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    RESUMO 

SANTOS, Allan Amorim – Dinâmica da microcistina-LR na lagoa de Jacarepaguá (RJ): 

Aspectos Físicos, Químicos e Biológicos – Rio de Janeiro (2016). Dissertação (Mestrado em 

Biofísica) – Instituto de Biofísica Carlos Chagas Filho – Universidade Federal do Rio de Janeiro. 

2016 

Microcistinas (MCs) são cianotoxinas produzidas por diferentes gêneros de cianobactérias 

em ambientes aquáticos. É um heptapeptídeo cíclico e tóxico para diversos organismos. Mais de 

90 variantes de MC são descritas, sendo a –LR (leucina-arginina) uma das mais tóxicas. Na lagoa 

de Jacarepaguá (Rio de Janeiro), as cianobactérias são abundantes e reportadas desde 1996 

produzindo MCs. A dinâmica dessa molécula no ambiente aquático consiste na bioacumulação em 

organismos, adsorção a partículas do sedimento e biodegradação por microrganismos. O presente 

estudo teve como objetivo avaliar a influência de alguns fatores como pH, temperatura atmosférica 

e aeração, sobre a sua dinâmica nos compartimentos da lagoa de Jacarepaguá. Além disso, 

avaliamos a biodegradação da MC por consórcios microbianos da água e do sedimento, 

caracterizando-os quanto à sua composição bacteriana por metagenômica. Experimentos com 

duração de 7 dias foram realizados para avaliar tanto o processo de adsorção como a atividade de 

biodegradação. Os parâmetros analisados não foram capazes de causar o retorno da toxina pré-

existente no sedimento para a coluna d’água. Também foi avaliada a adsorção após a adição de 

uma concentração conhecida da toxina. Condições ácidas ocasionaram uma imediata diminuição 

da mesma na coluna d’água, possivelmente atribuída à adsorção. O aquecimento a 45 ºC acarretou 

na diminuição total da toxina na água ao longo dos 7 dias, o que não ocorreu a 25 ºC. A aeração na 

interface água/sedimento causou uma diminuição intensa já no quarto dia, sendo completa ao longo 

dos 7 dias, o que não ocorreu sem aeração. Então, os efeitos avaliados podem aumentar a 

capacidade de adsorção da MC ao sedimento. Porém, tratamentos do sedimento com azida sódica 

(antimicrobiano) e água estéril demonstraram que o mesmo após procedimentos de manipulação 

foi capaz de biodegradar a toxina e, portanto, este processo ocorreu simultâneo à adsorção. Nos 

experimentos de biodegradação pelos consórcios microbianos (<0,45µm diâmetro) da água e do 

sedimento, a MC foi eliminada ao longo de 7 dias. Consórcios de microrganismos <0,22 µm 

(nanobactérias) também foram evidenciados e capazes de biodegradar a MC-LR. A caracterização 

da comunidade bacteriana da água e do sedimento por metagenômica demonstrou diferentes 

composições entre esses compartimentos. Filos como Proteobacteria e Actinobacteria foram os 

mais abundantes na água, ao contrário da água intersticial do sedimento onde o filo candidato a 

divisão OP3 foi o mais abundante. Já no sedimento bruto, que abrange uma comunidade mais 

completa, os filos predominantes foram Chloroflexi, Proteobacteria e Firmicutes. Além disso, foi 

observada a presença de muitos gêneros já descritos na literatura capazes de biodegradar a MC-

LR, sugerindo possíveis participantes do processo de biodegradação nos compartimentos da lagoa 

de Jacarepaguá, o que não invalida a participação de outros microrganismos de um modo geral 

através de uma atividade compartilhada. 

Palavras chave: Microcistinas. Biodisponibilidade. Adsorção. Biodegradação 
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    ABSTRACT 

Microcystins (MCs) are cyanotoxins produced by different genera of cyanobacteria in 

aquatic environments. It’s a cyclic heptapeptide and toxic to many organisms. Over 90 MCs 

variants are described, with the –LR (MC-LR) one of the most toxic. In the Jacarepagua lagoon 

(RJ), cyanobacteria are abundant and reported since 1996 producing MCs. The dynamics of this 

molecule in the aquatic environment consists to bioaccumulate in organisms, adsorption to 

sediment particles and biodegradation. This study aimed to evaluate the influence of some factors 

such pH, atmosferic temperature and aeration, on the dynamics in the compartiments of 

Jacarepagua Lagoon, In addition, we evaluated the biodegradation of MC by microbial 

assemblages of water and sediment, characterizing them as to their bacterial composition by 

metagenomics. Experiments with duration of 7 days were conducted to assess both the adsorption 

and biodegradation activity. The parameters analyzed were not able to cause the return of pre-

existing toxins in the sediment to the water. Adsorption was also evaluated upon addition of a 

known concentration of the toxin. Acidify conditions caused an immediate reduction of the same 

in the water column, possibly attributed to the adsorption. Heating at 45 °C leads to reduction in 

the total of the toxin into the water over the 7 days, which did not occur at 25 ° C. Aeration in the 

water / sediment interface caused a intense decrease in the fourth day, and overall throughout the 

7 days, which was not without aeration. Then, the effects evaluated may increase the adsorption 

capacity of the MC to sediment. However, sediment treatment with sodium azide (antimicrobial) 

and sterile water showed that even after handling procedures was able to degrade the toxin and thus 

this process has occurred simultaneously for adsorption. In biodegradation experiments by 

microbial assemblage (0,45 µm diameter) of water and sediment, MC was eliminated over 7 days. 

Microbial assemblages <0,22 µm (nanobacteria) were also evidenced and able to biodegrade the 

MC-LR. The characterization of water and sediment bacterial community by metagenomics 

showed different compositions between these compartments. Phylum Actinobacteria and 

Proteobacteria as were the most abundant in water, unlike interstitial water where the candidate 

division OP3 was the most abundant. In the raw sediment, which covers a more general community, 

the predominant were Chloroflexi, Proteobacteria and Firmicutes. Furthermore, it was observed of 

many genera described in the literature capable of biodegrading MC-LR, suggesting possible 

participants in the biodegradation process in the compartments of the Jacarepagua lagoon, which 

does not invalidate the participation of other microorganisms in general through a shared activity. 
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1. INTRODUÇÃO: 

A vasta comunidade microbiana existente no planeta tem um grande impacto na manutenção 

das características ambientais, tanto através da sua participação em ciclos biogeoquímicos (ciclo 

do carbono, ciclo do nitrogênio, por exemplo) pela reciclagem de produtos de origem antrópica 

bem como da própria natureza, através dos processos de biotransformação e biodegradação. Além 

disso, muitos microrganismos são benéficos para a saúde humana (através da microbiota intestinal, 

participando de diferentes processos como digestão e absorção), para a indústria (farmacêutica, 

para a produção de medicamentos, e alimentícia para produtos probióticos) e para a produção 

agrícola (através do controle de pragas mediado por uma proteína específica de Bacillus 

thuringiensis, por exemplo (ENDO e NISHIITSUTSUJI-UWO, 1980; FIUZA et al., 1996). Isso se 

deve às características fisiológicas intrínsecas dos microrganismos ou por poderem ser 

manipulados de diferentes formas, facilitando sua aplicação e obtenção de muitos produtos de 

interesse biotecnológico. 

Não obstante, o mundo microbiano pode ocasionar danos para muitos seres vivos, inclusive 

para o homem, devido a infecções, intoxicações e toxinfecções, que podem levar o indivíduo à 

morte (APHA, 2000). Dentre tais efeitos nocivos inclui-se a produção de toxinas por microalgas 

que pode ocasionar impacto ambiental desestruturando ecossistemas, com implicações para a saúde 

pública. 

Em relação às microalgas, as cianobactérias são os principais microrganismos responsáveis 

pela produção e liberação de diversas toxinas em ambientes aquáticos. Essa produção pode ser 

potencializada e intensificada devido ao crescimento celular exarcebado em ambientes aquáticos. 

Tal fenômeno, conhecido como floração (‘bloom’), é favorecido pelo processo de eutrofização 

(YOO et al., 1995; PAERL e OTTEN, 2013), que consiste num aumento da concentração de 

nutrientes (principalmente fósforo e nitrogênio) em um nível que excede a capacidade de 

assimilação do sistema em determinado corpo d’água (REYNOLDS, 1987; 2006). A eutrofização 

pode ser de ocorrência natural, em sucessão temporal de acordo com diferentes aspectos ambientais 

ou de origem antrópica, fato que vem aumentando ao longo dos últimos anos devido à urbanização 

acelerada, o que acarreta na intensa liberação de efluentes diretamente nos ambientes aquáticos 

(sem prévio tratamento). Tais efluentes, muitas vezes tóxicos para certos organismos, podem ser 
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de origem doméstica, industrial ou agrícola, e podem conter fertilizantes e produtos químicos em 

geral, elevando o aporte de nutrientes na água. 

Diferentes ambientes aquáticos, desde o marinho até os de água doce, podem sofrer 

influências do fenômeno de floração, ocasionando consequências danosas aos organismos 

aquáticos, devido ao aumento da concentração de células de cinobactérias e a decomposição do 

fitoplâncton por bactérias heterotróficas, resultando em uma consequente diminuição do teor de 

oxigênio dissolvido no ambiente (PAERL e OTTEN, 2013). Além disso, o aumento da turbidez e 

a diminuição da transparência da água podem prejudicar o desenvolvimento de macrófitas, gerando 

uma interferência direta na cadeia alimentar com possível diminuição da diversidade ecológica 

(PAERL, 2008). 

A presença de cianotoxinas (como são conhecidas as toxinas sintetizadas por cianobactérias) 

é a principal preocupação relacionada ao aparecimento de florações nos ambientes aquáticos. Não 

se sabe ao certo a função biológica dessas moléculas para os organismos produtores. Entretanto, 

quando em contato direto com mamíferos através da inalação, ingestão, contato dérmico e 

consequente absorção, possuem ações específicas em tecidos alvos ocasionando diferentes 

problemas, desde irritações cutâneas até graves inflamações causadas por exposições agudas ou 

crônicas e, dependendo da dose e via de exposição, podem levar ao óbito inclusive o ser humano 

(CARMICHAEL, 1992 e 1994; JOCHIMSEN et al., 1998; RAO et al., 2002; BECKER et al., 

2008). 

Além do processo de eutrofização favorecer as florações e dominância de cianobactérias, 

com consequente produção de cianotoxinas, uma outra vertente chama a atenção como potencial 

agravante para este fenômeno, que são as mudanças climáticas globais previstas para ocorrer ao 

longo do século XXI, de acordo com o Painel Climático Intergovernamental (IPCC: 

“Intergovernmental Panel on Climate Change”). Os últimos relatórios acerca desse cenário 

apontam que inúmeras mudanças, como aumento de temperatura atmosférica com consequente 

aumento da temperatura dos oceanos, além da acidificação de corpos d’água, ocorrerão devido à 

intensa liberação de gases do efeito estufa, como por exemplo o gás carbônico (CO2), que deve 

ultrapassar valores de 400 ppm na atmosfera (IPCC, 2014). Sabendo-se que as cianobactérias são 

seres primitivos que sobreviveram e se adaptaram a mudanças de escala geológica onde os limites 

de CO2 eram cerca de 10 vezes maiores que os valores atuais e, as condições climáticas sofreram 

intensas variações no decorrer das eras (BLANK e SÁNCHEZ-BARACALDO, 2010), estima-se 
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que esses microrganismos não sofrerão diminuição da viabilidade com tais cenários e panoramas. 

Porém, não se sabe a influência que certos fatores ambientais poderão ter em relação à dinâmica 

das cianotoxinas no ambiente. 

Nas últimas décadas houve um aumento progressivo nos registros de florações de 

cianobactérias no Brasil e no mundo, tanto pelas cepas tóxicas como pelas não tóxicas. Florações 

já foram encontradas em regiões consideradas inóspitas como a Antártica, demonstrando a enorme 

versatilidade adaptativa desses microrganismos (HITZFELD et al., 2000; PAERL e OTTEN, 

2013). Na cidade do Rio de Janeiro, florações de cinobactérias ocorrem no complexo lagunar de 

Jacarepaguá, altamente poluído e eutrofizado, que abrange as lagoas de Jacarepaguá, Camorim, 

Tijuca e Marapendi. Desde 1996 as ocorrências vêm sendo estudadas pelo grupo de pesquisadores 

do Laboratório de Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias (LETC da Universidade Federal 

do Rio de Janeiro), evidenciando a presença majoritária de microcistinas nesse ambiente 

(MAGALHÃES e AZEVEDO, 1998; MAGALHÃES et al., 2001; FERRÃO-FILHO et al., 2002; 

GOMES et al., 2009). Inclusive tais fenômenos já foram, e ainda são, noticiados por reportagens 

feitas pela mídia jornalística (Figura 1). 

Dentre as cianotoxinas, as microcistinas (MCs) são as principais reportadas em florações 

tóxicas (WHO, 2003; O’NEIL et al., 2012; DITTMAN et al., 2013). São objetos de estudos em 

muitos países, com objetivos distintos seja em relação à caracterização da molécula, ao seu modo 

de ação ou sua dinâmica no ambiente aquático.Muitos trabalhos já evidenciaram o processo de 

bioacumulação das MCs em diferentes organismos (WILLIAMS et al., 1997; MAGALHÃES et 

al., 2001 e 2003), o processo de adsorção às partículas de sedimento (MORRIS et al., 2000; CHEN 

et al., 2008, WU et al., 2011; WÖRMER et al., 2011), além do processo de biodegradação por 

microrganismos presentes no próprio ambiente, na interface sedimento/água (JONES et al., 1994; 

CHEN et al., 2008; NYBOM et al., 2012; MOU et al.,2013; SONG et al., 2014; LI et al.,2016). 
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Figura 1: Reportagem do jornal ‘’O Dia’’ destacando a ocorrênciade uma floração de cianobactérias 

na lagoa de Jacarepaguá (RJ) (por Diego Valdevino, 2014). 

 

1.1 CIANOBACTÉRIAS 

 

As cianobactérias são microrganismos procariotos fotossintetizantes, com ampla diversidade 

genotípica e fenotípica que lhes confere grande plasticidade adaptativa, podendo estar presentes 

em diferentes ambientes, principalmente os aquáticos (marinhos, estuarinos e de água doce) e até 

mesmo os terrestres, como solos por exemplo, onde desempenham funções importantes 

relacionadas à ciclagem de nutrientes e a manutenção do ecossistema (AZEVEDO, 1998). 
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O crescimento exacerbado de cianobactérias gerando as características florações em 

diferentes ambientes ao redor do mundo pode ser explicado por muitos fatores, sendo um deles a 

capacidade de tolerar variações ambientais. Estima-se que esses microrganismos estão na Terra há 

aproximadamente 3,5 bilhões de anos, a partir de evidências fósseis (SCHOPF e WALTER, 1982; 

SCHOPF, 2000), e que tenham sido os responsáveis pela liberação de oxigênio na atmosfera a 

partir de seu metabolismo fotoautotrófico associado aos fotossistemas do tipo I e II 

(CASTENHOLZ e WATERBURY, 1989; CARMICHAEL, 1994), além de muitas espécies 

possuírem a capacidade de fixar nitrogênio em larga escala (CAREY et al., 2012). 

Estruturalmente, as cianobactérias apresentam diferentes características adaptativas que 

garantem sua sobrevivência e vantagem sobre outros organismos no meio ambiente (YOO et al., 

1995). Possuem membranas lipoprotéicas no citoplasma, chamadas de tilacóides, onde se situam 

diferentes pigmentos fotossintetizantes como a clorofila (tipos –a e –b) e os carotenóides, além de 

diferentes pigmentos acessórios como ficoeritrina, ficocianina e aloficocianina,que conferem um 

espectro de coloração que varia entre o azul-verde e que caracteriza o termo “cianobactéria”. Em 

algumas espécies há células diferenciadas como os heterocitos, que têm a capacidade de fixar 

nitrogênio atmosférico (N2) e os acinetos, especializados no acúmulo de substâncias de reserva 

metabólica (“amido cianobacteriano”) que permitem a sobrevivência em condições desfavoráveis, 

inclusive na ausência de luz. Além disso, possuem estruturas especializadas, os aerótopos 

(vacúolos gasosos presentes no conteúdo citoplasmático) que permitem a flutuabilidade pela zona 

fótica da coluna d’água para otimizar a fotossíntese (WALSBY, 1994; PADISÁK, 2004). 

Apresentam estruturas externas à parede celular que recobrem totalmente ou parcialmente o 

microrganismo, feitas de polissacarídeos secretados, caracterizando uma mucilagem associada 

fracamente às células através de uma bainha fibrosa que adere fortemente às células entre si sob 

formatos de colônia ou filamentos, protegendo-as contra a dessecação e ação de antibacterianos 

(DREWS & WECKESSER, 1982; HOICZYK, 1998; WHITTON e POTTS, 2000). 

Morfologicamente, as cianobactérias são um grupo bastante diverso e apresentam-se em 

diferentes estruturas desde unicelular até a forma colonial e multicelular filamentosa. Embora não 

formem estruturas de locomoção como os flagelos, algumas espécies têm a capacidade de 

movimentar-se através de um deslizamento proporcionado pela liberação de mucilagem, ou pela 

ação de composições especiais, como  pili tipo 4 e algumas semelhantes a cílios (MAGAR & 

PEDLEY, 2005). 
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A classificação taxonômica destes microrganismos está em constante aprimoramento e 

modificação. Atualmente, Cyanobacteria é considerado um filo dentro do domínio Bacteria 

(CASTENHOLZ, 2001). Na Tabela 1 está representada a classificação das cianobactérias segundo 

o Manual de Bergey de Sistemática Bacteriológica (adaptado de MARQUES, 2006). 

 

Tabela 1: Classificação taxonômica do filo Cyanobacteria. 

 ORDEM GÊNEROS 

SubseçãoI Chroococcales Chamaesiphon, Chroococcus, Cyanobacterium, 

Cyanobium, Cyanothece, Dactylococcopsis, 

Gloeobacter, Gloeocapsa, Gloeothece, 

Microcystis, Prochlorococcus, Prochloron, 

Synechococcus, Synechocystis 

Subseção II Pleurocapsales 

Subgrupo I 

 

Subgrupo II 

 

Cyanocystis, Dermocarpella, Stanieria, 

Xenococcus 

Chroococcidiopsis, Myxosarcina, Pleurocapsa, 

Hyella, Sorentia 

Subseção III Oscillatoriales Arthrospira, Borzia, Crinalium, Geitlerinema, 

Leptolyngbya, Microcoleus, Planktothrix, 

Prochlorothrix, Pseudoanabaena, Spirulina, 

Starria, Symploca, Trichodesmium, Tychonema 

Subseção IV Nostocales 

Subgrupo I 

 

 

Subgrupo II 

 

Anabaena, Anabaenopsis, Aphanizomenon, 

Cyanospira, Cylindrospermopsis, Nodularia, 

Nostoc, Scytonema 

Calothrix, Rivularia, Tolypothrix 

Subseção V Stigonematales Chlorogloeopsis, Fischerella, Geitleria, 

Lyengariella 

 

Como citado anteriormente, um grave problema ambiental  e de saúde pública associado às 

cianobactérias é o crescimento intenso, conhecido como florações, documentadas de forma 

crescente no mundo. Um aspecto importante em relação a este fenômeno é a decomposição das 
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células por bactérias heterotróficas, resultando na depleção de oxigênio do meio aquático com 

consequente impacto no ecossitema, acarretando por exemplo na mortandade de peixes (PAERL e 

OTTEN, 2013). 

Porém o principal aspecto ameaçador em relação as florações se dá por conta da presença de 

cepas tóxicas, produtoras de toxinas danosas a mamíferos e diferentes organismos, que podem 

atravessar cadeias alimentares e chegar até o homem. Tal fato representa um sério problema de 

saúde pública quando se trata de sistemas de abastecimento público (CHORUS e BARTRAM, 

1999). Os principais gêneros de cianobactérias causadores de florações tóxicas que habitam 

diferentes ambientes ao redor do mundo são: Microcystis, Cylindrospermopsis, Dolichospermum, 

Planktothrix e Aphanizomenon (PAERL, 2008). No Brasil destaca-se a presença constante de cepas 

tóxicas de Cylindrospermopsis raciborski e Microcystis aeruginosa em regiões tropicais e 

subtropicais, sendo a microcistina (produzida por cepas de Microcystis sp.) a toxina mais 

frequentemente encontrada (SANT’ANNA et al., 2008; DORR et al., 2010). 

 

1.2 CIANOTOXINAS 

 

As cianotoxinas produzidas por cepas tóxicas de cianobactérias são metabólitos secundários, 

não sendo essenciais à sobrevivência dos microrganismos produtores, e que não se tem  

conhecimento ao certo sobre o motivo de sua produção e/ou função biológica para os mesmos 

(CHORUS e BARTRAM, 1999). Especula-se que estas funcionem em alguns casos como um 

mecanismo de defesa frente a organismos predatórios (anti-herbivoria), confiram vantagem 

competitiva por interfirir com o metabolismo de outras espécies (alelopatia), funcionem como 

moléculas do tipo sideróforo (captação de nutrientes) e compostos do quorum sensing (sinalização 

química), além de atuar na proteção da célula produtora contra a  fotoxidação (metabolismo de 

estresse) (UTKILEN e GJOLME, 1995; SEDMARK e ELERSEK., 2005; LEFLAIVE  e TEN-

HAGE, 2007; FERRÃO-FILHO e KOZLOWSKY-SUZUKI., 2011; PHELAN e DOWNING., 

2011). 

Muitas florações produzem diferentes tipos de toxinas que são consideradas endotoxinas, 

pelo fato de serem pouco secretadas pelas células em sua maioria. Estas toxinas podem ser 

classificadas em relação ao sítio de toxicidade em mamíferos, como: neurotoxinas, hepatotoxinas 

e dermatototoxinas (CODD, 1984; PILOTTO et al., 2004).  Além disso, essas substâncias tóxicas 
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podem ser classificadas também quanto a sua estrutura molecular em peptídeos cíclicos, alcaloides 

ou lipopolissacarídeos (LPS). Cianotoxinas podem ser produzidas por certas linhagens de 

diferentes gêneros de cianobactérias (Tabela 2). 

 

Tabela 2: Classificação das cianotoxinas quanto à estrutura molecular, alvo em mamíferos e gêneros 

produtores. (Fonte: modificado de CHORUS e BARTRAM, 1999). 

 

GRUPO DA TOXINA AÇÃO EM MAMÍFEROS GÊNEROS DE 

CIANOBACTÉRIAS 

PEPTÍDEO CÍCLICO   

Microcistinas Fígado (tropismo clássico), 

além de outros órgãos como 

rim, pulmão e coração 

Dolichospermum (Anabaena), 

Anabaenopsis, Aphanocapsa, 

Arthrospira, Hapalosiphon, 

Microcystis, Nostoc, 

Planktothrix, Radiocystis, 

Snowella, Woronichinia 

Nodularina Fígado Nodularia 

ALCALÓIDES   

Anatoxina-a 

Homoanatoxina-a 

Nervo Simpático Dolichospermum (Anabaena), 

Aphanizomenon, Arthrospira, 

Cylindrospermum, 

Microcystis, Planktothrix, 

Phormidium, Raphidiopsis 

 

Anatoxina-a(S) 

 

Nervo Simpático Dolichospermum (Anabaena) 

Aplisiotoxina 

Debromoaplisiotoxina 

Pele, trato gastrointestinal Planktothrix, Lyngbya, 

Schizothrix 

 

Cilindrospermopsina Órgãos múltiplos (fígado, 

rim, baço, trato 

gastrointestinal, coração, 

pele, timo) 

Dolichospermum (Anabaena), 

Cylindrospermopsis, 

Aphanizomenon, Raphidiopsis, 

Umezakia 

Saxitoxina Nervo axônico Dolichospermum (Anabaena), 

Cylindrospermopsis, 

Aphanizomenon, Lyngbya, 

Plantothrix 

 

LIPOPOLISSACARÍDEOS 

(LPS) 

Irritante, afetando diferentes 

tecidos expostos 

Todos citados 
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As toxinas mais frequentemente encontradas nas florações de cianobactérias são as da família 

dos peptídeos cíclicos, como as microcistinas (MCs) e nodularinas (ambas hepatotoxinas) 

(CHORUS e BARTRAM, 1999; O’NEIL et al., 2012; DITTMAN et al., 2012). Por conseguinte, 

as MCs estão presentes na maioria dos casos de florações pelo Brasil e pelo mundo. Assim, esta 

toxina tornou-se objeto de estudos em muitos países, com objetivos distintos tanto para um melhor 

conhecimento e caracterização da molécula, como para seu modo de ação em outros organismos e 

para a remoção em ambientes contaminados, que implicam num grande perigo para os seres vivos 

de um modo geral. 

1.3 MICROCISTINAS (MCs) 

 

As microcistinas são estruturalmente peptídeos cíclicos compostos por sete aminoácidos. São 

produzidas por diferentes gêneros de cianobactérias como, por exemplo, Microcystis, Anabaena, 

Planktothrix (Oscillatoria) e Nostoc (Tabela 2) (CHORUS e BARTRAM, 1999; DITTMAN et 

al., 2013). 

A estrutura química geral dessa toxina (Figura 2) consiste em um heptapeptídeo cíclico (D-

Ala-X-D-MeAsp-Z-Adda-DGlu-Mdha) com aminoácidos específicos (D-MeAsp: D-

metilasparagina, ADDA: 3-amino-9-metoxi-10-fenil-2,6,8-trimetil-deca-4,6-ácido dienoico e 

Mdha: N-metildehidroalanina) e dois L-aminoácidos variáveis nas posições X e Y. Além da 

diversidade de L-aminoácidos nas posições variáveis outras variações foram reportadas nos 

aminoácidos restantes, como desmetilação dos componentes das posições 3 e 7, por exemplo. Tais 

modificações geram os mais de 90 tipos de variantes dessa molécula já reportados (BOTES et al., 

1984; DAWSON et al., 1998; CHORUS e BARTRAM, 1999; TILLETT et al., 2000; DIETRICH 

e HOEGER, 2005; WELKER et al., 2008; DITTMAN et al., 2013). 

São moléculas com baixa estabilidade em ambienteis naturais com histórico de florações de 

cianobactérias, principalmente devido a biodegradação por microrganismos (RAPALA et al., 

1994; MOU et al., 2013; SONG et al., 2014), podem sofrer o processo de fotodegradação (WHO, 

1999) e ter a desestruturação molecular aumentada devido a presença de pigmentos fotossintéticos 

que acarretam na isomerização de uma dupla ligação na cadeia do aminoácido específico ADDA 

(TSUJI et al, 1994). Em contrapartida são resistentes a oxidação química em diferentes valores de 

pH na faixa de 1 a 9, com um potencial de degradação lenta ao longo do tempo em uma temperatura 

na faixa de 40 ºC para os valores de pH abaixo de 1 e acima de 9 (HARADA et al., 1996b; RAO 
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et al., 2002). Além disso resistem a elevadas temperaturas e até mesmo ao processo de fervura da 

água, sugerindo assim que o cozimento de animais aquáticos para consumo não é capaz de remover 

a toxina bioacumulada nos mesmos (ZHANG et al., 2010a). 

 

    

Figura 2: Estrutura molecular geral das MCs. Consiste num heptapeptídeo cíclico, com 5 

aminoácidos “constantes” e específicos (números: 1, 3, 5, 6 e 7) e 2 L-aminoácidos variáveis (números 2 e 

4, X e Z respectivamente). Diferentes modificações estruturais tanto nas posições X e Y, a partir da 

incorporação de diferentes L-aminoácidos, como no radical R1 e no restante da cadeia (a partir de 

metilações, por exemplo) caracterizam as variantes das toxinas. Fonte: CHORUS e BARTRAM, 1999. 

 

As MCs são moléculas anfipáticas contendo grupamentos polares e apolares, tornando-as 

solúveis em água em uma concentração de 1 g L-1 (RIVASSEAU et al., 1998). Além disso, alguns 

estudos já mostraram que o aminoácido ADDA é crucial para interação com seu alvo biológico em 

mamíferos, no caso as proteínas fosfatases do tipo 1 e 2A, sendo bastante importante para sua 

toxicidade (BARFORD e KELLER, 1994; GOLDBERG et al., 1995). 

A microcistina LR (MC-LR) é a variante mais frequentemente reportada em florações de 

cianobactérias em diversos corpos d’água pelo mundo (UENO et al., 1996), sendo caracterizada 
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pela presença dos L-aminoácidos leucina (L) e arginina (R), respectivamente nas posições X e Z 

de acordo com a Figura 2. Há muitos anos esta variante vem sendo associada a diversos casos de 

intoxicação (CARMICHAEL, 1992; FAWELL et al., 1999). 

 

1.3.1 SÍNTESE DA MICROCISTINA 

 

As MCs são sintetizadas pela célula por um conjunto de enzimas que fazem parte de um 

sistema híbrido - peptídeo sintetase não ribossomal/policetídeo sintase (NRPS/PKS) (MOORE et 

al., 1991; DITTMANN et al., 2013). Essas enzimas formam um complexo multifuncional (não 

ribossomal) organizado em grupos coordenados de sítios enzimáticos chamados de módulos, sendo 

cada módulo responsável por um ciclo de elongação de policetídeos ou polipeptídeos, que juntos 

determinarão a estrutura do produto (MARAHIEL et al., 1997; CANE et al., 1998; VON DÖHREN 

et al., 1999). 

Como originalmente descrito por Tillett e colaboradores (2000), em uma cepa de Microcystis 

aeruginosa, um cluster gênico de 55 kb formado por 10 ORFs (“Open Reading Frame” – regiões 

de DNA codificante) denominadas mcyA, B, C, D, E, F, G, H, I e J, dá origem às enzimas de síntese 

de MCs. Foi observado que qualquer disfunção ou rompimento gênico dentro do conjunto mcy 

inativa a produção de MCs. A transcrição do cluster de genes mcy ocorre na forma de dois operons 

denominados mcyA-C e mcyD-J, através de um promotor central bidirecional entre os genes mcyA 

e mcyD (KAEBERNICK, 2002). 

A Figura 3 mostra um modelo para a síntese de MC-LR incluindo as etapas e enzimas 

envolvidas na montagem da toxina e os consequentes produtos intermediários formados que são 

utilizados na montagem do peptídeo final. As enzimas McyG, D e E são as principais responsáveis 

pela formação do grupamento ADDA-D-ácido glutâmico, e as enzimas McyA, B e C estão 

envolvidas na incorporação dos outros aminoácidos. McyF codificaria uma enzima racemase 

envolvida na formação de D-glutamato (NISHIZAWA, ASAYAMA e SHIRAI, 2001). Além disso, 

McyH seria um transportador do tipo ABC envolvido no transporte da toxina para o meio 

extracelular. McyI apresenta similaridade a D-3-fosfoglicerato dehidrogenase, e McyJ faria a 

metilação do precursor do ADDA (TILLETT et al., 2000; DITTMANN et al., 2013). 
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Figura 3: Sequência da síntese de MC-LR com a participação de enzimas específicas (em formato 

de círculo, losango e retângulo).  Em (a) verifica-se a formação da ‘primeira porção’ da toxina, o aminoácido 

incomum ADDA-D-ácido glutâmico. Em (b) verifica-se a incorporação do restante dos aminoácidos e 

consequente elongação da estrutura molecular para a formação da MC-LR. Legenda: KS - β ketoacil sintase; 

AT – acetiltransferase; ACP – proteína transportadora de acil; KR – ketoacil redutase; DH-Dehidratase; CM 

– C-metiltransferase; OM – O-metiltransferase; A – adenilação aminoacil; C – condensação; NM – N-

metiltransferase; AMT – aminotransferase; RC – racemase; O motivo de metilação do NRPS é mostrado 

em preto (adaptado de TILLET et al., 2000). 
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1.3.2 MECANISMOS DE AÇÃO E EFEITOS EM MAMÍFEROS 

 

Existem hoje diferentes mecanismos de ação elucidados para as MCs em mamíferos, seja 

através de uma exposição de forma aguda ou de forma crônica, geralmente relacionados a dosagens 

letais ou sub-letais.  

As MCs são potentes hepatotoxinas sendo o fígado, inicialmente, o órgão mais sensível. Tal 

fato ocorre, pois, a toxina entra na célula hepática via um sistema de polipeptídeos transportadores 

de ânions orgânicos (OATP – “Organic anion transporting polypeptides”) que são expressos em 

diversas células de diferentes tecidos do organismo humano e de mamíferos em geral 

(RUNNEGAR et al., 1995a; FISCHER et al., 2005; BOARU et al., 2006). Alguns estudos in vitro 

mostraram que proteínas transportadoras específicas como OATP1B1, OATP1B3 e OATP1A2 são 

necessárias para a entrada da toxina nas células (FISCHER et al., 2005; EVERS e CHU, 2008) 

O que caracteriza a ação biomolecular em mamíferos relacionada ao clássico efeito 

hepatotóxico é o tropismo hepático da toxina e a inibição das proteínas fosfatases 1 e 2A através 

da ligação da MC a resíduos de serina/treonina nestas enzimas (YOSHIZAWA et al., 1990). A 

partir disso ocorre a hiperfosforilação de alvos subcelulares, como proteínas específicas e 

associadas ao citoesqueleto, ocasionando a desestruturação do mesmo, com perda do formato 

celular original e de sua estrutura parenquimal (ERIKSSON et al., 1990; NISHIWAKI-

MATSUSHIMA et al., 1991, 1992; FALCONER e YEUNG 1992).  

Além disso, outro efeito da toxina é aumentar a produção intracelular de espécies reativas de 

oxigênio (ERO) com consequente estresse oxidativo (DING et al., 1998), podendo ser observada 

peroxidação lipídica, por exemplo (FALCONER e HUMPAGE, 1995; ANDRINOLO et al., 2008; 

SEDAN et al., 2010). Alguns estudos já evidenciaram que algumas EROs, geradas a partir da 

exposição a MC-LR, podem inibir enzimas antioxidantes como superóxido dismutase, glutationa 

peroxidase, glutationa redutase e catalase (DAWSON, 1998; CHORUS e BARTRAM 1999; DING 

et al., 2001; VAN APELDOORN et al., 2007).  

Assim como intoxicações em geral, os efeitos da exposição a MC-LR podem variar de acordo 

com a dose, a via de exposição e o organismo submetido a tal condição, seja experimental ou 

acidental. 

Em relação à intoxicação aguda (exposição única a dosagem elevada) e letal (testada em 

camundongo e já observada em humanos) o principal efeito é uma intensa hemorragia intra-
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hepática com consequente necrose tecidual e falência do órgão, contribuindo para um choque 

hipovolêmico levando o indivíduo à morte (CARMICHAEL, 1994; CARMICHAEL et al., 1997; 

ITO et al., 1997). A Figura 4 mostra a representação de um capilar sinusoidal de um hepatócito 

antes e após a exposição à MC, com extravasamento sanguíneo e consequente hipovolemia. 

 

 

Figura 4: Esquema representa um capilar sinuisodal de um hepatócito normal (A) e após exposição 

à MCs (B), demonstrando o extravasamento sanguíneo com consequente hipovolemia (adaptado de 

Carmichael, 1994) 

Já em relação à intoxicação crônica (exposições contínuas com baixas doses), considerada 

subletal, diversos estudos relataram uma grande variedade de danos hepáticos, como perda da 

vacuolização citosólica, necrose celular, fibrose, apoptose e promoção de tumores (ITO et al., 

1997; GUZMAN e SOLTER, 1999; ANDRINOLO et al., 2008). Com isso, a Agência Internacional 

de Pesquisa em Câncer (IARC – “International Agency for Research on Cancer”) avaliou a MC 

classificando-a como potencial carcinógeno humano (LANKOFF e CARMICHAEL, 2006). 

Apesar de ser considerada inicialmente uma hepatotoxina, MC-LR já foi apontada como 

causadora de diferentes alterações em outros órgãos, por exemplo, apoptose de células do trato 

gastrointestinal (MORENO et al., 2003; BOTHA et al., 2004), onde a atividade apoptótica é 

intensificada pela expressão de proteínas Bax e Bid após exposição à toxina (ZEGURA et al., 2004, 

CHEN et al., 2005; WENG et al., 2007). A função renal é afetada, possivelmente a partir de lesões 

glomerulares (NOBRE et al., 2001) e por diferentes alterações bioquímicas, histológicas e 
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fisiológicas (LOWE et al., 2012). Alguns estudos já evidenciaram também diferentes alterações no 

pulmão dependendo da via de exposição, seja intraperitoneal (como feito nas pesquisas citadas 

acima) ou nasal (FALCONER et al., 1998; SOARES et al., 2007). 

Diversos casos de intoxicação animal já foram relatados ao redor do mundo após a utilização 

da água para consumo (CHORUS e BARTRAM, 1999). Porém, nunca houve confirmação de 

óbitos de humanos a partir da ingestão de água contaminada devido à dificuldade da obtenção de 

dados e associação da sintomatologia com a toxina específica. No entanto, existem outras vias de 

exposição às cianotoxinas que podem levar à letalidade (AZEVEDO et al., 2002). O caso de 

intoxicação de humanos mais conhecido ocorreu na cidade de Caruaru (PE) no ano de 1996, onde 

diversos pacientes em tratamento de hemodiálise apresentaram distúrbios visuais, náuseas, vômitos 

e fraqueza muscular após as sessões da terapia. Consequentemente, cerca de 50 deles foram a óbito 

com insuficiência hepática aguda, sendo associada à presença não só de MC-LR, mas também das 

variantes –YR (tirosina-arginina) e –AR (alanina-arginina), que foram encontradas na água e nos 

sistemas de tratamento da mesma, bem como no tecido hepático e no soro dos pacientes. Além 

disso, também foi detectada a presença de cilindrospermopsina (uma outra cianotoxina) no carvão 

e na resina do sistema de tratamento de água interno da clínica, porém de acordo com os sintomas 

dos pacientes e com estudos patológicos em animais com estas duas toxinas, concluiu-se que a MC 

foi a responsável pela morte dos indivíduos a partir da exposição intravenosa (JOACHIMSEN et 

al., 1998; CARMICHAEL et al., 2001; AZEVEDO et al., 2002). 

 

1.3.3 LEGISLAÇÃO E LIMITES TOXICOLÓGICOS 

 

Há mais de duas décadas a preocupação frente à exposição as MCs vem crescendo de forma 

global. Tal fato se reflete em uma legislação específica visando o controle da qualidade da água 

quanto a diferentes moléculas prejudiciais ao homem, inclusive outras cianotoxinas. O Brasil foi o 

primeiro país a formular uma portaria dedicada no Ministério da Saúde, a portaria nº 1.469 de 29 

de dezembro de 2000 (BRASIL, 2000), atual 2914/2011, que estabelece os procedimentos e 

responsabilidades relativos ao controle e vigilância da qualidade da água para consumo humano, 

padrão de potabilidade, entre outros. Tal portaria estabeleceu o mesmo valor de referência de 

concentração de MC-LR e equivalentes em água de abastecimento proposto pela Organização 

Mundial da Saúde (OMS) de 1 µg L-1 a partir de um TDI (“Tolerable Daily Intake”), que se refere 
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ao limite aceitável para uma substância ingerida por dia, de 0,04 µg kg-1 de massa corpórea. Esse 

valor foi estipulado a partir de um NOAEL (“No observed adverse effect level”) que avalia a dose 

máxima que não ocasiona efeitos adversos, no caso de 40 µg kg-1, observado em camundongos 

(FAWELL et al., 1999; CHORUS e BARTRAM, 1999). 

Atualmente, vigora a portaria 2.914 de 12 de dezembro de 2011 (BRASIL, 2012), referente 

a normatização da qualidade da água para consumo humano. Esta portaria recomenda, além da 

análise de MCs, a análise da ciantotoxina neurotóxica saxitoxina (STX), quando a densidade de 

cianobactérias exceder 20.000 células por mL, com um limite máximo permitido de 1 µg L-1 

(somatório de variantes de MCs encontradas) e 3 µgL-1 (equivalentes de STX), respectivamente. 

Além disso, caso seja detectada a presença de gêneros de cianobactérias potencialmente produtores 

de cilindrospermopsina no ponto de captação de água para monitoramento, a mesma deve ser 

analisada com um limite máximo permitido de 1 µg L-1. 

Os limites toxicológicos podem assumir diferentes valores em ensaios de ecotoxicidade, de 

acordo com a espécie analisada, a dose e a via administrada. Sedan e colaboradores (2015) 

verificaram em camundongos Swiss alguns efeitos adversos não só em células do fígado, mas 

também em células do intestino, com doses contínuas e intermitentes de 50 µg kg-1, através de uma 

exposição oral prolongada no período de 1 mês o que corresponderia supostamente a 25 µg kg-1 

em 1 dia. Isso representa um valor menor do que Fawell e colaboradores (1999) apresentaram para 

o NOAEL, de 40 µg kg-1 em relação a danos hepáticos, que está em vigor e é aceito para legislação 

até hoje, derivado da exposição oral realizada em camundongos. 

Em relação a estudos de toxicidade aguda, a DL50 (dose na qual 50% dos indivíduos 

expostos vão a óbito) varia de 40 a 5000 µg kg-1 em diferentes estudos (Tabela 3). Essa diferença 

pode ser explicada pelas diferentes vias de administração e a espécie animal utilizada. Segundo 

Fawell e colaboradores (1999), a administração por via oral de MC-LR apresenta uma toxicidade 

de 30 até 100 vezes menor do que a administração por via intraperitoneal. Na pesquisa citada, a 

DL50 ficou entre 50 a 158 µg kg-1 para uma determinada espécie de camundongos (CD-1(ICR)BR-

VAF/PLUS) injetada intraperitonealmente, e cerca de 5000 µg kg-1 através da ingestão oral. Já 

Guzman e Solter (1999) evidenciaram quadros de necrose hepática a partir de uma infusão 

intraperitoneal com doses de 32 e 48 µg kg-1 por dia (LOAEL– ‘’Low observed adverse effect 

level’’, ou seja, a menor concentração que causa um efeito adverso, de 32 µg kg-1), sendo que uma 

dose de 16 µg kg-1 por dia não apresentou efeitos adversos. 
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A susceptibilidade das diferentes espécies testadas em uma abordagem toxicológica é algo 

extremamente importante pare definir o modelo animal que será utilizado. Além disso, outro fator 

importante é a idade do indivíduo que pode influenciar na curva dose-resposta, uma vez que 

animais mais velhos apresentam uma maior sensibilidade a MC-LR, possivelmente devido a menor 

capacidade de detoxificação (ITO et al., 1997a; RAO et al., 2005; DIAS, 2009) dificultando a 

eliminação da molécula. 

 

Tabela 3: Valores de DL50 da MC-LR em camundongos de diferentes pesquisas de acordo com a via de 

exposição (modificado de DIAS, 2009). 

 

VIAS DE EXPOSIÇÃO LD50(µg kg-1) REFERÊNCIA 

Oral 5000 Yoshida et al. (1997) 

Intraperitoneal (i.p) 50 (Valor aceito para LD50, i.p, em 

camundongos) 

43 

65 

65 

Chen et al. (2006) 

 

Gupta et al.(2003) 

Yoshida et al. (1997) 

Robinson et al. (1989) 

Intratraqueal 100 Ito et al. (2001) 

 

 

1.3.4 BIODISPONIBILIDADE NO AMBIENTE: 

   

Alguns fatores físicos, químicos e biológicos estão envolvidos no destino das MCs nos 

ambientes aquáticos, definindo uma relação de persistência, degradação e transporte ao longo de 

diferentes ambientes e cadeias tróficas. A princípio, tal dinâmica e a quantidade de MC dependem 

da densidade populacional de seus produtores. Porém, é bastante difícil observar esta toxina 

dissolvida na coluna d’água, já que a maior parte acumula-se em organismos ou acaba se 

adsorvendo a partículas sólidas em suspensão de diferentes origens e se depositando no fundo 

(sedimentação) (MORRIS et al., 2000; WÖRMER et al., 2011). Por fim, MCs também podem ser 

alvo de biodegradação por bactérias do sedimento e da água (CHEN et al, 2008; SONG et al., 

2014; LI et al., 2016). Como essas moléculas são estáveis e bastante resistentes a alguns fatores 
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fisico-químicos como temperatura, pH e algumas proteases comuns (CHEN et al., 2008; DZIGA 

et al., 2013), apresentam diferentes destinos em relação a sua dinâmica ambiental. 

As MCs podem ser bioacumuladas em vertebrados e invertebrados aquáticos, como citado 

anteriormente. Diversos estudos têm evidenciado  bioacumulação em diferentes órgãos desses 

organismos, como por exemplo, no tecido muscular de peixes (MAGALHÃES et al., 2001 e 2003; 

XIE et al., 2005; ZIMBA et al., 2006; WILSON et al., 2008), que servem como fonte de alimento 

a humanos, ou no fígado e hepatopâncreas  de crustáceos (WILLIAMS et al., 1997). Tais 

organismos aquáticos capazes de acumular não só MCs, mas outras cianotoxinas, se mostram mais 

tolerantes a essas substâncias que podem ser bioacumuladas ao longo de seus ciclos de vida (ILS, 

2000).  

Em relação à biodegradação, muitos estudos têm sugerido ao longo dos anos que 

microrganismos como bactérias (JONES et al., 1994; BOURNE et al., 1996; SAITO et al., 2003) 

e fungos (JIA et al. 2011) pertencentes ou não ao próprio ambiente aquático (água/sedimento) 

contaminado por MCs, são capazes de realizar tal função. Rapala e colaboradores (1994) já haviam 

notado que a diminuição de MCs da coluna d’água era mais elevada em ambientes com histórico 

de florações tóxicas de cianobactérias, seja pela adsorção ao sedimento ou pela biodegradação 

através de bactérias. A partir da década de 90, com programas ecológicos de despoluição, muitos 

estudos surgiram em busca de microrganismos capazes de realizar esse processo de 

biorremediação. Diferentes gêneros de bactérias pertencentes à familia Sphingomonadaceae 

(Sphingomonas, Sphingocinicella e Sphingopyxis, por exemplo) foram os primeiros a serem 

relatados como capazes de promover a degradação de MCs a partir de amostras de água e 

sedimentos de lagos (JONES et al., 1994; BOURNE et al., 1996 e 2001; SAITO et al., 2003; 

OKANO et al., 2009; MOU et al., 2013). 

A primeira evidência de biodegração de MCs foi relatada por Jones et al,. (1994) para MC-

LR através do isolamento de bactérias do ambiente aquático natural que foram capazes de degradar 

aproximadamente 1 µg L-1 da toxina em um período de 8 dias. Estudos posteriores classificaram a 

estirpe isolada como sendo pertencente ao gênero Sphingomonas (estirpe ACM 3962) e elucidaram 

pela primeira vez uma via enzimática de degradação, na qual foram identificadas pelo menos três 

enzimas intracelulares. Tais enzimas foram responsáveis por quebrar a estrutura completa da MC-

LR em um heptapeptídeo linear (quebra da estrutura cíclica), tetrapeptídeo linear e aminoácidos 

menores, principalmente o ADDA, em uma cadeia sequencial de degradação. Posteriormente, 
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mostrou-se que tais enzimas eram codificadas por um grupo de genes em um operon conhecidos 

como mlr, sob as formas de mlrA, B, C e D (BOURNE et al., 1996 e 2001). 

Microrganismos bem diversos já foram apontados como capazes de degradar MCs, desde 

bactérias encontradas no mar, como Burkholderia sp. (LEMES et al., 2008) e bactérias probióticas, 

como Lactobacillus rhamnosus (NYBOM et al., 2012), até fungos, como Trichapitum abietinum 

(JIA et al., 2011). 

Em estudos recentes, foi observado uma maior eficiência da biodegradação ao longo do 

tempo por consórcios microbianos nativos dos ambientes aquáticos que têm histórico de exposições 

à toxina (MOU et al 2013., SONG et al., 2014; LI et al., 2016) do que pela atividade enzimática 

de linhagens isoladas. Além disso, foi verificado através da metagenômica os microrganismos de 

uma comunidade envolvida no processo de biodegradação e foi observado o aumento da 

quantidade de genes envolvidos no metabolismo e destoxificação de xenobióticos (como os que 

codificam as enzimas citocromo oxidase P450 e glutationa S transferase) após a exposição dessa 

comunidade à MC-LR, o que sugere pela primeira vez em procariotos a presença de tais genes com 

a possível participação dessas enzimas no processo de biotransformação da molécula (MOU et al., 

2013). 

Os estudos de metagenômica com consequente diversidade taxonômica e fisiológica das 

comunidades microbianas abriram caminho para complementar a relação dos microrganismos e da 

ecologia do ambiente, adotando uma abordagem independente de cultivo, em contraste com a 

introduzida historicamente por Anthony Leeuwenhoek, Robert Koch, Louis Pasteur e Alexander 

Fleming que concentraram esforços em isolar microrganismos patogênicos ou relacionados a 

determinadas doenças, além dos capazes de sintetizar antimicrobianos, o que permitiu um enorme 

avanço na medicina. Contudo, embora as promissoras técnicas independentes de cultivo tenham a 

capacidade de explorar o mundo microbiano de forma nunca pesquisada anteriormente, e estejam 

em destaque na microbiologia, requerem bastante atenção quanto à interpretação dos resultados 

gerados pelas etapas de sequenciamento a fim de caracterizar comunidades microbianas, seja 

quanto à taxonomia ou potencial metabólico, de modo que se obtenha o máximo de informações 

possíveis. 

Em relação à adsorção, a porção hidrofóbica da toxina, o aminoácido ADDA, contribui para 

uma interação covalente com grupos funcionais de sedimento orgânico, principalmente nas 

partículas mais finas de argila por exemplo, e também pode estar relacionada à interação 
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eletrostática (MORRIS et al., 2000; GRÜTZMACHER et al., 2010; KLITZKE et al., 2010). A 

rápida adsorção a essas partículas altera a biodisponibilidade da toxina na coluna d’água (LIU et 

al., 2008., CHEN et al., 2010), permanecendo depositada no sedimento de fundo, onde por efeito 

de algum fator físico (como ventos em ambientes rasos) ou biológico (alimentação de animais 

bentônicos) pode ser transportada para outras regiões e acabar entrando novamente na cadeia 

alimentar (MORRIS et al., 2000). 

De acordo com o IPCC, os ambientes aquáticos sofrerão diferentes impactos  devido a muitos 

fatores que serão alterados com o panorama das mudanças climáticas, como o aumento de 

temperatura devido à emissão de gases do efeito estufa (CO2, CH4 e N2O, por exemplo), diminuição 

do pH devido à intensa liberação de gás carbônico (CO2) na atmosfera com consequente absorção 

marinha resultando na formação de ácido carbônico (H2CO3), recorrentes deslocamentos de massas 

de ar que implicam em variações de correntes marítimas (IPCC, 2014). A partir dessas mudanças 

poderão ocorrer diversas alterações no próprio ecossistema local, desde a microbiota até 

organismos superiores.  

Tais efeitos não necessariamente influenciarão na viabilidade das cianobactérias, uma vez 

que estes organismos já sofreram com diferentes variações ambientais ao longo das eras. Alguns 

estudos inclusive já foram realizados na tentativa de compreender os mecanismos evolutivos de 

adaptação de cianobactérias frente a alterações de fatores ambientais, tais como temperatura, 

intensidade de luz, concentração de nitrogênio, carbono e fósforo (PAERL e OTTEN, 2013; 

MOWE et al., 2014; 2015), salinidade e teor de oxigênio (ROLFE. et al., 1978; CARNEIRO et al., 

2011, 2013) assim como o efeito destas variáveis ambientais sobre a produção de toxinas. 

Mas pouco se sabe a respeito da dinâmica de cianotoxinas no ambiente e a consequente 

relação com os efeitos das variações ambientais, uma vez que alguns estudos avaliaram apenas a 

capacidade adsortiva destas ao sedimento, principalmente MCs (MILLER et al., 2001; CHEN et 

al., 2006; WU et al., 2011), e o seu possível destino no corpo d’água. Porém não foram encontrados 

estudos que tenham observado a influência de fatores físicos e químicos (como temperatura, pH, 

aeração, potencial redox, por exemplo) na biodisponibilidade de cianotoxinas após o processo de 

sedimentação que ocorre em ambientes aquáticos. Estes fatores podem fazer com que MCs 

permaneçam mais tempo biodisponíveis ou até mesmo retornem para a coluna d’água, além de 

poderem entrar na cadeia alimentar, chegando ao ser humano de forma direta (consumo de água) 

ou indireta (consumo de animais contaminados) (MORRIS et al., 2000). 

Allan
Realce
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Logo, conhecer a dinâmica dessa toxina no ambiente aquático é importante não apenas tendo 

como foco sistemas de abastecimento mas também quanto ao seu efeito sobre a diversidade 

ecológica. 
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2. JUSTIFICATIVA 

 

 A partir do exposto acima, sugerimos que a dinâmica das MCs estará sujeita a alterações 

devido a interferência de fatores físicos, químicos e biológicos, sob efeito das mudanças climáticas. 

Não se sabe até onde a influência de parâmetros como pH, temperatura e aeração podem acarretar 

na adsorção/dessorção da toxina no sedimento, além destes fatores poderem influir na capacidade 

de microrganismos biodegradar essa molécula na interface sedimento/água. Assim, pretendemos 

analisar o efeito de alguns desses fatores em relação à biodisponibilidade da MC-LR, visando um 

maior conhecimento de sua dinâmica e propondo uma melhor forma de lidar com possíveis 

consequências relativas à exposição à MCs, e até mesmo evitá-la após um fenômeno de floração 

de cianobactérias. 
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3. OBJETIVOS: 

 

3.1 OBJETIVO GERAL: 

Investigar a dinâmica da MC-LR considerando os efeitos de fatores físicos, químicos e 

biológicos nos compartimentos (água e sedimento) da lagoa de Jacarepaguá na cidade do Rio de 

Janeiro. 

3.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS: 

 

- Estimar a capacidade de adsorção de MC-LR no sedimento e seu possível retorno para a 

coluna d’água por influência do pH, da temperatura e da aeração. 

- Avaliar a biodegradação de MC-LR por microrganismos presentes na água e no 

sedimento da lagoa de Jacarepaguá (RJ). 

- Analisar através da metagenômica a composição da comunidade bacteriana da lagoa de 

Jacarepaguá envolvida no processo de degradação de MC-LR. 
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4. MATERIAL E MÉTODOS: 
 

 

4.1 CULTIVO DE Microcystis panniformes (cepa MIRS-04), EXTRAÇÃO E 

PURIFICAÇÃO DE MICROCISTINA-LR (MC-LR) 

 

Para realizar todos os experimentos foi realizada a produção e purificação da MC-LR, feita 

a partir do cultivo de uma cepa tóxica de Microcystis panniformes (MIRS-04) isolada do 

reservatório de Samuel (Rondônia – RO, Brasil) e mantida no banco de linhagens de cianobactérias 

do Laboratório de Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias (LETC) da UFRJ. Sendo assim, 

a partir de um inóculo inicial da linhagem, o cultivo teve início em um pequeno volume com 

repiques sequenciais em volumes crescentes até se manter estável num ‘mariotte’ de 8 L. O meio 

de cultura utilizado foi o meio definido de sais ASM-1 estéril com o pH inicial de 8,0 (GORHAM 

et al., 1964). O cultivo foi mantido sob aeração contínua (obtida com auxílio de bomba de ar 

comprimido), fotoperíodo de 12 horas (com intensidade luminosa de 100 µmoles fótons. m-2 s1), e 

temperatura aproximada de 24 ºC. 

Após 8 dias, a cultura foi recolhida e centrifugada (2717 g por 10 minutos a 4 ºC). O ‘pellet’ 

de células foi coletado e liofilizado (liofilizador Labconco®). Em seguida, tendo como base o 

protocolo descrito por Krishnamurty et al., (1986), 300 mg da biomassa resultante foram 

ressuspensos em 30 mL de metanol:butanol:H2O (20:5:75 v/v) e agitados por 1 hora, passando por 

um processo de irradiação por ultrassom por 5 minutos através de um disruptor de células analógico 

(modo pulsado – Sonifier Branson® 450 - 400 W), para facilitar o rompimento celular e 

consequentemente o extravasamento da toxina. Logo em seguida o extrato foi centrifugado (2147 

g por 10 minutos a 4ºC) e o sobrenadante coletado. O processo foi repetido mais duas vezes. Todos 

os sobrenadantes resultantes foram combinados para a purificação da MC-LR. 

A amostra resultante foi pré-purificada passando por um cartucho Strata X (Phenomenex®) 

previamente condicionado com 20 mL de metanol 100%, seguido de 20 mL de água ultrapura 

(MilliQ). Após estas etapas a amostra foi aplicada diretamente no cartucho para que ocorresse 

interação da toxina com a matriz (C18). Em seguida foram aplicados 20 mL de água ultrapura 

(MilliQ) seguidos de 20 mL de metanol 20%, sendo todo volume descartado em local apropriado. 

Após estas etapas o material foi eluído com 30 mL de solução metanol 100% + TFA 0,1% (ácido 

trifluoroacético) (TSUJI et al.,1994), na qual a toxina encontra-se solúvel. A fração recolhida foi 
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seca no evaporador de nitrogênio em fluxo brando, concentrada, e ressuspensa em 5 mL de metanol 

grau HPLC, sendo finalmente filtrada em filtro de acetato de celulose 0,45 µm para purificação por 

cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC – ‘’High Permormance Liquid Chromatography) e 

posterior quantificação por LC-MS/MS, seguindo o protocolo estabelecido por SPOOF et al., 2003. 

As amostras foram purificadas por HPLC no equipamento modelo Prominence (Shimadzu®), 

com detector de arranjo de diodos e coletor de frações. O processo e a consequente separação 

cromatográfica ocorreram a partir de 2 fases de solventes: fase A com 20 mM de acetato de amônio 

(em pH 5,0) e fase B com acetonitrila grau HPLC, em modo isocrático na proporção 72:28 com 

fluxo de 1 mL min-1. A coluna cromatográfica utilizada foi uma semi-preparativa C18, 250 x 4.6 

mm x 10 µm, fabricante Kromasil® - SUE. Os picos característicos de MC-LR e com espectros 

característicos de absorção no detector de arranjo de diodos (DAD – “diode array detector”) foram 

coletados manualmente a partir do tempo de retenção específico para análise, e reunidos em uma 

única amostra de volume conhecido, sendo posteriormente submetida a uma extração de fase sólida 

(SPE – “solid phase extraction”) (semelhante ao protocolo de pré-purificação citado anteriormente 

para a coluna C18) para a retirada de sais provenientes da fase móvel. 

A confirmação e quantificação obtida pela relação m/z da MC foi feita no equipamento 

LC/MS-MS API 3200 Q-trap (Applied Biosystems®) em fase estacionária com coluna Kinetex 2,6µ 

C18 100A (50 x 2,10mm) e fase móvel em gradiente (Tabela 4), sendo a fase A constituída de 5 

mM de acetato de amônio em água + 0,1% de ácido fórmico, e a fase B constituída de 5 mM de 

acetato de amônio em acetonitrila + 0,1% de ácido fórmico. O volume de injeção de cada amostra 

foi de 10 µL. Logo, obtivemos a confirmação da variante de MC–LR, onde o limite de 

quantificação foi de 0,5 µg L-1 e o limite de detecção de 0,1 µg L-1. 

 

Tabela 4: Gradiente das fases A e B para estabilização da coluna no equipamento LC-MS/MS 

Tempo total (min) Fluxo (µL min-1)    Fase A (%) Fase B (%) 

0.00 450 85 15 

2.00 450 85 15 

6.00 450 65 35 

10.00 450 15 85 

15.00 450 85 15 

18.00 450 85 15 
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4.2 COLETAS DO SEDIMENTO E DA ÁGUA NA LAGOA DE 

JACAREPAGUÁ (RJ) 

 

Foram realizadas coletas tanto da água, como do sedimento, em regiões próximas à 

margem da lagoa em pontos específicos, onde o fenômeno de floração de cianobactérias é 

evidente (Figura 5).  

 

Figura 5: Imagem de satélite da Lagoa de Jacarepaguá (RJ). É destacado à esquerda em um círculo 

vermelho o ponto de coleta aproximado (22º59’00.4”S / 43º24’36.2”W), tanto da água como do 

sedimento. É possível observar o fenômeno de floração de cianobactérias através da coloração verde. 

Fonte: Google Earth 2016 

A água da lagoa foi coletada na superfície da coluna d’água e acondicionada em garrafas 

PET previamente lavadas.  Já o sedimento de fundo foi coletado com auxílio da draga de Ekman e 

acondicionado em recipientes plásticos próprios para coleta. O material foi levado imediatamente 

para o laboratório. 

Alguns parâmetros físico-químicos (como pH, temperatura, oxigênio dissolvido, 

profundidade e salinidade) foram medidos na coluna d’água, na camada mais superficial e mais 

profunda, através de uma sonda multiparamétrica (YSI® 6-Series 6600 V2-4).  
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4.3 PROCESSAMENTO DA ÁGUA E DO SEDIMENTO PARA TESTES DE 

BIODEGRADAÇÃO E ADSORÇÃO DE MC 

 

No laboratório, a água e o sedimento receberam tratamentos diferentes de acordo com os 

testes realizados, seja de biodegradação ou do efeito de parâmetros físicos e químicos para avaliar 

a dinâmica da toxina. 

 

4.3.1 PREPARO DO SEDIMENTO E DA ÁGUA PARA O TESTE DE 

BIODEGRADAÇÃO 

 

A água coletada foi filtrada inicialmente com filtros de fibra de vidro (GF/F, Whatman®) 

com poros de 0,7 µm para retirar a maior quantidade de sólidos em suspensão que poderiam 

interferir na análise, sendo filtrada posteriormente em filtros de 0,45 µm e 0,22 µm. Os filtrados de 

0,45 µm foram utilizados no teste de biodegradação, onde se espera abranger uma ampla faixa de 

microrganismos e diminuir a interferência de partículas argilosas. Já os filtrados de 0,22 µm foram 

usados como controle nos testes, onde se espera eliminar os microrganismos. 

Quanto ao sedimento da lagoa, um volume de cerca de 30 mL contendo tanto sedimento 

como sua água intersticial foi inicialmente agitado em ‘vortex’ por 10 minutos e em seguida 

centrifugado a baixa velocidade para separar o sedimento sólido da porção líquida (3354 g por 5 

minutos à 10º C). Recolheu-se o sobrenadante na tentativa de recuperar parte dos microrganismos 

que fazem parte desse compartimento, separando das partículas sólidas maiores que ficaram na 

porção precipitada. Em seguida, o sobrenadante obtido foi filtrado também em filtros de fibra de 

vidro (Whatman® - GF/F) assim como descrito acima para a água da lagoa, visando retirar sólidos 

em suspensão. Este primeiro filtrado foi então passado em filtros de poros de 0,45 µm (Acetato de 

Celulose - Sartorius®)) e o líquido recuperado, contendo microrganismos, foi utilizado nos testes 

de biodegradação. Uma parte deste líquido foi em seguida filtrado em poro de 0,22 µm (Acetato 

de Celulose - Sartorius®)) e depois em 0,025 µm, esperando-se eliminar microrganismos, e foi 

usada como controle nos testes de biodegradação. 
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4.3.2 PREPARO DO SEDIMENTO E DA ÁGUA PARA OS TESTES DE 

DINÂMICA DA MC-LR 

 

Cerca de 2 L da água da lagoa foram filtrados em poro de 0,22 µm (Acetato de Celulose - 

Sartorius®)) e congelados para evitar processos de degradação de componentes nativos e 

contaminação externa, sendo então utilizados posteriormente nos testes de dinâmica de MC no 

sedimento. 

Já o sedimento bruto da lagoa foi congelado, liofilizado e peneirado (peneiras com poro de 

0,5 – 1,5 mm) para posteriormente ser acondicionado como sedimento de fundo nos frascos 

amostrais e realização dos experimentos de dinâmica de MC. 

 

4.4 EXPERIMENTOS PARA AVALIAR A RELAÇÃO ENTRE ADSORÇÃO 

AO SEDIMENTO E BIODISPONIBILIDADE DE MC-LR NA COLUNA D’ÁGUA 

 

Todos os experimentos para avaliar o efeito de fatores físicos e químicos sobre a adsorção de 

MC-LR ao sedimento foram realizados da seguinte forma: 

 

(i) Triplicatas;  

(ii) 2 g de sedimento seco (obtido de acordo com o item 4.3.2); 

(iii) Adição de água da lagoa (obtida segundo o item 4.3.2) variando na faixa de 15-25 mL de 

acordo com o teste específico; 

(iv) Adição de uma concentração conhecida de MC-LR (“spike”), variando na faixa de 8 a 14 

ng mL-1 de acordo com o teste específico; 

(v) Controle sem adição de MC-LR;  

(vi) Amostragens realizadas em diferentes tempos 0h, 1 dia, 4 dias e 7 dias.  

 

Em cada tempo amostral um volume de 1 mL da suspensão foi filtrado em poro de 0,22 µm, 

congelado, para posteriormente ser analisado por espectrometria de massas (LC-MS/MS) visando 

quantificar MC-LR. 

Além disso, foram realizados experimentos controle adicionais com o sedimento e a água da 

lagoa para avaliar os processos de adsorção e biodegradação. Para testar o processo de adsorção na 
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ausência de biodegradação, esses compartimentos foram tratados com azida sódica a 0,05%, um 

potente inibidor microbiano. E para avaliar uma possível biodegradação por parte de 

microrganismos que conseguiram sobreviver após a estocagem, o congelamento e liofilização do 

sedimento, o mesmo testado na presença de água ultrapura (MilliQ) ou de água da lagoa esterilizada 

por fervura. 

 

4.4.1 EFEITO DO POTENCIAL HIDROGENIÔNICO (pH) 

 

 

Foi realizado um experimento para testar 3 valores de pH: pH 3,0 (sugerindo uma condição 

extrema e hipotética quando se trata de mudanças climáticas, mas possível com a liberação de 

efluentes químicos/farmacêuticos na lagoa), pH 5,0 (condição possível atualmente visto que a lagoa 

de Jacarepaguá já apresentou variações de pH entre 5,5 a 10,0 de acordo com Gomes et al, 2011), 

e pH 8,0 (valor médio de pH encontrado na lagoa de Jacarepaguá ao longo do ano (Gomes et al., 

2011). A condição controle deste experimento foi incubação em pH próximo de 8, temperatura de 

25 ºC e sem aeração. 

Foram utilizadas soluções de HCl e NaOH (concentração de 5M e 3M, respectivamente) para 

ajustar o pH da água aos valores desejados. Ao final do experimento (dia 7) o pH foi medido em 

todos os casos para observar possíveis variações em relação aos valores iniciais. 

 

4.4.2 EFEITO DA AERAÇÃO 

 

Avaliamos o efeito da aeração sobre a disponibilidade da toxina na coluna d’água, 

mimetizando deslocamentos de ar e correntes que interfiram na suspensão de sedimento superficial, 

como por exemplo nos casos de ciclones extra-tropicais e até mesmo para fins de dragagem. Para 

tal, foi testado o efeito da aeração produzida por um compressor de ar “Mini Vigo-Ar” (Figura 6). 

A condição controle deste experimento foi incubação em pH próximo de 8, temperatura de 

25 ºC e sem aeração. 
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Figura 6: Organização do experimento de aeração no laboratório (A) e compressor de ar utilizado no 

mesmo (B). 

 

4.4.3 EFEITO DA TEMPERATURA 

  

Foi avaliada a possível interferência do aumento da temperatura na adsorção e 

disponibilidade da toxina na interface sedimento/água. A lagoa de Jacarepaguá apresenta uma 

intensa variação anual na temperatura da água, que vai desde 18 ºC até 32 ºC (GOMES et al., 2011).  

Em um cenário de aumento da temperatura atmosférica, com consequente aumento da 

temperatura aquática, os valores de 45 ºC (aquecimento atmosférico, uma vez que na região de 

Jacarepaguá a temperatura atinge valores de 40 ºC segundo o CPTEC/INPE) e 25 ºC (controle da 

temperatura média na lagoa de Jacarepaguá) foram testados e mantidos de forma constante ao longo 

dos 7 dias. Logo, a condição controle deste experimento foi feita com incubação em pH 8, 

temperatura de 25 ºC e sem aeração. 

 

4.5 EXPERIMENTOS DE BIODEGRADAÇÃO 

 

Os experimentos de biodegradação foram realizados a partir dos “consórcios” microbianos 

nativos recuperados do sedimento e da água da lagoa, obtidos de acordo com o item 4.2.1, sem 

qualquer tipo prévio de isolamento. Utilizou-se tanto para o sedimento como para a água uma 

suspensão filtrada em poro de 0,45 µm, na tentativa de eliminar o maior número possível de 

interferentes (como algum material particulado, por exemplo) que pudessem comprometer a 
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análise, a integridade e a disponibilidade da MC. Também foram utilizadas as frações filtradas em 

poro de 0,22 µm, como controle do processo de biodegradação, onde espera-se que sejam 

eliminados os microrganismos.  

Todas as amostras foram incubadas com uma concentração inicial conhecida (“spike”) da 

MC-LR purificada e quantificada como descrito no item 4.3. Sendo assim, os testes contendo a 

fração filtrada em 0,45 µm foram acompanhados dos seguintes controles: 

  

(i)          Adição de tetraciclina (um antibiótico bacteriostático de amplo espectro que 

bloqueia a ligação entre o RNA-transportador e RNA mensageiro da subunidade 30S do complexo 

ribossômico), na tentativa de avaliar uma possível inibição do metabolismo bacteriano com 

consequente inibição e/ou diminuição da biodegradação; 

 

(ii) Autoclavação das frações filtradas (da água do sedimento) na tentativa de eliminar 

os microrganismos e a consequente biodegradação; 

 

Os experimentos foram realizados em triplicata, incubados durante 7 dias a 25 ºC sem 

aeração e com o pH correspondente ao da água da lagoa no momento da coleta (próximo de 8). As 

amostragens foram feitas em 4 tempos diferentes: 0 horas (instantaneamente após a adição da MC-

LR), 1 dia, 4 dias e 7 dias. No momento de cada amostragem, um volume de 1 mL de todas as 

unidades experimentais (incluindo as réplicas) foi filtrado em poro de 0,22 µm, congelado, para 

posteriormente ser analisado por espectrometria de massas (LC-MS/MS), com o objetivo de dosar 

a toxina. 

 

4.5.1 MICROSCOPIA DE FLUORESCÊNCIA 

 

Aproximadamente 500 mL da água da lagoa foi fitrado em poro de 0,45 µm e 500 mL foi 

filtrado em poro de 0,22 µm. As soluções resultantes foram centrifugadas a 3354 g por 5 minutos 

à 10 ºC, com o sobrenandante descartado e o pellet ressuspenso em 2 mL de água MilliQ, na 

tentativa de concentrar ao máximo os microrganismos presentes neste compartimento. Em seguida, 

o volume obtido foi corado com DAPI (“4′,6′-diamidino-2-phenylindole”), um marcador de DNA 

a uma solução de 10 mg mL-1 (estoque) diluído 1:5000 diretamente nos filtrados da água, que ficou 
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incubado em temperatura ambiente por 5 minutos aproximadamente. Posteriormente foi 

visualizado no microscópio Axioplan (Zeiss®). 

 

4.6 ANÁLISE ESTATÍSTICA 

 

Todos os dados estão representados nos gráficos através da média das réplicas (n=3), com a 

variação do erro padrão da média (EPM). Em relação à análise estatística, os testes de 

biodegradação foram verificados a partir da análise de variância (ANOVA) com o teste de 

tendência e linearidade a posteriori e as diferenças entre todos os tempos amostrais nos testes de 

adsorção foram avaliadas também pela análise de variância (ANOVA) com teste de Bonferroni a 

posteriori. Em ambas, as diferenças foram consideradas significativas considerando um valor de p 

< 0,05.  

 

4.7 MÉTODOS MOLECULARES (METAGENÔMICA) 

 

Para o estudo molecular sobre a composição da comunidade bacteriana da lagoa de 

Jacarepaguá, através de metagenômica, foram utilizadas quatro amostras coletadas em três datas 

diferentes (setembro e dezembro de 2014 e janeiro de 2015). O DNA foi extraído a partir destas 

amostras, como detalhado abaixo: 

 

Coleta de setembro de 2014: 

 

i) A partir da água da lagoa, foi realizada uma primeira etapa de filtração em poro 0,45 µm. 

Este volume foi em seguida filtrado em poro de 0,22 µm, onde os microrganismos foram retidos, 

como descrito no item 4.1. O DNA foi extraído das células retidas no filtro de poro 0,22 µm (que 

será identificada como H2Oset); 

ii)  A partir da água intersticial do sedimento, foi realizada uma primeira etapa de filtração 

em poro 0,45 µm. Este volume foi em seguida filtrado em poro de 0,22 µm, onde os 

microrganismos foram retidos, como descrito no item 4.1.O DNA foi extraído das células retidas 

no filtro de poro 0,22 µm (que será identificada como Ag,Int.SED.set). 
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Coleta de dezembro de 2014: 

 

iii)   A partir da água intersticial do sedimento, foi realizada uma primeira etapa de filtração 

em poro 0,45 µm. Este volume foi em seguida filtrado em poro de 0,22 µm, onde os 

microrganismos foram retidos, como descrito no item 4.1. O DNA foi extraído das células retidas 

no filtro de poro 0,22 µm (que será identificada como Ag.Int.SED.dez). 

 

Coleta de janeiro de 2015: 

 

iv)   DNA extraído diretamente do sedimento “bruto”, após ser liofilizado (que será 

identificada como SED). 

 

4.7.1 EXTRAÇÃO DO DNA, AMPLIFICAÇÃO DO GENE 16S rDNA e 

PREPARAÇÃO PARA O SEQUENCIAMENTO 

 

A extração do DNA foi feita a partir dos filtros e do sedimento bruto (das 4 amostras citadas 

acima) com o kit comercial FastDNATM Spin para solo, seguindo instruções do fabricante 

(MPBio®). Após a extração, o DNA foi quantificado em fluorímetro Qubit (Termo Fisher® 

Scientific) com o kit Qubit dsDNA BR Assay (Molecular Probes, Life Technologies®). Foram 

preparadas soluções de DNA em água ultrapura estéril na concentração de 2 ng µL-1 para o processo 

posterior de amplificação. 

A partir desta etapa foi realizado o protocolo para o sequenciamento do DNA a partir de 

bibliotecas de amplificação da região do gene codificante do 16S rRNA (16S rDNA) de idenficação 

da comunidade bacteriana (descrita neste item). 

Logo, para análise do 16S rDNA foi  feita a amplificação da região variável V4 pela reação 

de PCR (“polymerase chain reaction”), a partir de iniciadores específicos (F515: 5’ – 

GTGCCAGCMGCCGCGGTAA – 3’ / R806: 5’ – GGACTACHVGGGTWTCTAAT – 3’) 

descritos por CAPORASO et al., 2011, com a enzima HiFi HotStart (KAPA® Biosystems), uma 

DNA polimerase de elevada fidelidade (cerca de 100 vezes maior que a Taq Polimerase) e alta 

processividade, com uma baixa taxa de erro (1 erro a cada 3,6x106 nucleotídeos incorporados). Os 

ciclos de amplificação a partir do termociclador foram realizados na seguinte ordem: desnaturação 
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à 95 ºC por 3 minutos, 25 ciclos repetidos (95 ºC por 30 segundos, 55 ºC por 30 segundos e 72 ºC 

por 30 segundos) e 72 ºC por 5 minutos para a etapa de extensão. Todo procedimento foi feito de 

acordo com o protocolo ‘’16S Library Preparation Workflow” (Illumina® MiSeq).  

Os primeiros produtos amplificados foram purificados com ‘beads’ magnéticas do kit 

Agencourt AMPure XP (Beckman Coulter®) e um suporte magnético correspondente. Tal 

procedimento consiste numa interação eletromagnética entre as ‘beads’ e o DNA. Após etapas de 

lavagem, a eluição do DNA ocorre por adição da solução TE (10 mM Tris, 1 mM EDTA).  

Uma segunda etapa de amplificação (Figura 7) foi realizada para incorporar um conjunto de 

índices nas extremidades dos amplicons, para identificar cada amostra no processo posterior de 

sequencimento, da seguinte forma: 

 

i)  Índices N502+N701 -  H2Oset 

 

ii)  Índices N502+N702 – Ag.Int.SED.set 

 

iii)  Índices N502+N703 – SED 

 

iv)  Índices N502+N704 – Ag.Int.SED.dez 
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Figura 7: Região V4 amplificada a partir do gene 16S rDNA. Foram utilizados os iniciadores 

específicos 515F/806R, o que gerou um produto de cerca de 300 pb. Após a amplificação de V4, seguiu-se 

uma segunda etapa de PCR para incorporar as sequências índices e os adaptadores para o sequenciamento 

(P5 e P7). O sequenciamento foi feito no modo “pair-end” a partir de ambas as extremidades dos 

fragmentos gerando produtos de cerca de 150 pb que se sobrepõem em um trecho de 46 pb (retirado de 

Application Note: Sequencing – Illumina®). 

 

Os ciclos característicos da PCR nesta etapa foram: desnaturação à 95 ºC por 3 minutos, 8 

ciclos repetidos (95 ºC por 30 segundos, 55 ºC por 30 segundos e 72 ºC por 30 segundos) e 72 ºC 

por 5 minutos para a etapa de extensão. 

Posteriormente foi feita uma nova etapa de purificação dos amplicons finais, de acordo com 

o procedimento citado acima, a qualidade das amostras foi validada analisando seu tamanho de 

fragmento no equipamento Bioanalyzer 2100 (Agilent) usando o kit High Sensitivity DNA 

(Agilent®Technologies) (vide Anexo 1). 

Em seguida foi feita a quantificação das bibliotecas utilizando PCR quantitativo no 

equipamento StepOne Plus (Applied Biosystems®) com o kit KAPA Library Quantification.      

 

4.7.2 SEQUENCIAMENTO (ILLUMINA MiSEQ) 

 

As bibliotecas do 16S rDNA da região V4 foram diluídas 1:50 e reunidas em um pool 

contendo 2 nM de cada amostra. Este pool foi desnaturado e diluído, além de receber como controle 



48 

 

o DNA do fago PhiX (Illumina®), tendo assim uma concentração final das bibliotecas para 

sequenciamento de 8 pM. 

Essas bibliotecas foram aplicadas no kit de sequenciamento MiSeq Reagent kit v2 (150 pb 

x2) seguindo orientações do fabricante (Illumina®) . 

 

4.7.3 ANÁLISE PÓS SEQUENCIAMENTO 

Os arquivos obtidos foram os de formato .fastq. Esses arquivos correspondiam a cada amostra 

sequenciada. Como o sequenciamento foi do tipo ‘pair-end’ para cada amostra foram gerados dois 

tipos de arquivos, R1 e R2. A caracterização da comunidade microbiana e atribuição taxonômica 

das sequências foram realizadas por análises computacionais utilizando o software Mothur para as 

sequências do 16S rRNA. 

Para as análises do 16S rRNA as sequências brutas obtidas pelo sequenciamento (formato 

.fastq) foram processadas através do software Mothur v.1.36.1 (SCHLOSS et al., 2009). O tamanho 

esperado das sequências foi de 290 pb onde, inicialmente, as leituras provenientes de cada uma das 

extremidades obtidas (R1 e R2) através do sequenciamento do tipo “pair-end”, foram unidas para 

a formação dos contigs tendo como base a região de sobreposição de 46 pares de bases entre as 

duas leituras (Figura 7). Então, para eliminar possíveis erros do sequenciamento, todas as 

sequências que não conseguiram cumprir com qualquer um dos critérios a seguir foram excluídas: 

qualidade média igual ou maior do que 30, comprimento de 290 pares de bases, ausência de 

ambiguidades, ausência de nucleotídeos incorporados incorretamente nos primers e/ou barcodes e 

retirada de quimeras detectadas através do software Uchime (Edgar et al., 2011). As sequências 

restantes de alta qualidade foram então alinhadas usando o banco de dados de refêrencia SILVA 

(Quast et al., 2013), e em seguida montadas para obter uma completa sobreposição.  

O arquivo de alinhamento resultante foi usado como entrada para a construção da matriz de 

distância e para o agrupamento das sequências em unidades taxonômicas operacionais (OTUs), 

com um corte de 3% de dissimilaridade. As amostras foram então normalizadas randomicamente 

para o mesmo número de sequências. O padrão de OTUs de cada amostra foi utilizado para verificar 

a diversidade da comunidade bacteriana e consequente estimativa de riqueza. Para a atribuição 

taxonômica, as sequências do gene do 16S rRNA foram classificadas usando o banco de dados de 

referência SILVA (Quast et al., 2013). Esta análise foi realizada em colaboração com o Dr. Caio 

Rachid do Instituto de Microbiologia da UFRJ. 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO: 
 

5.1 MC-LR PRODUZIDA 

 

De acordo com a metodologia empregada para a produção da toxina (item 4.1), ao todo foram 

produzidos cerca de 529,4 µg que foram diluídos em 20 mL totais de metanol 100%, o que 

representou um valor satisfatório uma vez que, para a realização dos experimentos, foi utilizada 

em média uma concentração de 10 ng mL-1 variando conforme os diferentes testes. 

5.2 MEDIDAS DE CAMPO DA LAGOA DE JACAREPAGUÁ 

 

Nas diferentes coletas realizadas ao longo deste trabalho foram analisados alguns parâmetros 

físico-químicos que variaram na coluna d’água da lagoa, tanto na região superficial como de fundo 

(Tabela 5).  

Tabela 5: Variação dos parâmetros analisados na coluna d'água de acordo com as coletas realizadas. 

 
 COLUNA D’ÁGUA 

PARÂMETROS SUPERFICIAL FUNDO 

Temperatura (ºC) 24,5-28,2 22,8-26,0 

pH 8,4-8,7 6,6-7,7 

O2 dissolvido (%) 30,0-60,0 20,0 

Salinidade (ppt) 4,13-4,47 4,65-5,00 

Profundidade (m) 0,5-0,8 3,1-5,6 

Condutividade (µS cm-1)           7,48-7,53 7,60 

ORP* (mV) -65 -120 

   

*ORP: potencial de oxirredução “oxireduction potential” 

Apesar das coletas terem sido realizadas em apenas duas datas diferentes em pontos 

próximos, podemos observar variações nos valores dos parâmetros analisados semelhantes aos 

observados também por Gomes (2011) em sua tese de doutorado, como uma lagoa oligohalina, ou 

seja, de baixa salinidade comparada à outras lagoas do complexo lagunar de Jacarepaguá. Assim, 

neste caso há pouca troca de água com o mar, o que aumenta seu tempo de residência, levando ao 

acúmulo de nutrientes e favorecendo florações de cianobactérias nesse ambiente caracterizado 

como salobro de classe I (CONAMA 257/2005 – Ministério do Meio Ambiente).  
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Outro fator importante é a concentração de O2 dissolvido que reflete as condições da água, 

que auxiliam na detecção de impactos ambientais como eutrofização e poluição ambiental de 

determinado ecossistema (BRANCO, 1991; CARMOUZE, 1994), além de ser um parâmetro 

extremamente importante na ecologia do ambiente para a respiração da maioria dos organismos 

pertencentes. Assim, de acordo com os dados da Tabela 5, nas regiões mais superficiais, foram 

encontradas concentrações ideais para a vida aquática, provavelmente devido a produtividade 

primária intensa das microalgas presentes. Porém, com o aumento da profundidade foi possível 

observar uma intensa diminuição da concentração de O2 dissolvido, fato relatado também por 

outros estudos (SAMPAIO, 2008; GOMES, 2011) onde tal parâmetro alternou na coluna d’água 

em diferentes épocas do ano e de acordo com a biomassa do fitoplâncton. Nas regiões mais 

profundas a condição menos oxigenada é bastante pertinente, chegando a condição anóxica, de 

acordo com análises feitas pelo Instituto Estadual do Ambiente (INEA - boletim nº 2 de março de 

2015 e nº 11 de dezembro de 2015) principalmente pela quantidade de matéria orgânica, em 

processo de degradação, proveninente de efluentes sanitários por exemplo, o que é comum neste 

ambiente. Tal fato demonstra muitas vezes, como no caso da lagoa de Jacarepaguá, uma intensa 

degradação ambiental, relacionada à decomposição da matéria orgânica liberada no corpo d’água 

em decorrência de atividades antrópicas por exemplo.  

Além disso, parâmetros como temperatura e pH se mostraram bastante favoráveis para as 

florações de cianobactérias, com temperaturas elevadas e condições alcalinas, que aliados à 

característica eutrofização da lagoa (FERNANDES, 1991; DOMINGOS, 2001; GOMES, 2011) 

estabelecem uma situação ótima para o desenvolvimento e manutenção das mesmas (BOUVY et 

al, 1999; HUSZAR et al, 2000). De acordo com os valores dos parâmetros analisados e com o 

levantamento desses parâmetros a partir de estudos anteriores foi possível estabelecer valores de 

pH e temperatura a serem testados nos ensaios a seguir com o objetivo de avaliar o comportamento 

da MC-LR presente no sedimento da lagoa de Jacarepaguá e sua dinâmica na coluna d’água. Além 

disso, foram avaliadas as condições de deslocamento de ar, que varia de direção, predominando o 

vento sudoeste e as brisas marinhas e continentais (MARQUES, 1984), o que favorece a 

ressuspensão das partículas do sedimento por se tratar de uma lagoa relativamente rasa. 
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5.3 RELAÇÃO ENTRE ADSORÇÃO AO SEDIMENTO E 

BIODISPONIBILIDADE DA MC-LR NA COLUNA D’ÁGUA 

 

Sabe-se que as MCs presentes no ambiente aquático estão sujeitas a processos de adsorção e 

sedimentação (MORRIS et al., 2000; CHEN et al., 2008; WU et al., 2011, WÖRMER et al., 2011), 

além da biocumulação (WILLIAMS et al., 1997; MAGALHÃES et al., 2001 e 2003) e 

biodegradação (JONES et al., 1994; CHEN et al., 2008; NYBOM et al., 2012; MOU et al., 2013; 

SONG et al., 2014; LI et al., 2016).  

A princípio, com base no panorama previsto pelo IPCC e pelas situações pelas quais o planeta 

está passando em relação às mudanças climáticas, como aumento de temperatura, deslocamento de 

massas de ar e acidificação dos corpos d’água, por exemplo, elaboramos ensaios para avaliarmos 

em escala laboratorial possíveis efeitos desses fatores sobre a dinâmica da MC-LR presente no 

sedimento e seu retorno para a coluna d’água. 

Além da adição de uma concentração conhecida da toxina (“spike”) para cada teste, no intuito 

de avaliar tal dinâmica, inicialmente o efeito de todos os parâmetros fisico-químicos (aeração, pH 

e temperatura) também foram analisados em ensaios sem a adição da toxina, apenas com a MC-

LR nativa adsorvida ao sedimento (dados não mostrados). Foi comprovado previamente a presença 

de MC-LR no sedimento da lagoa a partir de extrações realizadas para outras análises do laboratório 

que evidenciaram concentrações de cerca de 0,9 µg g-1 de sedimento. 

A alteração dos parâmetros fisico-químicos em ensaios, contendo apenas a MC pré-existente 

e adsorvida naturalmente ao sedimento, não resultaram no retorno da mesma para a coluna d’água. 

Isso nos mostra que a capacidade de adsorção da toxina às partículas do sedimento se dá 

possivelmente por interações hidrofóbicas, que é um dos principais motivos que dificultam uma 

posterior dessorção de compostos químicos orgânicos adsorvidos em solos e sedimentos 

(DICKNSON, MAKI e BRUNGS, 1987), sendo possível fazê-la apenas por intermédio de 

extrações químicas. A liberação das MCs em determinado corpo d’água (após a senescência das 

florações, por exemplo) pode favorecer esses tipos de interação possivelmente devido ao 

aminoácido hidrofóbico ADDA, como citado anteriormente, fazendo uma forte interação com o 

sedimento, tornando-o um“reservatório” de MCs. Neste compartimento microrganismos atuarão 

no processo de biodegradação, seja através do metabolismo aeróbico (CHEN et al., 2008; SONG 

et al., 2014; LI et al., 2016), ou possivelmente pelo metabolismo anaeróbico em condições anóxicas 

(CHEN et al., 2010; WU et al., 2015). Assim, parâmetros como temperatura, pH e aeração não 
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foram capazes de fazer a toxina previamente já adsorvida ao sedimento retornar para a coluna 

d’água. Porém o comportamento da MC-LR, recém adicionada a coluna d’água, em relação a 

dinâmica de adsorção seja através da aceleração do processo ou do seu possível retorno para água, 

será discutido a seguir. 

 

5.3.1 AVALIAÇÃO DO PH 

 

A partir dos valores de pHs testados (3,0, 5,0 e 8,0) pudemos observar de acordo com a 

Figura 8, uma queda significativa da concentração da toxina na água imediatamente no T0 após a 

adição do spike de concentração conhecida, em todos os casos. Tal queda, que evidencia uma 

adsorção imediata, se mostrou mais evidente no pH 3,0, com cerca de 60% adsorvido, em relação 

ao pH 5,0, com cerca de 49%, e ao pH 8,0 com cerca de 28%. A adsorção de MC-LR ao sedimento 

em pH 8,0 foi significativamente menor do que em pH 3,0. Tal fato também foi visto por LIU et 

al., 2008 e WU et al., 2011, onde o pH mais ácido foi mais favorável à adsorção ao sedimento tanto 

da MC-LR como de outras variantes (MC-LW, por exemplo, que tem a estrutura química bastante 

similiar a -LR), ao contrário de um pH mais alcalino.  

                        

Figura 8: Comparação entre a concentração adicionada da MC-LR (“spike”) na coluna d’água com 

os tempos T0 (amostragem feita logo após a adição do spike e consequente sedimentação das partículas em 

suspensão) em diferentes pHs. As diferenças estatísticas foram admitidas com p< 0,05 de acordo com 

ANOVA (“post test” de Bonferroni) da seguinte forma: * diferença entre o pH e o spike; ** diferença em 

relação ao pH 3; não houve diferença entre pH 8,0 e pH 5,0. (n=3) 
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Segundo LIU et al., (2008), a baixa interação imediata da MC-LR com o sedimento em pH 

alcalino pode ser devido a alterações físico-químicas da molécula, como a diminuição da sua 

hidrofobicidade por exemplo. É sabido que há uma correlação positiva entre o coeficiente de 

partição octanol-água (Kow, que avalia a característica hidrofóbica de determinada substância 

química) e a adsorção de compostos orgânicos do sedimento e do solo, por exemplo 

(KARICKHOFF et al., 1979; MACKAY, 1982). Existe uma correlação negativa entre pH e 

hidrofobicidade da MC-LR (GERT-JAN DE MAAGD et al., 1999), que segundo os autores, foi 

consistente para diferentes valores de pH. Isso pode ser explicado pela estrutura química dessa 

molécula que contém regiões ionizáveis como D-GLU, D-MeAsp e L-Arg que podem ser 

protonadas e desprotonadas tornando-a carregada positiva ou negativamente, de acordo com as 

alterações do pH (RUDOLPH-BOÈHNER et al., 1994) influenciando na interação com as cargas 

negativas do sedimento.  

Por conseguinte, a massa da toxina a ser adsorvida, o teor de matéria orgânica, a saturação 

dos sítios de interação do sedimento, além do tipo e tamanho de partículas que compõem esse 

compartimento podem influenciar no processo de adsorção. Além disso, os processos de adsorção 

podem ser bem avaliados pelos coeficientes de isotermas Linear e de Freundlich (STUMM et al., 

1992). A obtenção desses coeficientes não foi possível devido à baixa concentração de toxina 

utilizada em comparação ao que já está adsorvido ao sedimento (como citado anteriormente) 

inviabilizando o balanço de massas.  

Por outro lado, nessas condições de pH em relação ao T0 não foi observado qualquer retorno 

da MC-LR já adsorvida ao sedimento para a água, já que em nenhum caso houve aumento na 

concentração da toxina na água. 

Podemos observar também a variação do processo de adsorção da MC-LR ao sedimento nos 

diferentes valores de pH ao longo do tempo até 7 dias (Figura 9). Neste período não foi 

evidenciado o retorno da toxina do sedimento para a coluna d’água, apenas uma tendência no pH 

5,0 em relação ao T1, mas sem significado estatístico. 
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Figura 9: Análise do perfil de adsorção da MC-LR ao sedimento em pH 3 (A), 5 (B) e 8 (C). As 

concentrações estão relacionadas com a toxina remanescente na coluna d’água e as diferenças estatísticas 

foram admitidas com p< 0,05 de acordo com ANOVA (“post test” de Bonferroni) da seguinte forma: * 

diferença entre o T específico (dia) e o spike; ** diferença em relação ao T0. (n=3) 

Tanto em pH 3,0 como em pH 5,0, houve diminuição da concentração de MC-LR nos tempos 

testados (exceto T1 em pH 5,0) em relação ao spike, porém não houve uma diminuição constante 

em T1, T4 e T7 em relação ao T0, sugerindo que apenas a adsorção inicial contribuiu para a redução 

da concentração da MC-LR na coluna d’água, processo o qual não se intensificou ao longo do 

tempo. Isso confirma que a adsorção ocorre inicialmente, logo após a alteração do pH. Os valores 

de pH inicialmente alterados (pH 3,0 e 5,0), em relação ao ambiente natural (pH médio da água da 
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lagoa na faixa de 7,8), foram tamponando naturalmente no sistema ao longo dos dias e após sete 

dias o valor do pH em todos os casos estava mais próximo de 8,0. Já o pH 8,0 levou a uma 

diminuição constante da concentração da toxina ao longo do tempo, chegando aos menores valores 

no tempo final, e foi o único caso em que a concentração de MC-LR ao fim de 7 dias foi 

significativamente menor do que no T0. Em contraste, no pH 3,0 e no pH 5,0 essa queda acentuada 

ocorreu já no T0. Sendo o pH 8,0 o mais próximo das condições reais da lagoa, isso evidencia o 

potencial de adsorção do sedimento que pode levar a essa constante diminuição da toxina na coluna 

d’água. 

A princípio, é possível imaginar que no cenário de uma acidificação drástica da lagoa de 

Jacarepaguá a MC-LR não retornaria para a coluna d’água, ao contrário de alguns componentes 

orgânicos e metais que são capazes de sofrerem o processo de dessorção do sedimento 

(DICKISON, MAKI e BRUNGS, 1987). Em contrapartida, foi observado um aumento da adsorção 

imediatada MC-LR em valores de pH mais ácidos em relação ao pH médio da lagoa, o que 

intensificaria o processo de estocagem da toxina no sedimento e acarretaria numa difícil retirada 

apenas com a variação do pH. Logo, seria necessária a extração ou oxidação química em laboratório 

que leve a uma reação exotérmica para a retirada da toxina do sedimento. 

 

5.3.2 AVALIAÇÃO DO EFEITO DA TEMPERATURA 

 

Em relação ao efeito da temperatura atmosférica sobre a disponibilidade da MC-LR no 

ambiente aquático, foi testado o aumento de 45 ºC em relação aos 25 ºC de média da temperatura 

daquela região. Com o aumento da temperatura atmosférica para 45 ºC a temperatura da água ficou 

próxima de 38 ºC. Segundo GOMES (2011), a temperatura da água da lagoa de Jacarepaguá já 

chegou a cerca de 30 ºC de acordo com os períodos mais quentes do ano.  

A adsorção imediata da toxina ao sedimento sob efeito da temperatura, foi comparada pela 

concentração da toxina no T0 em relação ao spike (Figura 10).  
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Figura 10: Comparação entre as concentrações do spike da MC-LR com os tempos T0 (amostragem 

feita logo após a adição da toxina (spike) e consequente sedimentação das partículas em suspensão) em 

diferentes temperaturas. Não houve diferença estatística entre os valores. 

Assim, o aumento da temperatura acarretou em uma diminuição da concentração da toxina 

na coluna d’água mais acentuada do que a 25 oC, logo no T0, embora isso não tenha representado 

uma diferença estatística. A porcentagem de adsorção da MC-LR ao sedimento no T0 em 45 ºC foi 

cerca de 42%, e em 25 ºC foi cerca de 13%. Porém não houve uma diferença significativa nas 

temperaturas testadas. 

Esse fato sugere uma maior adsorção da molécula ao sedimento em 45 oC em relação à 

temperatura controle, apesar de não haver diferença estatística.               

Já em relação a avaliação do efeito do aumento da temperatura ao longo do tempo foi possível 

observar de acordo com a Figura 11 uma diminuição mais acentuada da concentração da toxina 

na coluna d’água comparada a temperatura controle. No T7, em relação a temperatura de 45 ºC a 

porcentagem de MC-LR adsorvida foi 100%, ao passo que na temperatura de 25 ºC foi cerca de 

70%, em comparação ao T0. Em ambas as temperaturas a concentração de MC-LR na água foi 

decrescendo gradativamente ao londo de 7 dias. O resultado de adsorção de MC-LR na temperatura 

controle foi bastante semelhante em relação ao do teste em pH 8,0 (Figura 9 e Tabela 6), o que 
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era esperado, já que as condições experimentais foram similares (temperatura 25 ºC e pH de 8,0, 

aproximadamente). 

 

Figura 11: Análise do perfil de adsorção da MC-LR ao sedimento em temperaturas de 45 ºC (A) e 

25 ºC (B). As concentrações estão relacionadas com a toxina remanescente na coluna d’água e as diferenças 

estatísticas foram admitidas com p< 0,05 de acordo com ANOVA (“post test” de Bonferroni) da seguinte 

forma: * diferença entre o T específico (dia) e o spike; ** diferença em relação ao T0; *** diferença em 

relação ao T1. (n=3). 

Tabela 6: Eficiência de adsorção da MC-LR no sedimento.  

                                 Adsorção (%) 

Experimentos Spike => T0 T0 => T1 T0 =>T4 T0 =>T7 

pH 3 60% (*) 11% 0% 39% 

pH 5 49% (*) 0% 0% 0% 

pH 8 28% (*) 19% 27% 56% (*) 

Temperatura. 25 ºC 13% 0% 50% (*) 69% (*) 

Temperatura. 45 ºC 42% 0% 57% 100% (*) 

Sem aeração 0% 22% (*) 44% (*) 44% (*) 

Aeração 12% (*) 62% (*) 92% (*) 100% (*) 

(*): diminuição da concentração de MC-LR com diferença estatística 

Segundo WU et al., (2011), a variação no grau de entalpia (ΔH) encontrada em sua pesquisa 

indica que a adsorção compreende dois diferentes processos, um endotérmico em sedimentos que 

possuem elevada quantidade de matéria orgânica e o outro exotérmico, em sedimentos com baixa 
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quantidade matéria orgânica. Assim, o aumento de temperatura favoreceu uma maior capacidade 

de adsorção no primeiro processo.  

É sabido que a lagoa de Jacarepaguá possui alto nível de matéria orgânica chegando a 26% 

no sedimento superficial em determinados pontos geográficos de acordo CYPRIANO (2009), o 

que estaria de acordo com os achados de WU et al., 2011, já que com o aumento da quantidade de 

matéria orgânica há uma maior interação com a MC-LR, resultando numa reação endotérmica em 

que a tempertaura favorece o processo. Porém mais experimentos seriam necessários para 

compreender melhor essa relação do grau de entalpia e entropia que podem mediar o processo de 

interação de MC e sedimento a partir do aumento da temperatura. 

A partir do exposto acima foi possível observar ainda que o aumento da temperatura também 

não foi capaz de retornar a MC-LR para a coluna d’água a partir do sedimento, assim como a 

acidificação. Pelo contrário, foi observado um efeito de maior diminuição da concentração e 

consequente adsorção da toxina ao longo dos 7 dias. 

 

5.3.3 AVALIAÇÃO DO EFEITO DA AERAÇÃO 

 

No caso deste experimento não foi possível obter a comparação entre as concentrações de 

MC-LR do spike com os T0 dos ensaios já que as concentrações dos dois spikes foram diferentes. 

Porém, de acordo com a Figura 12, é possível observar que a aeração já provoca uma redução 

significativa em relação ao controle (sem aeração) logo no T0. Tal comportamento se repete ao 

longo dos 7 dias, onde a aeração se mostrou bastante efetiva na remoção da toxina da coluna d’água, 

que foi quase que total já no T4 (cerca de 92%) e foi de 100% no T7. Já na condição controle a 

concentração da toxina não se reduziu a zero ao longo dos 7 dias. Assim como observado na 

acidificação e no aumento de temperatura, a aeração também não acarretou no retorno da toxina 

para a água, resultando ao contrário, no aumento do potencial de adsorção ao sedimento. 

 

 



59 

 

 

Figura 12: Análise do perfil de adsorção da MC-LR ao sedimento em condições sem aeração (A) e 

com aeração (B). As concentrações estão relacionadas com a toxina remanescente na coluna d’água e as 

diferenças estatísticas foram admitidas com p< 0,05 de acordo com ANOVA (“post test” de Bonferroni) da 

seguinte forma: * diferença entre o T específico (dia) e o spike; ** diferença em relação ao T0; *** diferença 

em relação ao T1. (n=3) 

A explicação para o fato de a aeração ter favorecido a adsorção da MC-LR está relacionada 

à interação da toxina conforme o tipo de partículas disponíveis ou sua quantidade, que aumenta a 

capacidade de interação física e/ou química (LIU et al., 2008; WU et al., 2011; MAGSHOUDI et 

al., 2015). Em um processo de aeração, como foi observado na realização do experimento, muitas 

partículas principalmente as mais finas e mais leves da camada superficial do sedimento, foram 

ressuspensas para a coluna d’água, disponibilizando assim mais sítios de interação e possibilitando 

uma maior superfície de contato. 

Essa maior eficiência de adsorção da MC-LR ao sedimento mediante aos possíveis processos 

de acidificação, aumento de temperatura e aeração (além do processo natural de sedimentação) 

poderia ter como consequência o transporte e entrada da toxina na cadeia alimentar, e em maior 

quantidade (MORRIS et al., 2000) via organismos bentônicos, o que seria seguido de predação e 

assim a toxina atingiria níveis tróficos superiores, até chegar ao homem. Por outro lado, a 

possibilidade de remediação da toxina pela adsorção e consequente sedimentação é algo bastante 

viável, desde que mais estudos sejam realizados afim de garantir uma maior segurança em relação 

a disponibilidade da molécula, evitando assim contato futuro com outros organismos. 
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Foram realizados alguns contoles do processo de “adsorção” em relação aos resultados 

obtidos acima. Optamos por não utilizar como controle o sedimento autoclavado pois, embora um 

estudo tenha confirmado que não houve adsorção de MCs às partículas do sedimento após o mesmo 

ter sido autoclavado em comparação ao não autoclavado (GRÜTZMACHER et al., 2010), esse 

processo influencia na capacidade de adsorção por causar alterações nas partículas do sedimento 

(TREVORS et al., 1996). Sendo assim, optamos por adicionar azida sódica, que não influencia nas 

propriedades físicas do sedimento, importantes para a adsorção (MILLER et al., 2001). 

Nos resultados mostrados anteriormente a adsorção da MC-LR foi medida com base na 

diminuição da sua concentração em ensaios contendo sedimento da lagoa (previamente 

armazenado, congelado e liofilizado para os experimentos) e água da lagoa (filtrada em 0,22 µm). 

Esperava-se que esses tratamentos da água e do sedimento tivessem eliminado os microrganismos. 

Porém, um fato bastante interessante foi observado nesse trabalho em relação aos controles dos 

ensaios de adsorção da MC-LR realizados na interface sedimento/água. Em um desses controles 

tanto o sedimento (previamnete congelado e liofilizado) como a água (filtrada em 0,22 µm) foram 

tratados com azida sódica (NaN3), utilizada comumente como um potente inibidor microbiano, que 

elimina o metabolismo procariótico. O que se pôde observar neste teste (Figura 13a), foi uma 

tendência inicial de adsorção, ainda que não estatisticamente significativa. Assim, estando 

eliminada qualquer possibilidade de biodegradação (devido a ação da azida sódica) pode-se atribuir 

esta discreta diminuição na concentração de MC à adsorção apenas. Em outros testes de controle 

foram adicionadas ao sedimento, previamente congelado e liofilizado), uma quantidade conhecida 

de água ultrapura e água da lagoa estrilizada (Figura 13b e c), com o intuito de revelar apenas a 

eventual capacidade de adsorção ou degradação da MC-LR pelo sedimento na ausência da água da 

lagoa. Curiosamente, nestes casos ao contrário do observado com azida, foi possível observar a 

redução de cerca de 56% (água ultrapura) e 69% (água estéril) da concentração de MC-LR após 7 

dias, o que sugere que microrganismos ainda viáveis no sedimento foram capazes de degradar a 

toxina na coluna d’água.  
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Figura 13: Análise do perfil de adsorção de MC-LR ao sedimento em ensaios controle realizados 

na interface sedimento-água. Em (A) ensaio com adição de azida sódica ao sedimento e à água da lagoa 

filtrada em 0,22 µm, em (B) sedimento adicionado de água ultrapura (MilliQ) e em (C) sedimento 

adicionado de água estéril fervida a 100 ºC. As concentrações no gráfico estão relacionadas com a toxina 

remanescente na coluna d’água e em relação a análise estatística, no experimento da azida não houve 

qualquer diferença apesar da tendência inicial que seria resultante do processo de adsorção imediato, ao 

passo que no experimento da água ultrapura e esterilizada o resultado apresentou uma diferença significativa 

ao longo dos 7 dias pela ANOVA seguida do “post test” de tendência e linearidade com um p<0,05. 

Tais resultados indicam que apesar dos tratamentos do sedimento, este manteve 

capacidade de biodegradação. Portanto, o processo de biodegradação teria ocorrido 

simultaneamente ao processo de adsorção nos ensaios apresentados até aqui, assim como visto por 

LI et al., 2016 e SONG et al., 2014. Logo, os resultados anteriores em relação aos efeitos dos 
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parâmetros de pH, temperatura e aeração devem ser interpretados sob um outro ponto de vista 

levando em consideração a presença de biodegradação nessas condições. Em relação a diminuição 

da concentração de MC-LR evidenciado entre o spike e o T0 não se pode descartar, uma vez que 

os microrganismos provavelmente não são capazes de metabolizar uma molécula orgânica dentro 

de pouquíssimos minutos, o processo típico de interações físicas e químicas com as partículas do 

sedimento, como citado anteriormente.Além disso poderia haver a presença de enzimas dissolvidas 

na coluna d’água capazes de modificar a própria molécula, além de outras substâncias químicas 

que possam interferir com a estrutura da MC-LR, alterando assim suas características originais o 

que impossibilitaria a quantificação por LC-MS/MS. 

Isso pode ser verificado na Figura 9, por exemplo, onde podemos perceber que no pH 3,0 

e no pH 5,0 a queda da concentração da toxina na coluna d’água ocorreu apenas no tempo inicial, 

se mantendo estável ao longo dos 7 dias, ao contrário do pH 8,0 em que se observou inicialmente 

uma concentração maior de MC-LR (evidenciando uma capacidade de adsorção de MC-LR menor) 

mas que sofreu uma queda ao longo dos 7 dias, chegando aos mesmos valores finais encontrados 

nos outros dois pHs. Isso reforça a ideia de biodegradação, já que em pH 8,0 os microrganismos 

estariam no pH similar ao do ambiente, ótimo para realizar suas atividades metabólicas. Porém, tal 

fato não inviabiliza a existência de organismos tolerantes a pHs mais baixos, mas que não são 

capazes de degradar a MC-LR nestas condições. 

Como dito anteriormente, nos resultados dos ensaios de temperatura, apesar do ajuste para 

45 ºC ter sido feito em relação a temperatura atmosférica, a da água ficou próxima de 38 ºC. Este 

aumento da temperatura poderia ter favorecido o metabolismo de muitos microrganismos, 

especialmente as bactérias tornando-as mais ativas, resultando então na melhor eficiência do 

processo de biodegradação e consequente diminuição da toxina na coluna d’água como visto na 

Figura 11. Muitos estudos de biodegradação da MC-LR apenas avaliam o processo em temperatura 

ambiente (cerca de 25ºC) (MOU et al., 2013; SONG et al., 2014; LI et al., 2016) que também é 

bastante efetivo (Figura 11). 

Já em relação a aeração foi possível visualizar a completa eliminação da toxina na coluna 

d’água ao longo dos 7 dias, em comparação com o experimento sem aeração. Levando em conta a 

presença de microrganismos nestas condições, isso pode ter ocorrido pelo aumento da concentração 

de oxigênio dissolvido que favoreceu o metabolismo de microrganismos aeróbicos capazes de 

degradar a molécula. Tal fato não inviabiliza o metabolismo de microrganismos aneróbicos no 
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processo de biodegradação da MC-LR, como dito anteriormente, principalmente quando o 

sedimento se encontra anóxico na lagoa de Jacarepaguá em momentos específicos (INEA, julho 

2013, março e dezembro de 2015). 

Na Tabela 7 observamos a eficiência da eliminação da MC-LR pelo processo de adsorção 

e/ou biodegradação que pode ocorrer por intermédio do sedimento da lagoa de Jacarepaguá. O T0 

significa o quanto foi adsorvido imediatamente em relação ao spike de MC-LR adicionado em cada 

experimento, e os tempos posteriores foram avaliados em relação ao T0, sugerindo os possíveis 

efeitos da adsorção e majoritariamente da biodegradação ao longo do tempo. Resultados com 

valores 0% (pH e temperatura) indicam que não houve adsorção/biodegradação em relação ao T0, 

sugerindo um possível retorno da toxina para a coluna d’água, o que de fato não foi comprovado 

pelos testes estatísticos e, portanto, estes testes precisarão ser repetidos para uma análise mais 

precisa.  

 

Tabela 7: Eficiência de adsorção e/ou biodegradação da MC-LR no sedimento 

 

  Experimentos Adsorção/Biodegradação (%) 

       Spike → T0        T0 → T1         T0 → T4     T0 →T7 

pH 3         60%  (*)    11% 

 

0%  

 

39% 

 

pH 5         49%  (*)     0%  

 

0%  

 

0%  

 

pH 8         28%  (*)     19% 

  

27% 

 

      56%  (*) 

Temperatura. 25ºC     13% 

 

     0%  

   

       50% (*)        69%  (*) 

Temperatura. 45ºC     42% 

 

     0%  

 

57% 

       

        100% (*) 

Sem aeração     0% 

 

         22% (*)        44% (*)        44% (*) 

Aeração             12% (*)           62% (*)         92% (*)        100% (*) 

Azida sódica      30%       0% N/R   0% 

Água Ultrapura      4,4%        9,5% N/R        54% (*) 

Água estéril     7%       0% 

 

N/R        67% (*) 
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(*) diminuição da concentração de MC-LR com diferença estatística N/R: não realizado 

 

É possível observar de acordo com a Tabela 7 que os experimentos pH 8,0, temperatura 

25 ºC e sem aeração (que foram feitos em condições muito parecidas) se mostraram bastante 

semelhantes ao longo do tempo, com uma redução gradual da concentração da MC-LR entre 44 e 

69% ao final de 7 dias. Quando comparada a influência da acidificação, a redução da concentração 

da MC-LR não foi eficiente como em pH 8,0 ao final de 7 dias. Já o aumento da temperatura e a 

aeração causaram maior diminuição da concentração da MC-LR na coluna d’água e indicam uma 

possível biodegradação da toxina a partir do T1 nestes casos. Logo, os parâmetros analisados, além 

de não influenciarem significativamente no retorno da toxina para a coluna d’água, podem ter 

favorecido o processo de biodegradação pelos microrganismos ainda viáveis no sedimento ao longo 

do tempo. 

 

 5.4 EXPERIMENTO DE BIODEGRADAÇÃO 

 

 Nos resultados apresentados neste item, os ensaios foram elaborados com o objetivo de 

evidenciar o processo de biodegradação de MC-LR a partir de consórcios mcirobianos recuperados 

da água e consórcios microbianos recuperados do sedimento da lagoa de Jacarepaguá.   

Nestes ensaios o processo de biodegradação da MC-LR foi avaliado a partir de suspensões 

microbianas recuperadas tanto da água intersticial sedimento como da água (coluna d’água), 

analisando separadamente a influência dos consórcios de cada compartimento na dinâmica da 

toxina. Em continuidade aos resultados obtidos na monografia (SANTOS, 2014), onde não foi 

observada degradação de MC-LR por cepas isoladas da lagoa, os consórcios microbianos com 

representantes de tamanhos menores que 0,45 µm tanto do sedimento como da água foram testados. 

Os microrganismos de ambos os compartimentos se mostraram bastante efetivos no processo de 

biodegradação ao longo de 7 dias, sendo que os microrganismos recuperados da água degradaram 

mais rapidamente a toxina comparado aos do sedimento (Figura 14). 
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Figura 14: Biodegradação da MC-LR ao longo de 7 dias por microrganismos recuperados da água 

intersticial do sedimento (A) e da água (B) da lagoa de Jacarepaguá. Utilizou-se suspensão filtrada em 

0,45 µm da água da lagoa ou da água intersticial do sedimento da lagoa. O processo de biodegradação 

mostrou-se significativo ao longo dos 7 dias através da ANOVA com o teste de tendência e linearidade a 

posteriori, com um p<0,05). 

A biodegradação observada pode ser explicada devido a um contato prévio e contínuo destes 

microrganismos com a MC, liberada após a senescência de florações de cianobactérias 

produtoras. Assim, possíveis microrganismos recuperados estariam metabolicamente ativos, 

caracterizando numa possível adaptação em que os mesmos podem interagir a partir de ações 

enzimáticas compartilhadas (DZIGA et al., 2013; MOU et al., 2013), o que não restringe a 

atividade a determinado microrganismo especificamente. Apesar de muitos estudos já terem 

verificadoo processo de biodegradação por microrganismos isolados (JONES et al., 1994; 

BOURNE et al., 1996; SAITO et al., 2003; ISHII et al., 2004; LEMES et al., 2008; JIA et al., 

2011; NYBOM et al., 2012) isso não ocorreu no nosso caso em tentativas anteriores com 

linhagens isoladas da lagoa de Jacarepaguá (SANTOS, 2014). Assim, os resultados corroboram 

com o que foi visto por MOU et al., (2013), no qual os consórcios microbianos são bastante ativos 

e presentes no processo de biodegradação da MC-LR e talvez sejam mais efetivos, em 

comparação a uma linhagem isolada, para processos de biorremediação “in situ”. 

Em relação aos controles estabelecidos para os experimentos de biodegradação, quando a 

suspensão da água e da água intersticial do sedimento foram filtradas em 0,45 µm e em 0,22 µm 

e consequentemente autoclavadas, não apresentaram qualquer atividade biodegradadora ao longo 
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dos 7 dias (Figura 15), excluindo a possibilidade de qualquer efeito de adsorção da MC (seja na 

parede dos frascos ou em prováveis partículas sólidas em suspensão), fotodegradação ou 

contaminação. 

 

 

Figura 15: Controle de biodegradação de MC-LR a partir da água intersticial do sedimento e da água 

da lagoa de Jacarepaguá autoclavadas. As suspensões recuperadas a partir da água intersticial do sedimento 

filtrada em 0,45 µm (A) e 0,22 µm (B) e da água filtrada em 0,45 µm (C) e 0,22 µm (D), foram autoclavadas 

e os resultados não tiveram diferença estatística ao longo dos 7 dias segundo ANOVA com o teste de 

tendência e linearidade a posteriori, com um p<0,05). 

 

Outro controle realizado no intuito de eliminar a biodegradação foi a adição da tetraciclina, 

um antibiótico bacteriostático de amplo espectro que inibe a síntese proteica bacteriana através de 

uma ligação reversível à subunidade 30S do ribossomo, impedindo a ligação entre o aminoacil-

tRNA e o complexo ribossômico, essencial para a síntese peptídica (MURRAY, ROSENTHAL e 
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PFALLER et al., 2009). Esperava-se que o antibiótico agisse diminuindo o potencial de 

biodegradação, porém surpreendentemente foi observado o contrário. Na água intersticial do 

sedimento da lagoa os microrganismos foram capazes de degradar a MC-LR mais rapidamente do 

que nos ensaios anteriores sem antibiótico, e na água o perfil de biodegradação mudou, mas a 

biodegradação da MC-LR ainda assim foi total (Figura 16, comparado com Figura 14). 

 

          

Figura 16: Biodegradação de MC-LR a partir da água intersticial do sedimento e da água da lagoa 

de Jacarepaguá na presença de tetraciclina. A comunidade microbiana foi recuperada da água intersticial 

sedimento (A) e da água (B) da lagoa e foi adicionada tetraciclina (15 µg mL-1). A concentração inicial da 

toxina adicionada não foi a mesma para ambos. Houve diferença significativa ao longo dos 7 dias pela 

ANOVA com o teste de tendência e linearidade a posteriori, com um p<0,05. 

 

Sendo assim, na presença de tetraciclina o consórcio recuperado a partir da água intersticial 

sedimento degradou a toxina em um tempo menor (degradação total já no T4), em relação ao 

consórcio da água. Cabe ressaltar que, uma vez que a tetraciclina é um antibiótico próprio para 

bactérias para a maioria dos tratamentos na qual é administrada, não se descarta a seleção de outros 

microrganismos como fungos ou até mesmo bactérias resistentes, e que podem ser exclusivas de 

determinados ambientes, facilitando e intensificando o processo de biodegradação. Possivelmente 

houve também uma seleção entre os microrganismos da água (já que continuaram metabolicamente 

ativos), mas que foram menos efetivos no processo de biodegradação, tendo sido evidenciada a 

degradação total apenas no T7. Os mecanismos de resistência a antibióticos já foram bem estudados 
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(podendo ser provenientes de genes presentes no cromossomo bacteriano ou em plasmídeos) e 

consistem na diminuição da penetração do antibiótico no interior da célula, no efluxo ativo da 

molécula para fora da célula, além de modificações enzimáticas (MURRAY, ROSENTHAL e 

PFALLER, 2009). 

A tetraciclina é eficiente para bactérias gram-positivas e gram-negativas, sendo comumente 

administrada em pacientes com infecções por Chamydia, Mycoplasma e Rickettsia. Segundo 

ZHANG et al., (2016) em trabalho recente, o índice de diversidade de Shannon-Wiener diminui 

com o aumento da exposição à tetraciclina em ambiente de lodo ativado, porém indivíduos do filo 

Actinobacteria foram selecionados positivamente acarretando em um aumento significativo (que 

já era evidente antes da exposição ao antibiótico) a partir de adições contínuas da molécula. 

Algumas linhagens específicas deste filo já foram isoladas e verificadas para a biodegradação da 

MC-LR, como as da ordem Corynebacteriales e Micrococcales (MANAGE et al., 2009; RAMANI 

et al., 2012). 

Portanto, os resultados nos mostram que existem microrganismos capazes de biodegradar a 

MC-LR e que são resistentes a uma classe específica de antibióticos, no caso, a tetraciclina, o que 

pode ser algo bastante pertinente uma vez que a lagoa de Jacarepaguá recebe efluentes de diferentes 

origens, incluindo farmacêuticos e hospitalares. 

A partir desse resultado, seria possível cogitar uma interação molecular entre tetraciclina e a 

MC-LR, o que levaria à impossibilidade da toxina ser quantificada pelo tempo de retenção 

específico e característico no LC-MS/MS. Isso também resultaria na redução da concentração da 

toxina remanescente na coluna d’água ao longo dos 7 dias, o que dificultaria nossa interpretação 

em relação ao processo de biodegradação. Porém, caso essa interação molecular ocorresse a toxina 

sumiria numa mesma concentração ou numa mesma tendência em ambos os casos, o que de fato 

não foi observado, uma vez que no experimento com consórcio do sedimento a mesma some no 

T4 enquanto que em relação ao consórcio da água ela diminui cerca de 59% neste tempo (Tabela 

8). 
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Tabela 8: Comparação da taxa de biodegradação de cada tempo amostral dos experimentos em 

relação ao T0. Quando preenchido com 0% há uma indicação de que não houve biodegradação ao longo dos 

7 dias segundo o teste estatístico ANOVA com o teste de tendência e linearidade a posterior. 

 

                                                                                   Taxa de biodegradação (%) 

Experimentos       T0 →T1      T0 →T4      T0 →T7 

Sedimento 0,45 µm     4,5%    45%      100% 

Água 0,45 µm    9%     100%      100% 

Sedimento autoclavada 0,45 µm    0%   0%      0% 

Água autoclavada 0,45 µm    0%    0%      0% 

Sedimento autoclavado 0,22 µm    0%    0%      0% 

Água autoclavada 0,22 µm    0%    0%      0% 

Sedimento + Antibiótico     66%     100%      100% 

Água + Antibiótico    4%     59%      88% 

Sedimento 0,22 µm    0%     0%      100% 

Água 0,22 µm    0%     0%      32% 

 

Outro controle com resultado peculiar foi o ensaio em que se testou a biodegradação usando 

suspensões filtradas em poros de 0,22 µm de diâmetro. Esses filtros são utilizados em muitas 

pesquisas como uma condição que bloqueia a passagem de bactérias. Porém, nesse estudo, as 

suspensões recuperadas, tanto do sedimento como da água, a partir do usual processo de filtração 

em 0,22 µm foram capazes de biodegradar a MC-LR ao longo do tempo (Figura 17A e B). 
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Figura 17: Controles de biodegradação da MC-LR a partir das amotras recuperadas tanto da água 

intersticial do sedimento como da água, filtradas em 0,22 µm e 0,025 µm. Em (A) e (B) o processo de 

biodegradação foi observado ao longo de 7 dias para os microrganismos recuperados e filtrados em 0,22 

µm do sedimento e da água respectivamente apresentando diferença significativa pela ANOVA com teste 

de tendência e linearidade a posteriori, com um p<0,05. Em (C) e (D) o processo de biodegradação não foi 

observado ao longo dos 7 dias a partir dos filtrados em 0,025 µm do sedimento e da água, rescpetivamente, 

assumindo a condição controle dos experimentos e da comunidade microbiana.  

 

É evidente que o processo de diminuição da concentração da MC-LR na coluna d’água, 

possivelmente pelo processo de biodegradação, foi maior na suspensão recuperada do sedimento, 

a qual eliminou a toxina totalmente no T7, em relação a suspensão recuperada da água. Porém em 

ambos os ensaios foi possível verificar que a tendência de redução da MC-LR se manteve 

semelhante até o T4 (sem qualquer diminuição da toxina em relação ao T0) e começou a diminuir 

apenas entre esse tempo e o T7, o que sugere um metabolismo lento do consórcio participante, 
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porém bastante efetivo, principalmente do sedimento (Tabela 8). Em contrapartida, não foi 

evidenciada qualquer diminuição da concentração da toxina em relação a utilização dos filtrados, 

tanto da água como do sedimento, em filtros de poro de 0,025 µm de diâmetro (Figura 17C e D).  

Esses resultados sugerem a existência de microrganismos (possivelmente bactérias) menores 

que 0,22 µm, metabolicamente ativos na lagoa de Jacarepaguá, embora alguns autores sejam 

contrários a essa possibilidade (MANILOFF et al., 1997) baseados nos requisitos mínimos de 

tamanho de um organismo vivo para ter um conjunto intracelular de sistemas biologicamente ativos 

como genoma, ribossomos e proteínas por exemplo, porém existem outras opiniões acerca do 

assunto. No entanto, o processo não foi observado com os filtrados em 0,025 µm, uma vez que não 

se têm registros de formas vegetativas ou de resitênciaa partir dessa faixa de tamanho, 

corroborando com a inexistência de metabolismo microbiano ativo e que seja capaz de biodegradar 

a toxina (Figura 17C e D) 

Alguns autores estudam microrganismos compreendidos entre 50 nm e 400 nm que estão 

presentes no solo esão conhecidos como nanobactérias, ultramicrobacterias e “dwarfbacterias’’ 

(KAJANDER e CLIFTCIOGLU, 1998; FOLK, 1999; SOINA et al., 2012). Esses microrganismos 

também poderiam ser formas de resistência devido a condições nutricionais limitantes do meio ou 

condições de estresse, o que levaria à diminuição do tamanho da bactéria (VELIMIROV et al., 

2001). Assim, o metabolismo e/ou crescimento desses microrganismos poderiam ser estimulados 

pela presença da MC-LR como fonte energética e nutricional. 

Nanobactérias também são conhecidas pelas nanopartículas calcificantes (KAJANDER e 

CLIFTCIOGLU, 1998), pelo fato de produzirem uma forma de mineral cristalizado em sua 

estrutura externa, sendo relacionadas com diferentes condições patológicas humanas, nos rins, na 

cavidade oral, nas glândulas salivares, dentre outros problemas (YAGHOBEE et al., 2015). 

Um estudo baseado em análise filogenética possibilitou classificar sequências de 

determinada comunidade obtidas no mar mediterrâneo (recuperada a partir de um filtrado em 0,22 

µm) de acordo com as classes Alphaproteobacteria, Gammaproteobacteria, Cytophaga-

Flavobacterium-Bacteroides (HALLER et al., 2000). Outro estudo caracterizou sequências 

extraídas do sedimento de fundo de águas subterrâneas classificando-as como sendo pertencentes 

aos filos candidatos a divisão OD1 e OP11 (MIYOSHI, IWATSUKI e NAGANUMA, 2005). Por 

conseguinte, alguns estudos relacionaram estes microrganismos isolados com o gênero 
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Sphingomonas sp. (SCHUT et al., 1993; FEGATELLA e CAVICCHIOLI, 2000), que foi o 

primeiro a ser descrito para a biodegradação de MC-LR. 

Isso nos motivou a avaliar em forma preliminar a possível presença de nanobactérias na água 

da lagoa de Jacarepaguá. Para tal essas suspensões filtradas em 0,22 um foram concentradas e 

coradas com DAPI (“4′,6′-diamidino-2-phenylindole”) para visualização em microscopia otica de 

fluorescência (Figura 18).  

 

 

Figura 18: Visualização de bactérias por microcopia ótica de fluorescência. Bactérias foram marcads 

com DAPI evidenciando microrganismos da água da lagoa de Jacarepaguá menores que 0,45 µm (A e B), e 

as possíveis nanobactérias compreendidas abaixo de 0,22 µm (C e D). Imagem obtida diretamente do 

microscópio de fluorescência (Zeiss® Axioplan) 

 

A Figura 18 mostra essas possíveis nanobactérias presentes na suspensão filtrada da água 

em 0,22 µm onde alguns pontos fluorescentes bem pequenos são bastante indicativos. 
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Será preciso realizar novos experimentos a partir de diferentes coletas em diferentes épocas 

do ano para avaliar a presença desses tipos de microrganismos na lagoa de Jacarepaguá, uma vez 

que a biodegradação da toxina pelos consórcios recuperados nessa faixa de tamanho teve diferentes 

resultados (não mostrados aqui), entre degradação completa, e baixa degradação, de acordo com a 

amostra obtida em coletas realizadas sob verão intenso (no qual foi evidente o processo de 

biodegradação) e o inverno chuvoso (no qual o processo de biodegradação não foi bem relatado). 

Além disso, deve-se considerar, portanto, que os resultados de biodegradação obtidos pelo 

consórcio recuperado da água (filtrada em 0,22 µm) podem influenciar também a interpretação dos 

resultados de “adsorção”. Isso porque nos ensaios referentes utilizou-se água da lagoa filtrada em 

0,22 µm e assim a possível presença de bactérias menores poderia influenciar nos resultados dos 

parâmetros de pH, temperatura e aeração, contribuindo com a biodegradação. 

  

 5.5 ANÁLISE DA COMPOSIÇÃO DA COMUNIDADE MICROBIANA 

(METAGENÔMICA) 

   

 Com o intuito de caracterizar as bactérias presentes no sedimento e na água da lagoa que 

pudessem contribuir para a degradação da MC-LR, realizamos a caracterização desses 

microrganismos através da abordagem de metagenômica. Foram analisadas amostras de água da 

lagoa e de água intersticial recuperada do sedimento a partir de coletas realizadas em setembro e 

dezembro de 2014, além disso foi analiasada a comunidade extraída diretamente do sedimento 

bruto. Em todos os casos, comprovou-se que o material coletado tinha capacidade de degradar MC-

LR. Portanto foi possível comparar a composição das comunidades bcaterianas em duas datas e 

nos divresos compartimentos estudados.  

Para esta caracterização foi sequenciada a região hipervariável v4 do gene 16S rRNA que já 

é considerada uma sequência suficiente para a classificação taxonômica de uma comunidade 

microbiana a partir de níveis superiores, principalmente filo (LIU et al., 2007). 

Do total de sequências geradas, cerca de 316 mil para cada amostra foram selecionadas após 

as etapas de verificação de qualidade e a partir destas foi possível caracterizar as comunidades 

bacterianas com base nas sequências parciais do gene 16S rRNA. Os dados foram adequados para 

identificação em nível de Filo. Já para níveis taxonômicos mais baixos, muitas sequências não 

puderam ser classificadas com base nas informações do banco de dados pesquisado, SILVA (Quast 
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et al., 2013), usado nesse estudo. A Figura 19 mostra um resultado representativo destas tentativas 

de identificação, com a diferença entre as proporções de sequências não classificadas e 

classificadas na amostra do sedimento bruto (o que caracterizaria a comunidade em sua forma mais 

ampla) em relação aos níveis de filo, classe, ordem família e gênero. Visando uma maior 

recuperação de identificações, foi escolhida a caracterização de Filo para ser explorada entre as 

OTUs resultantes e a consequente identificação de acordo com o banco de dados citado. Este 

quadro já nos indica um grande desconhecimento sobre a composição taxonômica de comunidades 

microbianas em ambientes naturais, como no sedimento de lagoas costeiras, que se forem 

exploradas podem resultar em descobertas e caracterização de inúmeros microrganismos, além de 

poder auxiliar em estudos de bioprospecção de atividades metabólicas de potencial biotecnológico. 

 

 

 

Figura 19: Proporção de sequências classificadas e não classificadas obtidas através da 

metagenômica a partir da amostra de sedimento bruto (SED) em relação aos diferentes níveis 

taxonômicos com base na busca por similaridade ao banco de dados SILVA. Todas as amostras 

tiveram sequências amplificadas da região v4 do gene 16S rRNA. 
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Estima-se que apenas cerca de 1% dos microrganismos possam ser cultivados em meios de 

cultura devido às condições seletivas que os mesmos oferecem para as estirpes (TORSVIK et al., 

1990 e 2002), fato esse que resulta na dificuldade de se identificar linhagens e caracterizar os 

respectivos genomas, tornando muitas sequências de DNA (encontradas principalmente nos 

estudos de metagenômica) incapazes de serem classificadas taxonomicamente de forma mais 

precisa, como mostra a Figura 19. 

Considerando a classificação em filos, a amostra de sedimento bruto (que representa uma 

comunidade microbiana mais abrangente e representativa do ambiente) e a amostra de água da 

lagoa tiveram uma grande proporção de sequências classificadas (cerca de 90%), sugerindo uma 

maior similaridade das sequências recuperadas com marcadores de 16S rDNA de bactérias já 

caracterizadas e depositadas no banco de dados (Figura 20).  

 

 

 

Figura 20: Proporção de sequências classificadas e não classificadas quanto ao nível de Filo 

obtidas da água da lagoa (H2O), do sedimento bruto (SED) e da água intersticial do sedimento 

obtida em setembro e dezembro (Ag.Int.SED.set/dez) através da metagenômica. Todas as amostras 

obtidas da lagoa de Jacarepaguá continham microrganismos capazes de biodegradar MC-LR. 
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Já a suspensão recuperada da água interstiscial do sedimento tanto de dezembro como de 

setembro, contendo comunidades microbianas capazes de biodegradar MC-LR, tiveram uma 

proporção bastante similar de sequências bacterianas classificadas e não classificadas (cerca de 

60%-40%, respectivamente), e porém um percentual menor de classificadas em comparação ao 

sedimento bruto e água (citados acima) o que poderia ser justificado pela seleção de 

microrganismos compreendidos em uma faixa de tamanho entre 0,45-0,22 µm durante o processo 

de recuperação da água intersticial do sedimento. 

Logo, toda análise e caracterização da composição das comunidades bacterianas das amostras 

apresentada a seguir foi baseada apenas considerando as sequências classificadas, excluindo assim 

as não classificadas. 

Ao todo foram identificados cerca de 45 filos (compartilhados ou não) nas quatro amostras 

analisadas, demonstrando a enorme diversidade de bactérias presentes nos compartimentos da 

lagoa de Jacarepaguá. Já era de se esperar tal diversidade da comunidade bacteriana em um 

ambiente que recebe diferentes tipos de efluentes, sendo que de forma similar já foi estimada a 

existência de mais de quatro mil genomas de procariotos em apenas 1 g de solo com elevada 

quantidade de nutrientes (TORSVIK et al., 1990). Para facilitar a análise comparativa entre as 

amostras quanto às comunidades bacterianas recuperadas da lagoa, uma vez que muitos dos filos 

encontrados eram minoritários, optamos por representar somente os filos bacterianos mais 

abundantes (acima de 1%) (Figura 21).  

Podemos notar que o perfil das suspensões recuperadas da água intersticial do sedimento, 

independente da época da coleta realizada (setembro e dezembro de 2014), foram semelhantes, 

mostrando os seguintes filos mais abundantes: OP3 (candidato a divisão) com cerca de 30%, 

Chloroflexi e Proteobacteria com cerca de 10%, e Planctomycetes e Actinobacteria com cerca de 

5%. Tal semelhança sugere um equilíbrio da microbiota associada ao sedimento em diferentes 

épocas, porém seria necessário realizar mais coletas ao longo de diferentes períodos, representando 

diferentes condições climáticas, para confirmar este dado.  

Comparando a composição bacteriana das comunidades recuperadas da água intersticial do 

sedimento e da água da lagoa (Figura 21), ambas contemplando tamanhos entre 0,45-0,22 µm, 

podemos observar uma grande diferença entre elas, mostrando que as características intrínsecas de 

cada compartimento são essenciais para delimitar a composição e o perfil dos microrganismos 

presentes.  
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A diversidade bacteriana pode ser influenciada por diferentes fatores que irão selecionar 

linhagens aptas a habitar determinados ambientes, impactando na distribuição espacial e na 

estrutura das comunidades (FUHRMAN e AZAM, 1980; POMMIER et al., 2007; SCHAUER et 

al., 2009). Além disso, o pequeno tamanho das bactérias, sua associação a partículas ou matéria 

orgânica em suspensão na água, podem influenciar na sua dispersão, variando entre locais muito 

próximos até grandes distâncias. Tal dispersão é uma característica fundamental de organismos 

cosmopolitas, os quais se apresentam como mais abundantes das comunidades (NEMERGUT et 

al., 2011).  

            

Figura 21: Comparação entre a composição taxonômica (filo) das comunidades bacterianas 

recuperadas do sedimento (SED), da água intersticial do sedimento de setembro e dezembro 
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(Ag.Int.SED.set e dez) e da água da lagoa de Jacarepaguá (H2O). As comunidades referentes às 

amostras Ag.Int.SED.set, Ag.Int.SED.dez e H2O compreendem bactérias com tamanho entre 0,45 

µm e 0,22 µm, e representantes no processo de biodegradação da MC-LR. 

Neste estudo podemos perceber dentre os filos mais abundantes identificados na amostra de 

água da lagoa, estão Proteobacteria e Actinobacteria, sendo encontrados nas proporções de 35% e 

45% respectivamente. Este dado corrobora os dados de Newton et al., (2011) que verificaram a 

partir da análise de sequências de genes do 16S rRNA depositadas em bancos de dados retiradas 

de 69 artigos, que ambos os filos são os mais abundantes em ambientes tanto de água doce como 

marinhos em diferentes regiões do mundo. A maior proporção de sequências de bactérias 

conhecidas e organismos já isolados pertencem a estes filos podendo corresponder a cerca de 90% 

do total. O filo Proteobacteria é considerado o mais diversificado dentre as bactérias, através de 

seus representantes isolados e classificados de acordo com as características do genoma e do 

aparato bioquímico, com extremas variações morfológicas e metabólicas, sendo dividido em 5 

grandes classes mais conhecidas (Alphaproteobacteria, Betaproteobacteria, Deltaproteobacteria, 

Epsilonproteobacteria, Gammaproteobacteria) e classes ainda em processo de classificação. 

Representantes deste filo também foram encontrados no sedimento bruto (Figura 21) e incluem 

bactérias patogênicas (dentre as entéricas da classe Gammaproteobacteria, por exemplo) e as 

responsáveis pela ciclagem de elementos como nitrogênio e enxofre - pertencentes as classes 

Alphaproteobacteria e Deltaproteobacteria, respectivamente (NUSSLEIN e TIEDJE, 1999). 

Já o filo Actinobacteria, ficou bastante representado na água e foi menos abundante na água 

intersticial do sedimento, muito possivelmente devido à diminuição da concentração de oxigênio 

neste último (ALLGAIER e GROSSART, 2006; TAIPALE, JONES, TIIROLA, 2009). 

Actinobacteria, abrange as bactérias gram-positivas de morfologia filamentosa, e são conhecidas 

como ‘tipicamente ambientais’’ por degradarem matéria orgânica. De fato, o aumento de 

concentração de matéria orgânica é uma das consequências do intenso aporte fluvial na lagoa de 

Jacarepaguá, principalmente do rio Arroio Pavuna, devido à poluição (FERNANDES, 1991). Além 

disso, seu representante patogênico mais importante pertence ao gênero Mycobacterium (que inclui 

os agentes etiológicos da tuberculose e hanseníase), que foi encontrado nos compartimentos da 

lagoa de Jacarepaguá. 

Uma grande diferença foi observada entre a composição das comunidades recuperadas do 

sedimento bruto e da água intersticial do sedimento (Figura 21). Essas diferenças podem ser 
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explicadas por inúmeros fatores, como diferenças de temperatura, pH mais ácido e um ambiente 

mais reduzido (Tabela 5) selecionando indivíduos bastantes distintos residentes do sedimento 

bruto (Figura 21). 

Também no sedimento bruto, assim como na água da lagoa, podemos observar a presença 

dos filos Proteobacteria e Actinobacteria, muito abundantes em ambientes aquáticos e que 

sugerem a possível participação de seus representantes no processo de biodegradação, uma vez que 

esse fenômeno foi observado nos consórcios recuperados de ambos os compartimentos. Além disso 

há uma presença expressiva do filo Chloroflexi, metabolicamente diverso, que abrange bactérias 

verde não-sulfurosas fotossintetizantes e quimiotróficos (aeróbios e anaeróbios), bem como 

bactérias capazes de utilizar compostos orgânicos halogenados na respiração anaeróbica 

(MADIGAN et al., 2016), evidenciando um possível papel na biorremediação de poluentes deste 

tipo na lagoa de Jacarepaguá.  

Dentre os organismos deste filo Chloroflexi, mais representados no sedimento bruto do que 

nas suspensões recuperadas da água intersticial do sedimento (cerca de 45% de acordo com a 

Figura 21), temos a presença expressiva de duas subdivisões das classes Anaerolineae e 

Dehalococcoidia, (dados não mostrados) que são considerados responsáveis pelo metabolismo 

anaeróbico dos compostos halogenados (MADIGAN et al., 2016).  Os componentes do filo OP3, 

conhecidos cientificamente e provisoriamente como Omnitrophica fazem parte dos recém 

descobertos microrganismos não cultiváveis, de tamanho pequeno em comparação a outras 

bactérias (cerca de 400 nm de diâmetro) (BROWN et al., 2015) o que justifica a sua abundância 

na suspensão recuperada da água intersticial do sedimento, que contemplou a faixa de bactérias 

entre 0,45-0,22 µm. O filo OP3 ainda é candidato a divisão (assim como muitos) por não ter 

representante isolado em cultivo cujo genoma fosse conhecido e também não se conhece suas 

características metabólicas, apesar de diversas sequências já terem sido encontradas em ambientes 

aquáticos de diferentes locais (HARRIS et al., 2004; BROWN et al., 2015). No sedimento bruto, 

evidenciamos que o filo OP3 é muito pouco representado em compaação às suspensões 

recuperadas da água intersticial (Figura 21), possivelmente devido ao tipo de interação que as 

bactérias têm com as partículas presentes no sedimento. Após o processamento desse sedimento 

para recuperar microrganismos da água intersticial (homogenização, centrifugação e filtração, por 

exemplo) pode ter havido algum tipo de seleção, acarretando nessa diferença de composição. Já o 

filo Chloroflexi se mostrou mais abundante no sedimento bruto, o que pode reforçar a condiçãode 



80 

 

baixa quantidade de oxigênio na qual o sedimento se encontra, favorecendo os microrganismos 

anaeróbios/anaeróbios facultativos, como citado anteriormente. Tal explicação também se aplica à 

presença do filo Firmicutes, onde bactérias da classe Clostridia (que possui representantes 

patogênicos bastante encontrados no sedimento, como os do gênero Clostridium, e que são 

anaeróbios estritos - causadores do tétano e botulismo) e também da classe Bacillales (anaeróbios 

facultativos) são formadoras de endósporos e comuns nos ambientes de solo/sedimento 

(MADINGAN et al., 2016). 

Também procuramos no conjunto de sequências recuperadas a presença de bactérias já 

descritas como degradadoras da toxina ao redor do mundo. A Tabela 9 mostra uma relação da 

identificação taxonômica de gêneros já reportados em estudos anteriores como capazes de 

biodegradar as MCs e que foram encontrados nas amostras sequenciadas do nosso estudo. De fato, 

estes representantes estão presentes nas suspensões recuperadas tanto da água como do sedimento, 

o que confirma a existência de linhagens bacterianas metabolicamente capazes de eliminar a MC-

LR constantemente liberada na lagoa de Jacarepaguá. Vale ressaltar que a atividade de 

biodegradação foi avaliada pela ação de consórcios microbianos, o que não invalida o 

compartilhamento de funções através de vias enzimáticas distintas entre os participantes do 

processo, o que dificultaria ainda mais o isolamento de uma linhagem específica deste ambiente 

capaz de degradar a toxina. Estes dados também não inviabilizam a presença de outros tipos de 

microrganismos (dentre bactérias de gêneros distintos até arquea, fungos e protozoários) não 

cultiváveis, também capazes de degradar a toxina e que podem participar do processo de 

biodegradação.  

De acordo com LI et al., (2016) os organismos representantes do filo Proteobacteria são, 

possivelmente, os mais influentes no processo de biodegradação da MC, uma vez que em um ensaio 

de degradação de toxina, após 7 dias de exposição a participação do mesmo aumentou quase três 

vezes em relação a sua proporção inicial no tempo zero de exposição. No presente estudo não 

pudemos realizar essa abordagem de caracterizar a alteração da composição da comunidade 

bacteriana antes e após a exposição à toxina para avaliarmos seu perfil de seleção, mas observamos 

a presença deste filo em grande quantidade tanto na água quanto no sedimento, e ambos os 

compartimentos tiveram contato prévio com a toxina após a liberação celular proveniente das 

constantes florações encontradas nesse ambiente.  Planejamos dar continuidade e observar esse 
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fenômeno de alternância da comunidade bacteriana dos compartimentos da lagoa após exposição 

a MC-LR. 

Tabela 9: Identificação de gêneros bacterianos já descritos na literatura como biodegradadores da 

MC-LR e que estão presentes na lagoa de Jacarepaguá. *Ag.int.Sed (significa água intersticial recuperada 

do sedimento, em setembro e dezembro). 

 

Gênero de 

bactérias 

 Nº Sequências 

encontradas 

  Referências 

 Ág.Int.SED.set Ág.Int.SED.dez SED H2O  

Rhodococcus 5 9 16 0 Manage et al., 

2009 

Microbacterium 9 9 16 1 Ramani et al., 

2012 

Burkholderia 56 7 3 9 Lemes et al., 2008 

Bacillus 7 20 578 3 Alamri, 2010 

Ralstonia 956 91 18 145 Yan et al., 2004 

Pseudomonas 458 17 1 4 Takenaka e 

Watanabe, 1997 

Novosphingobium 15 35 5 18 Jiang et al., 2011 

Sphingomonas 5 7 2 16 Jones et al., 1994; 

Bourne et al., 

1996; Saito et al., 

2003; 

Saitou et al., 2003; 

Ishii et al., 2004; 

Valeria et al., 2006 

Acinetobacter 288 1 1 9 Li e Pan, 2014 

Paenibacillus 12 38 250 3 Liu et al., 2007 

Methylotenera 382 18 6 8448 Mankiewicz-

Boczek et al., 2015 

Methylobacillus 12 1 1 249 Hu, Yang e Zhou, 

2009 

      

Vale ressaltar que inúmeros microrganismos isolados em diferentes locais do mundo capazes 

de biodegradar essa molécula, e que foram encontrados na lagoa de Jacarepaguá pertencem ao filo 

Proteobacteria, inclusive as primeiras linhagens de bactérias capazes de degradar são pertencentes 

à família Sphingomonadaceae (JONES et al., 1994; BOURNE et al., 1996). Esses microrganismos 

também foram evidenciados posteriormente em outros estudos (SAITOU et al., 2003; ISHII et al., 

2004; OKANO et al., 2009; JIANG et al., 2011). De modo geral, indivíduos pertencentes a esta 

família, principalmente o gênero Sphingomonas são amplamente distribuídos em ambientes 
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aquáticos e terrestres, têm metabolismo aeróbico e são conhecidos pela habilidade em metabolizar 

uma grande variedade de compostos orgânicos, incluindo os aromáticos decorrentes de 

contaminação ambiental (MADIGAN et al., 2016). Nas amostras respectivas da lagoa de 

Jacarepaguá esses indivíduos foram pouco encontrados em número de sequências similares ao 

banco de dados, o que não invalida sua possível participação da biodegradação da MC-LR. 
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6. CONCLUSÕES 

 

- Alterações no pH, na temperatura atmosférica e aeração não foram capazes de dessorver 

(e consequentemente retornar para a coluna d’água) a MC-LR presente no sedimento 

coletado da lagoa de Jacarepaguá. 

 

- A MC-LR foi rapidamente adsorvida ao sedimento quando existe uma maior aeração do 

meio e um menor pH, já o aumento da temperatura atmosférica resultou em uma tendência 

de adsorção maior do que o controle, porém não foi significativo. 

 

- Os resultados dos controles do sedimento com azida sódica, com água ultrapura e com 

água estéril sugerem que o processo de adsorção da MC-LR é imediato e acontece 

simultaneamente ao processo de biodegradação, que seria majoritário ao longo do tempo. 

 

- Os consórcios microbianos recuperados tanto da água como da água intersticial do 

sedimento da lagoa de Jacarepaguá foram capazes de biodegradar a MC-LR ao longo de 7 

dias.  

 

- Os consórcios microbianos, recuperados tanto da água como da água intersticial do 

sedimento, tratados com o antibiótico tetraciclina, potencializaram o processo de 

biodegradação da MC-LR ao longo de 7 dias, sugerindo uma seleção positiva de 

microrganismos participantes do processo de biodegradação. 

 

- Suspensões recuperadas da água intersticial do sedimento e da água da lagoa filtradas em 

0,22 µm foram capazes de biodegradar MC-LR ao longo de 7 dias, sugerindo a presença de 

microrganismos menores que 0,22 µm, conhecidos como nanobactérias, nos 

compartimentos da lagoa de Jacarepaguá. 
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- Através da metagenômica foi possível observar uma diferença da composição da 

comunidade bacteriana recuperada da água intersticial do sedimento e da água, participante 

do processo de biodegradação da MC-LR. 

- A composição das comunidades bacterianas recuperadas da água intersticial do sedimento 

nos meses de setembro e dezembro de 2014, capazes de biodegradar MC-LR foi bastante 

semelhante, o que sugere uma estabilidade deta comunidade no sedimento.  

 

- Através da metagenômica foi possível observar a presença de bactérias (tanto na água 

intersticial do sedimento como na água), já descritas pela literatura como capazes de 

biodegradar MC-LR. Alguns dos gêneros encontrados foram: Burkholderia, Bacillus, 

Ralstonia, Pseudomonas, Novosphingobium, Sphingomonas e Methylotenera. 

 

- O processo de adsorção mediante a alterações como acidificação do pH, aumento da 

temperatura e aeração, simultâneo ao processo de biodegradação podem ser uma forma 

segura de limitar a disponibilidade da MC no ambiente aquático, porém mais estudos 

precisam ser feitos para avaliar o potencial ecotoxicológico dos produtos gerados após o 

processo de biodegradação. 
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7. PERSPECTIVAS 

 

Pretendemos aprofundar o conhecimento do processo de biodegradação das MC-LR por 

microrganismos nativos da lagoa de Jacarepaguá estigar incluindo os seguintes pontos: 

7.1 - Verificar se a disponibilidade de MC-LR afeta a composição da comunidade microbiana 

recuperada da lagoa de Jacarepaguá (água e sedimento). Para tal, consórcios microbianos serão 

recuperados da lagoa, em seus respectivos compartimentos, e mantidos na presença ou ausência de 

MC-LR por período de tempo necessário para degradação completa. Em seguida, verificaremos 

por metagenômica se ocorre diferença da composição da comunidade microbiana que 

possivelmente será selecionada e/ou eliminada após a exposição à MC-LR. 

- Verificar se a exposição continuada à MC-LR afeta a capacidade de degradação da 

comunidade microbiana recuperada da lagoa de Jacarepaguá (água e sedimento). Testar se ocorre 

adaptação metabólica da comunidade microbiana quando exposta à presença contínua de MC-LR, 

a partir de adições continuadas da toxina (ao fim de cada ciclo de degradação total) a consórcios 

microbianos recuperados da lagoa. Ao longo do tempo, em cada amostragem será analisada a 

eficiência da biodegradação, com o objetivo de avaliar se a degradação será cada vez mais eficaz 

em resposta às exposições a toxina (adaptação metabólica e/ou dependência energética), menos 

eficaz (toxicidade) ou se manterá com uma resposta constante (adaptação). 

- Avaliar a capacidade de biodegradação da MC-LR por um consórcio microbiano 

recuperado de um ambiente aquático sem prévia exposição a florações de cianobactérias, no Parque 

Nacional da Restinga de Jurubatiba (RJ), onde espera-se que não haja seleção favorável de 

microrganismos capazes de degradar a toxina. Nesses consórcios seriam testados os efeitos de 

adição contínua de MC-LR, comparando a capacidade de adaptação e eficiência do processo de 

biodegradação com um consórcio já adaptado, como o da lagoa de Jacarepaguá.    

- Verificar o efeito da sazonalidade na composição da comunidade microbiana capaz de 

degradar MC-LR, e na capacidade/eficiência do processo de biodegradação. Resultados prévios 

mostraram perfis distintos de degradação (mais ou menos eficiente ao longo de 7 dias) a partir de 

consórcios microbianos recuperados da água e do sedimento da lagoa, conforme a época das coletas 

(verão, inverno, intensidade de precipitação). A variação sazonal pode influenciar a composição 

da comunidade microbiana e consequentemente a atividade de biodegradação.  Por isso, testes de 

biodegradação de MCYST-LR serão realizados com comunidades microbianas recuperadas dos 
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compartimentos da lagoa a partir de um número maior de coletas, abrangendo a variação sazonal, 

com o intuito de avaliar a possível variação da ocorrência da biodegradação e se a comunidade 

capaz de degradar MC se mantém inalterada ou varia em sua composição, isto é, se a atividade 

metabólica de degradação pode ser derivada de uma composição taxonômica distinta. 

7.2. Confirmar se nanobactérias estão presentes na microbiota da lagoa de Jacarepaguá e se 

são capazes de degradar MC-LR. Resultados prévios indicaram que a fração de água da lagoa e 

fração recuperada do sedimento, de tamanho menor que 0,22 µm, foi capaz de degradar a toxina. 

Pretendemos confirmar este resultado com um número maior de testes usando consórcios 

recuperados da lagoa em diferentes épocas. Caso haja degradação pretendemos caracterizar 

morfologicamente (microscopia eletrônica) e geneticamente (metagenômica) as nanobactérias 

possivelmente envolvidas. 

7.3. Verificar a degradação de MC-LR mimetizando uma condição real do ambiente aquático 

em relação a uma floração tóxica de cianobactéria com consequente liberação da toxina. Até o 

momento foram realizados experimentos de degradação com uma concentração de microcistina 

(10 ng mL-1) muito abaixo da encontrada em uma floração de cianobactérias produtoras, devido a 

limitações na obtenção da toxina purificada em laboratório. Além disso, os testes foram realizados 

apenas com a toxina pura, visto que no ambiente, após a morte celular, muitos outros compostos 

são liberados o que poderá acarretar em uma seletividade por parte dos microrganismos. Logo, 

avaliar a capacidade de degradação da toxina proveniente de um cultivo de Microcystis, 

mimetizando uma condição real do ambiente aquático, pretendemos testar a capacidade/taxa de 

biodegradação pelo consórcio microbiano recuperado dos compartimentos da lagoa, em 

comparação ao processo já estudado com a toxina pura. 

7.4. Testar o potencial tóxico dos produtos de degradação gerados pelo consórcio microbiano, 

uma vez que os diferentes efeitos tóxicos da MC-LR já foram observados em organismos aquáticos, 

mamíferos e até no homem. Logo, é necessário avaliar se os produtos gerados a partir da 

biodegradação também teriam um potencial tóxico, o que comprometeria o uso desta abordagem 

como uma forma de remediação. Assim, serão realizados bioensaios usando produtos de 

degradação da MC-LR por microrganismos da água. Serão testados os efeitos de toxicidade aguda 

(morte e imobilidade) sobre um representante da comunidade zooplanctônica (Daphnia). 
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http://www.inea.rj.gov.br/cs/groups/public/documents/document/zwew/mdgx/~edisp/inea0081549.pdf
http://www.inea.rj.gov.br/cs/groups/public/documents/document/zwew/mte1/~edisp/inea0115605.pdf
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Análise por eletroforese dos produtos de amplificação da região v4 do 16SrDNA das amostras 

obtidas da lagoa de Jacarepaguá. (A) Gel virtual; (B) Eletroferograma; (L) padrão de peso 

molecular de DNA, em pares de base; (1) água intersticial do sedimento fração < 0,45 um de 

setmbro de 2014; (2) água da lagoa fração < 0,45 um de setmbro de 2014; (3) sedimento bruto de 

janeiro de 2015; (4) água intersticial do sedimento fração < 0,45 um de dezembro de de 2014. 

Análise no Bioanlyzer (Agilent) com o kit High Sensitivity DNA Assay. 
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