responsaveis pela biodegradacio (Karigar e Rao,
2011). Portanto, o revolvimento de solos compactados contaminados pode ser uma maneira
simples e eficiente de se obter maior velocidade de biodegradacdo. A umidade é também fator
determinante da atividade microbiana e, consequentemente, da biodegradagdo de contaminantes
organicos. A escassez de agua diminui a atividade e o desenvolvimento microbianos, enquanto
seu excesso pode levar a menor difusdo de oxigénio nos solos contaminados. Geralmente, a
atividade microbiana 6tima ocorre quando a umidade do solo estd entre 50 ¢ 80% de sua

capacidade de retengdo de agua, que, como sugerido por Baker (1994), corresponde a
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quantidade de dgua que permanece no solo apds sua drenagem pela forga gravitacional. Nos
experimentos de biorremediacdo de hidrocarbonetos em solo conduzidos por Viiias et al.
(2005), foi avaliada a influéncia tanto da comunidade bacteriana nativa do solo quanto da
umidade do solo sobre a biodegradacdo dos contaminantes (Tabela 1). Os autores concluiram
que ambos os fatores avaliados sdo essenciais para se obter a biodegradacdo dos contaminantes
em niveis compativeis com os objetivos propostos para a biorremediagdo de ambientes

contaminados com hidrocarbonetos.

Tabela 1. Biodegradacao de hidrocarbonetos ap6s incubagdo de solo por 200 dias*

Concentragdo inicial % de biodegradacgdo apds 200 dias

(mg/Kg de solo Controle Solo Tratamento

seco) (5,8% da CRA) Autoclavado (40% da CRA)
TPH 8196 + 285 1 8 79
Fluoreno 182+2 25 36 100
Fenantreno 496 £ 24 0 7 96
Antraceno 114+ 15 26 17 84
Fluoranteno 693 + 48 0 0 92
Pireno 387 £ 30 0 1 87
Criseno 144 + 10 0 0 62
PAHs totais 2724 + 134 3 8 87

* Adaptada de Vinas et al. (2005).

A biodegradag@o de hidrocarbonetos de petroleo tende a ser menos eficiente em solos
com baixo teor de matéria organica (Sullivan and Krieger, 2001). O efeito parece ser atribuido
ao fato de que micro-organismos sdo mais ativos em solos ricos em matéria organica do que em
solos pobres, visto que essas moléculas servem de substrato para sustentar o metabolismo
primario microbiano (Fontaine et al., 2003; Johnsen et al., 2005). Além disso, a presenca de
matéria organica proporciona a adsor¢do dos hidrocarbonetos, diminuindo sua concentragdo na
fase aquosa e gasosa do solo, levando a uma menor inibigdo das popula¢des microbianas (Labud
et al.,, 2007). Entretanto, a adsor¢do dos hidrocarbonetos pelas moléculas orgédnicas do solo
resulta na diminui¢do da biodisponibilidade dos hidrocarbonetos, o que pode, conversivamente,
afetar negativamente a biodegradac@o, principalmente se os micro-organismos ndo forem

capazes de produzir biossurfactantes ou mesmo de se aderirem aos hidrocarbonetos (Labud et
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al., 2007; Marin-Spiotta et al., 2013; Li et al., 2016). Nesse contexto, o uso dos biossurfactantes
pode favorecer a atividade decompositora, uma vez que essas moléculas aumentam a
solubilidade e dessor¢do dos hidrocarbonetos e, consequentemente, a sua biodisponibilidade
(Chang et al., 2015; Li et al., 2016). O uso de surfactantes sintéticos pode ser um problema,
visto que, além de serem também considerados contaminantes ambientais, podem ainda inibir o
desenvolvimento microbiano e, assim, afetar o catabolismo dos hidrocarbonetos (Bramwell e
Laha, 2000).

De acordo com as caracteristicas do solo, sua granulometria pode proporcionar a
existéncia de microssitios anoxicos, os quais inibem a biodegradagdo de hidrocarbonetos de
petroleo. Por fim, deve-se considerar que a disponibilidade de carbono aumenta abruptamente
apoOs a contaminacdo por hidrocarbonetos, podendo a biodegradagdo desses compostos, nessas
circunstancias, ser restringida por uma escassez de nutrientes minerais, especialmente de
nitrogénio e fosforo (Das e Chandran, 2010). Nessas condi¢des, a adigdo de fertilizantes para se
levar a razdo C:N:P para valores proximos a 100:10:1 tende a estimular a agdo microbiana sobre
os contaminantes (Hoeppel and Hinchee 1994; Bouchez et al. 1995; Cookson 1995, Leys et al.,
2005).

Micro-organismos hidrocarbonoclasticos sdo extensivamente distribuidos em habitats
de solo (Pandey et al., 2016). Bactérias do solo sdo capazes de se adaptar e metabolizar uma
ampla variedade de hidrocarbonetos para obtengdo de carbono e de energia (Vifias et al., 2005;
Wang et al., 2008). Morais et al. (2016) avaliaram as modifica¢des na estrutura da comunidade
microbiana em solos pristinos contaminados por petrdleo. A abundéncia de alguns faxa, como
Rubrobacteraceae, Streptomycetaceae, Nocardia, Pimelobacter, Acinetobacter, Perlucidibaca,
dentre outros, aumentou significativamente, levando a sugerir que esses membros da
comunidade microbiana sdo potencialmente capazes de utilizar hidrocarbonetos em seu
metabolismo. Outros relatos indicando o metabolismo de PAHs por micro-organismos nativos
de solos pristinos sdo encontrados na literatura (e.g. Tervahauta et al., 2009; Yrjala et al., 2010).

Estratégias que fazem o uso de linhagens bacterianas como inoculantes, denominadas de

bioaumentagdo, podem aumentar a eficiéncia e velocidade do processo de biorremediagéo
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(Tyagi et al., 2011). Uma linhagem de Pseudomonas aeruginosa foi isolada de solo
contaminado com petrdleo e, em experimentos em biorreatores, foram realizadas analises para
se verificar sua capacidade em degradar hidrocarbonetos de diesel. Foi observado aumento da
atividade enzimatica de desidrogenases, catalases, lipases e hidrolases durante o periodo de
incubacdo. Apds 30 dias foram realizadas analises por FTIR e cromatografia gasosa, de forma a
confirmar a degradagdo de até 66% do diesel adicionado nos tratamentos, constatando-se a
degradagdo até mesmo de alcanos de cadeias longas durante o periodo (Sharma et al., 2014). O
emprego de consorcios bacterianos pode ser ainda mais efetivo na remocao de hidrocarbonetos
do solo. A obteng@o de um consoércio bacteriano por Gargouri et al. (2014), a partir de reator de
tanque agitado continuo contendo efluentes de refinaria, foi utilizado na biorremediaggo de solo
contaminado por hidrocarbonetos do petroleo. Compostos alifaticos de 12 a 30 carbonos foram
analisados e, apos 30 dias de tratamento, ocorreu reducdo da concentracdo de todos eles. A
densidade populacional de bactérias aerdbias heterotroficas também aumentou e a redugdo de
TPHs chegou a 96,05%. O solo tratado foi considerado como nao-fitotoxico.

Uma técnica que pode aumentar a eficiéncia da degradag@o de hidrocarbonetos em solos
¢ baseada no uso de eletrodos que s@o inseridos diretamente no solo contaminado. A eletro-
biorremediagdo é uma tecnologia hibrida para a remediagdo de contaminantes organicos, que se
baseia no uso da eletrocinética em conjunto com técnicas de biorremediagdo, de forma a
aumentar o potencial de mobilizagdo dos poluentes e das células microbianas capazes de
realizar o catabolismo desses compostos (Wick et al., 2007). Os eletrodos sdo utilizados para
promover a formagdo de fracos campos elétricos, por exemplo, entre 0,2 ¢ 2 V/cm (Hassan et
al., 2016). Através do campo magnético criado pelo eletrodo, pode ocorrer o direcionamento de
ions através da matriz do solo e, com isso, promover o contato de nutrientes com micro-
organismos capazes de degradar os contaminantes, da mesma maneira que pode proporcionar
maior contado desses micro-organismos com os contaminantes (Hassan et al., 2016). Essa
técnica pode, ainda, ser eficiente na distribui¢do uniforme de nutrientes adicionados ao solo (Xu
et al., 2010) e também na disponibilizacdo de oxigénio na regido do anodo pela reacdo de

eletrolise da dgua (Ramirez et al., 2014). Algumas limitagdes ocorrem para a aplicagdo em
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campo dessa técnica, pois o gasto energético para disponibilizar energia nos eletrodos ¢é alto. Ha
ainda o potencial de aumento da competicdo e de relagdes desarmonicas entre os micro-
organismos autdctones e/ou adicionados ao solo nas regides de concentracéo de células, além de
ser necessaria a utilizagdo de compostos para diminuir as variagdes de pH que normalmente
ocorrem entre catodo e anodo (Wick et al., 2007). A aplicag@o da corrente elétrica pode ainda
interromper os fluxos da membrana plasmatica devido a orientagdo dos lipideos de membrana
(Groves et al., 1997). Portanto, apesar de promissora, a eletro-biorremediacdo deve ser ainda
mais bem estudada para que se promovam, futuramente, ensaios em grande escala.

A remediagdo de solos contaminados por hidrocarbonetos pode se tornar ainda mais
dificil no caso de existirem metais pesados contaminando o mesmo sitio, ja que esses inibem a
atividade microbiana e, consequentemente, a biodegradagdo de poluentes organicos (Sandrin e
Maier, 2003; Thavamani et al., 2012a, 2012b). Apds obter isolados de solo contaminado com
hidrocarbonetos e metais pesados em meios de enriquecimento contendo fenantreno e pireno,
Thavamani et al. (2012¢) realizaram testes de degradacdo de PAHs usando um consorcio
microbiano composto por representantes dos géneros Pandoraea, Alcaligenes, Pseudomonas e
Paenibacillus. Mesmo na presenca de cadmio o consorcio foi capaz de degradar efetivamente
PAHs, mas a eficiéncia de degradacéo foi reduzida quando se utilizaram concentragdes do metal
maiores do que 5mg L.

A presenga de plantas pode auxiliar na degradag¢do de hidrocarbonetos, uma vez que
elas podem estimular o desenvolvimento de micro-organismos hidrocarbonoclésticos na regido
rizosférica (Kirk et al., 2005; Kim et al., 2006; Zhuang et al., 2007; Gaskin et al., 2008). Pagé et
al. (2015) relataram que genes bacterianos especificos relacionados a degradagdo de
xenobidticos tem a expressdo estimulada pela espécie vegetal Salix purpurea quando
hidrocarbonetos estdo presentes no solo. Os exsudatos vegetais liberados na regido radicular
seleciona a microbiota, de forma que os micro-organismos protegem a planta contra os
contaminantes toxicos e contribuem para seu crescimento (Segura et al., 2009; Hayat et al.,
2010). A prevaléncia de genes catabolicos de hidrocarbonetos tem sido relatada quando algumas

espécies de plantas sdo encontradas no ambiente contaminado (Siciliano et al., 2001; Siciliano
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et al., 2003; Palmroth et al., 2005; Palmroth et al., 2007; Marecik et al., 2015). Com base nos
resultados desses e de outros estudos, € possivel sugerir que a rizorremediag@o ¢ uma alternativa

promissora para a remoc¢ao de hidrocarbonetos em solos contaminados.

1.7.2. Biorremediacio de hidrocarbonetos em ambientes marinhos

Ambientes marinhos estdo sujeitos a contaminag@o por diversos compostos associados a
atividades antropicas. O 6leo cru e seus derivados sdo alguns dos poluentes organicos mais
importantes no ambiente marinho, pois causam uma série de problemas econdmicos, sociais e
ambientais (Peterson et al., 2003). As contaminagdes de ambientes marinhos por
hidrocarbonetos de petrdleo podem ser originadas tanto de atividades em terra, que ocasionem o
carreamento de material para as areas costeiras, bem como atividades de transporte maritmo e
na propria industria de produgdo de dleo offshore, onde existem riscos desde a extragdo até a
chegada do o6leo nas refinarias onshore. Acidentes envolvendo o derramamento de 6leo sdo
ainda mais danosos quando contaminam regides costeiras, que estdo entre os ambientes mais
produtivos da Terra, causando acelerada degradacdo e redugfio da biodiversidade desses
ecossistemas (Lotze et al., 20006).

Em 1989 ocorreu um dos maiores acidentes da historia envolvendo derramamento de
6leo no mar pelo navio Exxon Valdez (Peterson et al., 2003). Na ocasido foram liberados 42
milhGes de litros de 6leo cru no mar, que se espalharam por 1.990 km de area costeira, com
maior impacto na enseada Prince William. A contaminacdo foi responsavel por influenciar
negativamente o desenvolvimento de algas, em decorréncia da toxicidade exercida pelos
hidrocarbonetos e, como consequéncia da menor produtividade primaria, toda a cadeia trofica
foi afetada. Houve rapido declinio de individuos da ictiofauna, caranguejos, estrelas-do-mar e
invertebrados. Alguns grupos de organismos resistentes aos efeitos da contaminagdo se
tornaram mais abundantes, como por exemplo, oligoquetos e poliquetas, provavelmente como
resultado da reducdo de seus predadores, tendo sido constatado, ainda, aumento da abundancia
de bactérias degradadoras de hidrocarbonetos (Peterson, 2001). Mesmo apds seis anos do

desastre, persistiam plumas e sedimentos contaminados com 6leo, de forma que efeitos toxicos
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pontuais poderiam ainda ocorrer (Carls et al., 2001). Apos 13 anos do acidente, residuos de 6leo
eram encontrados principalmente nas regides intertidais superiores, associados com sedimentos
finos e areia (Taylor e Reimer, 2008). Em 2010, o acidente envolvendo a plataforma da empresa
Deepwater Horizon no Golfo do México afetou uma grande area costeira dos EUA e exp0s a
fragilidade de ecossistemas costeiros. Varias foram as medidas tomadas para a remogao do 6leo
das areas afetadas, mas estima-se que 25% do 6leo ainda permaneceram no ambiente (Tate et
al., 2011).

Técnicas de biorremediacdo sdo mais efetivas e de menor custo na remogdo dos
contaminantes de ambientes aquéticos quando comparadas com as técnicas fisicas e quimicas
(Khan et al., 2004; Bao et al., 2012). Entretanto, para aumentar a eficiéncia das agdes, as
técnicas devem ser usadas como complementares (Harayama et al., 1999; Aburto-Medina et al.,
2015). A remocdo de moléculas de hidrocarbonetos solubilizadas ou dispersas na coluna d’agua
em ambientes marinhos para posterior tratamento em locais especificos ¢ inviavel. Portanto,
técnicas in situ sdo as mais utilizadas no mar, compreendendo tanto a bioaumentacdo e a
bioestimulagdo quanto a atenuagdo natural (Yu et al., 2005). Quando o dleo atinge o ambiente
marinho, ocorrem mudangas em sua composi¢do fisico-quimica em razdo da atuacdo de
diversos fatores ambientais, que interferem diretamente na permanéncia dos hidrocarbonetos
naquele ambiente, tais como a evaporagdo, a dissolugdo, a dispersdo, a oxidagdo fotoquimica, a
emulsificacdo, a adsor¢do em particulas e a sedimentagdo (Miller et al., 1988; Atlas, 1981;
Garret et al., 1998; Dutta e Harayama, 2000; Medina-Bellver et al., 2005; Haritash e Kaushik,
2009; Karakog et al., 2015).

Embora sejam ubiquos, micro-organismos capazes de degradar hidrocarbonetos
constituem apenas cerca de 0,1% da comunidade microbiana total em ambientes nao-
contaminados. Apds um evento de contaminago, no entanto, a propor¢do de microrganismos
hidrocarbonoclésticos na comunidade microbiana pode chegar a 100% (Atlas, 1981). Rodrigues
et al. (2015b) mostraram que, em agua ocednica, representantes do dominio Bacteria

prevalecem na colonizagdo do 6leo derramado, seguidos por fungos e entdo Archaea.
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Recentemente, Rodrigues et al. (2015a) utilizaram meios de enriquecimento para obter
isolados a partir da regido costeira de uma ilha oceanica tropical considerada como pristina para
hidrocarbonetos.  Posteriormente, Rodrigues et al. (2015b) utilizaram um desses micro-
organismos, a bactéria Rhodococcus rhodochrous TRN7, em microcosmos simulando
bioaumentacdo na presenca de d6leo previamente aquecido para remogdo de hidrocarbonetos
mais volateis. A atividade microbiana nos microcosmos contendo células de R. rhodochrous
TRN7 aumentou significativamente durante o periodo de incubagao, sugerindo que tal isolado é
capaz de utilizar as fragdes de hidrocarbonetos disponibilizadas. No mesmo sentido, apenas a
bioestimulagdo simulada nesse ambiente foi responsavel por aumento na atividade bacteriana,
de forma a sugerir que a bioestimulag@o ¢ uma técnica eficiente na biorremediagdo de ambientes
oligotréficos considerados pristinos.

Pireno e indeno(1,2,3-cd)pireno sdo os PAHs mais abundantes em zonas umidas do
estuario Liaohe, na China. Pseudomonas putida PYR1 e Acinetobacter baumannii INP1
imobilizadas em esferas de p6 de cinza ou como células livres foram utilizadas como estratégia
de bioaumentag@o em microcosmos com ambos os contaminantes (Huang et al., 2016). Apds 30
dias de incubagdo, a eficiéncia da biodegradacdo dos PAHs foi maior quando as células estavam
imobilizadas em comparagdo com as células livres, provavelmente por causa da adsor¢do dos
contaminantes as esferas de cinzas, proporcionando maior contato com as células ali presentes.
Tecnologias capazes de aumentar a eficiéncia de biodegradagdo de hidrocarbonetos em
ambientes costeiros € oceanicos t€m sido propostas também como agentes de bioestimulagdo,
por exemplo, ao se utilizar flocos flutuantes de argila fertilizada com nutrientes inorganicos
(Warr et al., 2013) em aguas abertas oligotroficas. A utilizagdo de fertilizantes oleofilicos como
o Inipol EAP 22 foi proposta como forma de aumentar a eficiéncia da biodegradagdo em
oceanos. Entretanto, apés a sua utilizagdo em regides afetadas pelo acidente do navio Exxon
Valdez, alguns relatorios contestaram a eficacia do produto (Nikolopoulou e Kalogerakis, 2008),
pois sua formula contém o 2-butoxietanol, um composto potencialmente toxico. Além disso,
tratando-se do Inipol EAP 22, quando o produto entra em contato com a agua ocorre quebra da

emulsdo, liberando toda a uréia na fase aquosa, que se perde rapidamente (Ron e Rosenberg,
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2014). Nikolopoulou et al., 2007 propuseram, como alternativa, a utilizacdo de acido urico e
lecitina de soja (compostos de baixa solubilidade em agua) como fontes de nitrogénio e fosforo,
respectivamente, para estimular a biodegradacdo de hidrocarbonetos em ambientes aquaticos

oligotroficos.

1.8.Influéncia de fatores ambientais na biodegradacao de hidrocarbonetos

Hidrocarbonetos de alto peso molecular e os PAHs ndo persistem no ambiente apenas por
caracteristicas intrinsecas da molécula, mas também por fatores ambientais que podem ndo
favorecer a biodegradacdo (Taylor e Reimer, 2008). Se a presenca de micro-organismos
hidrocarbonoclasticos ¢ necessaria para elimina-los, bem como a existéncia de condi¢oes
ambientais para que o catabolismo desses compostos ocorra, interven¢des no ambiente
contaminado devem ser realizadas. A contaminagdo por outros compostos ou por metais toxicos
pode dificultar o desenvolvimento microbiano. Entretanto, a prospec¢do e screening de micro-
organismos que sejam efetivos em metabolizar os hidrocarbonetos na presenca desses possiveis
agentes inibitérios pode viabilizar a biorremediagdo mesmo nessas condi¢des aparentemente
inibitorias.

A particularidade de cada ambiente muitas vezes exige que diferentes técnicas de
remediacdo sejam adotadas para que se obtenha uma remogao eficiente dos contaminantes de
um dado local. Portanto, conhecer fatores bidticos ¢ abidticos do ambiente contaminado é
fundamental para se dar inicio ao planejamento de quais agdes devem ser tomadas. Micro-
organismos hidrocarbonoclasticos isolados de solos podem ndo se adaptar a ambientes aquaticos
e vice-versa. Portanto, a bioaumentacdo utilizando micro-organismos autdctones pode ser mais
eficiente, pois sabe-se que esses isolados conseguem se readaptar com facilidade ao seu
ambiente de origem (Aburto-Medina et a., 2015). Deve-se ainda levar em consideracdo fatores
como predagdo por protozoarios, competi¢do por nutrientes, temperatura do local, incidéncia de
radiacdo solar, dentre outros. A titulo de exemplo, a bioestimulagio por compostos fontes de
nitrogénio e fosforo pode ndo resultar em efeito algum na remogao dos hidrocarbonetos quando

esses micronutrientes ndo sdo o fator limitante da atividade microbiana no ambiente
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contaminado. Em contrapartida, a atenuagdo natural pode ser a maneira mais eficiente ¢ de
menor custo caso o ambiente possua micro-organismos hidrocarbonoclasticos e ainda
apresentem valores significativos de nitrogénio e fosforo, além de micronutrientes (EI
Fantroussi e Agathos, 2005; Yu et al., 2005).

A persisténcia de um contaminante no ambiente pode ser reduzida caso agdes sejam
tomadas para proporcionar maior biodisponibilidade do mesmo e, consequentemente, maior
velocidade de biodegradagdo. Entretanto, o custo dessas agdes, que podem demandar tempo,
torna-se o principal impedimento da agdo continua nos ambientes contaminados. Nesse caso,
uma avaliacdo criteriosa da relacdo custo/beneficio e uma analise de risco adequada sdo
essenciais para uma tomada de decisfo coerente, tirando-se o maximo proveito do potencial
metabodlico dos micro-organismos com vistas a preservagdo dos ambientes e da saude de

homens, animais e de outros membros da biosfera.
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Abstract

Here, we present a draft genome and annotation of Rhodococcus rhodochrous TRN7,
isolated from Trindade Island, Brazil, which will provide genetic data to benefit the

understanding of its metabolism.

2.1. Genome announcement

The genus Rhodococcus is closely related to Nocardia, Corynebacterium, Gordonia,
and Mycobacterium and belongs to the Actinobacteria phylum and Nocardiaceae family.
Rhodococcus rhodochrous is a metabolically diverse species found in different environmental
niches, from soil to waste treatment plants (1-3). Such diversity can be used in the
bioremediation of hydrocarbons, toluene, and other aromatic compounds. Members of the genus
Rhodococcus have been shown to synthesize and accumulate triacylglycerol (TAGs) (4), which

can be an alternative in the production of biofuels.

The strain R. rhodochrous TRN7 was isolated from the coast of Trindade Island, Brazil.

It was isolated in a medium containing naphthalene as the sole source of carbon and energy. R.

! Paper published in Genome Announcements | Copyright © 2016, American Society for Microbiology.
All Rights Reserved. doi: 10.1128/genomeA.01707-15
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rhodochrous TRN7 was able to grow in 13 different hydrocarbons as sole source of carbon and

energy (5).

Genome sequencing for R. rhodochrous TRN7 was performed using the Ion Torrent
PGM platform (Life Technologies). Briefly, the genomic DNA was fragmented by using the
Bioruptor UCD- 200. The template library was prepared with the Ion Plus fragmente library kit
and clonally amplified in the One Touch System with the lon PGM template OT2 400 kit. The
amplified library was sequenced using the Ion PGM sequencing 400 kit within the 318 Chip
version 2. A total of 5,048,800 reads, ranging from 25 to 484 bp in length, were sequenced. The
resulting reads were assembled using the MyPro pipeline software (6). Briefly, sequences were
trimmed and filtered, followed by genome assembly. MyPro groups five different genome
assemblers: VelvetOptimiser, Edena, Abyss, SOAPdenovo, SPAdes, and SOAP2. Integration of
the resulting contigs was performed using CISA and SOAP2. Integration resulted in 173
contigs, totaling 4,871,006 bp, with an average size (N50) of 70,171 bp, longest contig size of

278,361 bp, and G+C content of 70.2%.

Genome annotation was performed using Prokka (7) and Swiss-Prot (8) and revealed 4
rRNAs, 55 tRNAs, 1 tmRNA, and 5,067 genes, of which 5,007 were protein-coding-sequences,
including 509 putative proteins and 1,753 hypothetical proteins. The KEGG Automatic
Annotation Server (KASS) (9) was used for pathways analysis, which identified 45 genes
related to metabolic pathways. Moreover, 24 genes related to microbial metabolism in diverse

environments were found.

KASS also identified the HpaB and BenA-XylX genes as being responsible for the
degradation of aromatic compounds, and 17 genes involved in the biosynthesis of antibiotics.
Furthermore, several enzymes were identified as being related to biosynthesis and metabolism
of fatty acid, such as TAGs, like pyruvate carboxylase, acetyl-CoA C-acetyltransferase, 3-
hydroxyacyl-CoA dehydrogenase, and fatty acid synthase. In addition, it also has genes for
cytochrome P450 monooxygenase and an Alk gene cluster, which is part of an alkane

degradative system.
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Bearing in mind the adaptability of metabolism found in R. rhodochrous TRN7, the
genome sequencing data in this study will support a better understanding of its metabolism and
the application of TRN7 for bioremediation of oil spills, or as a new possible source for the

production of biofuels.

Nucleotide sequence accession numbers. This whole-genome shotgun project has
been deposited at DDBJ/EMBL/GenBank under the accession numbers FBUK01000001 to

FBUKO01000173. The versions described in this paper are the first versions.
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Abstract

Here, we report the draft genome sequence and annotation of Nocardia farcinica TRH1,
apetroleum hydrocarbons degrading Actinobacteria isolated from the coastal water

of Trindade Island, Brazil.

3.1. Genome Announcement

Several species of the genus Nocardia are known to degrade hydrocarbons'. The strain
Nocardia farcinica TRH1 was isolated from the coastal water of Trindade Island, a pristine
oceanic island in Brazil®. It is capable of growing using several petroleum hydrocarbons as the
sole source of carbon and energy, such as phenanthrene, pyrene, anthracene, eicosane,

. 2
pentacontane, triacontane, tetracosane, naphthalene, hexadecane, octane, toluene and xylene”.

! Paper accepted for publication in Brazilian Journal of Microbiology | Copyright © 2016, Elsevier B. V.
All Rights Reserved
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Genome sequencing of N. farcinica TRH1 was performed using the lon Torrent PGM
platform (ThermoFisher Scientific). Briefly, the genomic DNA was fragmented using the
Bioruptor UCD-200. The template library was prepared with the Ion Plus fragment library kit
and clonally amplified in the One Touch System with the lon PGM template OT2 400 kit. The
amplified library was sequenced using the Ion PGM sequencing 400 kit within the 318 v2
microchip. A total of 2,531,733 reads were obtained with sizes ranging from 25 to 492 bp in
length. The reads were filtered for length (minimum, 100 bp) and quality (minimum score, Q20)
and used for de novo assembling using CLC Genomics Workbench version 6.5.1 (CLC bio).
From assembling, we obtained 321 contigs, corresponding to 5,230,013 bp, with an average size
(Nsp) of 9,853 bp, longest contig size of 122,221 bp, G+C content of 68.0% and genome
coverage of 52.53X. Genes from the contigs were predicted using GeneMark$S®, which revealed
4,946 coding sequence set (CDS). The protein sets were functionally annotated using BLAST
(http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/), and approximately 68.6% of the proteins were assigned to

Clusters of Orthologous Groups (COG) families®.

Genome annotation was performed using BlastKOALA® and revealed 1,869 protein-
coding-sequences, including 106 related with xenobiotics biodegradation and metabolism, and
309 unclassified. The KEGG Automatic Annotation Server (KASS)® was used for pathways
analysis, which identified 516 genes related to metabolic pathways, including 21 genes related

to biodegradation of aromatic compounds.

KASS also identified the presence of catA and dmpC, which are among the genes of the
catabolic pathways of ortho and meta-cleavage of catechol, respectively. Catechol is a toxic
intermediate generated during the biodegradation of polycyclic aromatic hydrocarbons’.
Furthermore, several genes were identified as being related to biodegradation of aliphatic
hydrocarbons as the alkB gene. We also found aldH, paaF, fadB and fadJ genes related to
biodegradation of the nylon precursor caprolactam, as well as the atzD gene, related to the
degradation of the pesticide atrazine, showing another possibility for biotechnological

applications of this strain.
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The abundance of genes involved in biodegradation pathways in the genome of M.
farcinica TRH1 implies in high metabolic plasticity of this strain, what is consistent with the
results obtained during the screening of bacteria for hydrocarbon biodegradation®. The genome
sequencing data from this study will support a better understanding of the metabolism and the
potential applications of N. farcinica TRH1 in biotechnological processes, as hydrocarbons and

xenobiotics bioremediation.

Nucleotide sequence accession numbers: This WGS BioProject has been deposited at
DDBJ/EMBL/GenBank under the accession number PRINA322144 and the sequences under
the accession number LYCQO00000000. The versions described in this paper are the first

versions.
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Abstract

Aquatic microorganisms are essential for ecosystem regulation and functioning. However,
microbial communities present in tropical oceanic islands are poorly described, regarding both
diversity and functioning. Our research aimed to verify the occurrence of hydrocarbon co-
oxidation by marine microbial populations and elucidate the effects of hydrocarbons (aliphatic
and polycyclic aromatic) on microbial taxonomic diversity in the sea-water surrounding the
Trindade Island/Brazil. Microcosms containing sea-water from Trindade Island and

phenanthrene-9-'*C (for phenanthrene biodegradation analysis) or non-radioactive phenanthrene
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(for biodiversity analysis) together with hexadecane, weathered oil, fluoranthene or pyrene and
combinations of these compounds were incubated for 30 days at 24 °C, the mean temperature of
the water in the vicinities of Trindade Island. Biodegradation of phenanthrene-9-'*C was not
affected by other PAHs, but increased in presence of hexadecane. After 30 days, metagenomic
DNA was extracted and the 16S rDNA gene was sequenced. We detected significant shifts in
the microbial community of contaminated samples, compared to the non-contaminated control.
The microbial community in the control showed higher alpha diversity and dominance of
Alphaproteobacteria. In contaminated microcosms, the microbial communities had reduced
alpha diversity and were dominated by Gammaproteobacteria. The alpha diversity reached the
lowest values in microcosms contaminated with combinations of polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs). Microbial taxa reported as possessing hydrocarbon-degrading members
were always in higher abundance in contaminated microcosms. We conclude that the microbial
community of the pristine sea-water surrounding Trindade Island adapt rapdly to hydrocarbon
contamination and undergo enrichment in hydrocarbon-degrading taxa. Furthermore, the
combination of polycyclic aromatic hydrocarbons pose a strong negative effect on the microbial
community, reducing its diversity and thus affecting ecological functions exerted by some of the
reduced microbial populations. Our results are important to understand the dynamics of
bacterial communities in response to the type of hydrocarbon contamination and to trace

bioremediation strategies in case of accidents involving oil spillage near the Trindade Island.

4.1.Introduction

Marine environments are subject to anthropogenic contamination by metals and organic
compounds. Petroleum hydrocarbons are some of the most hazardous organic pollutants in the
marine environments, and petroleum spills entails a series of economic, social, and
environmental problems (Grigalunas et al., 1986; Peterson et al., 2003). Among these organic
pollutants, polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are listed as priority-pollutants by the

European Union and the United States Environmental Protection Agency (USEPA). They
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represent a group of compounds with mutagenic, carcinogenic and teratogenic effects (Sverdrup
et al., 2002; Qiao et al., 2006).

PAHs are formed from pyrogenic, petrogenic and diagenic processes. Pyrogenic PAHs
result from incomplete combustion of organic materials under either high and low temperatures
(Neff, 1979; Meyers and Ishiwatari, 1993). Petrogenic PAHs result from biogenic processes at
relatively low temperatures during geological time scale, and have the same origin as oil and
other fossil fuels (Neff, 1979; Boehm et al., 2001). The diagenic PAHs are produced by
biochemical reactions from biogenic precursors, for example, plant terpenes (Silliman et al.,
1998; Wu et al., 2001).

Although occurring in low concentrations in crude oil, PAHs are of concern due to their
high toxicity and recalcitrance in the environment (Atlas and Hazen, 2011). Most PAHs are
highly hydrophobic and can adsorb onto organic and inorganic particles in the water columm
(Mehdinia et al., 2015). Sedimentation of these PAHs-carrying particles can contaminate the
benthic region of aquatic environments. The sediment thus becomes a reservoir of
contaminants, which can be gradually released, causing long-term ecotoxicological effects
(Rodrigues and Toétola, 2015).

In the environment, PAHs are generaly present as mixtures of molecules associated with
other classes of hydrocarbons. The biodegradation of PAHs is mediated by a consortium of
microorganisms with diferent and interconnected metabolic pathways. Microbial guilds can be a
key factor for the occurrence of co-metabolism and cooperation between microorganisms,
which contribute to the catabolism of these compounds (Vila et al., 2015). Some
microorganisms have the ability to degrade or oxidize a contaminant while their energy and
carbon needs are provided by another compound. This process is known as co-metabolism and
is described for some microbial taxa (Bouchez et al., 1995; Zhong et al., 2007; Khan et al.,
2015).

Although PAHs are regarded as recalcitrant, a large number of bacterial groups is known to
degrade them. The Methylophaga and Marinobacter, both members of the order

Gammaproteobacteria, as well as members of the Actinobacteria, have been described as able to
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catabolize such compounds (Vila et al., 2010). Recently, Rodrigues et al. (2015a) described and
isolated representatives of Actinobacteria, Firmicutes and Proteobacteria from a biofilm
developed on a weathered oil surface left in the sea for 30 days. These isolates were able to
grow in mineral medium containing PAHs as the sole source of carbon and energy. Using PAH-
SIP, Gutierrez et al. (2011) described the dominance of Rhodobacteraceae associated with low-
molecular-weight polycyclic aromatic hydrocarbon biodegradation, while in subsequente
studies, Guitierrez et al. (2013a, 2013b, 2014) isolated some species of Gammaproteobacteria
and Bacteriodetes and suggested that they play a key role in the biodegradation of PAHs
containing 2 or 3 rings. Therefore, a wide range of microorganisms can utilize these
compounds.

Trindade Island is a Brazilian oceanic island of volcanic origin (Barros, 1959) with no
evidence of contamination by hydrocarbons. The access to the island is restricted to research
and military purposes. Trindade has unique features such as endemic species, biogeographic
isolation and unique climatic conditions (Soares, 1964, Parinsipat et al., 2010; Zhu et al., 2012).
However, Trindade is located in the same latitude of the main Pre-Salt oilfields and thus is at
risk due to eventual oil spills. Our interest is to evaluate how this pristine environment will
respond to eventual contamination by crude oil and delineate strategies to copy with future
accidents involving oil spills. The objective of this study was to elucidate the effect of mixtures
of hydrocarbons on the microbial community of the sea-water from the coast of the Trindade
Island, and relate the variations of diversity to PAHs mineralization by the indigenous

microorganisms.

4.2.Material and Methods
4.2.1. Site description and sample collection

For this study, 20 liters of sea-water were collected ca. 100 m from the Tartarugas beach at
Trindade Island, Brazil (20° 29°, 20° 32 S; 29° 17°, 29° 21° W; Fig. S1), with anual average

water temperature of 24 °C (according to daily data collected by the weather station of Trindade
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Island — EMIT). The sample was kept refrigerated at 4 °C for 6 days until its use in the

experiments.

4.2.2. Experimental design
In this study, two similar sets of treatments were assembled. The first set consisted of
water from the Trindade Island coast supplemented with inorganic nutrients, hydrocarbons, and
phenanthrene-9-'*C. These treatments (Table 1) were used to assess the biodegradation of
phenanthrene in presence of other hydrocarbons. The second set included other treatments
(Table 2), and phenanthrene-9-'“C was replaced by unlabed phenanthrene. This set was used for

metagenomic analysis. All experiments were conducted with three replicates.

4.2.3.  Biodegradation of phenanthrene -9-"*C
The biodegradation of phenanthrene-9-'*C was evaluated in microcosms of 100 mL
borosilicate (Wheaton ®) respirometric flasks containing 50 mL of Bushnell Haas-enriched sea-
water and phenanthrene-9-'*C or phenanthrene-9-'“C plus one additional hydrocarbon (Table 1).
Each microcosm received 1 g/L phenanthrene -9-'"*C (320,000 dpm). In treatments with
additional hydrocarbons, these were also added at a concentration of 1 g/L. Bushnell Haas
mineral medium (HIMEDIA) was added at 0.1 X (final concentration) to support microbial

growth.

Table 1. Set of treatments using phenanthrene-9-'*C.

Treatment Description
“PHE Phenanthrene-9-'*C
"PHE + PYR Phenanthrene -9-'*C + Pyrene
“PHE + FLU Phenanthrene -9-'*C + Fluoranthene
“PHE + HEX Phenanthrene -9-'*C + Hexadecane
“PHE + OIL Phenanthrene -9-'*C + Weathered oil

To each respirometric flask a scintillation vial containing 2 mL of KOH 1M was added to
capture the CO, emited by microbial respiration. The microcosms were incubated for 30 days at

100 rpm and 24 °C. The scintillation vials were exchanged every 5 days for scintilation count
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analysis. The K,'*CO;-containing KOH solution (2mL) was mixed with 5 mL of Ultima™ Gold
LSC Cocktail (Sigma-Aldrich®). The radiation emitted by the solution of each vial was
measured in a LS 6500 Multi-Purpose Scintillation Counter (“Beckman Coulter, Inc) and

expressed as dpm.

4.2.4. Molecular analysis
4.2.4.1. Experimental design

Microcosms for microbial community analyzes were prepared as described in the last
section. New treatments were included (Table 2) and phenanthrene-9-'*C was replaced by non-
labeled phenanthrene.

Tabela 2. Hydrocarbons added to water from coast of Trindade Island to evaluate the effect
of the contaminants on the microbial community. Hydrocarbons were added at 1 g L™

Treatment Description
OIL Weathered oil
PHE + OIL Phenanthrene + Weathered oil
PHE Phenanthrene
PYR Pyrene
PHE + PYR Phenanthrene + Pyrene
FLU Fluoranthene
PHE + FLU Phenanthrene + Fluoranthene
HEX Hexadecane
PHE + HEX Phenanthrene + Hexadecane

The microcosms consisted of 125 mL Erlenmeyers flasks containing 50 mL of Bushnell
Haas-enriched seawater contaminated with 1 g/L of each hydrocarbon. Microcosms were

incubated for 30 days at 100 rpm and 24 °C. Non-contaminated sea-water was used as control.

4.2.4.2. DNA extraction
After the incubation period, the water was filtered through 0.22 um ester membranes
(“Merck Millipore). Metagenomic DNA was extracted and purified from the membranes with
PowerWater™ DNA Isolation Kit (MoBio Laboratories, Carlsbad, CA) following the

manufacturer’s protocol. The integrity and quantification of DNA was determined in a 0.8%
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agarose gel in 1X TAE buffer and with the 2.0 Qubit® 2.0 Fluorometer (Invitrogen),

respectively.

4.2.4.3. High-throughput sequencing
Sequencing was performed on the Ion Torrent PGM platform (Life Technologies) in the
Interdisciplinary Center for Research in Biotechnology (CIP-Biotec), Universidade Federal do
Pampa (S@o Gabriel, RS, Brazil). Bacterial and archaeal 16S rRNA genes were amplified using
primers 515F (5>-GTGCCAGCMGCCGCGGTAA-3") and 806R 56—

GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3") (Caporaso et al., 2011).

4.2.4.4. Data analysis

Metagenomic data were analyzed using the 16S bioinformatics pipeline developed by the
Brazilian Microbiome Project, available at http://brmicrobiome.org (Pylro et al., 2014). This
pipeline uses QIIME (Caporaso et al., 2010) and Usearch 7.0 (Edgar, 2010) for filtering low
quality sequences, clustering sequences, diversity comparisons, diversity analysis and graphical
plotting. It uses the rarefaction strategy to randomly sub-sample sequences from each sample to
equalize the number of sequences per sample. It performs alpha and beta diversity analysis with
the rarefyied sequences. The Good’s coverage (Good, 1953) was used to assess the coverage
achieved using the chosen level of rarefaction. Microbial diversity analysis were performed by
applying the indexes Faith’s PD (phylogenetic measure of diversity based on total branch lenght
of phylogeny captured by a sample, proposed by Faith (1992)), Chao-1 (estimator of total
species richness proposed by Chao (1984)) and observed species (number of species detected).

Weighted unifrac was used to estimate beta diversity (Lozupone and Knight, 2005).

4.2.4.5. Acession numbers
The sequences of the 16S rRNA gene reads obtained by amplicon Ion Torrent were
deposited in MG-RAST under accession numbers 4706729.3, 4706730.3, 4706731.3,

4706734.3, 4706735.3, 4706736.3, 4706738.3, 4706739.3, 4706740.3, 4706741.3, 4706742.3,
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4706743.3, 4706744.3, 4706745.3, 4706746.3, 4706747.3, 4706748.3, 4706749.3, 4706750.3,
4706751.3, 4706752.3, 4706753.3, 4706754.3, 4706755.3, 4706756.3, 4706757.3, 4706758.3,

4706759.3,4706760.3 and 4706761.3.

Statistical analysis

Statistical analyzes were performed using the software “R”. The data of mineralization of
phenanthrene-9-'*C and alpha diversity were submited to the Shapiro-Wilks test and data were
considered normal. The Scott-Knott test was used at 5% probability. Likewise, data groups of
beta diversity were analyzed at 5% probability by the “t” test (Bonferroni corrected). The
bioconductor EdgeR package was used for hypothesis testing to compare taxonomic diferences
between treatments (Robinson et al., 2010). The count matrix at species level was normalized
through the relative log expression (RLE) proposed by Anders and Huber (2010), by which the
median count is calculated from the geometric mean of all columns and the median ratio of each
sample to the median library is used as the scale factor. The Benjaming-Hochberg false

discovery rate method (FDR) was used to correct the p-values.

4.5.Results
4.5.1.  Phenanthrene-9-"*C mineralization
The radiation emitted by the microcosms contaminated with phenathrene-9-'*C is shown in

Figure 1. Differences between treatments were detected only after 15 days of incubation.
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Figure 1. Cumulative radiation emitted by K,'*CO;, the product of the mineralization of
phenanthrene-9-'*C by the microbial community of sea-water from the coast of Trindade Island.
Bars in each sampling time with the same letter do not differ significantly at 5% probability by
the Scott-Knott test.

There was a greater '*CO, emission by microcosms containing only phenanthrene-9-'*C and
phenanthrene-9-'"*C + hexadecane. From the 20" day, the treatment containing hexadecane
becomes statistically diferent from the treatment with only phenanthrene-9-'*C. Treatments

which received other PAHs (fluoranthene or pyrene) or weathered oil in addition to

phenanthrene presented lower '*CO, emission.

4.5.2.  Sequencing output

Sequencing of the 16S rRNA from all treatments generated 880,273 high quality filtered
reads (Table S1). There was a great variability in the number of sequences among the
treatments. Rarefaction method (random subsampling sequences) was applied to the sequencing
data in order to minimize the effects of sequencing depth variation on diversity analysis and
taxa comparison. Estimates of alpha and beta diversity were based on evenly rarefied OTU

matrices, totalizing 5,600 sequences per sample for Bacteria and Archaea.
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There was a significant reduction (up to 70%) of microbial diversity in all treatments in

relation to the control (Fig. 2). This result was observed in all three alpha diversity indexes. The

lowest values of diversity estimators were found in treatments containing phenanthrene

combined or not with other hydrocarbons and in treatment containing pyrene.
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Figure. 2. Average (n = 3) alpha diversity of prokaryotic sequences in sea-water from the coast
of Trindade Island contaminated with hydrocarbons (1 g/L). Microcosms of 50 mL in
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borosilicate respirometric flasks were fertilized with Bushnell-Haas medium 0.1X and incubated
at 100 rpm at 24 °C during 30 days. (A) PD Whole Tree index; (B) Chao 1 index; (C) Observed
Species index. Control: no contamination; Oil: weathered oil; PHE: phenanthrene; PYR:
pyrene; FLU: fluoranthene; HEX: hexadecane.

The Good’s coverage applied to rarefaction curves shows that the sequencing effort was
sufficient to capture most of the microbial diversity of samples (Fig. 3), since the curves tend to
stabilize with grow of number of sequenced OTU's . The highest numbers of distinct OTU's
were found in the control (Fig. 3). These results show that the alpha diversity is adversely

affected by the presence of hydrocarbons and specially by the presence of PAHs.
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Figure 3. Average alpha diversity rarefaction plot for prokaryotic sequences in microcosms
containing sea-water from the coast of Trindade Island contaminated with crude oil, hexadecane
and PAHs. It shows the number of observed species at a random pool of sequences at different
sequencing depths.

Beta diversity analysis showed that the microbial community of the non-contaminated
control microcosm was very distinct from that in microcosms contaminated with hydrocarbons
(Fig. 4). Treatments with PAHs and weathered oil, which also contain PAHs in minor
proportion (Liu et al., 2012), grouped together, and the latter was closer to the treatment with

hexadecane.
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Figure 4. Principal coordinate analysis (PCoA) of beta diversity (determined by Weighted
Unifrac distance matrix) of microbial communities in microcosms containing sea-water from
Trindade Island contaminated with hydrocarbons. Each treatment was analysed with three
replicates. Sequences were rarefied at the same sequencing depth and abundance matrixes were
generated using taxa tables summarized at the lowest possible taxonomic level, ranging from
domains to species.

Paired comparisions of beta diversity were evaluated according to the types of
hydrocarbons in each treatment [Linear (hexadecane); PAH (only PAHs); Mix (Weathered oil);
PAH + Linear (PAHs + hexadecane); and PAH + Mix (PAHs + Weathered oil)] (Fig. 5). The
greatest differences were found between the microbial communities of the control and those
present in the microcosms with hydrocarbons, and between the treatments Linear vs. PAH +
Mix and Linear vs. PAH. The lowest differences between microbial communities were found

when compairing treatments containing PAHs and these with treatments with weathered oil,

which also contain PAHs (Liu et al., 2012).
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Figure 5. Mean values of the beta diversity distance between two treatments. The boxes indicate
where 50% of the data are contained; the red line inside each box indicates the median; the outer
bars correspond to extreme, but not discrepant, data; the signal “+” correspond to discrepant
data. PAH = polycyclic aromatic hydrocarbons; Linear = hexadecane; Mix = weathered oil.
4.5.4. Taxonomic comparisons

Proteobacteria was the dominant phylum in all treatments. The abundance of Proteobacteria
was always higher than 86%, except in the mesocosms where hexadecane was the sole carbon
and energy source (Fig. 6A). In this treatment, Proteobacteria represented 52.54% of the
sequences, followed by Bacteroidetes (44.25%). The abundance of Bacteroidetes also increased
in treatments OIL (12.6%) and PHE + HEX (8.3%) and decreased in treatments PHE + FLU
(0.3%), PHE + OIL (0.1%) and PHE + PYR (0.2%). The Archaeae domain was represented
only by the class Thermoplasmata, phylum Euryarchaeota, detected only in the microcosm
contaminated with weathered oil, although in a very small abundance (0.009%). The treatments
differed greatly from the control in the sense that the dominant class of Proteobacteria in the
control was Alphaproteobacteria (95.02% of the Proteobacteria sequences), while in the other
treatments the dominant class was Gammaproteobacteria (72.93% to 94.19% of the

Proteobacteria sequences) (Fig. 6B). The treatment containing only hexadecane, differed from

the other contaminated treatments, in the sense that there was a similar dominance of the
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bacterial community by the classes Flavobacteria (41.99%), Gammaproteobacteria (38.35%)

and Alphaproteobacteria (12.87%) (Fig. 6B).
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Figure 6. Relative abundance of prokaryotic phyla (A) and classes (B) in microcosms
containing sea-water from the coast of Trindade Island contaminated (1 g/L) or not with
hydrocarbons, including polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), according to 16 rDNA
sequencing. Samples are presented with mean values of triplicates. Control = non-contaminated;
HEX = hexadecane; FLU = fluoranthene; OIL = weathered oil; PHE = phenanthrene;
PHE+FLU = phenanthrene + fluorantene; PHE+HEX = phenanthrene + hexadecane; PHE+OIL
= phenanthrene + weathered oil; PHE+PYR = phenanthrene + pyrene; PYR = pyrene. The
microcosms were maintained at 24 °C and 100 rpm during 30 days before sampling. The
average abundances or for each replica of microorganisms groups identified in our metagenomic
analyzes can be accessed at the links
ftp://ftp.ufv.br/dmb/metagenomic_data/Rodrigues_et al 2016 average.html and
ftp://ftp.ufv.br/dmb/metagenomic_data/Rodrigues et al 2016 _each replicate.html.

We detected 53 bacterial orders and 1 order of Archaea (Thermoplasmata) as members
of the microbial community in the non-contaminated microcosm (control). . Archae was not
detected in the contaminated microcosms. The number of bacterial orders in the contaminated

microcosms decrease in relation to the non-contaminated control: Oil (46), Fluoranthene (38),
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Pyrene (35), Phenanthrene (32), Phenanthrene + Pyrene (31), Hexadecane (33), Phenanthrene +
Fluoranthene (27), Phenanthrene + Hexadecane (28) and Phenanthrene + Oil (24).
Rhodobacterales was the dominant order of the bacterial community in the non-contaminated
microcosm (84.35%), while the communities in the contaminated microcosms were dominated
by the orders Alteromonadales and Oceanospirillales. The exception was again in the
microcosm contaminated with hexadecane, where the order of highest abundance was
Flavobacteriales (41.99%) (Fig. 7A). Among the representatives of the Alteromonadales, the
genus Alteromonas was the most abundant, accounting for > 90% of the sequences of this order

in all of treatments (Fig. 7B).
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Figure 7. Relative abundance of prokaryotic orders (A) and family/genus (B) using 16 rDNA
sequences. Samples are presented with mean values of triplicates. Only the more abundant
groups were represented in the legends. Control = water; HEX = hexadecane; FLU =
fluoranthene; OIL = weathered oil; PHE = phenanthrene; PHE+FLU = phenanthrene +
fluorantene; PHE+HEX = phenanthrene + hexadecane; PHE+OIL = phenanthrene + weathered
oil; PHE+PYR = phenanthrene + pyrene; PYR = pyrene. Numbers above bars (A) represent the
number of orders detected in the treatment. The microcosms were maintained at 24 °C and 100
rpm during 30 days before sampling. The average abundances or for each replica of
microorganisms groups identified in our metagenomic analyzes can be accessed at the links
ftp://ftp.ufv.br/dmb/metagenomic_data/Rodrigues_et al 2016 average.html and
ftp://ftp.ufv.br/dmb/metagenomic_data/Rodrigues_et al 2016 each replicate.html.
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The contamination of the sea-water from the coast of Trindade Island with hydrocarbons
resulted in a significant shift of the microbial community (Table 3). Rhodobacteraceae was the
dominant family of Bacteria in the non-contaminated treatment, accounting to > 84% of the
OTU’s. The frequency of this family decreased significantly in presence of hydrocarbons,
ranging between 1.2% in the microcosms containing phenanthrene and weathered oil to 9.9% in
the microcosms containing hexadecane. Alteromonadaceac was dominant in microcosms
containing hydrocarbons, except hexadecane. In the former, the abundance of
Alteromonadaceae ranged between 29.6% (with weathered oil) to 78% (with phenanthrene). It
is noteworth that the abundance of this family was > 48% in all microcosms containing only
PAHs or the combination of weathered oil plus phenanthrene. In all these microcosms, the
genus Alcanivorax was the sole representative of the family Alcanivoracaceae. Among the
genera of the Alteromonadaceae family, Alteromonas was the most abundant (83.1% to 99.5%

of the Alteromonadaceae sequences).
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Taxonomic Families

Relative proportion in each treatment (%)

Control HEX FLU OIL PHE  PHE+FLU PHE+HEX PHE+OIL PHE+PYR  PYR

Flavobacteriaceae 34 36.0 1.7 10.8 - - 8.0 - - 2.2
Alcanivoracaceae - 11.2 6.9 5.6 1.1 2.1 14.73 27.5 5.9 -

Alteromonadaceae 1.5 104  60.0 296 78.0 62.8 33.1 57.3 48.8 63.9
Rhodobacteraceae 84.3 9.9 6.3 9.8 3.0 7.0 - 1.2 23 23
Cryomorphaceae - 5.4 - - - - - - - 2.4

Oceanospirillaceae - 4.7 8.1 232 7.1 25.5 9.0 4.7 21.7 16.4
Oleiphilaceae - 2.6 - - - - 5.9 - - -
Hyphomicrobiaceae - - 7.7 - - - - - - -
Halomonadaceae 2.2 - 3.9 - - - - - - -
Nannocystaceae - - - 1.9 - - - - - -
Vibrionaceae - - - 4.6 - - - - - -
Erythrobacteraceae - - - - 4.0 - - - - -
Kiloniellaceae - - - - 2.1 - - - - -
Cohesibacteraceae - - - - - - - 5.4 - -
Sphingomonadaceae - - - - - - - - 17.1 -
Synechococcaceae 34 - - - - - - - - -

The average abundances or for each replica of microorganisms groups identified in our metagenomic analyzes can be accessed at the links

ftp://ftp.ufv.br/dmb/metagenomic_data/Rodrigues_et al 2016 average.html
ftp://ftp.ufv.br/dmb/metagenomic_data/Rodrigues_et al 2016 each replicate.html.

and
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The family Hyphomicrobiaceae, the genera Alcanivorax and Marinomonas and the species
Alteromonas dieselolei were absent from the microbial community of the non-contaminated
microcosm, but were detected in all contaminated treatments at abundance above 0.1% (data not
showed). Statistical analysis based on the abundances of OTUs showed statistical differences
for a few taxa at family level between some contaminated treatments (EdgeR Fisher’s exact test,
a = 0.05) (Table S2). Based on the statistical differences in the abundance of taxonomic groups,
we can not conclude that specific PAHs pose a selective effect on specific bacterial groups.
Some families that appeared in relative abundances lowest than 1.0% in the control showed high
abundance in specific treatments, as Hyphomicrobianceae (7.7% in FLU), Vibrionaceae (4.6%
in OIL), Erythrobacteraceae (4.0% in PHE), Sphingomonadaceae (17.1% in PHE+PYR) and
others that were the most adapted to the environment with the hydrocarbons and/or its

combinations in the microcosms.

4.6.Discussion

Using '‘C-labeled phenanthrene, we demonstrate that hexadecane stimulates the
biodegradation of this polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) by the microbial community of
the sea-water from the Trindade Island. On the other hand, phenanthrene mineralization is
inhibited when other PAHs (fluoranthene and pyrene) and crude oil (which also contains PAHs
in its composition) are also present as contaminants. This result contrasts with our hypothesis
that the biodegradation of phenanthrene would be stimulated in presence of these compounds,
since the catabolism of PAHs and cycloalkanes involves co-oxidation (Bouchez et al., 1995).

Crude oil is composed of a wide variety of molecules, which theoretically should stimulate
the co-oxidation of phenanthrene (Richard and Vogel, 1999). However, weathered oil is
enriched in PAHs and in high molecular weight hydrocarbons, which are less bioavailable and
thus more recalcitrant. The microbial populations in the sea-water contaminated with weathered
oil are faced with low-bioavailable carbon sources that can not sustain co-oxidation of

phenanthrene, and with a higher toxic effect due to the presence of other PAHs. This also
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explains the lower mineralization of phenanthrene-9-'*C in microcosms containing pyrene and
fluoranthene (Samanta et al., 2002; Haritash and Kaushik, 2009).

Hexadecane, an aliphatic hydrocarbon with 16 carbons, is considered less recalcitrant and
toxic (Heipieper et al., 1994) than the other contaminants used in our work (Haritash and
Kaushik, 2009). Some members of the microbial community that developed using this
compound as a source of carbon and energy were also able to mineralize phenanthrene-9-'“C,
thus stimulating the biodegradation of this PAH.

By contrasting the data of phenanthrene mineralization with the diversity and taxonomic
analysis, we conclude that hexadecane supports the development of a significantly wider range
of microbial taxa when compared to the other compounds used our work. This is in agreement
with previous studies showing that many microbial species are known to grow on hexadecane
(Bouchez, et al., 1999; Stagars et al., 2015). This could explain the higher biodegradation of
phenanthrene in the treatment phenanthrene-9-'“C + hexadecane. A higher diversity is directly
linked to higher metabolic diversity (Delgado-Baquerizo et al., 2016), which may stimulate the
metabolism of recalcitrant molecules, like PAHs.

The genus Alteromonas was the taxon with the highest abundance in all contaminated
microcosms. Alhough also present in the treatments with hexadecane and crude oil, this genus
predominated in the treatments containing PAHs. When compairing the treatments HEX and
OIL, the genus Alteromonas is more abundant in the latter. Since weathered oil also contains
PAHs in its composition, we conclude from our results that this class of molecules acts as a
selective factor of Alteromonas. This is in agreement with the results obtained by Jin et al.
(2012), who showed that, after enrichment cultures with naphthalene and isolation, members of
this genus from coastal sediments are able to degrade a broad range of PAHs. The authors also
confirmed the existence of in situ expression of Alteromonas-associated naphthalene
dioxygenase genes, and analysis by GC/MS showed the existence of gentisate and catechol
metabolic pathways in tidal-flat samples with high abundance of genus Alteromonas. These
results, together with those obtained in the present study, points to the genus A/teromonas as a

key player in environmental biodegradation of PAHs.
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The bacterial genus Alcanivorax is known to possess genes coding for alkane hydroxylases
and by their capacity to use alkanes as carbon source in marine environments (Hara et al., 2004;
Mishamandani et al., 2014). Although other groups of marine bacteria are also known for their
ability to use hydrocarbons, Alcanivorax showed a better ability to compete in the microcosms
containing hydrocarbon-contaminated sea-water from the coast of Trindade Island (Table S2).
Similarly, Marinomonas spp. (Melcher et al., 2002) and Alteromonas dieselolei (Cui et al.,
2008), both known for their hability to degrade PAHs in marine environments, were enriched in
contaminated treatments when compared to the control (Table S2).

Alpha diversity analyses (Fig. 2 and 3) showed that all the hydrocarbons used in our work
have deleterious effects on bacterial diversity in the sea-water from Trindade Island. Although
all contaminants are potentially harmful to the environment, they differed in the impact on the
microbial community. The lowest impact were caused by weathered oil and hexadecane,
compared to the treatments with PAHs. Belkin et al. (1994) demonstrated that when the PAHs
degradation is incomplete, the potential genotoxicity and toxicity increases, so there is an
increase in the selective pressure on the microorganisms in the environment. This potential
toxicity is directly related to intermediary metabolities formed during PAHs biodegradation.
One such intermediates are catechols, which are highly toxic not only to microorganisms, but
also to other organisms (Schweigert et al., 2001). This affects not only the taxonomic diversity,
but also the functional diversity of the impacted environment, which by its turn may affect the
mineralization of phenanthrene, as shown in Figure 1.

The microbial communities in the microcosms formed distinct clusters (Fig. 5). There was a
clear distinction between the non-contaminated control and the microcosms contaminated with
hydrocarbons. These differences are also observed in the profiles of orders and family/genus
(Fig. 7). Among the contaminated microcosms, those with only hexadecane also formed a
distinct cluster. Hexadecane is regarded as less toxic than crude oil and PAHs (Bouchez et al.,
1999; Haritash and Kaushik, 2009; Stagars et al., 2015). It is a linear hydrocarbon with the
lowest density compaired to the other contaminats used in this study. This fact, together with its

know lability (Bachoon et al., 2001), explain the differences between the treatment with
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hexadecane with those containing PAHs. We argue here that the difference between the
microbial community of hexadecane-contaminated microcosm and that of the non-contaminated
control is due to a mechanism of enrichment of hydrocarbonoclastic populations in the former,
which resulted in a shift of the microbial community. In the other treatments, hydrocarbon
toxicity seems to be the main responsible for the observed changes in the composition of the
microbial communities.

Alphaproteobacteria is the dominant class in non-contaminated microcosms, while
Gammaproteobacteria dominates the microbial communities of the hydrocarbon-contaminated
microcosms (except in treatment with hexadecane, where Flavobacteria is the dominant class)
(Fig. 7B). Members of Gammaproteobacteria are known for their involvement in the aerobic
degradation of aliphatic and polycyclic aromatic hydrocarbons (Viias et al., 2005; Kostka et al.,
2011; Kleindienst et al., 2015). Some species of this class have been used successfully as part of
microbial consortia for bioremediation of environments contaminated with hydrocarbons,
including PAHs (Vila et al., 2010; Santisi et al., 2015).

Most families listed in Table 3 were in relative proportions just above 1% in at least one of
the treatments.The relative abundance of Sphingomonadaceae family on the control treatment
and contaminates microcosms was lower than 1%, in contrast with the exception of 17.1% of
relative abundance in the treatment PHE+PYR, demonstring that the combination of this
hydrocarbons to confer a favorable environment for its growth. The same situation occur to
others families, as weel as Hyphomicrobiaceae, Vibrionaceae and Cohesibacteraceae.

The lower relative proportion of these families in the other treatments may be related to the
difficulty of adapting to contamination and incubation conditions, as well as competition with
microorganisns that have adapted more quickly to the microcosms. Representatives of
Flavobacteriaceae appear to be sensitive to the phenanthrene and favored principally by
hexadecane, but also to crude oil, because the abundance of this family was not above 1% in the
treatments with phenanthrene and phenanthrene in combination with others compounds,
exception in combination with hexadecane (8.0% of relative abundance). The relative

abundance of 2.6% and 5.9% in the treatments HEX and PHE+HEX, respectively, for
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Oleiphilaceae family indicates that this group can adapt to hexadecane contamination, and that
the grow in its presence, can also metabolize phenanthrene. Likewise, Cryomorphaceae seems
to adapt to hexadecane, however, when coupled with phenanthrene, the toxicity exerted by this
PAHs seems to affect negatively this group. The families Hyphomicrobiaceae,
Halomonadaceae, Nannocystaceae, Erythrobacteriaceae and Kiloniellaceae were detected with
abundance above 1% only in the treatments FLU, FLU, OIL, PHE and PHE, respectively,
indicating that these groups adapt to specific situations of hydrocarbons contamination.

At genus/family levels, Rhodobacteraceae is the dominant taxon in the non-contaminated
microcosms, accounting for > 84% of the OTU’s (Fig. 7B). This family is drastically reduced in
contaminated microcosms, and is replaced by other dominant taxa specially the genus
Alteromonas (except in treatment with hexadecane, where Flavobacterales was the highest
abundant taxon). There was a detectable growth of the family Oceanospirillaceae in treatments
where phenanthrene was combined with other PAHs (PHE+FLU; PHE+PYR). This may point
to the resistence of members of this family to these toxic molecules. The negative selection
caused by the tocixity of combined PAHs tends to afford the growth of the relative proportion
of taxa resistents and hydrocarbonoclastic. The genus Alcanivorax was also stimulated in
microcosms containing phenanthrene combined with linear (PHE+HEX) and mixed
hydrocabons (PHE+OIL). This genus is known for degrade straight-chain and branched alkanes
(Harayama et al., 2004; Coulon et al., 2007; Teramoto et al., 2009; Kostka et al., 2011),
including long-chain n-alkanes (Liu et al., 2011). Our results showed that representatives this
genus can resist to contamination by PAHs, thus can be candidates as bioaugmentation agents in
sea-water hydrocarbon-contaminated sites containing relevant concentration of PAHs.

Dubinsky et al. (2013) analysed the dynamics of bacterial community after the Deepwater
Horizon oil spill in the Gulf of Mexico. They observed dominance of Flavobacteria,
Alteromonadaceae and Rhodobacteraceae four months after the begin of the oil spill, all known
to be with degraders of complex organic matter. Flavobacteriaceae representatives of the family
are known by not only degrading hydrocarbons, but also produce biosurfactants (Bodour et al.,

2004; Hemalatha and Veeramanikandan, 2011). The presence of this taxon, when analyzed their
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abundance in PHE+HEX (Fig. 8B) can be related to increased mineralization of phenanthrene
obtained due to biosurfactant production, which may have helped in increasing the
bioavailability and hence the degradation of phenanthrene.

Vibrio fortis was found in greater abundance in four of the contaminated treatments
compared to the control. Vibrio spp. are ubiquitous in marine environments and are known
pathogens of wild organisms, for example shrimps and sea urchins (Thompson et al., 2003;
Haldar et al., 2011; Wang et al., 2012). Therefore, contamination by hydrocarbons can not only
bring problems related to toxicity to local organisms, but also increase the abundance of
potentially pathogenic microorganisms, further damaging the biota of the contaminated area.
Liu and Liu (2013) suggested that Vibrio spp. can be associated to hydrocarbon biodegradation,
but this association was contradicted by other studies (Kostka et al., 2011; Redmond and
Valentine, 2011; Beazley et al., 2012). Smith et al. (2012) obtained 17 isolates of V.
parahaemolyticus from polluted Louisiana coast after Deepwater Horizon oil spill in the Gulf of
Mexico. None of the strains was shown to metabolize phenanthrene and naphthalene. Likewise,
Kostka et al. (2011) isolated a strain of Vibrio hepatarius from a sandy beach contaminated with
oil which no significant hability of hydrocarbon biodegradation. Therefore, Vibrio spp. appear
to be able to adapt to oil-contaminated environments, but do not exert a significant effect on
degradation of hydrocarbons. The enrichement of this pathogenic group in oil-contaminated
sites may pose an additional challenge to the local biota (Thompson et al., 2003; Haldar, et al.,
2011; Wang, et al., 2012).

Many taxa found in greater abundance in microcosms containing water from Trindade
Island contaminated with hydrocarbons are usually present in contaminated environments
(Chakraborty et al., 2012; McGenity et al., 2012; Gutierrez et al., 2013b), suggesting that these
populations are stimulated by the contaminants. Although the Trindade Island is considered a
pristine environment, the distribution of hydrocarbonoclastic microorganisms seems to be
ubiquitous, regardless of previous contamination (Head et al., 2006; Yakimov et al., 2007).
Although representatives of Archaeae are capable of degrading hydrocarbons (Tapulati et al.,

2010), this domain was not detected in our study, except in the non-contaminated microcosm.As
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previously reported by Rodrigues et al. (2015b), after the contact of weathered oil with sea-
water, considering the microbial colonization of the oil surface, Archaea occur in fewer number
compared to bacteria and fungi.

Despite the lack of recorded contamination by hydrocarbons in the vicinity of the Trindade
Island, it is at the same latitude of the the region with the highest volume of offshore oil
extraction in Brazil, the Campos Basin. With the growing interest of Petrobras in oil extraction
in deep water, especially in the known region of the pre-salt, it is feasible to assume that oil
exploration activities will move east of the Campos Basin towards the Trindade Island. If this
scenario is confirmed, the region of the Trindade Island will be subject to negative impacts
caused by acidentes involving oil spills. Although Morais et al. (2015) have already reported the
impact of oil contamination on the microbial communities in soils of Trindade Island, our study
is the first to show how sensitive is the marine microbial community surrounding the Trindade

Island to hydrocarbon contamination.
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4.9.Supplementary Material
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Figure S1. Geographical location of Trindade Island. A. The Brazilian coast and Atlantic Ocean
with the Trindade Island and Campos Basin region. B. Trindade Island with localization of
Tartarugas beach. Adapted (Rodrigues et al., 2015a).



Table S1. Number of quality filtered Ion Torrent PGM barcoded sequences

Treatments 165 rRNA
gene

Control 55201
Control 58644
Control 31687
PHE 32113
PHE 37264
PHE 34938
OIL 12223
OlIL 25782
OlL 74834
PHE+OIL 5647
PHE+OIL 8987
PHE+OIL 39184
PYR 35181
PYR 21992
PYR 38532
PHE+PYR 19756
PHE+PYR 21392
PHE+PYR 36125
FLU 18319
FLU 19339
FLU 34521
PHE+FLU 31763
PHE+FLU 36777
PHE+FLU 44107
HEX 13498
HEX 17541
HEX 25674
PHE+HEX 9951
PHE+HEX 11691
PHE+HEX 27610

Total 880273
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Table S2. Statistical analysis of absolute abundance of bacterial taxa (OTU’s) at family level in each treatment. The values on the same line, followed for a

same letter are not significantly different under the EdgeR Fisher’s exact test and a = 0.05. p = phylum; f = family.

Taxa Control Oil PHE PHE+OIL PYR PHE+PYR FLU PHE+FLU HEX PHE+HEX
p__ Proteobacteria; f Rhodobacteraceae 122732a 10998b  3185b 665b 2202b 1782b 4522b 7827b 5598b 972b
p__Cyanobacteria; f _Synechococcaceae 4960a 1b 13b 4b b 2b 2b 3b 0b 0b
p__Actinobacteria; f OCSI155 625a 3b 3b 1b 1b 1b 2b 1b 0b 1b
p__ Proteobacteria; f HTCC2089 466a 0b 0b 1b 0b 1b 0b 0b 0b 0b
p__ Bacteroidetes; f Flammeovirgaceae 371a 2b 23b 0b 12b 0b 15b 0b 141ab 2b
p_ Proteobacteria; f AEGEAN 112 308a 1b 1b 0b 0b 1b 0b 0b 0b 0b
p__ Verrucomicrobia; f Verrucomicrobiaceae 236a 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b b 0b
p__ Bacteroidetes; f NS9 230a 2b 45ab 0b 0b 5b 0b 1b 0b 0b
p_ Proteobacteria; f Pelagibacteraceae 441a 2b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b
p_ Proteobacteria; f Oceanospirillaceae 11b 26153a  7421a 2515a 15686a 16788a 5828a 28702a  2669a 4454a
p__ Proteobacteria; f Rhodospirillaceae 174a 10b 5b 0b 1b 12b 0b 0b 0b 1b
p__ Proteobacteria; f Piscirickettsiaceae 152a 1b 0b 0b 3b 5b 8b 14b 0b 1b
p_ Proteobacteria; f OM60 148a 1b 1b 0b 0b 43b 0b 13b 0b 182a
p__ Proteobacteria; f Nannocystaceae 0b 2175a 71ab 0b 319a 0b 314a 0b 746a 3b
p_ SAR406;f A714017 165a 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b
p__ Proteobacteria; f HTCC2188 56a 0b 110a 0b 76a 0b 0b 4b b 0b
p_ Proteobacteria; f Coxiellaceae 79a 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b
p_ Proteobacteria; f Burkholderiaceae 45a 2b 2b 1b 1b 2b 2b 0b 4b 1b
p__ Proteobacteria; f Alcanivoracaceae 7b 6330a 1176a 14778a 1185a 4528a 4965a 2415a 6357a 7255a
p__ Proteobacteria; f Cohaesibacteraceae 1b 1503a 9ab 2906a 108a 3b 608a 3b 649a 0b
p__ Actinobacteria; f wbl P06 33a 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b
p__Verrucomicrobia; f Puniceicoccaceae 35a 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b
p__ Proteobacteria; f Ectothiorhodospiraceae 40a 0b Ob 0b Ob 0b 0b 0b 0b 0b
p_ Proteobacteria; f Vibrionaceae 11b 5160a 436ab 20ab 163ab 71ab 164ab 180ab 22ab 7b
p_ Proteobacteria; f Thiohalorhabdaceae 19a 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b 0b




94

p__ Bacteroidetes; f Flavobacteriaceae
p__Cyanobacteria; f Cyanobacteriaceae
p_ Fusobacteria; f Fusobacteriaceae

p__ Planctomycetes; f Pirellulaceae

p__ Proteobacteria; f Hyphomicrobiaceae
p_ Proteobacteria; f S25 1238

p_ Proteobacteria; f OM27

p__ Planctomycetes; f Phycisphaeraceae
p__ Proteobacteria; f Colwelliaceae

p_ Euryarchaeota; f Marine group II

p__ Euryarchaeota; f Marine group III
p__ Bacteroidetes; f Rhodothermaceae
p__ Proteobacteria; f Bradyrhizobiaceae
p__Chlamydiae; f Rhabdochlamydiaceae
p_ Bacteroidetes; f [Balneolaceae]

p__ Bacteroidetes; f Marinilabiaceae

p__ Proteobacteria; f Pseudomonadaceae
p_ Verrucomicrobia; f Opitutaceae

p_ Proteobacteria; f Oleiphilaceae

p__ Proteobacteria; f Phyllobacteriaceae
p__ Proteobacteria; f Bradyrhizobiaceae
p_ Proteobacteria; f Halomonadaceae
p_ Proteobacteria; f [Marinicellaceae]
p__ Proteobacteria; f Enterobacteriaceae
p__ Proteobacteria; f Sphingomonadaceae
p__ Bacteroidetes; f Cryomorphaceae

p_ Proteobacteria; f Pseudoalteromonadaceae

p__ Proteobacteria; f Shewanellaceae

4926b
84a
9a
12a
2b
12a
9a
0b
1b
Ta
6a
2b
8a
Sa
0b
7a
0b
0b
0b
10b
8a
3166a
0b
6b
5b
117a
18b
35b

12242a
0b
0b
7b
1049a
0b
Ob
396a
231a
0b
Ob
890a
0b
0b
317ab
0b
2ab
445a
1b
1474a
0b
619ab
6
19
1b
457a
1118a
140a

1097¢
Ob
Ob
Ob
479a
Ob
Ob
45ab
343a
Ob
Ob
1b
Ob
Ob
Ob
Ob
64ab
17ab
1b
448a
Ob
1b
173
0
1b
204ab
390ab
22ab

74c
0b
0b
0b
210a
0b
0b
0b
266a
0b
O0b
0b
1b
O0b
0b
0b
251ab
0b
0b
0b
1b
O0b

0b

0b
136ab

8ab

2063c
Ob
Ob
Sb
860a
Ob
Ob
23ab
382a
Ob
Ob
870a
Ob
Ob
7ab
Ob
lab
8b
Ob
68ab
Ob
355ab
1
1
287ab
2292a
1316
38ab

114c
0b
0b
0b
225a
Ob
0b
15ab
169a
0b
0b
0b
Ob
0b
0b
0b
404a
Ob
0b
0b
Ob
3b
2
1
13250a
0b
407ab
6ab

1233¢
0b
0b
9ab
5557a
0b
O0b
39ab
106a
0b
0b
1b
1b
0b
0b
0b
407a
128ab
0b
46ab
1b
2812ab
38
2
1b
123ab
158ab
17ab

230c
Ob
Ob
Ob
179ab
Ob
Ob
7ab
423a
Ob
Ob
Ob
Ob
Ob
Ob
Ob
402a
4b
2b
19ab
Ob
3b

2b
120ab
548ab

3lab

20402a
Ob
0
Ob
397a
Ob
Ob
Ob
3b
Ob
Ob
135ab
Ob
Ob
975a
Ob
94ab
170a
1472a
168ab
Ob
Ob
66

b
3093a

30ab

25ab

3920bc
Ob
0b
0b
360a
0b
0b
0b
133a
0b
0b
0b
0b
0b
0b
0b
76ab
Ob
2906a
12ab
0b
219ab
18

1b
173ab
142ab
18ab
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p__ Firmicutes; f Alicyclobacillaceae
p_ Proteobacteria; f Desulfobulbaceae

4b
5a

20a
0b

3b
0b

2b
Ob

Ob
Ob

2b
0Ob

3b
Ob

3b
Ob

1b
0b

0b
Ob
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Desenvolvimento e uso de emulsoes W/O/W e bacterias hidrocarbonoclasticas

autoctones para biodegradacdo de dleo cru em ambientes marinhos oligotroficos
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Resumo

Emulsdes W/O/W fertilizadas foram desenvolvidas a partir de dgua marinha, 6leo Canola,
surfactantes e sais inorganicos como fontes de N, P e K. As emulsdes foram empregadas em
simulacdo de estratégias de biorremediacdo de hidrocarbonetos em 4gua oceénica oligotrofica.
As estratégias incluiram ainda bactérias hidrocarbonoclasticas Rhodococcus rhodochrous TRN7
e Nocardia farcinica TRH1, ambas isoladas de agua coletada nas adjacéncias da Ilha da
Trindade, Brasil. Ao longo de 30 dias foi avaliada a emissdo de CO, por microcosmos
constituidos de dgua da zona litoranea da Ilha da Trindade, 6leo cru e emulsdes. Avaliou-se
também a liberagdo de nutrientes inorganicos contidos no interior das emulsdes duplas para a
fase aquosa e a estabilidade de tamanho das goticulas das emulsdes. Os resultados mostraram

que as emulsdes W/O/W fertilizadas possuem potencial para aplicagdo em processos de



biorremediacdo de hidrocarbonetos em casos envolvendo o derramamento de 6leo em aguas
ocednicas e que a utilizagdo das espécies bacterianas citadas resulta em um efetivo aumento na

atividade catabolica sobre os hidrocarbonetos no ambiente.

5.1.Introducao

Ambientes marinhos estdo sujeitos a contaminagdes por diversos componentes quimicos
utilizados nas atividades humanas. Dentre os principais compostos que podem contaminar
oceanos estdo os hidrocarbonetos do petréleo, um dos mais prejudiciais poluentes organicos em
ambientes marinhos, pois ocasionam uma série de problemas econdmicos, sociais e ambientais
(Grigalunas et al., 1986; Peterson et al., 2003; Rodrigues e Totola, 2015). Acidentes
envolvendo derramamento de hidrocarbonetos no mar causam grandes distirbios na biota de
forma imediata e, também, cronica, dada a recalcitrancia de algumas moléculas de
hidrocarbonetos (De la Huz et al., 2005; Lafon et al., 2006; Frantzen et al., 2015).

Para minimizar os impactos causados por esse tipo de acidente, varias tecnologias t€ém sido
empregadas para remediar as areas afetadas. Entretanto, estima-se que, com todos os esforgos,
ao menos cerca de 25% do 6leo permanecam no ambiente (Tate et al., 2011). As alternativas de
remediacdo disponiveis hoje incluem tratamentos fisicos, quimicos e bioldgicos. Tratamentos
fisicos e quimicos normalmente causam a dispersdo do poluente e ndo sua efetiva remogao do
ambiente (Bao et al., 2012). Comparado a métodos fisicos e quimicos, o tratamento bioldgico
usando micro-organismos possui menor custo, alta eficiéncia e evita polui¢do secundaria (Khan,
et al., 2004; Bao et al., 2012). Entretanto, o emprego em conjunto de tecnologias de remediagéo
pode surtir efeitos complementares (Harayama et al., 1999; Aburto-Medina et al., 2015;
Rodrigues et al., 2015a). Os processos de remediacdo biologica in situ sdo classificados como
atenuagdo natural, bioaumentagdo e bioestimula¢do (Yu et al., 2005). Embora tecnologias de
biorremediagdo de hidrocarbonetos em solos e reatores sejam eficientes (Crawford e Rosenberg,
2012), existe ainda a necessidade de se desenvolverem tecnologias para acelerar a degradacdo

de hidrocarbonetos no mar (Ron e Rosenberg, 2014).
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Bactérias hidrocarbonoclasticas sdo micro-organismos ubiquos e, normalmente, ocorrem em
pequenas propor¢des em ambientes nado-contaminados, compreendendo menos de 0,1% da
comunidade microbiana total (Atlas, 1981; Rosenberg, 2012; Ron e Rosenberg, 2014). Esse fato
ndo ¢ surpreendente, pois hidrocarbonetos sdo presentes na Terra ha milhdes de anos como
resultado de vazamentos naturais de 6leo e de sua sintese por plantas e animais (Fehler e Light,
1970; Sharkey, 1996; Prince, 2005). Entretanto, ap6s eventos de contaminagdo, as populacdes
hidrocarbonoclasticas podem atingir 100% da comunidade microbiana no local contaminado
(Atlas, 1981). Os mecanismos de biodegradagdo de hidrocarbonetos dependem de vias
metabolicas que convertem tais compostos organicos em moléculas que ndo apresentam
toxicidade ou que sejam menos toxicas no ambiente (Yu et al., 2005; Bak et al., 2015; Ladino-
Orjuela et al., 2016).

A baixa solubilidade de hidrocarbonetos em agua e o fato da degradagdo desses compostos
envolver enzimas oxigenases ligadas a membrana, torna essencial o contato direto das células
bacterianas com o contaminante (Ron e Rosenberg, 2014). Até entdo, mecanismos de adeséo
das células aos hidrocarbonetos (Southam et al., 2001; Abbasnezhad et al., 2011) e a
emulsificacdo desses compostos (Ron e Rosenberg, 2002; Souza et al., 2014; Ghosh e Mukherji,
2016) tem sido propostas para aumentar o contato entre as células bacterianas e o contaminante,
favorecendo assim sua biodegradagdo.

Nos oceanos, a biodegradacdo ¢ limitada pela escassez de nutrientes inorganicos,
principalmente nitrogénio e fosforo. A bioestimulagdo de bactérias hidrocarbonoclasticas em
oceano contaminado por petrdleo, por meio da adicdo de nutrientes inorganicos, ¢ dificultada
pela dispersdo desses compostos logo apds sua inser¢do no mar (Rosenberg et al., 1996; Koren
et al., 2003; Warr et al., 2013; Rodrigues et al., 2015a). Portanto, existe a necessidade do
desenvolvimento de metodologias de biorremediagio ocednica que possam efetivamente
acelerar remog@o de hidrocarbonetos do mar, sem que bactérias e/ou nutrientes adicionados no
local contaminado se percam rapidamente apds uma aplicagdo direta de agentes remediadores

na pluma de contaminagao.
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Emulsdes multiplas agua/dleo/agua (W/O/W) sdo dispersdes liquidas complexas, nas quais
globulos de 6leo que contém goticulas aquosas sdo dispersos numa fase aquosa continua (Leal-
Calderon et al., 2012). Entre as caracteristicas de tais emulsdes, pode-se citar a alta capacidade
de retencdo de compostos hidrofilicos, sua capacidade para introduzir substancias incompativeis
no mesmo sistema e protecdo e liberagdo sustentada de substincias quimicas inicialmente
aprisionadas nas goticulas internas. O uso de surfactantes capazes de proporcionar estabilidade
da estrutura, sem que ocorra coalescéncia ou quiescéncia, pode proporcionar uma aplicagdo
ambiental dessas emulsdes, carreando na fase aquosa interna fertilizantes inorganicos para
sustentar o desenvolvimento de micro-organismos que possam metabolizar um contaminante
orgénico hidrofobico, ao qual irdo se aderir os globulos de 6leo.

O objetivo do nosso trabalho foi desenvolver emulsdes duplas W/O/W, contendo nutrientes
inorganicos na fase aquosa interna, para aplicagdo em manchas de 6leo nos oceanos ou sobre
areas entre-marés contaminadas com 6leo. Propomos, ainda, a inser¢do em conjunto de duas
espécies de bactérias hidrocarbonoclasticas que possuem capacidade de adesdo as moléculas de
hidrocarbonetos, como forma de unir a bioestimulagdo ¢ bioaumentac¢do nos locais

contaminados.

5.2.Material e métodos
5.2.1. Materiais
Para produzir as emulsdes, foi utilizada d4gua do mar como fase aquosa. A coleta de agua
ocorreu na regido costeira da IlTha da Trindade/Brasil, a cerca de 100 m de distancia da praia das
Tartarugas. Para a produgdo das emulsdes, foram utilizados gelatina (porcine skin, type A,
Bloom ~ 300) (Sigma-Aldrich); nutrientes inorganicos NH,NO; e K,HPO, (Vetec Quimica Fina
Ltda); 6leo Canola (Bunge Alimentos S.A.); emulsificante polyglycerol polyricinoleate (Pgpr)

(Dhaymer’s - Quimica Fina) e, por fim, o surfactante coco glicosideo (Fenchem Biotek LTD).
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5.2.2. Producio das emulsées W/O/W

A fase aquosa interna (W,) foi inicialmente produzida com a hidratagio de 7,5 g L da
gelatina por 30 min a 65 °C e posterior adi¢do dos nutrientes inorganicos. A fase oleosa (O)
contendo Pgpr 20 g L™ foi agitada para homogeneizagio. Por fim, a fase aquosa externa (W)
foi preparada adicionando-se coco glicosideo 8,0 g L a 4gua do mar.

A emulsdo dupla (W,/O/W,) foi preparada em dois diferentes estagios. Primeiramente, foi
realizada a produ¢@o da emulsdo water-in-oil (W,/O) na propor¢do de 40 mL de fase aquosa
interna (W) e 60 mL de fase oleosa. Apds a solubiliza¢do da gelatina na fase aquosa interna, os
nutrientes inorganicos NH4;NO; e K,HPO, foram adicionados lentamente. Entdo, W, e O foram
unidas e submetidas a agitacdo em agitador do tipo Ultra-Turrax (YellowLine DI25 basic) a
24.000 rpm por 4 min. A emulsdo resultante foi imediatamente resfriada a 4 °C em banho-maria
para geleificar a gelatina presente na fase aquosa dispersa (W;). No segundo estagio, a emulsio
W,/O permaneceu em temperatura ambiente por 1 h para melhorar a eficiéncia da emulsificagdo
(Sapei et al., 2012). A emuls@o dupla (W;/O/W,) foi preparada pela adi¢do gradual de W;/O
(20% v/v) a fase aquosa externa (W), seguindo-se nova agitacdo a 20.000 rpm, por 2 min, e
subsequente resfriamento a 4 °C, em banho-maria. Emulsdes controle foram produzidas sem a
adi¢do dos nutrientes inorganicos a fase aquosa interna. Para confirmar a producéo das emulsdes
apos os procedimentos realizados, foi realizada observagdo em ldmina em microscopio de

campo claro.

5.2.3. Inoculantes microbianos e hidrofobicidade da superficie celular
Duas espécies bacterianas (Rhodococcus rhodochrous TRN7 e Nocardia farcinica TRH1)
isoladas de biofilmes microbiano formados sobre cupons de acrilico contaminados com 6leo cru
e mantidos na regdo litordnea da ilha da Trindade, previamente caracterizadas como
hidrocarbonoclasticas (Rodrigues et al., 2015a; Rodrigues et al., 2015b), foram selecionadas
como inoculantes microbianos. As bactérias foram submetidas ao microbial adhesion to
hydrocarbons test (MATH), de acordo com Sanin et al. (2003) com modificagdes. O cultivo das

bactérias ocorreu em meio mineral Bushnell Haas (HIMEDIA) durante 96 h, 150 rpm e 30 °C,

101



contendo 0,5% (v/v) de hexadecano como tnica fonte de carbono e energia. Como controle, as
bactérias foram cultivadas nas mesmas condigdes, apenas com a substitui¢do do hexadecano por
glicose no meio de cultivo. Para minimizar erros de leitura apos o crescimento, as células foram
lavadas com meio Bushnell Haas por duas vezes antes do teste MATH. Tubos de ensaio foram
lavados com HCI 4% antes do experimento. Um volume de 5 mL de suspensdo celular foi
transferido para um tubo de ensaio de fundo redondo (15 x 100 mm). A densidade o6tica (OD)
foi determinada a 600 nm. Em seguida, 0,5 mL de n-hexadecano foi adicionado a suspensdo,
seguindo-se agitacdo vigorosa por 2 min. Os tubos foram deixados em temperatura ambiente por
15 min e entdo foi realizada uma nova leitura da OD da fase aquosa a 600 nm. Os resultados,
expressos em porcentagem, foram obtidos empregando-se a seguinte equacdo: Hydrophobicity

(%) =100 (1 - ODsinat/ ODypigiar)-

5.2.4. Estabilidade temporal das emulsées W/O/W
Em intervalos de cinco dias, durante 30 dias, foram capturadas fotomicrografias em
microscopio Optico para a analise das goticulas de 6leo presentes na fase aquosa continua. As
emulsdes foram armazenadas em tubos de rosca e permaneceram sob agitacdo end over end em
rotor com velocidade de 15 rpm, temperatura média de (21 + 2) °C e inclinagdo de 45 °. As
analises das fotomicrografias foram realizadas com o software ImageJ (National Institutes of
Health). Para cada tempo analisado foram utilizadas 5 imagens para analise do tamanho médio

das goticulas, utilizando aproximadamente 40 goticulas/imagem.

5.2.5. Eficiéncia das emulsdes e inoculantes na biodegradacio de hidrocarbonetos

Para se avaliar a eficiéncia das emulsdes em estimular a biodegradagdo de petroleo em
aguas oceanicas foram montados microcosmos no interior de frascos respirométricos, contendo
50 mL de agua coletada a aproximadamente 100 m da costa da Ilha da Trindade. Os frascos
foram acoplados a um respirometro com fluxo de ar intermitente, dotado de um detector de
dioxido de carbono por infravermelho (Sable Systems, Las Vegas, USA). No total, 13

tratamentos foram montados, sendo que seis deles continham petréleo a 1% (v/v). O petroleo
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adicionado aos frascos foi previamente aquecido de forma gradual até 210 °C para eliminaggo

de compostos volateis.

Tabela 1. Descricdo dos microcosmos utilizados no ensaio de biodegradacdo de petrdleo
utilizando emulsées W/O/W

Tratamento Descrigao

w Agua proveniente da costa da llha da Trindade

NF Agua + Emulsdo n3o-fertilizada

FE Agua + Emuls3o fertilizada

FER Agua + Emulsdo fertilizada + R. rhodochrous

FEN Agua + Emuls3o fertilizada + N. farcinica

FERN Agua + Emuls3o fertilizada + R. rhodochrous + N. farcinica
OCERN Agua + Componentes da emulsdo (Oleo Canola, Nutrientes, Coco

Glicosideo, Pgpr) + R. rhodochrous + N. farcinica

P Agua + Petréleo

PNF Agua + Petrdleo + Emulsdo n3o-fertilizada

PFE Agua + Petréleo + Emuls3o fertilizada

PFER Agua + Petréleo + Emuls3o fertilizada + R. rhodochrous

PFEN Agua + Petréleo + Emuls3o fertilizada + N. farcinica

PFERN Agua + Petrdleo + Agua + Emuls3o fertilizada + R. rhodochrous +

N. farcinica

A quantidade de nutrientes inorganicos foi adicionada nas emulsdes duplas de tal forma
que cada frasco respirométrico contendo petréleo continha uma razdo aproximada de C:N:P
igual a 100:10:1, enquanto nos tratamentos que ndo continham petrdleo, tal razdo foi de
100:20:2. A quantidade total de nitrogénio e fosforo adicionados na forma de NH4NO; e
K,HPO, em cada microcosmo foi igual a 66,66 mg e 6,66 mg, respectivamente. A quantidade
de 6leo Canola, nutrientes e surfactantes adicionada ao tratamento OFRN foram as mesmas

adicionadas na forma de emulsdes nos tratamentos que as receberam.



As células de Rhodococcus rhodochrous TRN7 e Nocardia farcinica TRH1 foram
crescidas por 48 h a 30°C e 150 rpm em caldo nutriente (Merck), centrifugadas e lavadas duas
vezes para remog¢do de componentes do meio de cultivo. Células bacterianas foram adicionadas
aos frascos respirométricos de forma a se obter concentragdo total de 1,0 x 10° céls/mL em cada
microcosmo, sendo que nos tratamentos PFMRN e FMRN foram adicionadas 5,0 x 10° céls/mL
de cada espécie bacteriana.

As emulsdes produzidas foram adicionadas aos frascos dos respectivos tratamentos, bem
como as células de R. rhodochrous TRN7 e N. farcinica TRH1. No interior de cada um dos
frascos respirométricos foi colocada uma ponteira de pipeta P1000 (Kasvi) com a extremidade
mais fina removida, para permitir acesso de uma pipeta de Pasteur ao fundo dos frascos. Os
microcosmos foram incubados a 24 °C (temperatura média da agua costeira da Ilha da
Trindade) durante 30 dias, com intervalos de oxigenagdo direta na agua de 5,9 h e injecdo direta
de ar durante 5 min com fluxo de 500 mL/min. Durante os primeiros 5 dias de experimento,
metade do volume dos frascos foi substituido diariamente, coletando-se a fase aquosa inferior
com uma pipeta de Pasteur de vidro inserida nas ponteiras. Do sexto até o 15° dia, a substituicao
da fase aquosa foi feita a cada 2 dias, e do 16° até o 30° dia, a substitui¢do ocorreu a cada 3 dias.
Esse procedimento foi adotado para simular o efeito da dissipagdo dos nutrientes minerais em
agua oceanica, caso os mesmos sejam aplicados numa forma que ndo os mantenha aderidos a
fase oleosa superior. Nossa expectativa era de que, aplicando-se os nutrientes contidos na fase
aquosa interna das emulsdes, os mesmos permaneceriam na interface agua/6leo estimulando a
biodegradagdo Dessa maneira, a fase superior dos microcosmos onde se concentravam o
petroleo e as emulsdes foram mantidas. Para repor o volume retirado, agua da costa da Ilha da
Trindade foi armazenada a 4 °C e entdo o mesmo volume retirado era reposto durante as
substituicdes. A analise respirométrica das atividade microbiana no interior dos frascos foi

conduzida durante os 30 dias em que ocorreram as substitui¢des de agua.
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5.2.6. Analises de Macronutrientes
Analises de carbono orgénico, nitrogénio e fosforo total foram realizadas na agua utilizada
na montagem dos microcosmos e na fase aquosa coletada durante os 30 dias no tratamento com
a emulsdo fertilizada (Tratamento FM). O nitrogénio total foi quantificado pela metodologia de
Kjeldahl, enquanto o fosforo total foi quantificado pelo método de Mehlich-1. O carbono
organico foi mensurado utilizando-se um Total Organic Carbon Analyzer (TOC-L) (Shimadzu

Corporation).

5.2.7. Andlises estatisticas
Analises estatisticas foram realizadas usando o software “R”. Os testes F e Shapiro-Wilks
foram usados para testar a varidncia e a normalidade dos dados, respectivamente. Os dados
considerados ndo-paramétricos foram entdo submetidos & comparagdo de médias pelo teste

Wilcoxon a 5% de probabilidade.

5.3.Resultados e discussiao
5.3.1. Caracterizacio microscopica das emulsées W/O/W

Observagdes em microscopio Optico demonstraram a presenca de goticulas de 6leo de
dimensdes variaveis dispersas na fase aquosa externa (Fig. 1). O didmetro das goticulas variou
entre 0,16 e 111 pum (ver segdo 3.4.). A presenca de goticulas de 6leo de diferentes tamanhos
pode ser favoravel ao processo de biorremediacdo, pois espera-se que emulsdes contendo
goticulas de menor tamanho possuam maior estabilidade. Desta maneira, especula-se que a
liberacdo de nutrientes da fase aquosa interna das emulsdes para estimular a biodegradaggo dos

compostos hidrofobicos ocorra de forma gradual e continua.
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Figura 1. Emulsées W/O/W fertilizadas produzidas para utilizacdo em biorremediagdo de 6leo
em ambientes aquaticos oligotroficos. A turbidez no interior de cada goticula da emulsdo varia
de acordo com a quantidade de fase aquosa interna contida em seu interior. A coloragdo escura

no interior das goticulas varia de acordo com a quantidade de fase aquosa interna nelas contidas.

Apesar do 6leo Canola usado na producdo das emulsdes servir de fonte adicional de
carbono no ambiente contaminado por hidrocarbonetos, tal composto € reconhecido como um
dos 6leos vegetais mais rapidamente degradados em ambientes marinhos (Al-Darbi et al., 2005).
Desse modo, ele pode estimular um rapido crescimento de populagdes hidrocarbonoclasticas,
estimulando a biodegradagdo de hidrocarbonetos aos quais as goticulas oleosas tendem a se
aderir.

A escolha dos surfactantes utilizados se deu na sintese das emulsdes e foi baseada no
valor do balango lipofilico-hidrofilico (HLB), que € caracterizado pela dominancia relativa de
grupos hidrofilicos sobre porgdes lipofilicas na molécula de surfactante. Esse atributo confere

ao surfactante maior afinidade pela fracdo aquosa ou oleosa em emulsdes. Surfactantes que
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possuem uma maior porgdo lipofilica comparada a por¢go hidrofilica, cujo valor de HLB varia
entre 3-6, sdo chamados de emulsificantes W/O (agua em oleo) (Huibers e Shah, 1997),
enquanto que surfactantes com maior por¢do hidrofilica, que apresentam valores de HLB entre
8-18, sdo classificados como emulsificantes de 6leo em agua (O/W) (Rosen, 1989). Durante a
avaliagdo dos surfactantes para obtencdo das emulsoes, foi considerada a utilizagdo do coco
glicosideo pois, apesar de ndo ser um surfactante proveniente de forma direta de um organismo
vivo, ele é um surfactante da classe dos alquil poliglicosidios, que possuem propriedades nao-
ionicas e sdo prontamente biodegradaveis, pois sua sintese ¢ realizada através de matérias-
primas renovaveis, como alcoois graxos e agucares (Fukuda et al., 1993). No mesmo sentido,
apesar de sintético, o Pgpr ¢ utilizado na industria alimenticia e farmacéutica e ndo possui
atividade toxica para organismos vivos (Muschiolik, 2007), sendo ambos considerados
Generally Recognized as Safe (GRAS). O surfactante coco glicosideo possui cadeia hidrofilica
maior que a lipofilica, apresentando valor HLB na faixa entre 8-18 e, portanto, possui maior
afinidade pela fase aquosa. O surfactante Pgpr possui maior afinidade pela fragdo oleosa,
garantida pela sua molécula com maior por¢ao lipofilica, apresentando valor HLB na faixa de 3-
6. A utilizagdo dos surfactantes com alto e baixo HLB na formula das emulsdes € responsavel
por garantir estabilidade ao produto final, visto que auxiliam tanto na estabilidade da fase
aquosa interna quanto na estabilidade da fase oleosa, dispersa na fase aquosa externa.

Ao longo das ultimas duas décadas, emulsdes W/O/W revelaram-se materiais
adequados para a encapsulacdo de varios compostos ativos, tais como hormdnios (Cole e
Whateley, 1997; Cournarie et al., 2004), esteroides (Laugel et al., 1998), analgésicos (Vlaia et
al., 2009) e anti-sépticos (Tedajo et al., 2005), além de serem aplicaveis nas industrias de
cosméticos (Gallarate et al, 1999) e alimenticia, incluindo a encapsulagdo de
vitaminas/minerais (Benichou et al., 2007; Nik et al., 2010; O’Regan e Mulvihill, 2010;
Chengyu et al., 2016). Embora varias aplicagdes sejam possiveis para esse tipo de emulsio, ndo
foram encontrados trabalhos na literatura utilizando emulsdes W/O/W fertilizadas como
estratégia para liberagdo gradual de nutrientes em regides de mar aberto ou mesmo em regioes

litoraneas contaminadas com hidrocarbonetos do petrdleo. A utilizagdo em campo dessas
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emulsdes pode ser uma alternativa viavel a medida que, por conter uma porgéo oleosa, as
goticulas adquirem afinidade pela camada de petroleo formada na superficie da agua da regido
contaminada.

A limitagdo de nutrientes em ambientes marinhos pode limitar as taxas de biodegradagdo do
oleo derramado (Atlas, 2011). Aplicando-se os nutrientes no interior das emulsdes duplas, ndo
ocorre perda imediata por dissolug¢do na dgua, como ocorreria no caso de se aplicarem nutrientes
soluveis ndo-encapsulados diretamente no local afetado. Portanto, caso os movimentos do mar
carreiem a mancha de 6leo para distintos lugares, por conta da afinidade com o contaminante, as
emulsdes podem acompanha-la. Dada a diferenca de tamanho das goticulas hidrofobicas obtidas
com a metodologia utilizada, especula-se que as mesmas percam a estabilidade e se desfagam
em momentos diferentes, seja por fatores bidticos ou abidticos, o que proporciona uma liberagao
gradual e prolongada da fase aquosa contida no interior da fase oleosa, rica em nutrientes
limitantes da biodegradacdo em aguas oligotroficas. A liberagdo gradual desses nutrientes pode
dar suporte continuo ao desenvolvimento e atividade de espécies microbianas capazes de utilizar

o contaminante como fonte de carbono e energia, propiciando sua biodegradagdo.

5.3.2. Hidrofobicidade da superficie celular
Para observar a capacidade de as culturas bacterianas adquirirem caracteristicas
hidrofobicas, favorecendo sua adesdo a camada de 6leo em ambientes aquaticos contaminados
com Oleo cru, Rhodococcus rhodochrous TRN7T e Nocardia farcinica TRHI1 foram cultivadas
durante 96 h em meio mineral contendo glicose ou hexadecano como fonte de carbono e, entéo,

submetidas ao teste de Microbial Adhesion to Hydrocarbons (MATH) (Tabela 2).
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Tabela 2. Resultados de Microbial Adhesion to Hydrocarbons (MATH) obtidos apds
crescimento de Rhodococcus rhodochrous TRN7 e Nocardia farcinica TRH1 em meio mineral
contendo glicose ou hexadecano como tinica fonte de carbono e energia

MATH (%)
Time (h) Glucose Hexadecane
R. rhodochrous TRN7 N. farcinica TRH1 R. rhodochrous TRN7 N. farcinica TRH1
24 10 0 63 52
48 4 2 96 56
72 7 2 97 60
96 8 1 96 55

A tendéncia das culturas cultivadas em hexadecano se aderirem a fase hidrofobica

superior € visivel mesmo no frasco de cultivo (Fig. 2).

Figura 2. Culturas bacterianas ap6s crescimento por 48 h em meio mineral Bushnell Haas com

0,5% (v/v) de hexadecano (frascos a esquerda) ou 0,5% (w/v) de glicose (frascos a direita) a 30
°C e 150 rpm. (A) Cultura de Rhodococcus rhodochrous TRN7. (B) Cultura de Nocardia
farcinica TRHI. Os frascos mostrados permaneceram em repouso durante 5 min antes de serem
fotografados. Observa-se a tendéncia de adesdo das culturas a fase hidrofobica superior quando

cultivadas em hexadecano, indicando alta hidrofobicidade da superficie celular.

Os resultados observados nos permitem sugerir que, apos crescer em meio de cultivo
contendo uma fonte de carbono hidrofobica, ambas as espécies bacterianas apresentam potencial
para serem inoculadas em ambientes contaminados com petroleo e seus derivados. Tal
afirmativa é baseada na elevada afinidade das células por hidrocarbonetos. Apos um acidente

envolvendo derramamento de petréleo no mar, forma-se uma camada delgada de 6leo na



superficie (Kingston, 2002). Considerando-se a capacidade de se aderirem aos hidrocarbonetos,
células que exibem alta hidrofobicidade na superficie celular podem se mover da dgua para a
interface com a fase organica apolar e, dessa forma, atuar na decomposi¢do do contaminante
(Kaczorek et al., 2008). A permanéncia das células na interface dgua/oleo aumenta a taxa de
transporte de hidrocarbonetos da fase ndo aquosa para o interior celular, reduzindo a distancia
efetiva para a transferéncia de massa entre o micro-organismo e o substrato (Harms e Zehnder,
1995; Harms et al., 2010). A habilidade de micro-organismos degradarem hidrocarbonetos
depende tanto da capacidade genética intrinseca quanto da capacidade de expressdo da
informagdo genética, bem como das propriedades de cada hidrocarboneto (Abbasnezhad et al.,
2011). A adesdo a superficies hidrofobicas é uma estratégia comum usada por micro-
organismos para superar a limitada biodisponibilidade de hidrocarbonetos (Bouchez-Naitali et
al., 1999). Dada a plasticidade fenotipica, rapidas mudangas nas condigdes ambientais forgam
modificagdes adaptativas em células bacterianas (Krasowska e Sigler, 2014).

O desenvolvimento de mecanismos adaptativos especificos para lidar com a toxicidade
e baixa biodisponibilidade de substratos, como hidrocarbonetos com cadeias apolares, permite
que muitas bactérias modifiquem a hidrofobicidade de suas superficies celulares (Heipieper et
al., 2010). A produgdo de biossurfactantes tém sido proposta como uma forma de se aumentar a
hidrofobicidade celular. Al-Tahhan et al., (2000) observaram que a presenca de ramnolipideo
em concentragdes menores que a concentragdo micelar critica induz a perda de
lipopolissacarideos da membrana externa em Pseudomonas aeruginosa, sendo este um provavel
mecanismo de aumento da hidrofobicidade da superficie celular. No mesmo sentido, Ghosh e
Mukherji (2016) também utilizaram diferentes surfactantes para induzir o aumento da
hidrofobicidade celular em P. aeruginosa crescendo em meio com pireno e observaram que a
aderéncia aos cristais de pireno foi intensificada na presenca de Tween 80. Ambas as bactérias
utilizadas em nosso estudo apresentaram valores elevados de hidrofobicidade celular (estimada
por MATH) sem a necessidade do uso de surfactantes, sendo essa uma caracteristica desejavel

para sua aplicagdo em campo.
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Bactérias Gram-positivas possuem envelopes hidrofobicos e tendem a apresentar co-
agregacdo quando cultivadas em meios contendo hidrocarbonetos (Carvalho et al., 2004). Essas
estruturas e comportamento contribuem para que as células permanegam tolerantes a solventes.
Entretanto, outros fatores estdo relacionados a adesdo, incluindo cargas de superficie,
composi¢do da superficie das células e estruturas externas, idade das células e estado nutricional
(Carvalho et al., 2004). Os biopolimeros encontrados na parte mais externa das células,
(exopolissacarideos), t€ém sido também relatados como capazes de auxiliar no aumento da
biodisponibilidade de hidrocarbonetos de baixa solubilidade (Baldi et al., 1999; Baldi et al.,
2003; Zhang et al., 2011). Especificamente para o género Rhodococcus, Rubtsova et al. (2012)
sugeriram que 0s possiveis mecanismos que proporcionam a adesdo de representantes desse
género a hidrocarbonetos ¢ a mudanga no contetido de lipidios e, também, do potencial zeta das
células na presenca desses substratos.

A adesdo microbiana a hidrocarbonetos é um mecanismo que favorece a biodegradagéo
dessas moléculas. Entretanto, a capacidade de micro-organismos de permanecer em interface
agua/dleo ndo ¢ limitada aquelas espécies capazes de degradar hidrocarbonetos (Abbasnezhad et
al., 2011). Portanto, a possibilidade de espécies bacterianas exibirem ndo apenas caracteristicas
que permitem a adesdo a moléculas de hidrocarbonetos, mas também capacidade de cataboliza-
los, ¢ um fator chave quando se pretende utilizd-las em processos de biorremediagdo de
ambientes contaminados com dleo cru ou outros contaminantes hidrofobicos. Tanto o isolado R.
rhodochrous TRNT7 quanto N. farcinica TRH1 foram previamente avaliados quanto a suas
capacidades hidrocarbonoclasticas (Rodrigues et al., 2015a; Rodrigues et al., 2015b). Apesar da
producédo de biossurfactantes por micro-organismos auxiliar no aumento da biodisponibilidade
de hidrocarbonetos e, consequentemente, aumentar a possibilidade de biodegradacao, ambas as
espécies utilizadas nesse estudo nédo sdo capazes de produzir essas biomoléculas (Rodrigues et
al. 2015a). Contudo, isso ndo as impede de catabolizar hidrocarbonetos de baixa solubilidade,
como por exemplo, hidrocarbonetos aromaticos policiclicos, demonstrando que as mesmas
fazem uso de mecanismos de obtencdo do substrato hidrofébico que independem da produgdo

de biossurfactantes (e.g. adesdo ao substrato). Isso é refor¢ado pela comparagio dos tratamento
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em que as células cresceram em meios contendo glicose ou hexadecano como fontes de carbono

(Tabela 2).

5.3.3. Liberacio de nutrientes pelas emulsoes W/O/W fertilizadas
Dada a diferenga potencial na estabilidade das goticulas de 6leo da emulséo produzida, por
conta da variagdo da sua dimensao, foi realizada uma quantificagdo de nitrogénio total e fosforo
total (Fig. 3) liberados para a fase aquosa durante 30 dias de exposi¢cdo das emulsdes W/O/W
fertilizadas, em frascos respirométricos, com substitui¢do de metade do volume dos frascos em

cada momento analisado.
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Figura 3. Nitrogénio e fosforo totais liberados ao longo de 30 dias de incubagdo das emulsdes

W/O/W em agua litoranea da Ilha da Trindade contendo uma camada de dleo cru na superficie.
A cada tempo amostrado, houve substituicdo de metade do volume da fase aquosa, pela mesma
agua empregada no inicio dos experimentos. *A partir do sétimo dia ndo foi possivel quantificar
o fosforo liberado no meio pela metodologia utilizada, portanto, considera-se que a liberagéo foi

préxima a zero.



As curvas obtidas de liberagdo de nitrogénio e fosforo pelas emulsdes foram plotadas
em conjunto com uma curva hipotética, calculada com base na substitui¢do temporal da dgua no
experimento, carreando a cada substituicio metade da quantidade total dos nutrientes
disponiveis nos microcosmos, caso 0os mesmos tivessem sido aplicados diretamente na agua.

Ao se comparar a curva de liberagdo de nitrogénio com a curva hipotética observa-se
que desde o primeiro tempo analisado, a liberagdo de nutrientes pela emulsdo W/O/W ocorre de
maneira gradual, visto que as emulsdes conseguem reter os nutrientes minerais em sua fase
aquosa interna. Ao longo do tempo, destaca-se o periodo compreendido entre o quarto e o
décimo oitavo dias, onde a curva de liberagdo de nitrogénio tem um comportamento
praticamente linear. Apds o 18° dia ocorre diminui¢do da taxa de liberagdo de nitrogénio por
parte das emulsdes, visto que muitas delas perdem estabilidade e se desfazem nos dias iniciais,
permanecendo mais estaveis as goticulas de menor didmetro e, portanto, com nutrientes
aprisionados na fase aquosa interna. Ainda assim, a quantidade total de nitrogénio liberada até o
30° ndo chegou a 100% de todo o nitrogénio presente no interior das emulsdes, indicando que a
liberagdo de nutrientes € possivel por mais de 30 dias.

Da mesma forma que como analisadas as perdas de nitrogénio, inicialmente observa-se
uma perda menor de fosforo total pelas emulsdes em comparacdo com a curva hipotética
tracada. Apds o quinto dia ndo foi possivel quantificar o fosforo total liberado, pois a
concentragao estava abaixo do valor minimo detectavel pela técnica analitica utilizada.

Em ambientes marinhos, principalmente em regides mais distantes da costa, quantidades de
nutrientes, principalmente nitrogénio e fosforo, sdo limitantes para suportar o crescimento
microbiano, principalmente quando o ambiente recebe uma alta carga de hidrocarbonetos
proveniente de um derramamento de 6leo (Das e Chandran, 2010). A liberagdo de nutrientes
pelas emulsdes permite que micro-organismos possam utiliza-los de forma a suportar seu
metabolismo juntamente com o carbono contido nos hidrocarbonetos do petroleo e, assim,

acelerar a eliminagdo do contaminante.
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5.3.4. Estabilidade das emulsdes W/O/W

Apos permanecer por 30 dias em rotacdo, as emulsdes foram avaliadas em 7 momentos a
partir da sua produgdo em intervalos de 5 dias. A distribui¢do média de tamanhos ao longo do
tempo ¢ mostrada na Figura 4A. Observa-se que, até o 15° dia apds a producdo, o tamanho
médio das emulsdes aumenta aproximadamente 2 vezes, enquanto que, aos 30 dias, o tamanho
médio aumenta por volta de 4 a 5 vezes. O aumento do tamanho médio das emulsdes ¢
esperado, visto que a desestabilizagdo das goticulas, por exemplo, por coalescéncia, ¢ algo
esperado nesse tipo de sistema. A distribuicdo de tamanhos também sofre variacdes (Fig. 4B), o
que comprova que a estabilidade das goticulas esta diretamente relacionada ao tempo apos a

produgio.
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Figura 4. Estabilidade de tamanho das goticulas (n = 200) que compde as emulsdes W/O/W
durante periodo de 30 dias, em intervalos de 5 dias. A. Tamanho médio das goticulas. B.

Distribuicao de tamanhos das goticulas.

A coalescéncia de goticulas apds a produgdo das emulsdes é um processo que resulta na
formagdo de goticulas maiores e normalmente ocorre nesse tipo de produto (Garti, 1997).
Embora tal processo seja esperado, Scherze et al. (2006) concluiram que a fase dispersa
contendo NaCl dificulta a coalescéncia das goticulas de 6leo. O uso de dgua do mar, portanto,

foi essencial para proporcionar a estabilidade de tamanho durante o periodo analisado. A
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concentragdo dos surfactantes utilizados é o parametro mais importante na formagdo e
estabilidade das emulsdes. O surfactante utilizado para a produgdo da emulsdo primaria (W/O) é
fundamental para a estabilidade da emulsdo W/O/W, visto que a fracdo de volume na emulsio
primaria altera as propriedades reoldgicas das emulsdes W/O/W (Jiao e Burgess, 2003). O
aumento da concentracdo do surfactante utilizado na producdo da emulsdo oil-in-water tende a
reduzir a area interfacial entre a fase dispersa (water-in-oil) e a fase continua (water). Isso
produz um maior numero de goticulas com redugdo no didmetro, causando aumento na
estabilidade da emulsao final formada (Kundu et al., 2013). Esse é mais um indicativo de que as
emulsdes W/O/W produzidas em nosso estudo tem potencial para serem aplicadas em ambientes
contaminados por hidrocarbonetos do petrdleo, a medida que a coalescéncia entre goticulas da
emulsdo e o 6leo contaminante no ambiente resulta na liberagdo gradual de nutrientes na
interface agua/dleo. A modificacdo das concentragcdes dos surfactantes usados durante a
producdo terd influéncia direta no tempo de estabilidade e tamanho das emulsdes resultantes,

possibilitando o uso para diferentes propdsitos.

5.3.5. Ensaios de biorremediacao utilizando emulsoes W/O/W

A agua utilizada tanto na producgdo das emulsdes quanto nos microcosmos para ensaios de
biorremediac@o continha inicialmente uma concentra¢do de 1,12 mg/L de nitrogénio total e
29,98 mg/L de carbono orgénico. Nao foi possivel determinar o valor de fosforo total, pois a
concentragdo do elemento na fase aquosa era menor que o limite de detec¢do da técnica
analitica utilizada.

Os ensaios de biorremediagdo realizados resultaram em uma grande variacdo de liberagdo
total de CO, durante os 30 dias de experimento entre os tratamentos (Fig. 5). A simples adi¢do
de petroleo a agua (tratamento P) ndo resultou em diferenca significativa na libera¢do de CO,
em relagdo ao tratamento controle (W). Entre os tratamentos que envolveram a utilizagdo das
emulsdes W/O/W fertilizadas, o tratamento PFERN, que recebeu também as bactérias R.
rhodochrous TRN7 e N. farcinica TRH1, mostrou a maior liberagdo de CO, (4857 pmol),

seguido pelos tratamentos que receberam ambas as bactérias, porém separadamente. Os
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tratamentos NF e PNF receberam apenas emulsdes duplas W/O/W nido fertilizadas. Ao
compara-los com os que receberam as emulsdes fertilizadas, existe uma grande diferenca na
emissdo de CO,, o que permite afirmar que a introdugdo de nutrientes inorginicos no ambiente
foi fundamental para suportar o metabolismo microbiano utilizando tanto o petréleo como o
oleo Canola constituinte das emulsdes como fonte de carbono e energia. Entre os tratamentos
com uso apenas das emulsdes fertilizadas contendo os isolados bacterianos avaliados
(separadamente ou em conjunto), na auséncia de petréleo (FER, FEN e FERN), ndo houve
diferenca significativa entre os valores registrados de acordo com o teste Wilcoxon a 5% de
probabilidade. O oposto € verificado quando o petréleo esta presente (PFER, PFMN e PFERN).
Nesse caso, o tratamento PFERN apresenta liberagdo de CO, significativamente maior em
relagdo aos demais. Tal fato nos permite sugerir que R. rhodochrous TRN7 e N. farcinica TRH1
ndo exercem efeitos antagonistas uma sobre a outra, podendo ambas serem empregadas em
conjunto como estratégia de bioaumentagdo. Ao se compararem os resultados de respiragdo nos
tratamentos FERN (3516 pmol de CO,) ¢ PFERN (4857 pmol de CO,), observa-se que no
tratamento com petréleo houve um aumento de quase 40% no valor total de CO, liberado.
Portanto, a adigdo de petréleo ao microcosmo PFERN foi acompanhada por aumento
significativo na atividade microbiana, resultado do catabolismo do contaminante. Esse efeito
esta ligado a introdugdo das bactérias hidrocarbonoclasticas nesse tratamento, visto que ao
compara-lo com o tratamento PFE (3342 pmol de CO,), onde bactérias ndo foram adicionadas,
também observa-se uma diferencga significativa.

Quando se faz a comparagdo entre os tratamentos sem e com petroleo na presenga de
emulsdes W/O/W fertilizadas, observa-se um aumento na liberagdo de CO, proximo a 20%. O
aumento ¢ ainda mais significativo quando se comparam os tratamentos FERN/PFERN, nos
quais estdo presentes ambos os isolados bacterianos utilizados nesse estudo. Nesse caso, a
diferenca chega a quase 40%. Portanto, embora seja possivel que as bactérias metabolizem
preferencialmente o 6leo Canola proveniente das emulsdes, ¢ comprovado que existe um

aumento significativo da atividade bacteriana quando o petrdleo estd presente, indicando a sua
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biodegradagdo, a qual ¢ estimulada pelas emulsdes fertilizadas contendo ou nédo os isolados
bacterianos.

O tratamento OCERN foi pensado inicialmente como controle. Entretanto, pelo fato de o
respirdmetro injetar ar diretamente no meio aquoso dentro dos frascos, macro emulsdes de agua
em oOleo foram formadas, aprisionando, dessa maneira, nutrientes no interior das mesmas e
inviabilizando o uso desse tratamento como controle. Nesse sentido, nota-se que até mesmo a
formag@o de macro emulsdes surte efeito na respiragdo dentro dos microcosmos (onde a unica
fonte de carbono disponivel era o 6leo Canola). Ainda assim, o uso de emulsdes na ordem de

micrometros, resultando na liberagdo controlada de nutrientes essenciais, foi ainda mais

eficiente.
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Figura 5. Dioxido de carbono liberado durante os 30 dias de incubagdo dos tratamentos
simulando estratégias de biorremediacdo utilizando emulsdes W/O/W e bactérias
hidrocarbonoclasticas. C: controle (4gua coletada na regido litoranea da Ilha da Trindade); NF:
emulsdo dupla ndo-fertilizada; FE: emulsdo dupla fertilizada; FER: emulsdo dupla fertilizada e
R. rhodochrous; FEN: emulsdo dupla fertilizada e N. farcinica, FERN: emulsdo dupla
fertilizada e R. rhodochrous e N. farcinica; OCERN: 6leo Canola, surfactantes, NH4;NO; ¢
K,HPO,, R. rhodochrous e N. farcinica; P: petrdleo; PNF: petroleo mais emulsdo dupla ndo-
fertilizada; PFE: petréleo mais emulsdo dupla fertilizada; PFER: petroleo mais emulsdo dupla
fertilizada e R. rhodochrous; PFEN: petroleo mais emulsdo dupla fertilizada e N. farcinica;
PFERN: petroleo mais emulsdo dupla fertilizada, R. rhodochrous e N. farcinica.

A aplicag@o de macronutrientes inorganicos como N, P e K ¢ amplamente utilizada na
bioestimulagdo em ambientes contaminados com hidrocarbonetos do petréleo (Prince, 1993;
Swannell et al., 1996; Atlas e Hazen, 2011). Essa metodologia tem sido empregada com sucesso

em solos contaminados com hidrocarbonetos (Xu e Lu, 2010; Al-Kindi e Aber, 2016; Al-Saleh

e Hassan, 2016), pois os nutrientes adicionados nesse ambiente ali permanecem, a menos que
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ocorra lixiviagdo ou carreamento por aguas pluviais. A aplicacdo de nutrientes inorganicos
objetivando promover a bioestimulagdio em ambientes aquaticos oligotroficos tem como
limitagdo a rapida dispersdo dos compostos adicionados na agua (Warr et al., 2013). Em estudos
realizados ap6s o acidente envolvendo o derramamento de 6leo no Golfo do México, causado
pela plataforma Deepwater Horizon em 2010, concluiu-se que a baixa concentragdo de fosforo
na agua foi um fator limitante para promover a remogdo de parte do 6leo por atenuagdo natural
(Edwards et al., 2011). Algumas estratégias t€ém sido propostas para suportar a bioestimulagio
em aguas ocednicas oligotroficas, como por exemplo o uso de flocos de argila mineral
fertilizada na regido afetada (Warr et al., 2013), utilizacdo direta de acido urido e lecitina de soja
(compostos de baixa solubilidade em agua) (Nikolopoulou et al., 2007), bem como a utiliza¢do
de fertilizantes oleofilicos, como o EAP Inipol 22, utilizado em regides costeiras apds o acidente
com o Exxon Valdez no Alaska em 1989. A utilizacdo dos flocos de argila mineral fertilizada
proposta por Warr e colaboradores (2013) parece ser uma alternativa para bioestimular dguas
abertas. Entretanto, como ocorre a aplicag@o de flocos, a superficie de contato ¢ reduzida, o que
pode resultar em baixa efetividade em campo.

Tratando-se da aplicagdo de fertilizantes como o EAP Inipol 22, existem estudos
contestando sua efetividade apds ser aplicado no acidente do Exxon Valdez (Nikolopoulou e
Kalogerakis, 2008), pois um componente em sua formula, o 2-butoxietanol € potencialmente
toxico para organismos vivos. Além disso, tratando-se do Inipol EAP 22, quando o produto
entra em contato com a agua ocorre quebra da emulsdo, liberando toda a uréia na fase aquosa,
que se perde rapidamente (Ron e Rosenberg, 2014). Dentre as alternativas citadas, o uso do
acido urico como fonte de nitrogénio e da lecitina de soja como fonte de fosforo parecem ser a
melhor alternativa até o momento. Nesse sentido, a emulsdo dupla hidrofobica fertilizada
desenvolvida no presente trabalho ¢ uma alternativa aos produtos atualmente disponiveis
visando a bioestimulac¢do. Nessa emulsdo W/O/W, os nutrientes hidrossoluveis sdo carreados
em goticulas de superficie hidrofobica que tem afinidade pelos hidrocarbonetos e liberam os

nutrientes de maneira gradual (Fig. 3). Os valores das taxas respiratorias (Fig. 6) obtidas durante
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o experimento nos permitem sugerir que nenhum dos dois surfactantes, nas concentragdes
utilizadas apresenta toxicidade para os micro-organismos presentes nos microcosmos.

A analise temporal da atividade microbiana nos microcosmos (Fig. 6), demonstra que as
menores taxas de emissdo de CO, durante todo o experimento ocorreram nos tratamentos que
continham apenas agua ou agua e emulsdo W/O/W nao-fertilizada, com e sem petroleo. Em
determinados periodos sdo padrdes semelhantes de aumento e redugdo na emissdo de CO, nos
microcosmos contendo emulsdes W/O/W fertilizadas, por exemplo, entre o 11° e 13° dias, 14° ¢
17° e também entre o 20° e 27° dias. Esse fato ¢ decorrente de uma falha momenténea do
sistema de controle de temperatura dos microcosmos, ficando os mesmos sujeitos as oscilagdes
ambientais de temperatura que refletiram nesse padrdo de comportamento de aumento e redugéo
de atividade respiratéria em todos os microcosmos.

Ao se analisarem os resultados obtidos nos primeiros seis dias, observa-se que as taxas
de emissdo de CO, nos tratamentos com auséncia de petrdleo (Fig. 6A) sdo mais elevadas do
que as dos mesmos tratamentos com petroleo (Fig. 6B). Tal diferenca pode ser explicada pela
acdo toxica de alguns hidrocarbonetos de petrdleo sobre a comunidade microbiana da agua e
também sobre as bactérias hidrocarbonoclasticas adicionadas nos tratamentos com petroleo
(Bartha, 1986; Leahy e Colwell, 1990; Whitehead, 2013; Mehdinia et al., 2015). Ao longo do
tempo, a respiracdo aumenta substancialmente nos microcosmos contaminados com petréleo,
atingindo um pico maximo acima de 10 pmol CO,.h" nos tratamentos que possuem petroleo e
emulsdo fertilizada inoculada com os isolados R. rhodochrous e N. farcinica. Isso se deve a
adaptagdo das bactérias a presenga de hidrocarbonetos potencialmente toxicos e a utilizagdo dos
hidrocarbonetos como fontes de carbono e energia, a qual envolve a ativagio de genes e sintese
de enzimas que atuam no catabolismo desses compostos (Habe ¢ Omori, 2003; Tancsics et al.,
2013; Lima-Morales et al., 2016).

Com o decorrer dos 30 dias, nota-se um decréscimo continuo das taxas respiratorias nos
microcosmos que nao foram contaminados com petroleo, indicando que as fontes de carbono
provenientes do 6leo Canola estdo se esgotando. Nos microcosmos que receberam petroleo, sdo

observados trés momentos de maior atividade respiratoria, podendo o primeiro deles estar
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relacionado a utilizagdo dos hidrocarbonetos de petroleo mais labeis e do o6leo Canola. O
declinio apds esse primeiro momento pode estar relacionado ao esgotamento dessas fracoes
mais labeis, sendo, portanto, necessaria uma nova adaptagdo e sintese de novas enzimas por
parte das bactérias hidrocarbonoclasticas para atuar sobre fragdes de hidrocarbonetos ainda
presentes no ambiente. Ocorre, entdo, um segundo momento de elevagdo da taxa respiratoria.
Apds novo esgotamento dessas fracdes de hidrocarbonetos, ocorre um novo declinio e, apos
nova adaptacdo, hd um terceiro periodo de aumento da taxa respiratoria. Resultado semelhante
foi obtido em experimentos anteriores utilizando apenas a bactéria R. rhodochrous TRN7 por

Rodrigues et al. (2015a).
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Figura 6. Analise temporal das taxas de emissdo de CO, ao longo de 30 dias de incubagéo de
microcosmos contendo agua coletada na regido litordnea da Ilha da Trindade adicionada de
emulsdes duplas (fontes de nutrientes), petroleo e isolados bacterianos hidrocarbonoclasticos. A:
tratamentos sem adi¢do de petroleo. B: tratamentos com adi¢do de petroleo. C: controle (agua
coletada na regido litordnea da Ilha da Trindade); NF: emulsdo dupla nao-fertilizada; FE:
emulsdo dupla fertilizada; FER: emulsdo dupla fertilizada e R. rhodochrous; FEN: emulsao
dupla fertilizada e N. farcinica; FERN: emulsdo dupla fertilizada e R. rhodochrous e N.
farcinica; OCERN: o6leo Canola, surfactantes, NH4NO; ¢ K,HPO,4, R. rhodochrous e N.
farcinica; P: petroleo; PNF: petréleo mais emulsdo dupla ndo-fertilizada; PFE: petréleo mais
emulsdo dupla fertilizada; PFER: petroleo mais emulsdo dupla fertilizada e R. rhodochrous;
PFEN: petroleo mais emulsdo dupla fertilizada e N. farcinica; PFERN: petréleo mais emulsao
dupla fertilizada, R. rhodochrous e N. farcinica.

Os resultados nos permitem afirmar que as bactérias hidrocarbonoclasticas empregadas
exercem efeito significativo na biodegradacdo de hidrocarbonetos do petroleo. Ao assumir

caracteristicas hidrofobicas na superficie celular, quando crescendo em ambientes onde a fonte
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de carbono ¢ hidrofobica (Fig. 2), as células ndo s@o perdidas durante os eventos de substituicdo
de agua (ver item 5.2.5), o que pode ser comprovado pelos valores das taxas respiratorias (Fig.
6). Portanto, ambas as bactérias tem potencial para serem utilizadas em operagdes de
biorremediacdo baseada em bioaumentagcdo, em especial quando se deseja estimular a
biodegradagdo de hidrocarbonetos de petroleo em ambientes de aguas oceanicas abertas. O
tratamento OCERN, contendo componentes livres (6leo canola, surfactantes, NH,;NO;, K,HPO,,
R. rhodochrous e N. farcinica ), e ndo na forma de emulsdo, resultou em menor liberagdo de
CO; apos 30 dias quando comparado aos demais tratamentos contendo as emulsodes fertilizadas.
Isso ¢ uma mais uma evidéncia de que as emulsdes duplas produzidas sdo eficientes na
liberagdo gradual de nutrientes, de forma a proporcionar a manutengéo da atividade microbiana
durante o metabolismo dos compostos organicos hidrofobicos.

A colonizago inicial bacteriana de manchas de petréleo derramado no ambiente por
bactérias provenientes de bioaumentagdo pode fazer com que o efeito de biodegradagdo do
contaminante seja maximizado, & medida que essa colonizagio inicial da suporte para que outras
bactérias venham a se instalar no local (Alkatib et al., 2011; Rodrigues et al., 2015b). A
sucessdo ecoldgica microbiana na interface agua/dleo nas regides afetadas aumenta a
possibilidade da colonizagdo por novos micro-organismos hidrocarbonoclasticos, intensificando
a eficiéncia de remo¢do do contaminante. Como sugerido anteriormente por Rodrigues et al.
(2015b), o movimento das correntes marinhas carreia células microbianas de novas populagdes
que, ao entrarem em contato com o o6leo, podem utiliza-lo como substrato. Além disso, a
transferéncia horizontal de genes ¢ um possivel mecanismo pelo qual bactérias
hidrocarbonoclasticas usadas em processos de bioaumentagdo possam estimular a
biodegradagdo, uma vez que seus genes responsaveis pelo catabolismo de contaminantes
organicos sejam transferidos para outras populagdes de bactérias autdctones do ambiente
contaminado, que assim adquirem a capacidade de degradagio dos contaminantes (Habe e

Omori, 2003).
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5.4.Conclusao

Com os resultados obtidos, concluimos que o uso de emulsdes W/O/W fertilizadas ¢ uma
alternativa para a bioestimulagdo em ambientes marinhos oligotroficos contaminados com
hidrocarbonetos de petroleo. A liberacdo gradual de nutrientes provenientes da fase aquosa
interna pode suportar prolongado crescimento microbiano na interface agua/dleo e estimular
assim a biodegradacdo dos hidrocarbonetos. No mesmo sentido, o uso das bactérias
hidrocarbonoclasticas R. rhodochrous TRN7 e N. farcinica TRH1, ambas isoladas de agua das
adjacéncias da Ilha da Trindade, também ¢ indicado para a bioaumentacdo em episodios de
contaminagdo ocednica. Esses isolados bacterianos, além de degradarem diversas fracdes de
hidrocarbonetos, respondem ao cultivo em substrato hidrofobico com o aumento da
hidrofobicidade da superficie celular, o que promove a adesdo celular as moléculas hidrofébicas
dos hidrocarbonetos no ambiente aquatico. Essa adesdo ao substrato garante a manutencdo das
células inoculadas em contato com as moléculas dos contaminantes, favorecendo com isso a sua

biodegradagio.
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EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS E USO
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A presente invencdo refere-se a emulsdes duplas compostas por
agua/oleo/dgua (W1/O/W2), compreendendo nutrientes inorgéanicos,
gelatina, 6leo vegetal e surfactantes, para aplicacdo em aguas
oceanicas contaminadas por moléculas organicas hidrofébicas, como
hidrocarbonetos do petréleo. A composicao e o uso do produto
descrito podem se tornar uma alternativa para ajudar na mitigacédo
dos impactos ambientais causados por derramamentos de petréleo

no mar.
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Figura 1
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REIVINDICACOES

1. EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS caracterizadas por
compreenderem uma fase aquosa interna (W;), uma fase oleosa (O) e uma fase

aguosa externa (W5).

2. EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS, de acordo com a
reivindicacdo 1, caracterizadas pela fase aquosa interna (W;) compreender de 0,1
a 10% (p/v) de gelatina, com porcentagem proteica entre 70 e 90%, hidratada
com agua salinizada, com concentracdo de cloreto de sédio (NaCl) entre 3,4 e
3,7% (m/v), solubilizada em temperatura entre 60 e 85 °C, e um ou mais sais
inorganicos, que contenham nitrogénio, fésforo e/ou potassio em sua composicao,
em concentra¢cdes nas quais sejam solUveis no volume de fase aquosa interna

utilizado.

3. EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS, de acordo com a
reivindicacdo 1, caracterizadas pela fase oleosa (O) compreender um 0Oleo vegetal
gue seja liquido em temperatura entre 15 e 30 °C, e um surfactante de valor HLB

entre 3 e 6, numa concentracao entre 1 e 6% (v/v).

4. EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS, de acordo com a
reivindicacdo 1, caracterizadas pela fase aquosa externa (W,) compreender agua
salinizada, com concentracao de cloreto de sodio (NaCl) entre 3,4 e 3,7% (m/v), e
um surfactante de valor HLB entre 8 e 18, numa concentragéo entre 0,5 e 1,0%
(V/v).

5. EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS, de acordo com as
reivindicacbes 1, 2 e 3, caracterizadas pela emulsdo 4gua em dleo (W,/O)
compreender de 0,1 a 40% (v/v) de fase aquosa interna (W;) e de 60 a 99,9% de

fase oleosa (O).

6. EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS, de acordo com as
reivindicagbes 1, 2, 3, 4 e 5, caracterizadas pela emulsdo dupla (W1i/O/W5)
compreender de 0,1 a 20% (v/v) de W1/O e de 80 a 99,9% (v/v) de fase aquosa

externa (W5).
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7. USO DAS EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS , definidas
nas reivindicacdes 1 a 6, caracterizadas por serem para a remediacdo biolégica

de &guas oceénicas contaminadas com moléculas organicas hidrofébicas.
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EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS E USO DESTAS

Campo Técnico da Invencéao

[1] A presente invencdo refere-se a emulsbes duplas compostas por
agua/dleo/agua (W1/O/W,), contendo nutrientes inorganicos, para aplicacdo em
aguas oceanicas contaminadas por moléculas organicas hidrofébicas, como
hidrocarbonetos do petréleo. O produto € de interesse de empresas que atuam na
area de biorremediacdo ambiental e industrias, & medida que estas demandem

parte do orcamento para aplicacbes ambientais.

Estado da Técnica

[2] O petréleo € uma mistura complexa de hidrocarbonetos, portanto, uma
rica fonte de carbono, e um dos principais contaminantes que causam problemas
ambientais quando ocorrem acidentes envolvendo derramamento em aguas
oceanicas.

[3] Micro-organismos sao ubiquos e possuem capacidade de metabolizar
os hidrocarbonetos que compde o petrdleo. Embora a biodegradacdo desse
contaminante em aguas oceanicas seja possivel, existem fatores limitantes a
manutencdo do metabolismo microbiano, principalmente quando em regides
distantes da costa, que corresponde a nutrientes inorgéanicos, principalmente
nitrogénio e fosforo.

[4] Emulsdes duplas consistem em uma emulsdo agua em Oleo dispersa
como goticulas dentro de uma fase aquosa. Devido a presenca da fase oleosa
entre duas fases aquosas, a fase aquosa interna fornece potencial para o
encapsulamento e liberacdo gradual de compostos quimicos e bioativos. Séo
estruturas com diametro na escala de micrémetros, que por possuirem uma
porcdo oleosa as conferem hidrofobicidade superficial. Tal caracteristica
possibilita que essas micro estruturas tenham afinidade com moléculas organicas
hidrofébicas, como hidrocarbonetos. Ao serem aplicadas diretamente em uma
regido oceéanica contaminada por petréleo e/ou derivados e pobre em nutrientes,
as emulsdes duplas fertilizadas permanecem na interface agua/petroleo devido a
afinidade hidrofébica com o contaminante e pela sua menor densidade que a da

agua.
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[5] Emulsdes e micro emulsdes ja possuem aplicacbes em farmacos e
cosmeéticos, por possuirem a capacidade de liberar gradualmente o seu contetdo
interno (Vlaia, L., Vlaia, V., Miclea, L. M., Olariu, I., & Coneac, G. 2009. Topical
W/O/W double emulsions of Piroxicam: in vitro drug release study. Farmacia,
57(5), 639-647; Gallarate, M., Carlotti, M. E., Trotta, M., & Bovo, S. 1999. On the
stability of ascorbic acid in emulsified systems for topical and cosmetic use.
International Journal of Pharmaceutics, 188(2), 233e241.; Chengyu, G., Caibiao,
H., Chaolong, M., Qiao, F., Tingkang, X., Qiang, X. 2016. Development and
characterization of solid lipid microparticles containing vitamin C for topical and
cosmetic use. European Journal of Lipid Science and Technology.
doi: 10.1002/ejIt.201500373).

[6] O uso de emulsbes € também realidade como metodologia para
proceder com a recuperacdo avancada de petroleo, como descrito nos
documentos de patente US 3,994,342 (1976), US 4,008,769 (1977) e C10802390-
5 (2010), utilizando diferentes compostos para sua produgéo.

[7] O documento Pl 0016281-7 (2000) descreve uma micro emulsdo a
base de misturas de acidos, tensoativos, co-solvente, solvente e oxidante para a
limpeza de residuos de 6leo e de lama de perfuracédo de pocos.

[8] O documento Pl 0605007-7 (2000) descreve uma composi¢ao para a
remediacdo de solos e residuos contaminados por hidrocarbonetos de alto peso
molecular, entretanto, tal invencdo ndo leva em consideracdo a remediacdo
utilizando a capacidade metabdlica de micro-organismos com capacidade de
degradar o contaminante. Portanto, ocorre apenas a remocao de fragbes de
hidrocarbonetos do solo contaminado.

[9] O documento US 5,543,073 (1996) descreve a composicdo de uma
emulsdo para promover a limpeza de ambientes contaminados. Ao empregar
surfactantes, um eletrélito e co-surfactantes em sua composi¢do, essa emulsdo
propicia principalmente maior solubilizagdo de compostos hidrofébicos e ndo sua
efetiva remocéo do ambiente.

[10] O documento US 6,806,078 (2004) descreve o0 uso de emulsdes para
promover a remediacdo biologica de &guas subterraneas em condi¢bes de
anaerobiose contaminadas por compostos organicos halogenados e inorganicos
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que podem ser biodegradados ou imobilizados por micro-organismos
anaerdbicos. No mesmo sentido, a patente WO 02/36498 (2002) descreve um
método para a remediacdo de aquiferos e aguas subterraneas contaminadas por
compostos organicos halogenados, alguns inorganicos e metais pesados e
radionuclideos ao aplicar um d6leo in6écuo na forma de emulséo, preferencialmente
com um emulsificante alimenticio natural.

[11] Por fim, o documento US 2012/0094360 (2012) descreve uma
metodologia para bioremediar ambientes aquaticos contaminados com petroleo a
partir da modificacdo estrutural da proteina caseina, tornando-a semi-insoluvel e
incorporando  micro-organismos nessa estrutura. Entretanto, para &guas
oceanicas abertas, essas estruturas seriam perdidas por conta da dispersdo no
mar, visto que sua superficie de contato ndo possui afinidade pelo petroleo.

[12] A aplicacdo das emulsbes duplas fertilizadas hidrofébicas em aguas
oceanicas contaminadas por moléculas orgéanicas hidrofébicas dara suporte a
biodegradacao do contaminante por parte de micro-organismos presentes no local
OuU mesmo micro-organismos que, com ja conhecida capacidade de degradar
hidrocarbonetos, sejam adicionados ao local contaminado.

[13] A superficie das emulsdes, objeto do presente pedido de patente, é
composta por 6leo vegetal, o que Ihes confere caracteristica hidrofébica, que por
sua vez, tem afinidade por moléculas orgéanicas hidrofdbicas, além de sua menor
densidade que a da agua, possibilitando sua permanéncia na superficie da agua,
onde permanece uma delgada camada do contaminante. Desta maneira, as
emulsdes permanecem na interface agua/petréleo e ndo sao perdidas no
ambiente. A medida que as emulsdes perdem estabilidade e sdo degradadas
naturalmente por fatores fisicos, quimicos e biologicos, a por¢cdo aquosa interna,
contendo nutrientes inorganicos, € liberada, dando suporte ao metabolismo de
micro-organismos utilizando tais nutrientes (contendo nitrogénio, fosforo e
potassio) juntamente com o petréleo, fonte de carbono. Desta maneira, com a
permanéncia da liberacdo gradual da fase aquosa interna das emulsdes, o
metabolismo microbiano pode ser suportado por um maior tempo, quando
comparado a aplicacdo de tais nutrientes diretamente no mar, que seriam

rapidamente perdidos.
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Descricao das Figuras

[14] A Figura 1 é uma fotomicroscopia em microscopio de luz, onde sao
mostradas algumas particulas de emulsdes dispersas na fase aguosa externa. A
parede de cada uma das goticulas dispersas € composta de Oleo de canola, e no
interior, compreendendo a fase aquosa interna, estdo contidas goticulas menores,
estabilizadas pela gelatina, de forma que é proporcionada maior estabilidade ao
sistema. Na imagem € possivel notar que existem particulas de distintos
tamanhos, sendo que as particulas menores possuem maior estabilidade,
enquanto as maiores, menor estabilidade. A diferenca entre os tamanhos das
emulsdes é desejavel, a medida que diferentes tamanhos possibilitardo uma
liberacdo gradual da fase aquosa interna contendo nutrientes inorganicos.

[15] Na Figura 2, também uma fotomicroscopia em microscopio de luz, é
mostrada em detalhes e de maneira mais clara a estrutura de uma goticula da
emulsdo. As goticulas que compde a fase aquosa interna das emulsdes ficam
dispostas no interior da goticula composta por 6leo de canola.

[16] A Figura 3 é um grafico com resultados provenientes de um
experimento envolvendo o emprego das emulsdes duplas. Nela é mostrada a
liberacdo gradual (ao longo de 30 dias) de compostos nitrogenados adicionados
na fase aquosa interna das emulsdes duplas. E feita uma comparagdo com
valores hipotéticos, calculados caso os nutrientes fossem adicionados na forma
pura no meio liquido o qual as emulsdes se encontram.

[17] A Figura 4 é um grafico com resultados provenientes de um
experimento envolvendo o emprego das emulsdes duplas. Nela é mostrada a
liberacdo gradual (ao longo de 30 dias) de compostos fosfatados adicionados na
fase aquosa interna das emulsdes duplas. E feita uma comparacdo com valores
hipotéticos, calculados caso os nutrientes fossem adicionados na forma pura no

meio liquido o qual as emulsdes se encontram.

Descricdo detalhada da invengao
[18] Para produzir as emulsdes, foi utilizada agua salinizada (entre 3,4 e
3,7% de NaCl m/v) como fase aquosa. E necesséaria também a utilizacdo de

gelatina com porcentagem proteica entre 70 e 90%, bem como sais inorganicos
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que sejam fontes de nitrogénio, fosforo e potassio. A utilizacdo de 0Oleo vegetal
também €& necessaria, com excecdo de 6leos vegetais com possibilidade de
mudancas de estado fisico a temperatura ambiente, ou seja, deve-se utilizar 6leos
vegetais que sejam liquidos em temperaturas entre 15 e 30 °C. Para proporcionar
estabilidade ao produto, faz-se necessaria ainda a utilizacdo de um surfactante de
valor de balanco hidrofilico-lipofilico (valor HLB) entre 8 e 18, bem como um
surfactante de valor HLB entre 3 e 6.

[19] A fase aquosa interna (item 3 da Figura 1, item 6 da Figura 2) é
inicialmente produzida com a hidratacdo em agua salinizada de 0,1 a 10% (p/v)
de gelatina até sua completa solubilizacdo, em temperatura entre 60 e 85 °C.
Apoés tal procedimento, adiciona-se 0s nutrientes inorganicos.

[20] A fase oleosa, composta pelo 6leo vegetal, (item 2 da Figura 1, item 5
da Figura 2) deve-se adicionar um surfactante de valor HLB entre 3 e 6, numa
concentracéo entre 1 e 6% (v/v), seguido de homogeneizacao.

[21] Por fim, a fase aquosa externa (item 1 da Figura 1, item 4 da Figura 2)
€ composta por um surfactante de valor HLB entre 8 e 18, numa concentragéo
entre 0,5 e 1,0% (v/v), em agua salinizada.

[22] A emulséo dupla (W./O/W,) é preparada em dois diferentes estagios.
Primeiramente, é realizada a producdo da emulsdo agua em o6leo (W,/O),
contendo um volume entre 0,1 e 40% (v/v) de fase aquosa interna (W3) e um
volume entre 60% e 99,9% (v/v) de fase oleosa. Apos a solubilizacdo da gelatina
na fase aquosa interna, os nutrientes inorganicos devem ser adicionados
lentamente em quantidades que sejam sollveis no volume de fase aquosa interna
utilizada. Entdo, W; e O devem ser unidas e submetidas a agitacdo em agitador
do tipo Ultra-Turrax entre 24000 e 27000 rpm, entre 2 e 4 min. A emulsdo
resultante deve ser imediatamente resfriada em banho-maria entre 0 e 4 °C para
gelificar a gelatina presente na fase aquosa dispersa.

[23] No segundo estagio, a emulsdo W,/O permanece em temperatura
ambiente (24 a 26 °C) para melhorar a eficiéncia da emulsificacéo.

[24] A emulsdo dupla (W1/O/W,) finalmente € preparada pela adicédo

gradual de W,/O (de 0,1 até 20% v/v) a fase aquosa externa (W,), seguido por
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nova agitacdo em agitador do tipo Ultra-Turrax entre 10000 e 20000 rpm, por até
2 min e subsequente resfriamento entre 0 e 4 °C em banho-maria.

[25] ApO6s o calculo da estimativa da quantidade de moléculas organicas
hidrofébicas (contaminante) presente no ambiente a ser remediado, bem como da
quantidade de carbono presente no volume do 6leo vegetal a ser adicionado na
forma de fase oleosa da emulsédo, deve-se levar em conta a quantidade de
nitrogénio, fésforo e potassio contido nas emulsées, de forma que seja possivel
se estabelecer uma razdo C:N igual ou menor que 10:1, C:P igual ou menor que
100:1 e C:K igual ou menor que 1000:1.

[26] A aplicacdo do produto em campo deve ser planejada, de forma que
preferencialmente ocorra por uma aeronave contendo um pulverizador acoplado.
Tal pulverizador deve proporcionar a liberacdo de gotas grossas, com diametro

acima de 300 um para ndo romper fisicamente as emulsdes de maior diametro.

Experimento de Demonstracéo

[27] Em triplicata, em frascos respirométricos de vidro foram adicionados 50
mL de agua marinha oligotréfica (3,7 g/L de NaCl) e também as emulsdes duplas,
onde NH4NO3; e K,HPO, foram as fontes de nitrogénio, fésforo e potassio de tal
forma que a quantidade desses elementos em cada frasco fosse de 66,66 mg de
nitrogénio, 6,66 mg de fosforo e 240 mg de potassio. As emulsdes foram
produzidas utilizando-se 0,75% de gelatina para solidificar a fase aquosa interna e
como fase oleosa foi utilizado 6leo de canola. O surfactante de baixo valor HLB
utilizado foi o polirricinoleato de poliglicerol (Pgpr) a 2% e o de alto valor HLB foi o
coco glicosideo a 0,8%.

[28] O volume de agua do mar utilizado em cada frasco continha nitrogénio
total igual a 0,056 mg em cada um deles. A quantidade de fosforo total foi mais
baixa que o limite de deteccéo da técnica de quantificacdo utilizada. No interior de
cada um dos frascos respirométricos foi colocada uma ponteira de pipeta P1000
para permitir acesso a parte inferior dos frascos.

[29] A temperatura foi mantida constante em 24 °C durante 30 dias. Para
permitir movimentacao dentro do sistema, a cada 5,9 h ocorreu injecao direta de
ar no interior da solucdo aquosa com duracdo de 5 min, com fluxo de ar igual a

500 mL/min. Durante os primeiros 5 dias de experimento, metade do volume dos
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frascos foi substituido diariamente. O mesmo volume foi substituido do sexto até o
15° dia a cada 2 dias, sendo que do 16° até o 30° dia, a substituicdo ocorreu a
cada 3 dias. Para retirar metade do volume de cada um dos microcosmos, uma
micropipeta de vidro era inserida no interior das ponteiras de pipeta P1000
existente nos frascos, de forma que o fundo dos microcosmos se tornou
acessivel. Desta maneira, a parte superior dos microcosmos néo sofria distarbios,
pois é onde se concentravam as emulsdes duplas, devido a sua menor densidade
em relacdo a agua. Para repor o volume retirado, a mesma agua do inicio do
experimento foi armazenada a 4 °C e entdo o mesmo volume retirado, era reposto
durante as substitui¢des.

[30] Os volumes obtidos em cada tempo de coleta foram armazenados a 4
°C e apobs o término dos experimentos foram submetidos a analises de nitrogénio
e fosforo total. Os procedimentos de quantificacdo de nitrogénio e fosforo foram
realizados no Departamento de Solos da Universidade Federal de Vigosa/Brasil,
onde o nitrogénio total foi quantificado pela metodologia de Kjeldahl, enquanto o
fésforo total foi quantificado usando ensaios espectrofotométricos. Os resultados

do experimento sdo mostrados graficamente nas Figuras 3 e 4.

Concluséo

[31] A composicdo e o0 uso do produto descrito podem se tornar uma
alternativa para ajudar na mitigagdo dos impactos ambientais causados por
derramamentos de moléculas organicas hidrofébicas, como hidrocarbonetos do
petréleo, no mar. A maneira simples e de baixo custo de produzir as emulsées
duplas fertilizadas podem se tornar atrativa para as empresas que atuam na area

de biorremediacéo ambiental.
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RESUMO

EMULSOES DUPLAS FERTILIZADAS HIDROFOBICAS E USO DE STAS. A
presente invencdo refere-se a emulsdes duplas compostas por agua/dleo/agua
(W1/O/W,), compreendendo nutrientes inorganicos, gelatina, oOleo vegetal e
surfactantes, para aplicacdo em aguas oceanicas contaminadas por moléculas
organicas hidrofébicas, como hidrocarbonetos do petréleo. A composi¢do e 0 uso
do produto descrito podem se tornar uma alternativa para ajudar na mitigacéo dos

impactos ambientais causados por derramamentos de petrdleo no mar.
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Conclusdes Gerais

Nossos estudos foram pioneiros ao mostrar que representantes bacterianos
presentem na costa da llha da Trindade, ambiente considerado pristino, possuem
capacidade metabdlica de proporcionar a degradacédo de hidrocarbonetos do petréleo.
Os Genome Announcemenpublicados dardo suporte ao melhor entendimento do
metabolismo deRhodococcus rhodochrouBRN7 e Nocardia farcinicaTRH1, bem
como ajudara a verificar as caracteristicas genémicas que sdo desejaveis durante seu uso
em processos de biorremediacdo de hidrocarbonetos. As vias biossintéticas encontradas
também podem ser um ponto de partida para o estudo dessas bactérias em outras
aplicacdes biotecnolégicas, como biodegradacdo de agrotoxicos e producdo de
biocombustiveis

A microbiota do entorno da Ilha da Trindade ndo apresentou, de acordo com as
condicbes impostas, capacidade de promover a cooxidagdo de hidrocarbonetos
aromaticos policiclicos quando outro PAH foi disponibilizado no ambiente. Embora a
contaminacgdo por hidrocarbonetos resulte em consideravel mudanca na estrutura da
comunidade bacteriana e na diminuicdo da diversidade beta, a variacdo em sua estrutura
entre os tratamentos contaminados foi de apenas alguns taxa, considerando a beta
diversidade. Este trabalho reforca a importancia de minimizar os riscos e consequéncias
de derramamentos de 6leo proximo a ilhas oceénicas, visto que a comunidade
microbiana é a base para toda a teia tréfica do ambiente. Micro-organismos isolados
desse tipo de ambiente tem potencial biotecnolégico para a biodegradacdo de
hidrocarbonetos.

O uso de emulsdes W/O/W fertilizadas sdo uma alternativa para a
bioestimulacdo em ambientes marinhos contaminados com hidrocarbonetos de petroleo.
A liberagéo gradual de nutrientes provenientes da fase aquosa interna pode dar suporte
durante alguns dias ao crescimento microbiano na interface agua/oleo e auxiliar na
biodegradacdo dos hidrocarbonetos. No mesmo sentido, as bactérias
hidrocarbonoclasticas utilizadas como inéculos sdo indicadas para promover a
bioaumentacdo em episodios de contaminacdo oceanica. Esses isolados, além de
degradarem fracbes de hidrocarbonetos, o fazem com eficiéncia a medida que
aumentam a hidrofobicidade da superficie celular, o que promove a adesao celular ao

substrato hidrofébico.
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