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RESUMO 

 
MIRANDA, Vando José Medeiros de, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, Julho de 

2008. Degradação de Naftaleno, Fenantreno e Benzo(a)pireno em Solos e 
Sedimentos de Ambientes Costeiros, Oceânicos e Antárticos. Orientador: 
Carlos Ernesto G. Reynaud Schaefer. Co-orientadores: Miriam Abreu 
Albuquerque e Marcos Rogério Tótola. 
 

O petróleo representa a principal fonte de combustível da humanidade, e as 

operações de exploração, transporte, refino e distribuição representam fontes potenciais de 

poluição ambiental. Em ambientes contaminados, a degradação dos HPAs 

(Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos) depende de fatores climáticos, dos tipos de solo 

e das populações microbianas presentes. O presente trabalho teve por objetivo avaliar o 

potencial de degradação dos hidrocarbonetos naftaleno, fenantreno e benzo(a)pireno em 

diferentes solos e sedimentos provenientes  de regiões costeiras, oceânicas tropicais e 

polares (Antárticas). As amostras foram coletadas em três regiões, sendo (1) na ilha 

principal do Arquipélago de Fernando de Noronha, (2) no litoral do Prado, no sul da Bahia, 

e (3) nas Ilhas do Arquipélago Shetlands do Sul, Antártica. Após a obtenção das amostras 

de TFSA (Terra Fina Seca ao Ar), os solos foram submetidos a análises químicas e físicas, 

e foram montados experimentos de degradação através de respirometria, sendo testados os 

HPAs naftaleno, fenantreno e benzo(a)pireno. A maior degradação de naftaleno foi 

observada em solo contaminado por hidrocarbonetos derivados de petróleo, em Fildes 

(Antártica), a qual foi atribuída à seleção de populações microbianas eficientes na 

utilização desse HC. A maior degradação do fenantreno e do benzo(a)pireno nos solos do 

Brasil ocorreu na area P5 (Manguezal de Cumuruxatiba), sendo neste caso atribuído à 

maior disponibilidade de nutrientes. As taxas de degradação de fenantreno e 

benzo(a)pireno foram menores em comparação do que a do naftaleno, que possui menor 

peso molecular e maior solubilidade. Os resultados deste trabalho demostram que os 

microrganismos presentes nos solos em estudo, onde não houve impacto conhecido de 

derramamento de óleo, não foram capazes de degradar eficientemente os 

hidrocarbonetos naftaleno, fenantreno e benzo(a)pireno, nas condições experimentais 

testadas. Nestes ambientes, as diferenças entre as taxas de degradação dos 

hidrocarbonetos se relacionam com os teores de COT (Carbono Orgânico Total) e NT 

(Nitrogênio Total). 
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ABSTRACT 

 
MIRANDA, Vando José Medeiros de, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, July of 

2008. Degradation of Naphthalene, Phenanthrene e Benzo(a)pyrene in Soil 
and Sediments of Coastal, Oceanic and Antarctic Environments. Adviser: 
Carlos Ernesto G. Reynaud Schaefer. Co-advisers: Miriam Abreu Albuquerque 
and Marcos Rogério Tótola. 

 
 

Petroleum is the main source of fuel, and the operations of exploration, 

transportation, refining and distribution are potential sources of environmental pollution. In 

contaminated environments, the degradation of PAHs (Polycyclic Aromatic 

Hydrocarbons) depends on climatic factors, soil and microbial population. This study 

aimed to assess the potential for degradation of naphthalene, phenanthrene and benzo (a) 

pyrene hydrocarbons in different soils and sediments from coastal regions, both tropical 

and polar (Antarctica). The samples were collected in three regions, and (1) main island in 

the archipelago of Fernando de Noronha, (2) in the Prado coast, in southern Bahia, and (3) 

Islands in the South Shetlands archipelago, Antarctica. After obtaining samples of TFSA 

(Earth Thin Air Dried), the soils were submitted to physical and chemical analysis, and 

experiments were set to evaluate the degradation through respirometry, and tested the 

PAHs naphthalene, phenanthrene and benzo (a) pyrene. Most degradation of naphthalene 

was observed in soil contaminated by oil derived from oil, in Fildes (Antarctica), which 

was attributed to the selection of microbial populations in the efficient use of HC. The rates 

of degradation of phenanthrene and benzo (a) pyrene were lesser in comparison to 

naphthalene, which have lower molecular weight and greater solubility. The results of this 

study suggest that the microorganisms present in these soils, wherever there was no impact 

of oil spill, were not able to efficiently degrade the oil naphthalene, phenanthrene and 

benzo (a) pyrene, in experimental conditions tested. That would, after selection, the use of 

these microorganisms (adapted), the remediation of contaminants soluble in other similar 

areas of Antarctica. The differences between the rates of degradation of hidrocarbons relate 

to the levels of TOC (Total Organic Carbon) and TN (Total Nitrogen) soil of local non-

contaminated. 
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1. INTRODUÇÃO 

As preocupações com a conservação do meio ambiente têm crescido nos últimos 

anos, principalmente em países industrializados, em razão da consciência que tem sido 

construída nessas sociedades sobre a importância da qualidade ambiental como base 

para a preservação da vida. O petróleo representa a principal fonte de combustível da 

humanidade, e as operações de exploração, transporte, refino e distribuição representam 

fontes potenciais de poluição ambiental (Geraldes-Kataoka, 2001). A contaminação e a 

exploração contínua dos recursos hídricos têm sido o foco de atenção dos governos nas 

últimas duas décadas (Lopes, 2005), e a contaminação por derivados de petróleo é uma 

das mais significativas. 

O petróleo é uma mistura complexa de hidrocarbonetos (HCs) e outros 

compostos orgânicos, incluindo alguns constituintes organometálicos que complexam 

vanádio e níquel, de forma particular (Van Hamme et al., 2003). Atividades legais (e.g. 

produção e transporte de petróleo), assim como ações ilegais ou acidentais (e.g. despejo 

de resíduos líquidos contaminados com petróleo e derivados) têm levado à 

contaminação de diversos compartimentos ambientais por HCs (Al-Hasan et al., 2001). 

Na década de 80, estimava-se que o aporte anual global de petróleo nos oceanos 

estava entre 1,7 a 8,8 milhões de toneladas métricas (Leahy & Colwell, 1990). Na 

última década, este aporte cresceu consideravelmente em função do grande aumento da 

produção de petróleo e derivados e de seu transporte. Em números, os petroleiros 

transportam anualmente cerca de 1.800 milhões de toneladas de óleo cru pelo mundo 

(IMO, 2004). Em termos percentuais, o petróleo e seus derivados respondem por cerca 

de 40% do comércio marítimo mundial (Intertanko, 2003). 

São muitos os relatos de acidentes com derramamento de petróleo nas últimas 

décadas. O maior evento de contaminação ocorreu durante a Guerra do Golfo, em 1991, 

com o derramamento de seis milhões de barris de petróleo no Golfo Arábico (UNEP, 

1991); como conseqüência, grande parte das comunidades animais e vegetais que 

habitavam a faixa costeira de 770 Km entre o sul do Kuwait até a Arábia Saudita, foram 

extintas (Barth, 2003).  

Desde o início do século XX são conhecidas espécies de bactérias e fungos 

capazes de utilizar HCs como a única fonte de carbono na presença de oxigênio. 

Somente no fim da década de 80 foram identificados organismos que utilizam HCs em 

condições estritamente anaeróbias (Widdel & Rabus, 2001).   
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A capacidade metabólica que certos organismos possuem de transformar ou 

mineralizar contaminantes orgânicos em formas menos tóxicas, as quais passam a ser 

integradas aos ciclos biogeoquímicos naturais, é chamada de biodegradação. A 

biodegradação é o mecanismo primário através do qual petróleo e outros poluentes de 

natureza semelhante são eliminados do ambiente, sendo as populações indígenas de 

microrganismos as principais responsáveis pelo processo (Leahy & Colwell, 1990). Ao 

entrar em contato com o ambiente, o produto derramado começa a sofrer contínuos 

processos físicos e químicos decorrentes das condições ambientais locais como ventos, 

temperatura, intensidade luminosa, ondas e correntes (ITOPF, 2003). Dependendo da 

natureza do produto derramado, este tenderá a desaparecer ao longo do tempo ou a 

persistir no ambiente.  

Em pesquisas relacionadas à remediação natural, estudos detalhados das 

condições do meio, da contaminação e do fluxo são fatores relevantes para a 

compreensão da migração de compostos orgânicos derivados de hidrocarbonetos no 

subsolo (Ramos et al., 2003). Entre os ambientes mais afetados pela contaminação de 

HC, estão as praias e faixas costeiras de ilhas oceânicas tropicais e polares, onde se 

esperam encontrar variações no potencial de degradação em função de características do 

meio impactado e do ambiente (temperatura e umidade). 

Como técnica derivada, a biorremediação é uma tecnologia de grande 

efetividade, de baixo custo e, algumas vezes, logisticamente favorável, que visa acelerar 

o processo natural de biodegradação de contaminantes pela otimização dos fatores que 

limitam este fenômeno (Allard & Neilson, 1997; Bhupathiraju et al, 2002; D'annibale et 

al., 2006; Mariano et al., 2007).  

O enriquecimento da biosfera e geosfera com poluentes orgânicos, como os 

HCs, em decorrência da atividade humana, torna necessário o desenvolvimento de: 1) 

programas de biomonitoramento, que através da identificação do potencial de 

degradação de diferentes compostos em diferentes ambientes, que nos permitam 

perceber mudanças no meio causadas pelos HCs, prevenindo impactos de grandes 

dimensões ambientais; e 2) técnicas efetivas de biorremediação, que possam atenuar os 

impactos causados ao ambiente por estes contaminantes.  
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2. OBJETIVOS 

 

O objetivo geral deste trabalho foi o de avaliar de forma exploratória o potencial de 

degradação dos hidrocarbonetos naftaleno, fenantreno e benzo(a)pireno em diferentes 

solos e sedimentos provenientes  de diferentes regiões costeiras, oceânicas tropicais e 

polares (Antártica). Os objetivos específicos foram: 

- Avaliar a degradação de naftaleno, fenantreno e benzo(a)pireno, marcado com 
14C nos solos utilizando medida de evolução de 14CO2. 

- Correlacionar as características químicas e físicas dos diferentes solos com os 

dados de evolução de 14CO2. 
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4. REVISÃO DE LITERATURA 

 

3.1 Hidrocarbonetos e composição química do petróleo 

 Compostos que se constituem exclusivamente de carbono e hidrogênio são 

chamados hidrocarbonetos. Por não exibirem grupos funcionais, são extremamente 

apolares e exibem baixa reatividade química à temperatura ambiente. A ocorrência, o 

tipo e o arranjo de ligações insaturadas (ligações π) determinam a reatividade dos HCs 

(Widdel & Rabus, 2001). 

 A utilização de HCs como combustíveis e a síntese de uma grande variedade de 

outros compostos a partir destes, os tornam de grande importância para as sociedades 

industrializadas. Os HCs são naturalmente formados por processos geoquímicos de 

longa duração ou quimicamente sintetizados (Tissot & Welte, 1984). 

    O petróleo é uma mistura complexa de HCs e outros compostos orgânicos, 

incluindo alguns constituintes organometálicos que complexam vanádio e níquel, de 

forma particular (Van Hamme et al., 2003). Os HCs do petróleo podem ser divididos 

em quatro classes: saturados, aromáticos, asfaltenos (fenóis, ácidos graxos, cetonas, 

ésteres e porfirinas) e resinas (piridinas, quinolinas, carbazóis, sulfóxidos e amidas) 

(Leahy & Colwell, 1990). 

 

3.2.1 Naftaleno 

É um hidrocarboneto aromático dicíclico, cujas moléculas são constituídas de 

dois anéis benzênicos fundidos. Possui três estruturas de ressonância (Figura 1). À 

diferença do benzeno, as ligações carbono-carbono do naftaleno não possuem o mesmo 

comprimento, sendo que as pontes C1-C2, C3-C4, C5-C6 e C7-C8 possuem cerca de 

1,36 Å, enquanto as demais pontes possuem cerca de 1,42 Å. Possui massa molecular 

igual a 128,17 g. mol-1, densidade de 1,14 g.cm-3 e solubilidade muito baixa em água 

(31,7 mg.L-1). O naftaleno sublima facilmente à temperatura ambiente (HSDB, 1999). 

O naftaleno é usado como intermediário na síntese do ácido antranílico, naftóis, 

naftilaminas, ácido sulfônico, resinas sintéticas e hidronaftalenos; é também utilizado na 

preparação de ácido salicílico, antraquinona, índigo e do inseticida 1-naftil-N-

metilcarbamato. O naftaleno é muito utilizado como repelente de insetos, em 

desodorantes para sanitários e como antiséptico de uso tópico veterinário (NTP, 2000). 

Foi considerado, em conjunto com outros HPAs, como a classe de poluentes de 

maior contribuição na toxicidade total de amostras de sedimentos e rejeitos líquidos, 
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passando a ser enquadrado na lista prioritária de contaminantes orgânicos persistentes 

(Eljarrat & Barceló, 2003). 

A exposição ao naftaleno está associada com várias manifestações de toxicidade, 

em seres humanos e em animais de laboratório. Existem comprovações claras de que o 

naftaleno passa pelo metabolismo enzimático oxidativo do citocromo P450, resultando 

na produção de metabólitos reativos, que levam à depleção da glutationa, e conseqüente 

formação de estresse oxidativo (Chichester et al., 1994; Stohs et al., 2002). Além disso, 

o naftaleno e seus metabólitos induzem a formação de espécies reativas de oxigênio 

(ROS), como o ânion superóxido e radicais hidroxil (Chichester et al., 1994; Stohs et 

al., 2002).  

O estresse oxidativo resultante produz efeitos danosos em tecidos, incluindo 

opacificação do cristalino e formação de catarata, e danos seletivos às células do epitélio 

bronquiolar não ciliadas. Podem ocorrer peroxidação de lipídios, danos ao DNA e 

aumento na fluidez de membrana dos tecidos hepáticos e cerebrais (Germansky & 

Jamall, 1988; Bagchi et al., 1998). 

              
1

4

2

3

7

6

8

5  
 

Figura 1. Estrutura química do naftaleno e suas estruturas de ressonância. As posições 

1,4,5 e 8 indicadas na figura são chamadas posições alpha e as posições 2,3,6 e 

7 são denominadas posições beta. 

 

3.2.2 Fenantreno 

Fenantreno é um hidrocarboneto aromático polinuclear, cristalino, isômero do 

antraceno, obtido principalmente da fração de óleo de antraceno do alcatrão de hulha e 

também sinteticamente (Figura 2). Pertence à classe dos compostos orgânicos semi-

voláteis, formados por anéis benzênicos ligados de forma linear, angular ou agrupados, 

contendo somente carbono e hidrogênio (Lundstedt, 2003). Considerado um poluente 

prioritário devido à sua toxicidade, persistência e predominância no meio ambiente 

(U.S. EPA, 2008). 
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Entre os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos, o antraceno e o fenantreno são 

os menos reativos e, apesar de apresentarem o mesmo número de anéis, possuem 

energia de ressonância de 84 e 91 Kcal/mol, respectivamente (Wade, 1995).  

O naftaleno e o fenantreno, que ainda não têm efeito carcinogênico comprovado, 

se ingeridos, são facilmente absorvidos no intestino e extensivamente transformados em 

fenóis, di-hidrodióis e ácidos mercaptúricos (Costa, 2001).  

 
Figura 2. Estrutura química do fenantreno. 

 

De acordo com Moody et al. (2001), o antraceno e o fenantreno não oferecem 

risco ao homem como os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos de maior peso 

molecular, porém podem ser tóxicos aos peixes e algas. São considerados 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos típicos e indicadores da presença de outros mais 

perigosos, como o benzo(a)pireno. Por isso, são largamente utilizados para a verificação 

dos fatores que afetam a biodisponibilidade, a biodegradabilidade potencial e a taxa de 

biodegradação no meio ambiente.  

Bactérias, fungos e clorófitas podem degradar compostos xenobióticos como 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (Loibner et al., 2003). As Sphingomonas sp. 

conseguem degradar o fenantreno, assim como as Mycobacterium sp. e as Nocardia sp. 

(Loibner et al., 2003). 

 

3.2.3 Benzo(a)pireno  

O benzo(a)pireno ao contrário do benzeno, é um composto pouco volátil 

(Figura 3). Quando presente no solo, apresenta mobilidade baixa. Quando presente na 

água, é pouco solúvel e adsorve aos sólidos suspensos e ao sedimento na coluna d'água. 

Poucos gêneros de microrganismos foram identificados como degradadores deste 

composto. Estudos mostraram que o tempo de meia vida para a mineralização por meio 

da biodegradação variou entre 200 e 300 semanas (HSDB, 2003b). É considerado o 

composto mais carcinogênico dentre os HPAs. Em alguns estudos de toxicidade em 

ratos, mostrou-se embriotóxico, teratogênico e causou diminuição na fertilidade 
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(Cheminfo, 2004). Dentre os HPAs, é o composto mais resistente à foto-oxidação, 

enquanto o benzo(a)antraceno, o mais sensível.  

  

 
 

Figura 3. Estrutura química do benzo(a)pireno. 
 
 

3.2 Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) e biodegradação 

  Os hidrocarbonetos diferem quanto à susceptibilidade ao ataque de 

microrganismos. As taxas de biodegradação de HCs têm se mostrado mais altas para os 

saturados, seguidas pelos aromáticos de baixo peso molecular e pelos aromáticos de alto 

peso molecular, sendo que os compostos polares exibem as menores taxas de 

biodegradação (Leahy & Colwell, 1990).  

Os HPAs são compostos por anéis aromáticos com ou sem ramificações 

saturadas, que configuram um classe importante de compostos orgânicos presentes no 

petróleo, apesar de sua baixa concentração em relação aos outros hidrocarbonetos. Sua 

importância recai no fato de serem compostos com menor susceptibilidade à degradação 

no meio ambiente, constituindo assim uma classe de marcadores geoquímicos 

ambientais extensamente utilizada nos estudos científicos, permitindo sua aplicação em 

investigações forenses (Meniconi & Barbanti, 2007). 

Os HPAs podem provocar alterações nos organismos, na ressuspensão, na 

porosidade, na mineralização, no aumento da concentração de matéria orgânica e 

potencial redox do sedimento (Berge et al., 1987). A extensão destes efeitos será função 

da quantidade de hidrocarbonetos presente e das características do sedimento e da água 

sobrejacente ao mesmo. 

A intensidade de biodegradação dos HPAs é influenciada por diversos fatores 

como disponibilidade de nutrientes, oxigênio, pH, composição, concentração, 

biodisponibilidade do poluente, características físico-químicas e do histórico de 

contaminação da área (Margesin & Schinner, 2001). A degradação dos HPAs no solo 

pode ser limitada ainda pela incapacidade dos microrganismos autóctones em 
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metabolizar eficientemente esses compostos, dado a sorção do contaminante à fase 

sólida mineral e orgânica do solo (Johnsen et at., 2005).  

A biodegradação de áreas contaminadas com HCs pode ser estimulada pela 

fertilização com nitrogênio, fósforo e fontes de ferro, já que nas áreas poluídas ocorre 

um desbalanço na proporção de carbono orgânico em relação a outros nutrientes (Leahy 

& Colwell, 1990; Ericksson et al., 2003; Coulon et al., 2005). 

Regiões impactadas por derramamentos de petróleo e derivados são colonizadas, 

geralmente, por biofilmes compostos predominantemente por cianobactérias, em termos 

de biomassa (Höpner et al., 1996; Radwan et al., 2001; Barth, 2003). Biofilmes são 

comunidades microbianas organizadas espacialmente em lâminas sobrepostas 

resultantes de gradientes físico-químicos (Sánchez et al., 2006). O fato de que as células 

ficam imobilizadas no biofilme permite um contato direto dos microrganismos com o 

poluente, o que é um dos requisitos essenciais para a biodegradação (Grötzschel et al., 

2002). O papel das cianobactérias em criar um microclima rico em oxigênio e 

nutrientes, nas proximidades da porção externa da parede celular, é de grande 

importância para a sustentação de outras comunidades de bactérias heterotróficas, já que 

nutrientes como o nitrogênio e o oxigênio são pré-requisitos para o sucesso do processo 

de degradação aeróbia dos HCs (Rosenberg et al., 1992; Safonova et al., 1999; Abed & 

Köster, 2005). Biofilmes de cianobactérias são extremamente desenvolvidas nos solos 

costeiros da Antáritca (Corrêa, 2007). 

Os manguezais desenvolvem-se sobre um substrato formado a partir do 

transporte de sedimentos oriundos dos rios e oceanos. Segundo Almeida et al. (2001), o 

encontro de águas doces e salgadas, na região estuarina, faz com que os sedimentos 

transportados percam velocidade e se unam através de processos físico-químicos 

formando grumos, o que implica em aumento do peso das partículas que decantam, 

formando um sedimento composto basicamente por silte, argila e matéria orgânica. Este 

ecossistema desempenha diversas funções naturais de grande importância ecológica e 

econômica. Eles são agentes depuradores, funcionando como filtro biológico em que 

bactérias aeróbias e anaeróbias condicionam a matéria orgânica e o solo, promovendo a 

fixação e a neutralização de partículas contaminantes (Ramos et al., 2003). 
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3.3 Fatores ambientais que influenciam a degradação de hidrocarbonetos 

3.3.1 Concentração e estado físico do poluente 

 Em pequenas concentrações, os hidrocarbonetos são solúveis em água, mas na 

maioria dos incidentes de derramamento de petróleo, estes poluentes são liberados em 

concentrações muito acima do limite de solubilidade (Atlas, 1981). 

 O petróleo em sistemas aquáticos tende a formar emulsões. Nessas emulsões, a 

proporção de petróleo em relação à água determina a área superficial de HCs disponível 

para o ataque microbiano. Em geral, quanto maior a proporção de petróleo, menor a 

susceptibilidade à degradação (Davis & Gibbs, 1975). 

 A formação de emulsões por intermédio de produtos microbianos e a liberação 

de biossurfactantes são processos importantes para a disponibilização de HCs para a 

utilização microbiana (Leahy & Colwell, 1990). 

 As taxas de utilização e mineralização de muitos compostos orgânicos em 

ambientes aquáticos são proporcionais às concentrações do poluente, como é o caso do 

tolueno, que possui solubilidade relativamente alta em água. Contudo, é importante 

ressaltar que para HCs menos solúveis, como os hidrocarbonetos aromáticos com mais 

de dois anéis aromáticos, como o fenantreno, as taxas de mineralização devem ser 

relativas à fração solubilizada e não às concentrações totais do poluente (Thomas et al., 

1986). 

 

3.3.2 Temperatura 

 A temperatura afeta a biodegradação de HCs pelo seu efeito sobre a natureza 

física e composição química do petróleo e derivados e sobre a taxa metabólica e 

composição da comunidade microbiana (Leahy & Colwell, 1990).  

A biodisponibilidade e solubilidade dos HCs menos solúveis, como os alifáticos 

e HPAs, é dependente de temperatura. A elevação da temperatura leva à diminuição da 

viscosidade, afetando o grau de distribuição e aumentando as taxas de difusão de 

compostos orgânicos; por outro lado, a diminuição da temperatura provoca um efeito 

contrário. Além disso, o aumento da temperatura eleva a ocorrência de reações, dado o 

aumento da fluidez das membranas celulares.  

A biodegradação de HCs tem sido relatada em uma grande variedade de 

ambientes com baixas temperaturas, incluindo ambientes aquáticos e terrestres de 

regiões Árticas e Antárticas (Coulon et al., 2005; Coulon et al., 2006; Delille et al., 

1998; Eriksson et al., 2003; Ruberto et al., 2005), além de solos altas montanhas 
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(Margesin, 2000). Em contraste, após a Guerra do Golfo, surgiram vários relatos de 

microrganismos que habitam as regiões desérticas poluídas na região do Golfo Arábico, 

capazes de degradar HCs, onde a temperatura pode exceder a 50ºC (Sorkhoh et al., 

1993). 

 

3.3.3 Oxigênio 

 As etapas iniciais do catabolismo de alcanos, HCs cíclicos e HPAs por 

microrganismos envolvem a oxidação do substrato por oxigenases, o que requer a 

presença de oxigênio molecular (Atlas, 1981).  

Condições limitantes de oxigênio normalmente não ocorrem na região mais 

superficial da coluna de água de ambientes marinhos e de água doce. Contudo, 

sedimentos aquáticos apresentam condições de anoxia, com exceção de uma pequena 

camada na porção superficial dos sedimentos (Leahy & Colwell, 1990).  

A disponibilidade de oxigênio em solos é dependente das taxas microbianas de 

consumo, do tipo de solo e das condições de drenagem, além da presença de compostos 

utilizáveis por microrganismos, cuja degradação pode levar à depleção do O2 (Kaspar & 

Tiedje, 1994). A concentração de oxigênio tem sido considerada um fator limitante para 

degradação de petróleo no solo e de gasolina no lençol freático (von Wedel et al., 1988; 

Jamison et al., 1975). 

A partir do fim da década de 80, um grande número de microrganismos capazes 

de utilizar HCs saturados e aromáticos, estritamente em condições anaeróbias, tem sido 

identificado (Widdel & Rabus, 2001; Van Hamme et al., 2003). Nestes organismos, 

uma das enzimas chave identificadas no processo de degradação de HCs é a 

benzilsuccinato sintase, que catalisa a adição de uma molécula de fumarato a uma 

molécula de benzeno, formando benzilsuccinato. Em seguida, uma série de β-oxidações 

modificadas transformam o benzilsuccinato em benzil-CoA, que é o intermediário 

central na via de degradação anaeróbia de HCs. A benzilsuccinato sintase também 

catalisa a adição de uma molécula de fumarato ao tolueno e pode ainda estar envolvida 

no metabolismo de xilenos, alquilnaftalenos, n-hexadecanos e n-dodecanos (Widdel & 

Rabus, 2001; Van Hamme et al., 2003). 

 

3.3.4 Nutrientes 

 A liberação de HCs no ambiente geralmente leva a um aumento da razão 

carbono/nitrogênio e/ou carbono/fósforo. O ajuste da razão carbono/nitrogênio/fósforo 
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pela adição de nitrogênio e fósforo na forma de fertilizantes oleofílicos, incluindo a 

uréia parafinada, octil fosfato, octoato férrico, além de fórmulas comerciais como Inipol 

EAP 22®, estimulam a degradação de petróleo e HCs individuais em ambientes 

aquáticos e terrestres (Leahy & Colwell, 1990; Coulon et al., 2005). Entretanto, 

resultados conflitantes podem aparecer, o que provavelmente se deve às especificidades 

de cada ambiente, no que se refere a teores de nutrientes no solo, tipo de contaminante e 

população microbiana (Leys et al., 2005).  

 

3.3.5 Salinidade 

 Um grande número de poluentes orgânicos pode ser mineralizado ou 

transformado por microrganismos que crescem na presença de sal (Margesin & 

Schinner, 2001). Existe uma relação inversamente proporcional entre a concentração de 

sais e a solubilidade de HPAs (Whitehouse, 1984).  

Foi observado que o efeito inibitório da salinidade sob concentrações acima de 

2,4% (p/v) de NaCl, é maior sobre a degradação das frações aromáticas e polares do que 

sobre a fração saturada do petróleo (Mille et al., 1991). Contudo, Hinteregger & 

Streichsbier (1997) demonstraram que Halomonas sp. é capaz de degradar totalmente 

0,1 g.L-1 de fenol, utilizando-o como única fonte de carbono, num período de treze 

horas em presença de 1-14% (p/v) de NaCl. 

 

3.3.6 Atividade de água 

A atividade de água ou potencial de água (aw) dos solos pode variar entre 0,0 a 

0,99, em contraste com ambientes aquáticos, nos quais a atividade de água é estável, 

num valor próximo a 0,98. A degradação de HCs em ambientes terrestres pode ser 

limitada pela disponibilidade de água para o crescimento e o metabolismo microbianos 

(Leahy & Colwell, 1990). 

 

3.3.7 pH 

A mineralização de HCs é favorecida em valores de pH próximos à neutralidade. 

Contudo, existem relatos de processos de biodegradação em aqüíferos com pH de 4,5 a 

5,0 e de organismos capazes de degradar HCs em solos ácidos de florestas tropicais, 

com pH variando de 4,0 a 6,0 (Amadi et al., 1996). Muitas espécies de fungos 

desenvolvem-se em amplas faixas de pH. Bactérias e actinomicetos são dominantes em 
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solo de pH próximo ao neutro, já os fungos geralmente dominam as áreas com baixo pH 

(Alexander, 1980). 

 

3.3.8 Matéria orgânica (MO) 

A atividade microbiana depende principalmente da disponibilidade de substratos 

orgânicos do solo. Portanto, altas taxas de degradação são esperadas em solos com altos 

teores de MO (Hurle & Walker, 1980). Os grupamentos carboxílicos (-COOH), fenólicos 

(-OH), metoxílicos (-OCH3) e amino, são distribuídos pela superfície da matéria orgânica, 

fornecendo sítios ativos para ligações de transferência de carga, partição hidrofóbica em 

adição à troca iônica, pontes de hidrogênio e adsorção por forças de Van der Waals.  A 

qualidade da matéria orgânica é mais importante para a atividade microbiana do que a 

quantidade presente no solo.   

 

3.4 Uso de microrganismos em processos de remediação de áreas impactadas por 

hidrocarbonetos 

Desde o início do século XX são conhecidas espécies de bactérias e fungos 

capazes de utilizar HCs como a única fonte de carbono em presença de oxigênio. Em 

1946, Claude E. ZoBell publicou uma revisão sobre a ação de microrganismos, de 

distribuição ampla na natureza, na decomposição de HCs. 

A seqüência de degradação de hidrocarbonetos no solo é determinada por uma 

sucessão de microrganismos. Microrganismos degradadores de alcanos, com rápidas taxas 

de crescimento, competem com os decompositores de lento crescimento de 

hidrocarbonetos mais recalcitrantes pelos recursos nutricionais até a exaustão dos 

primeiros (Heely et al., 1992). Estes organismos são então substituídos por 

microrganismos com lenta taxa de crescimento, mas grande flexibilidade metabólica para 

degradar os hidrocarbonetos mais recalcitrantes. A relativa biodegradabilidade dos 

hidrocarbonetos tem sido reportada (em ordem de decréscimo de degradabilidade): alcanos 

lineares (C10 a C19), gases (C2 a C4), alcanos (C5 a C9), alcanos ramificados com até 12 

carbonos, alcenos (C3 a C11), alcenos ramificados, aromáticos e cicloalcanos. A tendência 

é encontrar menos microrganismos com o aumento da dificuldade de degradação (Heely et 

al., 1992). 

A biorremediação de áreas impactados por hidrocarbonetos é uma alternativa 

não destrutiva, mais barata e ecologicamente correta do que outros processos como 
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tratamento químico (surfactantes e dispersantes), incineração, armazenamento e 

lavagem do solo (Eriksson et al., 2003). 

A biodegradação pode não ser eficiente se estiverem presentes substratos 

facilmente degradáveis no solo contaminado, pois estes serão utilizados 

preferencialmente, impedindo a indução das enzimas capazes de degradar o poluente 

mais complexo (Corseuil & Alvarez, 1996). Porém, em proporções adequadas, um 

substrato de fácil degradação pode servir de fonte de energia principal para os 

microrganismos, sendo o de difícil degradação co-metabolizado (Phlippi, 2001).  

Dentre as bactérias, os gêneros que possuem maquinaria enzimática capaz de 

degradar HCs aerobicamente são: Pseudomonas, Achromobacter, Acinetobacter, 

Alcaligenes, Arthrobacter, Bacillus, Flavobacterium, Nocardia, Rhodococcus, 

Mycobacterium, Burkholderia e Sphingomonas, entre outros (Jacques et al. 2007). 

Outras bactérias podem degradar HCs sob condições anaeróbicas: Blastochloris 

sulfoviridis, Azoarcus sp., Dechloromonas sp., Pseudomonas sp., Thauera aromatica, 

Vibrio sp., Geobacter grbiciae, Geobacter metallireducens, Desulfobacula toluolica e 

Desulfobacterium cetonicum (Van Hamme et al., 2003). Dentre os fungos, são citados: 

Aureobasidium, Candida, Rhodotorula, Sporobolomyces, Trichoderma, Mortierella, 

Aspergillus, Penicillium, Corollospora, Dendryphiella, Lulworthia e Varicosporina 

(Leahy & Colwell, 1990). 

Um grande número de trabalhos tem usado microrganismos na biodegradação de 

HCs, com sucesso, sob condições de laboratório, identificando-se isolados com 

potencial para serem usados em processos de biorremediação (Heitkamp et al., 1987). 

Heitkamp et al. (1987), analisando a capacidade de degradação do [C14] naftaleno por 

microrganismos de três amostras de solos, com diferentes históricos de contaminação, 

obtiveram uma meia vida de mineralização variando de 2,4 a 4,4 semanas. 

Chaillan et al. (2004) isolaram 33 organismos, entre fungos e bactérias, capazes 

de degradar HCs a partir de solos contaminados da Indonésia. Foram testados treze 

parâmetros que refletem o tipo de capacidade degradativa apresentado por estes 

microrganismos, sendo que a capacidade máxima de degradação foi obtida para os HCs 

saturados, enquanto que para os aromáticos um baixo nível de degradação foi 

observado. 

Muitos trabalhos têm se focado nas bactérias heterotróficas e nos fungos que 

crescem aderidos à bainha mucilaginosa de cianobactérias constituintes dos chamados 

biofilmes, em áreas afetadas por petróleo (Al-Awadhi et al., 2002; Abed et al., 2002; 
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Grötzschel et al., 2002; Al-Awadhi et al., 2003). Nestes trabalhos, o papel direto das 

bactérias heterotróficas e fungos na degradação aeróbia de HCs é reconhecido, e a 

maioria dos autores considera que, exclusivamente, estes organismos participem do 

ataque às moléculas de HCs (Sorkhoh et al., 1995; Abed & Köster, 2005; Sánchez et 

al., 2006; Chaillan et al., 2006).  

Bossert et al. (1984) estudaram o destino dos hidrocarbonetos durante a 

disposição de borra oleosa no solo. Concluíram que a aplicação de borra oleosa é 

rapidamente seguida por um aumento na atividade de biodegradação dos 

hidrocarbonetos e que a mineralização é o mecanismo predominante durante a fase ativa 

do processo de landfarming (uso de técnicas agrícolas para aumentar a atividade 

decompositora e tratar resíduos in situ em condições aeróbias). 

Novotný et al. (2000) investigaram a degradação de hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos pelos fungos Irpex lacteus, pertencentes ao grupo de espécies de fungos da 

podridao branca, os quais removeram eficientemente hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos de três e quatro anéis, presentes em meio líquido e no solo. Em três meses, 

os fungos Irpex lacteus degradaram 37% de fenantreno, 49% de antraceno, 25% de 

fluoranteno e 52% de pireno, presentes numa concentração de 400 µg de HPA em 6g de 

solo, contendo 0,8% de carbono orgânico e 0,08% de nitrogênio total. 

  

3.5 Metabolismo aeróbio de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos  

 A baixa solubilidade em água e a alta adsorção dos HPAs geralmente 

influenciam a sua biodegradação, mas a produção de metabólitos tóxicos e de 

metabólitos com taxas quase nulas de degradação, a repressão metabólica e a 

disponibilidade de substratos preferenciais são fatores que devem ser considerados 

quando se estuda a persistência desses compostos (Juhasz et al., 2002). 

O metabolismo microbiano de muitos HCs já foi elucidado em nível de vias 

metabólicas e de controle dos processos enzimáticos e genéticos envolvidos em sua 

utilização. Esses estudos têm se concentrado no papel degradativo de bactérias 

(Kiyohara et al., 1994; Kim et al., 2002) e fungos (Cerniglia, 1997).  

A degradação bacteriana de HPAs normalmente inclui a formação de um diol, 

seguida da clivagem do anel, e da formação de um diácido como o ácido mucônico 

(Figura 4) (Ensley & Gibson, 1983). Em contraste, a oxidação de compostos 

aromáticos em eucariotos leva à formação de um trans-diol (Cerniglia & Gibson, 1977). 
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Narro et al. (1992a) demonstraram a capacidade da cianobactéria Oscillatoria 

sp. JCM em oxidar o naftaleno a 1-naftol, primariamente pela oxidação do naftaleno a 

naftaleno 1,2-óxido, que sofre isomerização, por um mecanismo chamado substituição 

NIH, formando um ceto intermediário, que através de uma enolização forma o 1-naftol 

(via indireta), à semelhança de outros microrganismos como Bacillus cereus (Cerniglia 

et al., 1984). Os autores não descartam a possibilidade de ocorrência de hidroxilação 

direta em taxas menores (Figura 5).  

 

 
 

Figura 4. Esquema das duas vias metabólicas principais do naftaleno em Pseudomonas 

sp. PG. Para o naftaleno R = H (Adaptado de Williams et al., 1975). 
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Até recentemente, a maior parte do que se conhecia sobre a regulação gênica do 

processo de degradação de HPAs era referente aos estudos de plasmídios que 

catabolizam o naftaleno, como NAH7 (em Pseudomonas putida G7) e pDTG1 (em P. 

putida NCIB9816-4). Nestes sistemas já bem caracterizados, um primeiro operon 

(nahAaAbAcAdBFCED) codifica a via de conversão do naftaleno em salicilato (via 

ortho); um segundo operon (nahGTHINLOMKJ) codifica a conversão de salicilato via 

meta-clivagem do catecol em piruvato e acetil coenzima A (via meta). O regulador de 

ambos operons é codificado por um terceiro operon contendo nahR, que é induzido por 

salicilato (Simon et al., 1993). Em P. putida, o oxigênio molecular é introduzido no 

núcleo aromático por um complexo multienzimático chamado naftaleno dioxigenase 

(Ensley & Gibson, 1983). Hoje, sabe-se que este complexo é muito versátil e é capaz de 

catalisar uma grande diversidade de reações (Van Hamme et al., 2003).  

Com respeito ao metabolismo de HPAs, novas seqüências gênicas têm sido 

identificadas em uma grande variedade de isolados, que incluem Burkholderia sp. 

RP007, phnFECDAcAdB (Laurie & Lloyd-Jones, 1999); Pseudomonas sp. U2, 

nagAaGHAbAcAdBF (Fuenmayor et al., 1998); Rhodococcus sp. I24, nidABCD 

(Treadway et al., 1999); Mycobacterium sp. PYR1, nidDBA (Khan et al., 2001); e 

Polaromonas naphthalenivorans CJ2, nagRAaGHAbAcAdBFCQEDJ (Jeon et al., 

2006).  

 
Figura 5. Mecanismos postulados para a formação de 1-naftol a partir do naftaleno pela 

cianobactéria marinha Oscillatoria sp. JCM (Adaptado de Narro et al., 1992 b). 

 

De acordo com Ouyang (2004), o fenantreno pode ser degradado por bactérias 

presentes no solo através de duas rotas metabólicas. Numa delas, o ácido 1-hidroxi-2-
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naftóico é oxidado a 1,2-dihidroxinaftaleno, que é degradado via rota metabólica do 

naftaleno até salicilato. Na outra rota, o anel do ácido 1-hidroxi-2-naftóico é clivado e 

metabolizado via rota metabólica do ftalato. Isso demonstra que o naftaleno e o 

fenantreno têm rotas metabólicas em comum durante sua degradação.   

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 6. Rota metabólica da biodegradação do fenantreno por bactérias 

mycobacterium sp., isoladas de sedimento estuarino contaminado por óleo 
(Moody et al., 2001). 
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A rota metabólica da biodegradação do fenantreno por bactérias Mycobacterium 

sp., isoladas de sedimento estuarino contaminado por óleo, foi identificada por Moody  

et al. (2001). Após 14 dias, houve biodegradação de 90% do fenantreno, inicialmente 

presente numa concentração de 0,2 µg/mL. Foram identificados os seguintes 

metabólitos: cis-3,4-dihidroxi-3,4-dihidroxifenantreno e cis-9,10-dihidroxi-9,10-

dihidrofenantreno (Figura 6), que tiveram seu teor aumentado entre 4 e 8 horas de 

incubação e que entre 8 e 32 horas foram degradados totalmente. Após 8 horas de 

incubação, o ácido 2,2-difenílico começou a se acumular e permaneceu após 96 horas. 

Mais dois produtos da fissão dos anéis aromáticos foram identificados: os ácidos 1-

hidroxinaftol e ftálico. 

Loibner et al. (2003) investigaram a taxa de biodegradação de hidrocarbonetos 

policíclicos aromáticos em dois tipos de solo, com e sem adição de microrganismos, 

durante vinte e três semanas. As amostras de solo foram contaminadas com uma mistura 

de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos contendo naftaleno, fenantreno, fluoreno, 

pireno e perileno. Num solo siltoso, rico em matéria orgânica e com alta atividade 

microbiana, ocorreu degradação de certos hidrocarbonetos policíclicos aromáticos pelos 

microrganismos nativos. Já num solo arenoso ácido, com diferentes tamanhos de 

partículas de areia e baixo teor de matéria orgânica, não houve degradação pelos 

microrganismos nativos no período de 23 semanas. Nos dois casos, a adição de 2% de 

lodo ativado possibilitou a quase total biodegradação do fenantreno, do fluoreno e do 

pireno (hidrocarbonetos policíclicos aromáticos com até quatro anéis) e decaimento do 

perileno (cinco anéis). A redução do naftaleno ocorreu por volatilização do 

contaminante, pois os resultados para as amostras de solo com microrganismos nativos 

e exógenos foram iguais aos obtidos para as amostras com solo esterilizado.  

Boyd & Montgomery (2003) investigaram os fatores O2 dissolvido, temperatura, 

concentração e matéria orgânica na biodegradação do naftaleno, do fenantreno e do 

fluoranteno, por microrganismos indígenas, em sedimentos de mangue contaminado. Os 

autores concluíram que até concentrações de 200 µg g-1 de mistura desses 

hidrocarbonetos e 40 µg g-1 de fenantreno, não houve inibição na biodegradação. 

Ouyang & Fitzgerald (2003) verificaram o metabolismo do fenantreno por 

fungos. O Phanerochaete chrysosporium metabolizou o fenantreno em trans-3,4 e 9,10-

dihidrodióis e o Cunninghamell elegans, em trans-1,2 e 3,4-dihidrodióis, resultantes da 

ação sucessiva das monoxigenases e epóxi-hidrolases. Os trans-dihidrodióis sofreram 

desidratação e formaram os fenantróis. Os produtos finais resultantes da detoxificação 
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do fenantreno por Phanerochaete chrysosporium e Cunninghamell elegans foram 9-

fenantril-beta-D-glucopiranoside e 1-fenantril-beta-D-glucopiranoside, respectivamente.    

O metabolismo benzo(a)pireno, tal como dos outros HPAs, ocorre em todos os 

tecidos e envolve várias vias metabólicas com vários graus de atividade enzimática. As 

atividades e as afinidades das enzimas num dado tecido determinam qual a via 

metabólica que prevalece.  

 

OH
OH

O

OH
OH

OH

SG

Benzo(a)pireno
P - 45O

7,8 - epóxido de benzo(a)pireno

GST

Conjugado de glutation7,8 - di - hidro diol de benzo(a)pireno

Epóxido hidrolase

P - 45O

7,8 - diol - 9,10 - epóxido de benzo(a)pireno

O

 

Figura 7. Representação esquemática simplificada do metabolismo do benzo(a)pireno. 
 

O benzo(a)pireno é metabolizado inicialmente pelo citocromo P450 a óxidos de 

areno (Figura 7). Uma vez formados, estes podem sofrer rearranjo espontâneo e dar 

fenóis, suportando hidratação até aos correspondentes trans-dihidrodiois numa reação 

catalizada pela epóxido hidrolase microssomal, ou reagir covalentemente com a 

glutationa, quer espontaneamente ou numa reação catalizada pela glutationa S-

transferase citosólica.  O citocromo P-450 metaboliza o 4,5-di-hidrodiol de 

benzo(a)pireno a um número de metabólitos não caracterizados, enquanto o 9,10-

dihidrodiol é metabolizado predominantemente ao seu derivado l- e/ou 3-fenol com 

apenas pequenas quantidades formadas de 7,8-diol-9,10-epóxido. Em contraste com o 



20 

9,10-diol, o 7,8-diol de benzopireno é metabolizado a 7,8-dihidrodiol-9,10-epóxido, e a 

via de formação fenol-diol é menor. Os diol epóxidos podem ser conjugados com 

glutationa quer espontaneamente quer por uma reação catalizada por glutationa S-

transferase. Também podem hidrolisar espontaneamente a tetraois (ATSDR, 2008). 
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4. MATERIAL E MÉTODOS 

4.1 Locais de coleta das amostras de solo 

As amostras foram coletadas em três regiões, sendo uma na ilha principal do 

Arquipélago de Fernando de Noronha, uma em praia da região do Prado, no sul da 

Bahia, e uma nas Ilhas do Arquipélago Shetlands do Sul, Península Antártica. Em 

Noronha (Figura 8), foram selecionadas quatro áreas: Praia do Leão (P-1): (3° 52’ 10’’ 

S/ 32° 26’ 16’’ W), área de proteção e local de desova de tartaruga marinha; Baía Sueste 

(P-2): (3° 52’ 51’’ S/ 32° 25’ 26’’ W), área de proteção de manguezal arenoso; Praia de 

Atalaia (P-3): (3° 51’ 20’’ S/ 32° 25’ 33’’ W), área de proteção com controle rigoroso 

permanente; Baía e Porto de Santo Antônio (P-4): (3° 50’ 48’’ S/ 32° 24’ 01’’ W), 

principal porto da ilha.  

 

 
Figura 8. Mapa de localização geográfica das amostras da ilha principal do 

Arquipélogo de Fernando de Noronha. 

 

No Padro (Cumuruxatiba), foi coletada uma amostra de mangue (P-5), (17° 07’ 

11,68’’ S/ 39° 11’ 13,41’’ W) e uma no cordão arenoso (P-6), (17° 07’ 01,15’’ S/ 39° 

11’ 06,04’’ W) (Figura 9).   
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Figura 9. Mapa de localização geográfica das amostras de Prado (Cumuruxatiba). 

 

Na Antártica, as amostras de solo foram coletadas durante as Operações 

Antárticas Brasileiras XXV (janeiro/fevereiro de 2007) e XXVI (fevereiro/março de 

2008) nas regiões das Penínsulas Byers e Ponta Telefon; e Potter e Fildes, 

respectivamente (Figura 10). Em Potter, foram coletadas três amostras, a saber: amostra 

P-7, correspondente a um solo ornitogênico antigo em Ponta Stranger, (62°15’35.03’’ S/ 

58°36’59.04’’ W); amostra P-8, correspondente a um Regossolo coberto por algas na 

praia/terraço marinho atual, (62°15’24.08’’ S/ 58°36’54.65’’ W); amostra P-9, 

correspondente a um Regossolo ornitogênico de basalto/terraço soerguido, 

(62°15’24.38’’ S/ 58°37’23.14’’ W). Na Península Byers, coletou-se uma amostra em 

Regossolo Gélico com algas na Ilha Livingstone (P-10), (62°39’37.82’’ S/ 

61°05’34.98’’ W). Em Ponta Telefon, a amostra (P-11) foi coletada em área 

caracterizada pela presença de um solo ornitogênico que recebe sprays marinhos, 

(62°15’26.62’’ S/ 58°37’32.70’’W) e, em Fildes (P-12), a coleta foi realizada em local 

de armazenamento de combustível da Estação Antártica de Pesquisa Chinesa, 

fortemente impactado, (62°13’11.32’’ S/ 58°57’22.55’’W). 
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Figura 10. Mapa de localização geográfica das amostras nas Ilhas do Arquipélago 

Shetlands do Sul, Península Antártica 

 

4.2 Amostragem de Solos 

  Após a seleção e identificação das áreas de amostragens, os solos foram 

coletados em tubos de PVC (10 cm de diâmetro x 15 cm de altura) em Fernando de 

Noronha e Cumuruxatiba e em recipientes plásticos na Antártica. Após a coleta, as 

amostras foram imediatamente levadas ao laboratório para estocagem em condições 

ambiente. As análises químicas, físicas e respirométricas, foram realizadas a partir das 

amostras compostas obtidas de quatros amostras simples para os solos de Fernando de 

Noronha e Cumuruxatiba, e amostras simples para os solos da Antártica. Para as análises 

respirométricas e de solo, de Fernando de Noronha e Cumuruxatiba, as profundidades das 

amostragens foram de 2 a 5 cm e 5 a 10 cm do tubo, respectivamente. Já para os solos 

Antárticos, as profundidades para as análises foram de 0 a 10 cm para os pontos 7, 8, 9 e 

12, 0 a 3  e 10 a 20 cm para os pontos 10 e 11, respectivamente. A população de 

microrganismos psicrófilos da Antártica deve ter sofrido alguma redução durante a sua 

manipulação no ambiente de 25°C.   
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4.3 Caracterização química e física 

 Após a coleta, as amostras dos solos (TFSA) foram acondicionadas em recipientes 

plásticos, e conduzidas ao laboratório de análises de solos da Universidade Federal de 

Viçosa onde foram submetidas à caracterização química e física.  

 Foram determinados pH em água (1:2,5) por potenciometria, e acidez trocável (Al 
3+), extraído com KCl 1 mol L-1 e quantificado por titulometria com hidróxido de sódio 

0,025 mol L-1 padronizado com biftalato de potássio (EMBRAPA, 1997). O fósforo, sódio 

e potássio foram extraídos com o extrator Mehlich -1 e determinados por colorimetria para 

fósforo (Braga & Defelipo, 1974) e fotometria de chama para sódio e potássio. Cálcio e 

magnésio foram extraídos com KCl 1 mol L-1 e determinados por espectrofotometria de 

absorção atômica (Embrapa, 1997).  

Na determinação dos teores de COT (Carbono e Nitrogênio Total), as amostras de 

solo foram trituradas em almofariz e passadas em peneira de malha de 0,21 mm. COT foi 

quantificado por oxidação úmida, empregando-se a solução de dicromato de potássio em 

meio ácido, com fonte externa de calor (Yeomans & Bremner, 1988). O nitrogênio foi 

determinado por meio da digestão sulfúrica, seguida de destilação Kjedahl (Bremner & 

Mulvaney, 1982). A granulometria do solo foi determinada pelo método da pipeta, com 

dispersão do solo promovida pela agitação mecânica em alta rotação e meio alcalino 

(NaOH 0,1 mol L-1), sem proceder a destruição prévia da matéria orgânica.  As 

densidades do solo e das partículas foram determinadas pelo método do anel volumétrico e 

balão volumétrico, respectivamente, e a umidade equivalente pelo método da centrífuga 

(Embrapa, 1997).  

 

4.4 Reagentes químicos 

 Soluções metanólicas de [C14] naftaleno-benzeno, [C14] fenantreno e [C14] 

benzo(a)pireno (uniformemente marcado), com atividade específica de 31,3, 26,6 e 8,2 

mCi mL -1, respectivamente, o coquetel de contagem em cintilação líquida (Sigma High 

Performance LSC Cocktail) e o hidróxido de potássio (KOH) foram obtidos da Sigma-

Aldrich Chemical Co. (Saint Louis, MO, EUA). 
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4.5 Experimento de degradação de [C14] naftaleno, [C14] fenantreno e [C14] 

benzo(a)pireno 

4.5.1 Aparato respirométrico 

Os experimentos de degradação de [C14] naftaleno, [C14] fenantreno e [C14] 

benzo(a)pireno foram conduzidos num sistema respirométrico, previamente descrito por 

Albuquerque (1995). O aparato consiste de: (1) uma fonte de ar comprimido; (2) um 

sistema de captura de CO2, que visa tornar o ar que entra no sistema livre de CO2, 

composto de uma armadilha seca (500 g de soda lime), (3) o compartimento das 

amostras de solo, dotado de uma entrada de ar (livre de CO2) e uma saída de ar (por 

onde o 14CO2 liberado pode escapar e ser capturado em (4); e (4) um sistema de captura 

de 14CO2, composto por armadilhas (uma para cada amostra de solo) contendo 25 mL de 

solução de KOH 0,5 M, as quais capturam o 14CO2 mineralizado de cada amostra de 

solo. Abaixo, ilustra-se o esquema simplificado do aparato utilizado (Figura 11). 

 

 
Figura 11. Esquema simplificado do aparato respirométrico.  

 

4.5.2 Experimento de degradação  

 O experimento de degradação foi realizado no Laboratório de Geoquímica do 

Departamento de Solos da Universidade Federal de Viçosa, em Erlenmeyers 

autoclavados com capacidade para 125 mL para os solos de Fernando de Noronha e 

Cumuruxatiba, e 25 mL para os solos da Antártica, aos quais foram adicionados 10 g de 

solo.  
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Foram testados seis tratamentos, com três repetições de laboratório cada um. Os 

tratamentos consistiram de três controles sem solo (1, 2 e 3) e três tratamentos com solo 

(4, 5 e 6): (1) tratamento contendo 0,175 μCi de [C14] naftaleno + 50 μL de diesel + 3 

mL de água esterilizada; (2) tratamento contendo 0,25 μCi de [C14] fenantreno + 50 μL 

de diesel + 3 mL de água esterilizada; (3) tratamento contendo 0,5 μCi de [C14] 

benzo(a)pireno + 50 μL de diesel + 3 mL de água esterilizada; (4) tratamento contendo 

o solo + 0,175 μCi de [C14] naftaleno + 50 μL de diesel + 3mL de água esterilizada; (5) 

tratamento contendo o solo + 0,25 μCi de [C14] fenantreno + 50 μL de diesel + 3mL de 

água esterilizada; (6) tratamento contendo o solo + 0,5 μCi de [C14] benzo(a)pireno + 50 

μL de diesel + 3mL de água esterilizada. Os frascos contendo os tratamentos foram 

conectados ao sistema respirométrico anteriormente descrito, e mantidos em 

temperatura ambiente (22 ±3°C) para os solos de Fernando de Noronha e 

Cumuruxatiba, e em atmosfera fria (5 ±1°C), visando refletir as condições do ambiente 

antártico, para os solos da Antártica. O experimento foi conduzido separadamente para 

cada hidrocarboneto. A adição do diesel é indispensável para ativação da comunidade 

microbiana, que o usa como fonte de energia principal, uma vez que a quantidade de 

substrato (contaminante) é insuficiente, sendo este, co-metabilizado.  

 

4.5.3 Coleta e análise das soluções armadilhas de 14CO2 

 Um mL da solução contida no sistema de captura de 14CO2 de cada tratamento, 

previamente homogeneizada através de fluxos contínuos com micropipeta, foi recolhida 

e acomodada em um vial de contagem do contador de cintilação líquida, (LS 6800, 

Beckman, EUA), hermeticamente fechado. O volume do sistema de captura de 14CO2 

foi completado para 25 mL (com solução de KOH 0,5 M) e novamente ligado à sua 

respectiva amostra de solo no sistema respirométrico. A cada 48 horas a solução de cada 

sistema de captura de 14CO2 foi totalmente renovada (25 mL de KOH 0,5 M) e a cada 

120 horas, o sistema de armadilhamento de CO2 foi renovado (500 g de soda lime). 

No decorrer dos quinze dias de experimento, os intervalos foram aumentados 

progressivamente 12 e 24 horas, conforme a intensidade de degradação observada. Para 

a contagem das amostras radioativas, a cada ponto de amostragem (1mL da solução de 

KOH 0,5 M coletada de cada sistema de captura de 14CO2) foram adicionados 5 mL do 

coquetel de cintilação líquida (Sigma High Performance LSC Cocktail), e a contagem 

foi realizada no contador de cintilação líquida (LS 6800, Beckman, EUA). Os resultados 

foram corrigidos para a eficiência de contagem (97,5%) e background do aparelho. 
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Os resultados das curvas de percentagem de 14 C evoluído como 14 CO2 foram 

usados para interpretação dos potenciais de degradação dos diferentes solos e 

contaminantes.  
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 
5.1 Caracterização química e física 

Em relação à textura, os solos arenosos de Noronha mostraram predominância 

de areia grossa sobre as demais frações (Tabela 1), exceto em P2 (Praia de Sueste), em 

que ocorre o único manguezal em ilha oceânica Brasileira, com ambiente mais calmo, 

de menor energia das ondas, onde se constatou maior porcentagem de areia fina, como 

reportado por Marques et al., (2007). Os dados relativos ao equivalente de umidade 

(EU) apresentaram relação com os teores de argila e COT, sendo maior nos solos da 

Antártica (0,082 a 0,260 kg kg-1).  

 

Tabela 1. Características físicas dos solos 
 

Profun-
didade 

AG AF Silte Argila Textura DS DP Equiv. 
Umidade 

cm .............. % .................   .. kg dm -3 .. kg kg -1 
P 1 - Praia do Leão (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 77 21 0 2 Areia 1,59 2,66 0,035 
P 2 - Baía Sueste (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 46 52 0 2 Areia 1,41 2,66 0,059 
P 3 - Praia Atalaia (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 93 5 0 2 Areia 1,73 2,94 0,023 
P 4 - Baía e Porto Santo Antônio (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 56 43 0 1 Areia 1,53 2,73 0,035 
P 5 -  Manguezal Arenoso (Cumuruxatiba - BA) 

 5 - 10 0 95 2 3 Areia 1,33 2,63 0,054 
P 6 - Cordão arenoso (Cumuruxatiba - BA) 

 5 - 10 6 92 0 2 Areia 1,44 2,66 0,040 
P 7 - Regossolo Ornitogênico antigo (Potter - Antártica) 

0 - 10 54 18 14 14 
Franco 
arenoso 1,51 2,56 0,114 

P 8 - Regossolo coberto por algas (Potter - Antártica) 
0 - 10 66 28 2 4 Areia 1,28 2,7 0,151 

P 9 - Regossolo Ornitogênico (Potter - Antártica) 

0 - 10 65 24 1 10 
Areia 
franca 1,11 2,63 0,120 

P 10 - Regossolo Gélico coberto por algas (Byers- Antártica) 

0 - 03 49 14 22 15 
Franco 
arenoso 1,25 2,46 0,260 

P 11 - Ponta Telefon - Antártica 

 10 - 20 78 4 7 11 
Areia 
franca 1,52 2,7 0,082 

P 12 - Estação Chinesa (Fildes - Antártica) 

0 - 10 51 8 28 13 
Franco 
arenoso 1,33 2,81 0,153 

AG = areia grossa; AF = areia fina; DS = densidade do solo; DP = 
densidade da partícula 
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A quantidade de água retida no solo determinada pelo equivalente umidade 

aproxima-se da capacidade de campo, em solos de regiões temperadas, com presença 

predominante de argilas de atividade alta (Cassel & Nielsen, 1986). Nos solos 

característicos das regiões tropicais e úmidas, o critério clássico, que fixa o potencial 

matricial da capacidade de campo em -33 kPa, deve ser alterado para potenciais 

maiores, da ordem de -10 a -6 kPa (Reichardt, 1988). Em função da proximidade de 

fontes de água doce (Antártica, Cumuruxatiba) e do regime de chuva (Noronha), não 

são esperadas limitações hídricas ao crescimento microbiano em nenhum dos 

ambientes. 

Nos solos do litoral da Bahia, a areia fina predominou com mais de 92 % das 

frações, diferenciando-se assim dos solos costeiros de Noronha. Apenas no manguezal 

arenoso (Cumuruxatiba, foz do Rio do Peixe) foi constatada a ocorrência de silte, mas 

não de areia grossa, corroborando com ambiente mais acumulador, de menor energia. 

Nos solos da Antártica, foi constatada grande variação das frações 

granulométricas, com teores de argila variando de 4 a 15 %, silte de 1 a 28 % (Tabela 

1) e grande predomínio de areia grossa, característica típica dos solos antárticos, que são 

normalmente muito cascalhentos e arenosos (Simas et al, 2007). A maior parte da 

fração areia, neste caso, é constituída de minerais primários, ricos em nutrientes, em 

função da origem vulcânica dos locais amostrados no estudo (Schaefer et al., 2004). 
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Tabela 2. Características químicas dos solos 
 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
† pH em água - 1:2,5. P e K: extrator Mehlich 1. H+Al: extrator acetato de Cálcio 0,5 M, pH 7,0. Ca e Mg,  extraídos com KCl 1 mol L-1. SB: soma de bases. CTCt:  
Capacidade de Troca Catiônica Efetiva. CTCT: Capacidade de Troca Catiônica a pH 7,0. V: índice de saturação de bases. m: índice de saturação de Al.  
COT: Carbono Orgânico Total. NT: Nitrogênio total por destilação Kjedahl. P-rem: Fósforo remanescente. ISNa: Índice de saturação de sódio. 
 

Profun-
didade 

pH P K Na Ca2+ Mg2+ Al3+ H+Al SB (t) (T) V m ISNa P-rem COT NT 

cm H2O  ------ mg dm -3 ------  -------- cmolc dm -3 -------  ----- % ----- mg dm -3  - dag kg -1 - 
P 1 - Praia do Leão (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 8,60 21,0 67 1899,2 0,91 0,97 0,0 0,0 10,31 10,31 10,31 100,0 0,0 80,09 49,50 0,13 0,04 
P 2 - Baía Sueste (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 8,39 22,0 125 3285,1 1,56 1,80 0,0 0,0 17,99 17,99 17,99 100,0 0,0 79,39 40,60 0,26 0,01 
P 3 - Praia Atalaia (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 8,44 16,1 118 1825,9 1,16 1,57 0,0 0,0 10,97 10,97 10,97 100,0 0,0 72,37 38,10 0,26 0,01 
P 4 - Baía e Porto Santo Antônio (Fernando de Noronha) 

2 - 0 5 8,30 21,9 60 1758,8 0,79 0,65 0,0 0,0 9,24 9,24 9,24 100,0 0,0 82,76 28,00 0,26 0,01 
P 5 - Manguezal Arenoso (Cumuruxatiba - BA) 

 5 - 10 8,34 16,6 176 1901,1 2,85 3,35 0,0 0,0 14,92 14,92 14,92 100,0 0,0 55,40 49,40 0,38 0,06 
P 6 - Cordão Arenoso (Cumuruxatiba - BA) 

 5 - 10 8,43 17,4 144 4159,5 1,58 2,25 0,0 0,0 22,28 22,28 22,28 100,0 0,0 81,17 39,70 0,26 0,02 
P 7 - Regossolo Ornitogênico antigo (Potter - Antártica) 

0 - 10 5,7 599,6 185 355,1 4,96 4,73 0,6 9,9 11,7 12,28 21,6 54,2 4,7 12,57 30,5 1,61 0,07 
P 8 - Regossolo coberto por algas (Potter - Antártica) 

0 - 10 5,18 237,7 615 387,3 3,98 3,52 0,0 3,2 10,75 10,75 13,95 77,1 0,0 15,66 51,10 3,23 0,05 
P 9 - Regossolo Ornitogênico (Potter - Antártica) 

0 - 10 5,35 55,8 108 391,3 0,63 0,44 2,0 9,1 3,05 5,07 12,15 25,1 39,8 33,56 20,70 4,52 0,72 
P 10 - Regossolo Gélico coberto por algas (Byers- Antártica) 

0 - 03 7,43 12662 455 435,5 0,95 10,40 0,0 4,3 14,4 14,4 18,7 77,0 0,0 13,15 - 6,85 0,12 
P 11 - Ponta Telefon - Antártica 

 10 - 20 5,39 93,8 625 439,5 2,55 3,00 2,6 7,0 9,06 11,66 16,06 56,4 22,3 16,39 38,10 0,65 0,03 
P 12 - Estação Chinesa (Fildes - Antártica) 

0 - 10 8,11 56,1 134 284,8 16,79 3,66 0,0 0,0 22,03 22,03 22,03 100 0,0 5,62 34,20 0,52  0,01 
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Os solos de Noronha mostraram acentuada similaridade em suas características 

químicas (Tabela 2), com pH elevado (8,30 - 8,60) e com teores de Na trocável 

elevados, fato atribuído à proximidade do mar e ao aporte de sais. Os teores de COT 

(Carbono Orgânico Total) foram baixos em relação à solos de ambientes arenosos (0,13 

- 0,26 dag kg-1), como reflexo do ambiente de praia, onde não ocorre colonização 

vegetal, sendo a matéria orgânica possivelmente proveniente de restos decompostos de 

algas e zooplâncton, que são rapidamente mineralizados. Os teores de fósforo 

disponível foram relativamente altos em relação a solos tropicais, na faixa de 16 - 22 mg 

dm-3, e os de Nitrogênio Total foram baixos para todos os solos estudados.  

Os solos de ambiente costeiro do sul da Bahia (Cumuruxatiba) apresentaram 

características semelhantes aos solos de Noronha, com teores elevados de Na, o que 

contribui para dispersão das argilas (Corrêa et al., 2003), e teores de P disponível entre 

16,6 - 17,4 mg dm-3, mas com teores de K mais elevados que os de Noronha. Esse 

resultado é condizente com a maior riqueza em Feldspatos Potássicos e Micas nos 

sedimentos costeiros do litoral brasileiro, minerais raros ou ausentes em Noronha, 

caracterizado pela presença de praias cujos sedimentos têm origem vulcânica. Os teores 

de COT do litoral da Bahia foram baixos, mas o solo de mangue arenoso, ambiente mais 

conservado e com menor energia das ondas, apresentou valor maior que os demais 

(Noronha).  

Os solos da Antártica apresentaram ampla variação de pH (5,18 - 8,11), como 

reflexo de sua formação e dos aportes biogênicos (Tabela 2). Na área de solo derivado 

de rocha vulcânica, em Fildes, próxima à Estação Chinesa, os teores de nutrientes são 

elevados, mas com valores de P que não indicam aportes ornitogênicos. Nos solos desta 

área, foram observados sinais visíveis de contaminação por hidrocarbonetos de petróleo 

originados dos tanques de armazenamento de diesel. 

   No outro extremo, um solo arenoso e ácido (P8), com forte contribuição 

orgânica de algas (3,23 % COT) e pH ácido (5,18), associa-se a forte cheiro de enxofre, 

indicando oxidação de sulfetos, proveniente de algas marinhas, gerando ácido sulfúrico 

e levando à acidificação do solo. Neste solo, assim como em todos os demais da 

Antártica, não há limitação de nutrientes, com teores de P elevados (com ampla 

variação - 55 a 1260), com destaque para a área P10, fortemente ornitogênico. Os teores 

de K e Na são também elevados, mas não indicam salinidade. O Al trocável variou 

desde nulo até valores (2 a 2,6 cmolc dm-3), acompanhando a acidez ativa dos solos. Os 
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teores de COT foram altamente variáveis, desde baixos e típicos da Antártica (0,52 dag 

kg-1 em P12, solo contaminado de Fildes) até 6,85 dag kg-1 em solo orgânico de Byers.  

 
5.2 Degradação de Naftaleno 
 

5.2.1 Solos do Brasil 

Os experimentos de degradação foram realizados com a camada superficial dos 

solos, onde é esperada maior atividade microbiana e o impacto de um derramamento é 

mais pronunciado. Todos os tratamentos foram mantidos em condições ótimas de 

umidade.  

Os pontos P5 e P6 (Cumuruxatiba) representam solos típicos do litoral brasileiro 

(Neossolo Quartzarênico Marinho), onde se esperam que os impactos de derramamentos 

de óleo no mar e deriva litorânea sejam bem mais freqüentes e significativos que em 

Noronha, onde as praias são abertas ao oceano, com maior dispersão (Figura 12). Isso 

pode explicar as maiores taxas de degradação nestes pontos, com destaque para P5, que 

apresenta também menor Índice de Saturação por Sódio e maior Nitrogênio Total e 

Carbono Orgânico Total entre os solos do litoral brasileiro objeto deste estudo. Esses 

fatores possivelmente favorecem a manutenção de uma comunidade microbiana mais 

ativa e apta a responder mais prontamente à presença de compostos orgânicos, incluindo 

HPA’s. Reconhece-se que a degradação de hidrocarbonetos, incluindo a que ocorre em 

ambientes costeiros, é limitada pela disponibilidade de nutrientes minerais, 

principalmente N e P (Leahy & Colwell, 1990). 
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P1 = P2 = P4 = y0+a**x                                      P3 = P5 = P6= a**/(1+exp(-(x-x0)/b**))   
R1

2 = 0,978; R2
2= 0,972; R4

2= 0,988                     R3
2 = 0,99; R5

2 = 0,996; R6
2 = 0,990 

 
Figura 12. Mineralização de [C14] naftaleno nos solos da Praia do Leão (P1), Baía 

Sueste (P2), Praia Atalaia (P3) e Porto de Santo Antônio (P4), de Fernando 
de Noronha, Manguezal (P5) e Cordão Arenoso (P6), de Cumuruxatiba-BA, 
contaminados com [C14] naftaleno e diesel, durante incubação a temperatura 
ambiente (18 a 25o C) durante 15 dias. Os pontos representam as médias de 
três repetições, descontadas as médias do controle sem solo (substrato). **: p 
< 0,01.  

 

Mesmo apresentando características químicas semelhantes, nos solos de 

Noronha, a degradação de naftaleno foi maior em P6. Esse dado pode indicar diferença 

na comunidade microbiana entre os solos. Podemos inferir que a contaminação em 

Cumuruxatiba é mais recorrente que em Noronha, o que leva ao estabelecimento de uma 

comunidade mais adaptada a degradar os hidrocarbonetos. Ainda que lentamente 

algumas populações aptas a degradarem naftaleno se estabeleçam, isso não significa que 

essas populações são as mais aptas em degradar esse contaminante. No caso de 

Cumuruxatiba, área marinha rasa, mais sujeita à contaminação recorrente, levou 

possivelmente ao estabelecimento de uma comunidade contendo, entre outros membros, 

aqueles com maior potencial de mineralização desses contaminantes.  

 

5.2.2 Solos da Antártica  
 

Houve diferença significativa entre a taxa de degradação do do 14C-naftaleno no 

solo do ponto P12 - Fildes (10,28 % do 14C-naftaleno adicionado) e as dos demais 

pontos de amostragem. Nos solos dessas áreas a degradação variou entre 0 e 1% do 14C-

naftaleno adicionado (Figura 13).  A maior degradação em P12 (solo próximo à 
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Estação Chinesa) não pode ser explicada pela maior disponibilidade de C ou nutrientes, 

já que este foi o solo que apresentou os menores valores de COT e de P em comparação 

com os demais solos da Antártica, e o pH mais elevado (8,11) (Tabela 2). Este solo foi 

selecionado por apresentar contaminação por combustíveis derivados de petróleo, onde 

estão presentes os tanques de combustíveis da Estação Chinesa. Infere-se portanto que a 

maior degradação de naftaleno no solo P12 está relacionada com o processo de seleção 

de populações microbianas eficientes em utilizar essa fonte de carbono e, 

possivelmente, outros hidrocarbonetos, sendo as mesmas potenciais candidatas para a 

remediação de outros ambientes similares da Antártica, à exemplo dos resultados 

obtidos por Albuquerque et al (2006) e Luz et al. (2006).  

Os solos próximos às estações de pesquisa da Antártica estão sujeitos à 

contaminação pelos hidrocarbonetos, já que óleo diesel e outros derivados do petróleo 

são intensamente utilizados como fontes de energia nestas áreas, aumentando o risco de 

derramamentos durante seu processo de transporte, armazenamento e manipulação 

(Ruberto et al., 2005).  
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P7 = P9 = P10 = P11 = y0+a**x                               P8 = P12 = a**/(1+exp(-(x-x0)/b**)) 
R7

2 = 0,909; R9
2= 0,817; R10

2= 0,813; R11
2= 0,812     R8

2 = 0,980; R12
2 = 0,992 

 
Figura 13. Mineralização de [C14] naftaleno nos solos de Potter (P7, P8 e P9), Byers 

(P10), Ponta Telefon (P11) e Fildes (P12) - área contaminada com diesel, da 
Antártica, contaminados com [C14] naftaleno e diesel, durante incubação a 5o 

C durante 15 dias. Os pontos representam as médias de três repetições, 
descontadas as médias do controle sem solo (substrato). **: p < 0,01.   
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A contaminação por HCs no ambiente antártico ainda é pouco conhecida e 

controversa. Embora Oliveira et al. (2007) não tenha detectado concentrações de 

naftaleno superiores a 1,19 ng.g-1 de solo seco nos ambientes terrestres da Baía do 

Almirantado, outros trabalhos mostram que os aportes HCs na área parecem ter 

aumentado consideravelmente. Martins et al. (2004) detectaram naftaleno em 

concentrações de até 42,8 ng.g-1 (matéria seca) em amostras de sedimento provenientes 

da Baía do Almirantado. Isto indica que o crescimento da atividade de pesquisa na área 

pode levar a alterações ambientais que comprometem as comunidades de organismos alí 

presentes. O estudo do potencial de degradação de áreas impactadas com HCs e o 

estabelecimento de programas de monitoramento na região, tornam-se, portanto, de 

grande importância para a preservação do ecossistema existente na Baía do 

Almirantado. 

A capacidade de adaptação dos microrganismos a ambientes sob condições 

extremas, como baixa temperatura, pH elevado, congelamento sazonal, dessecação, 

salinidade alta, irradiação contínua (alta ou baixa) e longos períodos de escuridão 

(Vincent et al., 2004; Moorhead et al., 2005), torna-os de grande importância para o 

homem, dado a sua potencial aplicação biotecnológica no tratamento de resíduos 

gerados por atividades antrópicas. Tais informações são fundamentais e permitirão a 

adoção de medidas preventivas capazes de minimizar os prejuízos causados ao meio 

ambiente pelo aporte de HCs nos solos antárticos. 

Foi observada degradação baixa ou negligível nas demais amostras, ou seja, não 

houve diferença entre as contagens de material radioativo presente nas amostras 

coletadas durante o período de incubação do experimento. As contagens (desintegrações 

por minuto) das amostras que apresentaram valores acima do valor de referência do 

equipamento de medição, foram atribuídas a alguma perda do composto por 

volatilização (1,59 %), as quais foram subtraídas pelo frasco controle (sem solo). Nestes 

locais, assim como nos demais do Continente Antártico, o impacto causado pelo homem 

é baixo, o que confere menor exposição aos HCs e, conseqüentemente, a ausência de 

pressão de seleção de populações microbianas aptas a degradarem esse grupo de 

contaminantes. Mesmo não havendo limitação de nutrientes minerais nos solos da 

Antártica (Tabela 2), a degradação foi baixa ou negligível. Estes resultados 

demonstram inequivocadamente que a degradação de naftaleno, nesses ambientes, 

depende não apenas da disponibilidade de nutrientes minerais, mas também da 

existência de populações microbianas efetivas em utilizar o contaminante.   
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Neste sentido, estudos de Aislabie et al. (2001) relataram que solos não 

contaminados por HCs da Ilha James Ross exibiram número baixo de bactérias capazes 

de utilizar estes poluentes como fonte nutricional, resultados que não foram comparados 

ao presente estudo, mas que corroboram com os resultados que demonstram baixa 

degradação de naftaleno em solos antárticos pristinos incluídos neste estudo. Já 

Albuquerque et al. (2006) relataram aumento de degradação com inóculos de material 

isolado de solos antárticos onde se evidenciou potencial de degradação. 

 

5.3 Degradação de Fenantreno 
 

O solo do Manguezal Arenoso de Cumuruxatiba-Ba (P5) apresentou uma fase 

lag (fase de adaptação metabólica da curva de emissão de 14CO2) muito curta (3 dias),  

comparativamente à solos do Porto de Santo Antônio (P4) e do Cordão Arenoso de 

Cumuruxatiba (P6), de quase 11 dias (Figura 14). O solo P5 foi também o que 

apresentou maior degradação de naftaleno nos solos do Brasil (Figura 12), sendo 

ambos os resultados atribuídos ao menor valor de Índice de Saturação por Sódio e aos 

maiores teores de Nitrogênio Total e Carbono Orgânico Total. A maior degradação em 

P6, comparativamente às áreas P1, P2 e P3 não parece ser devida a fatores nutricionais 

(Tabela 2), mas sim à seleção de populações com potencial para usar esse 

contaminante, já que a incidência de contaminação com HC`s em Cumuruxatiba deve 

ser muito maior que em F. de Noronha. Um novo ensaio inoculando-se os solos de 

Fernando de Noronha com o solo de P6 de Cumuruxatiba deve contribuir para se 

confirmar essa hipótese. 
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P1 = P2 = P3 = y0+a**x                                      P4 = P5 = P6= a**/(1+exp(-(x-x0)/b**))   
R1

2 = 0,877; R2
2= 0,858; R3

2= 0,831                     R4
2 = 0,997; R5

2 = 0,999; R6
2 = 1,000 

 
Figura 14. Mineralização de [C14] fenantreno nos solos da Praia do Leão (P1), Baía 

Sueste (P2), Praia Atalaia (P3) e Porto de Santo Antônio (P4), de Fernando 
de Noronha, Manguezal (P5) e Cordão Arenoso (P6), de Cumuruxatiba-BA, 
contaminados com [C14] fenantreno e diesel, durante incubação a 
temperatura ambiente (18 a 25o C) durante 15 dias. Os pontos representam as 
médias de três repetições, descontadas as médias do controle sem solo 
(substrato). **: p < 0,01. 

 
 

Não houve diferença no comportamento degradativo dos solos de Potter (P7 e 

P8) e Ponta Telefon (P11), e suas taxas foram baixas (Figura 15). Esses solos 

apresentam pH ácido e NT baixo, acompanhado de uma exposição supostamente 

inexistente aos HCs, o que diminui a possibilidade de uma adaptação microbiana. 

As taxas de degradação de fenantreno foram em geral maiores nos solos do 

Brasil do que nos da Antártica. Como não há limitação de nutrientes minerais nos solos 

estudados da Antártica e as condições climáticas não afetaram a degradação de 

Naftaleno, poder-se-ia especular que populações microbianas aptas a degradar esse 

contaminante sejam representadas por poucos indivíduos, ou por indivíduos cuja 

capacidade catalítica seja intrinsicamente baixa. Tal explicação é plausível para o 

comportamento de P12, que mostrou a maior taxa de degradação de naftaleno, mas não 

de fenantreno.  
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Tabela 3. Massa molecular e propriedades físico-químicas dos contaminantes (adaptado 

de Lima (2001)). 
 

        HPAs              N° de anéis       M.M.         P.F.        P.E.                Cs                           Log          Carc.             P                   
(°C)                                                                    (°C)         (°C)           ( mg.L-1)                Kow                        ( Torr a 20°C) 

Naftaleno 2 128 80 218 30 3,37 NC 4,92 x 10-2 
Fenantreno 3 178 101 340 1,29 4,46 NC 6,8 x 10-4 
Benzo(a)pireno 5 252 179 496 3,8 x 10-3 6,04 FC 5,0 x 10-7 
M.M. - massa molecular; P.F. - ponto de fusão; P.E. - ponto de ebulição; Cs - solubilidade em água; Kow - 
coeficiente de partição octanol-água; P. - pressão de vapor; NC - não carcinogênico; FC - fortemente 
carcinogênico. 

 

As taxas de degradação de fenantreno foram menores em comparação às do 

naftaleno, que possui menor peso molecular e maior solubilidade (Tabela 3). A menor 

solubilidade das moléculas afeta a biodisponibilidade e, consequentemente, a degradação 

de fenantreno, tanto em solos do Brasil quanto nos solos antárticos em particular. Além 

disso, o fenantreno possui maior número de anéis aromáticos (três) do que o naftaleno 

(dois), sendo que a taxa de degradação de HPA`s é inversamente proporcional ao número 

de anéis da molécula (Nishigima, 1999). 
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P7 = P8 = P9 = y0+a**x                                P10 = P11 = P12= a**/(1+exp(-(x-x0)/b**))   
R7

2 = 0,983; R8
2= 0,817; R9

2= 0,976              R10
2 = 0,928; R11

2 = 0,998; R12
2 = 0,983 

 
Figura 15. Mineralização de [C14] fenantreno nos solos de Potter (P7, P8 e P9), Byers 

(P10), Ponta Telefon (P11) e Fildes (P12) - área contaminada com diesel, da 
Antártica, contaminados com [C14] fenantreno e diesel, durante incubação a 
5o C durante 15 dias. Os pontos representam as médias de três repetições, 
descontadas as médias do controle sem solo (substrato). **: p < 0,01. 
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5.4 Degradação de Benzo(a)pireno 
 
À semelhança do fenantreno, a maior degradação de benzo(a)pireno nos solos do 

Brasil ocorreu na área P5 (Manguezal de Cumuruxatiba), fato que reforça a hipótese 

nutricional, onde, possivelmente, a escassez de nutrientes minerais desfavorece o 

crescimento microbiano e, conseqüentemente, a biodegradação nos solos das demais 

áreas (Figura 16). Novamente, a maior degradação em P6 (Cumuruxatiba), 

comparativamente às áreas P1, P2, P3 e P4 (Fernando de Noronha), não pode ser 

atribuída a fatores nutricionais (Tabela 2). Esse resultado é um indício da presença de 

populações mais eficientes em utilizar esse contaminante na área que possivelmente 

recebe contaminação mais freqüente por combustíveis (P6-Cumuruxatiba) do que as 

áreas mais pristinas de Fernando de Noronha. 
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 P1 = P2 = P3 = P4 = y0+a**x                                    P5 = P6 = a**/(1+exp(-(x-x0)/b**))         
 R1

2 = 0, 984; R2
2= 0,982; R3

2= 0,987; R4
2= 0,986       R5

2 = 0,999; R6
2 = 0,993 

 
Figura 16. Mineralização de [C14] benzo(a)pireno nos solos da Praia do Leão (P1), Baía 

Sueste (P2), Praia Atalaia (P3) e Porto de Santo Antônio (P4), de Fernando 
de Noronha, Manguezal (P5) e Cordão Arenoso (P6), de Cumuruxatiba-BA, 
contaminados com [C14] benzo(a)pireno e diesel, durante incubação a 
temperatura ambiente (18 a 25o C) durante 15 dias. Os pontos representam as 
médias de três repetições, descontadas as médias do controle sem solo 
(substrato). **: p < 0,01. 

 

As taxas de degradação de benzo(a)pireno seguiram o mesmo comportamento de 

fenantreno, porém em menor escala, pois o benzo(a)pireno é ainda menos solúvel do 

que o fenantreno, e possui maior peso molecular. Corroborando com a hipótese de uma 
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baixa população microbiana apta a degradar este contaminante nas áreas pristinas da 

Antárctica, a amostra P12, contaminada óleo diesel, novamente apresentou os valores 

mais elevados de degradação de benzo(a)pireno, assim como também observado com 

naftaleno (Fig. 13) e fenantreno (Fig. 15).  

As amostras foram incubadas por um período de tempo relativamente curto. Em 

teoria, o prolongamento deste período de exposição poderia resultar num incremento da 

degradação dos HCs, em função do aumento do período de adaptação, permitindo a 

seleção e multiplicação de microrganismos capazes de utilizar o contaminante. Kanaly 

et al. (1997), utilizando amostras de solo sem histórico de contaminação que foram 

artificialmente contaminados com mistura de [C14] benzo(a)pireno e petróleo, 

observaram que durante os primeiros cinqüenta dias de incubação não houve 

mineralização do HPA, sendo que somente nos cem dias seguintes de exposição foi 

verificada atividade de biodegradação, com 50% do material radiativo mineralizado no 

final de cento e cinqüenta dias.  
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P7 = P8 = P9 = P10 = P11= y0+a**x                                 P12= a**/(1+exp(-(x-x0)/b**))   
R7

2 =0,967; R8
2= 0,985; R9

2= 0,971; R10
2 =0,921; R11

2 = 0,918; R12
2 = 0,997 

 
Figura 17. Mineralização de [C14] benzo(a)pireno nos solos de Potter (P7, P8 e P9), 

Byers (P10), Ponta Telefon (P11) e Fildes (P12) - área contaminada com 
diesel, da Antártica, contaminados com [C14] benzo(a)pireno e diesel, 
durante incubação a 5o C durante 15 dias. Os pontos representam as médias 
de três repetições, descontadas as médias do controle sem solo (substrato). 
**: p < 0,01. 

 

Guardadas as devidas precauções quanto às diferenças climáticas e de dinâmicas 

costeiras em cada localidade, fatores que interferem diretamente na velocidade de 
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degradação dos compostos orgânicos em ambientes marinhos e, conseqüentemente, na 

concentração dos mesmos em sedimentos, os resultados analíticos obtidos para as 

regiões estudadas podem ser comparadas com as demais regiões do planeta. As taxas de 

degradação de fenantreno e benzo(a)pireno foram menores do que a do naftaleno, que 

possui menor peso molecular e maior solubilidade. A menor solubilidade das moléculas 

afeta a sua biodisponibilidade e, consequentemente, a degradação de fenantreno e 

benzo(a)pireno no solos antárticos.  

A volatilização do naftaleno foi, como esperado, maior do que a do fenantreno e 

do benzo(a)pireno (1,59% nos solos da Antártica e 1,69% nos solos de Cumuruxatiba e 

Noronha). Naftaleno sublima facilmente à temperatura ambiente (HSDB, 1999), seguida 

de fenantreno (0,22% nos solos da Antártica e 0,58% nos solos de Cumuruxatiba e 

Noronha) e benzo(a)pireno (0,15% no solos da Antártica e 0,41% nos solos de 

Cumuruxatiba e Noronha), determinados pelos respectivos brancos.  

Apesar dos solos da Antártica serem provenientes de áreas onde há acúmulo de 

neve no inverno e o experimento ter sido realizado à temperatura de ±5°C, a degradação 

de naftaleno não só ocorreu, como revelou-se com maior valor entre os solos estudados. 

Esse resultado é atribuído, dentre outros fatores, à maior disponibilidade de nutrientes 

nos solos da Antártica e, no solo da área P12, à presença de populações microbianas 

capazes de utilizar os contaminantes estudados, representadas por maior número de 

indivíduos, resultante da contaminação recorrente por óleo diesel dos tanques de 

combustível da Estação Chinesa. 
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6. COMENTÁRIOS FINAIS 

 

Os resultados deste trabalho demostram que os microrganismos presentes nos 

solos em estudo, onde não houve impacto conhecido de derramamento de óleo, não 

foram capazes de degradar eficientemente os hidrocarbonetos naftaleno, fenantreno e 

benzo(a)pireno, nas condições experimentais testadas. 

Experimentos conduzidos sem alteração da temperatura das amostras resfriadas, no 

momento da montagem dos experimentos, no caso dos solos da Antártica, poderiam 

representar a composição microbiana mais real, já que o curto período de preparo à 

temperatura ambiente deve ter suprimido a população psicrófila. 
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