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RESUMO 
 

 
A água é um dos recursos naturais mais afetados pelo aumento da poluição. 

Dentre os principais poluentes, destacam-se os metais, que podem ser diretamente 
prejudiciais à saúde humana e aos ecossistemas. O metal cobre é amplamente utilizado 
nas indústrias, por isso, seu uso excessivo representa para o meio ambiente problemas de 
contaminação.  Desta forma a remoção de metais por microrganismos em efluentes 
industriais tem atraído grande atenção, devido ao seu potencial de prover uma 
alternativa econômica e eficiente quando comparado aos processos físico-químicos 
convencionais. Devido a poucos estudos a respeito do uso de células vivas na remoção 
de metais, este estudo visou ampliar os conhecimentos fisiológicos e bioquímicos no 
processo de remoção ativa e contínua de cobre por Enterococcus faecalis ATCC 51299, 
Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre Enterococcus 

faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. Os 
resultados obtidos demonstraram efeito significativo (P<0,05) para os fatores espécie e 
concentrações de cobre em função do crescimento, consumo de fósforo, remoção de 
cobre e acúmulo intracelular de cobre, exceto para o pH. As distintas concentrações de 
cobre limitaram circunstancialmente o crescimento das espécies em estudo, entretanto o 
metal nas concentrações utilizadas não foi inibitório, o que sugere o desenvolvimento de 
adaptação fisiológica ao metal cobre em concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1. 
O requerimento de fósforo pelas células cultivadas na presença de cobre foi maior do 
que a cultura do grupo controle, portanto pode-se sugerir que o fósforo esteja sendo 
utilizado para suportar o crescimento das biomassas em presença de cobre. A 
capacidade máxima de acumulação intracelular de cobre foi 3,69 mg g-1; 11,19mg g-1 e 
7,42mg g-1 para as biomassas de Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 
51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 respectivamente. Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 apresentou maior acúmulo intracelular de cobre 
quando comparado a Enterococcus faecalis ATCC 51299. Estes resultados sugerem que 
as cepas em estudo exibem potencial para a exploração na remoção de cobre.  
 
 
Palavras-Chave: Cobre, Bioacumulação, Enterococcus faecalis ATCC 51299, 
Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. 
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ABSTRACT 
 

 
Water is one of the most affected natural resources by the increase of pollution. 

Among the main pollutants, the ones that stand out are the metals, which can be directly 
harmful to human health and ecosystems. The metal copper is widely used in industries, 
so its excessive use represents contamination problems for the environment. Therefore, 
the removal of metals by microorganisms in industrial effluents has attracted great 
attention due to its potential to provide an economical and efficient alternative 
compared to conventional physicochemical processes. Owing to few studies regarding 
the use of living cells in the removal of metals, this study aimed to broaden the 
physiological and biochemical knowledge on the process of active and continuous 
removal of copper by Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar 
Enteritidis CCT 4475 and interaction between Enterococcus faecalis ATCC 51299 and 
Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. The results showed a significant 
effect (P <0.05) for the species factors and concentrations of copper because of growth, 
consumption of phosphorus, copper removal and accumulation of intracellular copper, 
except for pH. The different concentrations of copper circumstantially limited the 
growth of the species studied, however the metal in the concentrations used was not 
inhibitory, suggesting the development of physiological adaptation to copper metal at 
concentrations of 7.72 mg L-1 e 15.20 mg L-1. The requirement of phosphorus by the 
cells cultivated in the presence of copper was higher than the culture of the control 
group, thus it can be suggested that phosphorus has been used to support the growth of 
biomass in the presence of copper. The maximum capacity of intracellular accumulation 
of copper was 3.69 mg g-1, 11.19mg g-1 and 7.42mg g-1 for the biomass of Enterococcus 

faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 and 
interaction between Enterococcus faecalis ATCC 51299 and Salmonella enterica 

sorovar Enteritidis CCT 4475 respectively. Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 
4475 showed greater intracellular accumulation of copper in comparison to 
Enterococcus faecalis ATCC 51299. These results suggest that the strains studied show 
potential for exploration in the removal of copper. 
 
 
Key-words: Copper, Bioaccumulation, Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella 

enterica serovar Enteritidis CCT 4475. 
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INTRODUÇÃO 
 

 
O desenvolvimento tecnológico trás consigo vários problemas ambientais. Os 

efluentes industriais são, neste contexto, responsáveis pela maioria dos descartes 

contendo substâncias poluentes. Dentre estas destacam-se os metais, os quais podem ser 

extremamente tóxicos e diretamente prejudiciais a saúde humana e aos ecossistemas e 

diferentemente dos agentes poluidores orgânicos não são biodegradáveis. 

Alguns metais são necessários em concentrações mínimas para manutenção dos 

processos vitais dos seres vivos (sendo denominados de oligoelementos ou 

micronutrientes). Diversos metais, tais como o ferro, cobre, zinco, cobalto, manganês, 

cromo, molibdênio, vanádio, selênio, níquel e estanho, participam do metabolismo e da 

formação de muitas proteínas, enzimas, vitaminas e pigmentos respiratórios essenciais 

aos diversos organismos.  No entanto quando os metais começam a se apresentar em 

concentrações acima de valores convencionais estabelecidos pela legislação, podem 

interferir em diferentes passos nas vias metabólicas, de forma que os íons metálicos 

podem acarretar mudanças na permeabilidade da parede celular, inibição da síntese 

protéica, interferência nos processos respiratórios, fotossíntese e inibir a ação de 

enzimas (Nies, 1999). 

De acordo com a Organização Mundial de Saúde, os metais que causam maior 

preocupação são: alumínio, cromo, manganês, ferro, cobalto, níquel, cobre, zinco, 

cádmio, mercúrio e o chumbo. O metal cobre, em particular, quando encontrado em 

pequenas concentrações nos organismos participa ativamente no metabolismo celular, 

sendo um componente essencial de várias enzimas.  No entanto, quando os organismos 

encontram-se expostos a concentrações elevadas biodisponíveis, a bioacumulação pode 

ocorrer, com possíveis efeitos tóxicos (Donmes e Aksu, 2001). 

A contaminação por metais em ecossistemas aquáticos e terrestres assume grande 

importância e a pesquisa de novas tecnologias para o tratamento destes tem sido 

fortemente incentivada. Neste sentido o uso de microrganismos para remoção de metais 

em efluentes industriais tem recebido atenção cada vez maior. Segundo Gupta et al. 

(2000), a alta eficiência e baixo custo em concentrações reduzidas de metais fazem dos 

processos biotecnológicos, os mais vantajosos em comparação aos métodos físico-

químicos empregados na remoção de metais. 
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A biotecnologia é baseada na busca e descoberta de recursos biológicos para a 

obtenção de produtos e ou serviços de interesse econômico ou ambiental. A 

biorremediação consiste em uma técnica que utiliza microrganismos para tratamento de 

rejeitos potencialmente tóxicos.  

Os microrganismos capazes de crescer na presença de metais pesados e que 

apresentem uma significativa capacidade de sorção têm potencial de utilização em 

biorremediação. Segundo Gadd et al. (2004), os microrganismos possuem capacidade 

efetiva ou mediadora nos processos de mobilização ou imobilização dos metais, que 

influenciam no equilíbrio das espécies metálicas entre as fases solúveis e insolúveis. A 

mobilização dos metais pode ser realizada por quelação e transformação química, 

enquanto que, a imobilização pode ocorrer por precipitação, adsorção e seqüestro 

intracelular. 

A tolerância aos metais pesados em um grande número de microrganismos tem 

sido correlacionada com a presença de um homopolímero de cadeia longa de fosfatos 

inorgânicos, denominado de polifosfato inorgânico (PoliPi). Um grande número de 

organismos incluindo bactérias, fungos, plantas e animais estocam energia na forma de 

um polímero de fosfato, que por sua vez atuam como fonte de energia, elementos de 

reserva de fósforo inorgânico, estoque e quelação de metais e regulador de resposta ao 

estress, ressaltando grande relação entre PoliPi e estoque/tolerância/detoxificação de 

metais (Kulaev, 2000). 

Microrganismos vivos e mortos ou seus derivados podem ser usados para 

remoção de metais pesados de efluentes. A maioria dos estudos, porém são direcionadas 

para o uso de biomassa inativa (morta). Entretanto, células vivas e em crescimento pode 

apresentar a vantagem de remoção ativa contínua de metais pesados após adsorção 

física e potencial otimização através da manipulação de organismos mais resistentes 

(Malik, 2004). 

Mediante ao imenso montante de resíduos contaminados com metais 

provenientes das mais diversas atividades econômicas e associado a poucos estudos a 

respeito do comportamento de células vivas na remoção de metais. Esta pesquisa visou 

ampliar o conhecimento acerca das habilidades de remoção ativa de cobre por 

Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 

e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475, bem como os fatores que podem influenciar neste processo.  
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo Geral 

 

Avaliar o comportamento fisiológico e bioquímico de cepas bacterianas 

especificamente Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475 e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 durante o crescimento em presença 

de cobre e caracterizá-las quanto ao seu potencial biotecnológico.  

 

2.2 Objetivos Específicos 

 

• Caracterizar o perfil do crescimento de Enterococcus faecalis ATCC 51299, 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 na presença e ausência do metal cobre; 

• Analisar o comportamento do metabolismo de Enterococcus faecalis ATCC 

51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 na presença de fósforo e avaliar o envolvimento deste na quelação de 

metais; 

• Caracterizar a cinética de remoção de cobre por Enterococcus faecalis ATCC 

51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475;  

• Avaliar a eficiência de sorção e acumulação de cobre por Enterococcus faecalis 

ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação 

entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 

 

3.1 POLUIÇÃO AMBIENTAL 

3.1.1 Contaminação do meio ambiente por metais 

 

Em função do crescimento populacional, do intenso uso industrial e agrícola tem 

elevado o descarte de inúmeros compostos tóxicos no meio ambiente. Este fato, por sua 

vez, vem alterando a composição química das águas, do solo, da atmosfera e dos 

sistemas biológicos. A legislação vigente considera resíduos com características 

prejudiciais à saúde humana e ao ecossistema aquele cujas particularidades tornem 

inviável o seu lançamento na rede pública de esgoto ou em corpos d'água (CONAMA, 

2005).  

A humanidade vem usando a água doce, desde tempos remotos, de uma forma 

indiscriminada, como se esta fosse um recurso infinito. Em função do acelerado 

aumento da poluição de rios e lagos, ocasionada pelo despejo desordenado de rejeitos 

industriais e urbanos, crescem em todo o mundo a consciência da sustentabilidade e, 

principalmente, de que a água, em condições de uso, torna-se um recurso cada vez mais 

escasso (Pegorini et al., 2005; Gonçalves Junior et al., 2009).  

A poluição de um meio aquático causa alterações nas características físicas 

(turbidez, cor, temperatura, viscosidade, tensão superficial), químicas (carência química 

de oxigênio, pH, acidez, alcalinidade, oxigênio dissolvido, nível de toxicidade, 

nutrientes) e biológicas, que comprometem a qualidade da água (Barros et al., 2007). 

Dentre as várias formas de contaminação do meio ambiente, resultantes das 

diversas atividades econômicas, a contaminação da água com metais pesados é uma das 

que têm trazido mais preocupação aos pesquisadores e órgãos governamentais 

envolvidos no controle de poluição (Gonçalves Junior et al., 2009). Segundo Porto e 

Ethur (2009), os metais e seus derivados podem comprometer sensivelmente os 

sistemas vitais e interferir na manutenção dos ecossistemas.  

Os metais pesados são emitidos por atividades de mineração e transformação de 

metais, como  bem como de atividades industriais, municipais e  agrícolas.  As 

influências geológicas e antrópicas podem determinar a concentrações de metais 

pesados em determinadas áreas. Os metais diferentente de outros contaminantes 
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ambientais como constituintes naturais do meio ambiente, não devem ser eliminados, 

devido à necessária presença deste em pequenas concentrações no metabolismo dos 

seres vivos. Neste sentido os mesmos devem obedecer ao equilíbrio e legislações 

vigentes entre os diversos íons metálicos biodisponíveis nos ecossistemas. A 

investigação sobre metais pesados reuniu-se com interesse crescente nos últimos anos.  

Isto é em parte uma conseqüência da preocupação com a proteção do meio ambiente, e 

devido ao aumento do conhecimento sobre o papel e o efeito dos  elementos metálicos 

sobre os organismos vivos (Aprile e Bouvy, 2010). 

A indústria química é uma das maiores emissoras de poluentes contendo metais 

e dentre elas destacam-se: as indústrias de papel, petroquímica, cloro, fertilizantes, 

usinas siderúrgicas, metais não-ferrosos, automóveis, aviões, vidro, cimento, cerâmica, 

têxtil, curtumes e usinas termoelétricas (CONAMA, 2005). Os metais quando em 

solução são facilmente transportados podendo alcançar altas concentrações em áreas 

fechadas em razão de sua própria disposição, como constituinte natural, ou por 

amplificação biológica (Pinto et al., 2002).  

Os metais pesados constituem um grupo heterogêneo de elementos químicos, 

que incluem, metais, semi-metais e não metais. A expressão metal pesado se aplica a 

elementos que possuem massa específica maior que 5,00 g cm-3 ou que tenham número 

atômico maior do que 20,00 (Gonçalves Junior et al., 2000; Gonçalves Junior et al., 

2009). 

Muitos metais são essenciais para o crescimento de todos os tipos de 

organismos, desde bactérias e plantas até o ser humano, porém são requeridos em baixas 

concentrações como micronutrientes atuando como co-fatores essenciais para 

metaloproteínas e certas enzimas. Em altas concentrações podem tornar-se tóxicos por 

danificar os sistemas biológicos já que apresentam características biocumulativas no 

organismo (Celere et al., 2007; Nagashima et al., 2009).  

Embora muitos metais sejam essenciais ao bom funcionamento do organismo, 

outros podem ser prejudiciais, causando efeito de toxicidade agudo ou crônico. Esta 

toxicidade depende não só do metal tóxico em si, mas da forma como está disponível e 

da sua concentração, salientando-se, ainda, que a maior parte dos metais encontrados no 

organismo humano apresenta alta reatividade química e atividade biológica, 

particularmente na forma de íons, radicais ou complexos orgânicos. Os metais podem 

potencialmente, ser de alto risco, dependendo da quantidade ingerida e de outras 
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condições, como o tempo e frequência da exposição e suscetibilidade do organismo 

exposto (Midio e Martins, 2000; Lidino et al., 2008). 

Os metais pesados cobre (Cu), zinco (Zn), ferro (Fe), manganês (Mn), são 

considerados essenciais e participam do metabolismo celular e metais pesados cádmio 

(Cd), chumbo (Pb) e cromo (Cr) não são essenciais, portanto, são tóxicos, mesmo em 

níveis de traço. (Marengoni1 et al., 2008). Segundo Gonçalves Junior et al. (2009), os 

metais essenciais podem também produzir efeitos tóxicos quando em concentrações 

elevadas. 

Deve-se considerar também que os metais pesados essenciais, benéficos e 

tóxicos são extremamente relevantes na interrelação dos sistemas vivos e o meio 

abiótico. O grande risco apresenta-se quando os contaminantes inorgânicos como metais 

pesados (As, Cd, Cr, Cu, Hg e Pb), encontram-se em quantidade superiores ao limite 

máximo preconizado por órgãos de saúde pública, e considerados tóxicos, podem causar 

problemas de saúde como disfunções neurológicas, distúrbios gástricos e muitos outros 

sintomas (Marengoni1 et al., 2008). 

 

3.1.2 Metal cobre 

 

Os metais pesados podem influenciar nos processos de crescimento dos 

organismos, morfologia da célula, metabolismo, formação e destruição da membrana 

celular. A toxicidade resulta em alterações na estrutura dos ácidos nucléicos, proteínas, 

na fosforilação oxidativa e no balanço osmótico atuando de maneira comprometedora 

nas reações bioquímicas essenciais (Bruins et al., 2000). 

Como constituinte natural da crosta terrestre o cobre não deve ser eliminado, 

uma vez que participa ativamente em concentrações traço de reações bioquímicas nos 

organismos vivos. Entretanto, Segundo Sodré e Lenzi (2001), devido ao aumento 

atividades decorrentes da agricultura, indústria metalúrgica, mineração e refino tem 

elevado as concentração de cobre no meio ambiente.  

Metais pesados como cobre não são biodegradáveis e a sua toxicidade está 

condicionada ao tipo, concentração do metal e as propriedades características do 

ambiente e estes fatores podem influenciar diretamente na disponibilidade do metal (De 

Mora et al., 2006).  
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A concentração média desse metal no solo varia de 6 a 8 mg kg-1, podendo 

oscilar em função das atividades desenvolvidas no local (Sodré e Lenzi, 2001). Os 

limites recomendados de cobre dissolvido para as águas de Classe I são de 0,009 mg/L 

em águas doces e 0,005 mg/L em águas salinas (CONAMA, 2005). 

Alguns metais são parte integrante dos processos vitais dos seres vivos. O cobre 

é um micronutriente essencial para a maioria, senão todos, os organismos vivos, pois é o 

constituinte de muitas metaloenzimas e proteínas envolvidas no transporte de elétrons, 

oxidação e outras reações importantes (Souza et al., 2005). O cobre também atua como 

cofator de diversas enzimas celulares, como as catalases, citocromoxidases, dopamina-

β-hidroxilase  e peroxidases. As manifestações decorrentes da deficiência do metal 

incluem disfunção cardíaca, aumento da fração do colesterol de alta densidade, 

diminuição da metionina, encefalinas e diminuição da depuração da glicose (Pedrozo e 

Lima, 2001). Entretanto quando ocorre o aumento de suas concentrações pode se tornar 

tóxico e efeitos deletérios começam a surgir provocando vários desequilíbrios.  

A exposição crônica ao cobre pode levar a irritação nas fossas nasais, úlceras e 

perfuração do septo, além da hepatoxicidade. Distúrbios da concentração normal do 

cobre solúvel no organismo podem provocar hiper ou hipocupremia (Garbin et al., 

2005).  Segundo Pedrozo e Lima (2001), as enfermidades decorrentes desta 

descompensação são os distúrbios genéticos de Menks e Wilson. A síndrome de Menks 

é uma desordem recessiva ligada ao cromossomo X, que impossibilita a incorporação 

do metal às enzimas cobre-específicas, levando ao um estado de deficiência do cobre 

caracterizada por anomalias ósseas, retardo mental severo e degeneração neurológica.  

A doença de Wilson é uma moléstia de caráter autossômico recessivo, que leva 

ao acúmulo desse metal, inicialmente no hepatócito e posteriormente em diversos 

órgãos e tecidos, particularmente no cérebro, córnea e rins. Dentre as manifestações 

clínicas citam-se a cirrose, hepatite crônica, catarata, filtração glomerular reduzida, 

arritmia e cardiomiopatia (Aston et al., 2000; Pedrozo e Lima, 2001). Segundo Azevedo 

et al. (2003), a epilepsia, melanoma, esclerose, aceruloplasminemia, doença de 

Alzheimer e a artrite reumatóide, são patologias provavelmente relacionadas com o 

metabolismo do cobre, porém, ainda são motivos de controvérsias e discussões. 

As águas residuárias de galvanoplastia e especialmente a indústria elétrica 

contêm altos níveis de íons Cu 2 + e o tratamento dessas águas para remover íons Cu 2 + 

são necessárias antes do descarte (Yilmaz et al., 2010).  O tratamento de ambientes 
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contaminados por metais envolve processos físico-químicos de precipitação, floculação, 

eletrólise, cristalização ou adsorção; entretanto, estes processos podem ser onerosos e/ou 

contribuir para formação de novos contaminantes ambientais (Pinto et al., 2002), além 

de ineficazes em baixas concentrações de metais ( Yilmaz et al., 2010; Barros et al., 

2006). 

 Em microrganismos o cobre tem seu efeito em enzimas relacionadas ao 

processo respiratório, entretanto em altas concentrações os íons de metais pesados 

podem formar complexos inespecíficos nas células, os quais são extremamente tóxicos 

(Nies, 1999). Segundo Wang et al. (2003), o cobre interage facilmente com radicais de 

oxigênio molecular, o que o torna um elemento potencialmente tóxico, e dessa forma, 

muitos microrganismos são sensíveis ao metal. Entretanto exposição dos 

microrganismos aos metais leva ao desenvolvimento da tolerância pela comunidade 

microbiana exercendo pressão seletiva a resistência aos metais (Ellis et al., 2003). Estes 

organismos por sua vez podem ser utilizados na remoção de metais. 

A existência de uma política ambiental cada vez mais restritiva obriga ao 

desenvolvimento de sistemas de remoção de metais que visem à diminuição da 

concentração destes elementos em efluentes industriais devidos os severos problemas 

causados pelos metais no ambiente. Uma das alternativas é o uso da biorremediação que 

é definida como o uso de microrganismos com o fim de remover, degradar ou isolar 

substâncias tóxicas do ambiente. Segundo Chatterjee e Lalitagauri (2008), os métodos 

biológicos têm melhor desempenho devido ao seu potencial de prover uma alternativa 

econômica e eficiente quando comparado aos métodos convencionais de remoção de 

íons metálicos em águas residuárias.  

 

3.2 PROCESSOS BIOTECNOLÓGICOS  

3.2.1 Biotecnologia aplicada à remoção de metais 

 

A biotecnologia é baseada na busca e descoberta de recursos biológicos 

industrialmente exploráveis, visando solucionar problemas globais através de produtos, 

serviços e ou processos para saúde, produção de alimentos e poluição ambiental, bem 

como à promessa de desenvolvimento industrial sustentável (Bull et al., 2000). 

A biotecnologia aplicada ao meio ambiente, embora ainda considerada uma área 

de pesquisa emergente, mostra-se potencialmente capaz de responder com soluções 
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efetivas para uma grande variedade de problemas relativos à poluição ambiental. A 

biorremediação é um processo tecnológico que vem alcançando importância mundial, 

uma vez que o aumento da atividade industrial está degradando, cada vez mais, os 

ecossistemas naturais. Esta técnica utiliza sistemas biológicos para tratar a poluição e 

restaurar a qualidade ambiental por meio da degradação e/ou remoção de poluentes. Os 

sistemas biológicos geralmente utilizados bactérias, fungos ou plantas. No entanto, a 

biodegradação com microrganismos é a opção mais freqüentemente empregada (Pinto et 

al. 2002).  

Existem várias estratégias de biorremediação destacam-se a bioestimulação, 

bioadição que utilizam microrganismos e cuja aplicação isolada ou combinada poderá 

conduzir a uma rápida e completa degradação de poluentes. A bioestimulação tem por 

objetivo aumentar o número ou estimular a atividade dos microrganismos degradadores 

da comunidade indígena de uma determinada região contaminada, através da adição de 

nutrientes. A bioadição consiste na adição de microrganismos, pertencentes ou não à 

comunidade indígena, crescidos em laboratório e com capacidade para degradar o 

contaminante (Vogel, 1996; Widada et al., 2002). Outras técnicas de biorremediação 

têm sido estudadas, como a biotransformação do Cr (VI) em Cr (III) por bactérias 

redutoras de cromo (Figueira et al., 2000), a fitorremediação que utiliza vários tipos de 

plantas  para remover, estabilizar ou destruir contaminantes em ambientes poluídos 

(Vidali, 2001; Arshad et al., 2008), e a remediação mediada por microrganismos 

capazes de imobilizar o contaminante. 

As técnicas de biorremediação oferecem novas possibilidades para acelerar a 

degradação destes poluentes, quer adicionando-se os nutrientes necessários à população 

microbiana natural, quer adicionando-se culturas mistas ou puras, que apresentem as 

vias metabólicas que permitam a rápida metabolização do contaminante (Brarker e 

Bryson, 2002). A aplicação biotecnológica de microrganismos geneticamente 

modificados pode aumentar a capacidade e eficiência de um biossorvente (Koács et al., 

2010). 

A biorremediação mais apropriada para tratar um determinado local, é 

determinada por vários fatores, tais como as características do(s) poluente(s) presente(s) 

como sua natureza, concentração e biodisponibilidade, a composição do sistema em 

termos de nutrientes e população microbiana presente no local (Dua et al., 2002).  



 

 

21

 

Vários autores têm estudado a remoção de compostos orgânicos: destacam-se os 

trabalhos efetuados por Aktas e Çeçen (2007), que estudaram a remoção de 2clorofenol 

por quatro tipos de carvão activado os trabalhos de Wu e Yu (2006, 2007), que 

utilizaram um fungo, Phanerochaete chrysosporium, para a remoção de 2, 4 – 

diclorofenol, 2 – clorofenol, 4 – clorofenol e fenol e, ainda, os de Rubín et al. (2006), 

com a alga castanha, Sargassum muticum, para a remoção dos mesmos compostos. Wu 

e Yu concluíram que o fungo utilizado apresentava melhores resultados de remoção 

para o fenol enquanto os segundo chegaram à conclusão que a alga castanha por eles 

utilizada removia mais eficazmente o 4- clorofenol. A utilização de microrganismos 

para a remoção de cresóis foi estudada por Tallur et al. (2006), que estudaram a 

biodegradação de p-cresol por Bacillus sp e concluíram que esta bactéria é capaz de 

utilizar p- cresol como fonte de carbono e energia. 

Diferentemente dos compostos orgânicos os metais não são biodegradáveis, ou 

seja, nenhum processo pode degradar, ou eliminar estes elementos inorgânicos. 

Entretanto, a sua imobilização mediada pelos microrganismos, pode ser uma alternativa 

eficaz a fim de proteger solos, águas subterrâneas e o ecossistema de uma contaminação 

(Sprocati et al., 2006).  

Alguns sistemas biológicos com algas marinhas, fungos, leveduras, bactérias, 

resíduos biológicos (agrícolas, florestais), foram testados em estudos de biossorção de 

metais com resultados muito promissores. É valido ressaltar que certa biomassa pode 

remover uma larga gama de metais pesados, enquanto outras são específicas para certo 

tipo de metal (Vieira e Volesky, 2000). 

As principais vantagens do uso de microrganismos para imobilização de metais 

incluem baixos custos de operação, minimização do volume de químicos e alta 

eficiência na desintoxificação de efluentes diluídos (Tunali et al., 2005).  

Demìr e Arysol (2007), desenvolveram um estudo com o objetivo de analisar os 

custos e benefícios das remoções química e biológica do Cr (VI). Estes autores 

compararam a remoção de Cr (VI) por Bacillus thuringiensis com a remoção do mesmo 

íon por um método químico (resina de troca iônica). Os resultados obtidos apresentaram 

na remoção química uma percentagem de remoção de cromo de 99,68 %, enquanto para 

a remoção biológica se obteve uma remoção de 59,3 % e o custo da remoção por resina 

de troca iônica foi aproximadamente o dobro do valor da remoção por Bacillus 

thuringiensis. Por conseguinte, o custo por unidade na remoção química é mais alto, 
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mas é mais alta também a percentagem de remoção, no entanto, a remoção biológica 

trás inúmeros benefícios não mensuráveis para a saúde humana e o ambiente, pelo que é 

do interesse das indústrias adotarem sempre os métodos biológicos em detrimento dos 

métodos químicos. 

Muitos microrganismos, incluindo fungos, algas e bactérias possuem a 

habilidade para remover metais pesados do meio ambiente (Moore et al., 2008; 

Debelius et al., 2009; Yilmaz et al., 2010). Entretanto a capacidade de remoção, assim 

como, o mecanismo de acumulação pode variar amplamente de acordo com a espécie 

microbiana, ou até mesmo a linhagem. Células, produtos excretados, parede celular e 

polissacarídeos têm potencial para remover metais de solução. Fatores externos como 

pH, temperatura, ausência ou presença de nutrientes e outros metais também 

influenciam no mecanismo atuante e, conseqüentemente, na eficiência e seletividade de 

acumulação (Cotoras, 1992; Nakajima e Sakagushi, 1986). 

 

3.2.2 Mecanismos de interação entre microrganismos e metais  

 

Alguns microrganismos exibem capacidade de crescer em elevadas 

concentrações de metais. Os microrganismos desenvolveram diferentes mecanismos de 

resistência/tolerância aos metais pesados, dentre os quais: seqüestro intra e extracelular; 

bombas de efluxo; redução e complexação. Qualquer um desses processos resulta em 

diminuição da toxicidade do metal (Gomes et al., 1998; Nies, 1999). 

A biossorção é um processo pelo qual certos tipos de microrganismos, vivos ou 

mortos, podem sequestrar ou concentrar metais pesados a partir de soluções aquosas 

(Naja e Volesky, 2006). As características químicas e biológicas destes processos de 

remoção são importantes para o entendimento do papel dos íons metálicos nas funções 

celulares básicas e também para a determinação da forma mais eficaz de aplicação 

destes processos na desintoxificação de efluentes industriais poluídos com metais 

pesados com o recurso de biomassa (Prado Acosta et al., 2005). 

Os microrganismos exibem uma grande capacidade de captação e acúmulo de 

metais através de processos que podem ser ou não dependentes do metabolismo. Os 

microrganismos possuem dois mecanismos distintos de acumulação de metais, onde o 

primeiro envolve a adsorção físico-química à superfície celular, constituindo um 

processo independente do metabolismo que é denominado de biossorção. O segundo é 
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exclusivamente dependente do metabolismo celular e envolve transporte ativo dos 

metais para o interior da célula, sendo conhecido como bioacumulação (Gomes et al., 

1998). 

O fenômeno de biossorção está relacionado à superfície celular a presença de 

grupos carregados negativamente em vários componentes que formam a parede celular 

confere um caráter aniônico à superfície celular, resultando na atração passiva dos íons 

de metais a mesma. Sendo assim, a ligação dos íons metálicos ocorre por interações 

eletrostáticas destes com grupos funcionais (OH-, HPO4
-2, R-, COO-, -SH-, NH2-) 

presentes em carboidratos, lipídios e proteínas da superfície celular (Vieira e Volesky, 

2000). Desta forma, a capacidade de “adsorver” metais vai depender diretamente das 

características do revestimento celular de cada espécie (Gomes et al., 1998). 

A bioacumulação é um processo mais lento do que a biossorção e pode ser 

inibida pela ausência de nutrientes tais como glicose, nitrogênio e fósforo, e pela ação 

de inibidores metabólicos e fatores ambientais. Este processo pode ser entendido como 

uma segunda fase do processo de absorção dos metais por microrganismos vivos, 

decorrendo, dessa forma, de um mecanismo celular ativo, que ocorre numa primeira 

fase, com gasto de energia (ATP). Assim esse processo difere na sua essência da 

adsorção físico–química passiva. A bioacumulação requer geralmente sistemas 

específicos de transporte e dependerá do grau de tolerância da célula ao metal (Donmez 

e Aksu, 2001; Malik, 2004). 

A biossorção é um fenômeno que ocorre em microrganismos vivos e mortos, a 

bioacumulação é apenas mediada por microrganismos vivos. Sendo assim, a 

bioacumulação é um processo dependente do crescimento, em contraste com a 

biossorção que é crescimento independente (Gupta et al., 2000). Em adição, células 

vivas podem interagir de diversas formas com metais, tanto por mecanismos passivos, 

utilizados por células mortas, quanto por mecanismos que requerem atividade 

metabólica (Gomes et al., 1998). 

A principal desvantagem da biossorção está relacionada à saturação da 

biomassa, ou seja, quando os sítios ativos estão ocupados é necessário proceder-se à 

dessorção do metal ou substituir a biomassa por biomassa nova (Ahluwalia e Goyal, 

2007). Neste sentido o processo de bioacumulação apresentam algumas vantagens em 

relação à biossorção, uma vez que as células em crescimento são capazes de remover 

metais continuamente através de mecanismos internos de desintoxicação como também 
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podem ser potencializadas através da manipulação genética (Malik, 2004; Godlewska-

Zylkiewicz, 2006). 

Diversos estudos revelaram grande potencial de remoção de cobre por 

comunidades bacterianas especificamente Pseudomonas cepacia (Savvaidis et al., 

2004), Enterobacter sp (Lu et al., 2006), Amycolatopsis sp (Albarracín et al., 2008), 

Bacillus cereus (Chatterjee e Lalitagauri, 2008) e Citrobacter freundii (Sharma e 

Fulekar, 2009). Entre os sistemas biológicos utilizados, as bactérias são de grande 

interesse biotecnológico, fazendo destes organismos importantes agentes na remediação 

de efluentes contaminados com metais. Entretanto é valido ressaltar que o percentual de 

remoção varia em função da espécie do organismo envolvido, da forma e da quantidade 

do contaminante disponível.  

 

3.2.3 Enterococcus faecalis 

 

Em 1899 Thiercelin atribuiu o nome “entérocoque” de modo a enfatizar a 

origem intestinal de diplococos Gram-positivos por ele descobertos (Kohler, 2007; 

Murray, 1990). No entanto, no início do século XX, o termo Streptococcus era utilizado 

para designar estas bactérias. Em 1937, Sherman desenvolveu um novo esquema de 

classificação do gênero Streptococcus, dividindo-os em quatro classes: piogênicos, 

viridans, lácteos e enterococos, sendo este último maioritariamente de origem fecal 

(Foulquie Moreno et al., 2006; Facklam et al., 2002) Entretanto com o aparecimento de 

técnicas moleculares foi possível distinguir os enterococos dos estreptococos, o que 

culminou na aceitação do gênero Enterococcus em 1984 (Foulquie Moreno et al., 2006; 

Kohler, 2007; Ogier e Serror, 2007). 

O gênero Enterococcus pertence à família Enterococcaceae e consiste em 

bactérias Gram-positivas, anaeróbias facultativas, que apresentam uma forma ovóide, 

podendo aparecer como pequenas cadeias, aos pares ou como células únicas (Facklam 

et al., 2002; Murray, 1990). Os enterococos são capazes de crescer entre 10ºC e 45 ºC, 

até 6.5% de NaCl (sendo este um dos melhores parâmetros para a sua identificação). 

São também capazes de resistir a 60ºC durante 30 minutos (Chavers et al., 2003; Ogier 

e Serror, 2007). Os enterococos são organismos fermentativos restritos devido á 

inexistência de ciclo de Krebs (Huycke et al., 1998). Quase todas as estirpes são 
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homofermentativas, sem que haja produção de gás. A fermentação da glucose resulta na 

produção de ácido L-lático (Devriese et al., 1991).  

Os enterococos são quimioorganotróficos, e o seu complexo nutricional requer 

um meio contendo peptona ou produtos semelhantes (Devriese et al., 1991).  Algumas 

espécies são pigmentadas, como é o caso do E. mundtii e do E. casseliflavus; outras 

apresentam mobilidade, como o E. casseliflavus e o E. gallinarum. Estes organismos 

são catalase negativos. Outra das características que os distingue é a capacidade de 

hidrolisarem compostos como a esculina na presença de 40% de sais biliares com 

exceção de algumas espécies (Foulquie Moreno et al., 2006; Murray, 1990). 

Estas bactérias fazem parte da microflora intestinal humana, mas também foram 

descritos como fazendo parte da vagina e da cavidade bucal como comensais (Paradella 

et al., 2007). Também se encontram na microflora de outros animais, nos solo e água, 

estes últimos provavelmente como resultado de contaminação por fontes fecais e devido 

à sua tolerância natural a condições adversas (Franz et al.,  1999; Giraffa, G. 2002). 

Algumas estirpes têm uma ação benéfica, sendo até considerados indispensáveis na 

indústria queijeira, como culturas de arranque (Foulquie Moreno et al., 2006). A espécie 

E durans é frequentemente encontrado em leite e queijos, dos quais também são 

isolados E. hirae e E. casseliflavus/E. flavescens (Ogier e Serror, 2007). 

Segundo Camargo et al. (2008), algumas espécies são consideradas importantes 

patógenos. As espécies, como Enterococcus faecalis e Enterococcus faecium, podem 

originar doenças infecciosas. Mais de 90% das infecções humanas enterocócicas são 

causadas por E. faecalis, sendo as demais por E. faecium (Paradella et al., 2007). No 

entanto, já foram descritos casos pontuais de infecções causadas por E. durans, E. 

gallinarum, E. casseliflavus e E. raffinosus (Ogier e Serror, 2007). Embora a maioria 

das infecções seja causada por E. faecalis tem-se observado um crescente aumento de 

infecções causadas por E. faecium, espécie à qual está associado um maior número de 

resistência a antibióticos (Alekshun e Levy, 2006). 

Segundo Bohle et al. (2010), Enterococcus faecalis pode causar doenças como 

infecções do trato urinário e endocardite infecciosa em pacientes imunocomprometidos. 

Esta bactéria é reconhecida como patógeno oportunista notório, que muitas vezes 

adquire resistência a antibiótico e potencial fatores de virulência (Aakra et al., 2010).  

Esta bactéria é capaz de sobreviver em pH na faixa de 2 a 10 (Evans et al., 

2002), podem sobreviver em ambientes hipotônicos, hipertônicos, ácidos, alcalinos, em 
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ambientes com falta de nutrientes, além de possuírem mecanismos de aderência nas 

células do hospedeiro (Love, 2001; Figdor et al.,  2003). Além disto, o E. faecalis tem a 

capacidade de expressar proteínas que dão à capacidade de adaptação e sobrevivência 

em diferentes condições ambientais, tais como as proteínas de superfície, fatores de 

aderência e substância de agregação que facilitam a adesão (Sedgley et al., 2005).  

E. faecalis é considerado como um modelo interessante para estudar as respostas 

ao estresse bacteriano sendo capaz de crescer e colonizar vários ambientes hostis, 

incluindo o trato gastrintestinal (Bohle et al., 2010; Rince et al., 2003). No trato 

gastrintestinal humano, a bile atua como um detergente biológico, emulsificante e 

solubilizante gorduras. O fígado secreta diariamente cerca de um litro de bile, que 

consiste principalmente de ácidos biliares, colesterol, fosfolipídios, e do pigmento 

biliverdin (Bohle et al., 2010; Begley et al., 2005). A exposição à bile pode levar a 

mudanças na composição dos ácidos graxos e fosfolipídeos das membranas e à 

distorção da superfície da célula bacteriana (Taranto et al., 2003; Ruiz et al., 2007). 

Também foi mostrado que a bile pode induzir danos no DNA. A fim de sobreviver no 

trato gastrintestinal humano, a bactéria deve superar diversos estresses ambientais 

adversos, tais como baixo pH, baixos níveis de oxigênio, limitações de nutrientes, 

osmolaridade elevada e as ações deletérias de bílis (Bohle et al., 2010; Begley et al., 

2005). 

Organismos com potencial e aplicabilidade em biotecnologia ambiental 

apresentam capacidade de sobreviver em condições adversas, um exemplo, são as 

bactérias que sobrevivem em ambientes contaminados com petróleo e são capazes de 

degradar este poluente (Pinto et al.,  2002). Ao considerar à grande versatilidade 

genética de Enterococcus faecalis em relação à adaptação e resistência a variações das 

condições ambientais esta bactéria apresenta características em potencial para pesquisas 

em biorremediação.  

 

3.2.4 Salmonella enterica sorotipo (ou sorovar) Enteritidis 

 

O gênero Salmonella faz parte da família Enterobacteriaceae. São bactérias 

aeróbias, mas podem também facultativamente, sobreviver em condições de 

anaerobiose. São bacilos curtos de 0,7 a 1,5 x 2,5 µm, Gram-negativos, não formadores 

de esporos. Em sua grande maioria são móveis com flagelos peritríquios, embora alguns 
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sorotipos, como S. Pullorum e S. Gallinarum sejam imóveis. A temperatura de 

crescimento está entre 5 e 45 ºC, sendo ideal a 37°C, e o pH entre 4 e 9, sendo ideal em 

torno de 7 (Gast, 2003; Forshell e Wierup, 2006). 

As salmonelas, em geral, possuem habilidade para metabolizar nutrientes, 

catabolizando D-glicose ou outros carboidratos, com exceção de lactose e sacarose, com 

produção de ácido e gás. São catalase positiva e oxidase negativa como todos os 

membros da sua família. Não fermentam malonato, não hidrolisam a uréia, não 

produzem indol; utilizam citrato como fonte de carbono, reduzem nitrato a nitrito e 

podem produzir ácido sulfídrico (Jones et al., 2000)  

Conforme o esquema de Kauffman-White as salmonelas são classificadas de 

acordo com seus sorotipos (Berchieri Júnior, 2000; Sharr, 2003). Para a caracterização 

dos sorovares são utilizados antissoros que reagem com antígenos presentes na célula 

bacteriana. Há três diferentes tipos de antígenos que podem identificar os sorovares de 

Salmonella spp. : antígeno somático (O), antígeno flagelar (H) e o antígeno capsular de 

virulência (Vi) (Selander et al., 1996). 

 De acordo com Grimont e Weill (2007), há um total de 2.579 sorovares isolados 

de Salmonella spp. Desses, 22 pertencem à espécie S. bongori e a maior parte, à espécie 

S. enterica subsp. enterica com 1.531 espécimes. Segundo Gast (2007), cerca de 10% 

do total de sorovares, já foram isolados de aves. Uma terceira espécie denominada de S. 

subterrânea foi descrita por Shelobolina et al. (2004), mas, segundo Grimont e Weill 

(2007), esta não pertence ao gênero Salmonella.  

A espécie Salmonella enterica foi subdividida em seis subespécies: S. enterica 

subsp. enterica; S. enterica subsp. salamae; S. enterica subsp. arizonae; S. enterica 

subsp. diarizonae, S. enterica subsp. houtenae e S. enterica subsp. indica (Grimont et 

al., 2000; Forshell e Wierup, 2006). Assim, a designação de Salmonella “typhimurium” 

passaria a ser Salmonella enterica subespécie enterica sorotipo (ou sorovar) 

Typhimurium, ou de forma simplificada Salmonella Typhimurium (Popoff et al., 1996). 

As salmonelas são enterobactérias que podem estar presentes em diversas 

espécies animais como os mamíferos, os répteis e as aves (Borsoi et al., 2010). A 

principal via de transmissão é fecal-oral, por intermédio do contato direto ou indireto 

com animais infectados ou pela ingestão de alimentos e água contaminados, estando 

dispersas amplamente em locais onde há presença de animais e dejetos podendo 

sobreviver longos tempos em solo úmido, água, fezes, alimentos e superfícies com 
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matéria orgânica (Acha e Szyfres, 2003; Mermin et al., 2004; Carvalho, 2006; Davies, 

2004; Nunes et al., 2010). 

As salmonelas ocupam lugar de destaque no campo da saúde pública, como um 

dos mais importantes patógenos veiculados por alimentos, sendo incriminada como 

causa de infecções alimentares decorrentes do consumo de carne e leite e seus derivados 

(Perdocini et al., 2011). Os sorotipos Salmonella Dublin e Salmonella Typhimurium são 

os mais frequentemente isolados em bovinos, sendo Salmonella Dublin o sorotipo 

adaptado à espécie bovina e um dos principais agentes etiológicos de diarréia em 

bezerros (Silva et al., 2010; Santos et al., 2002). A Salmonella Enteritidis é um dos 

principais sorovares isolados de aves (Fernandes et al., 2006).  

 Segundo Berchieri Júnior (2000), cerca de 80 a 90 sorotipos de Salmonella são 

mais comuns em casos de infecção dos seres humanos e dos animais. Salmonella 

Enteritidis em aves e mamíferos é caracterizada por uma gastrenterite, que a depender 

da susceptibilidade do organismo infectado pode resultar em uma infecção sistêmica 

(Berchieri Júnior e Barrow, 1995; Van Immerseel et al., 2005). Considerando os 

possíveis meios de transmissão de Salmonella sp para os seres humanos é importante 

mencionar o consumo de alimentos contaminados, principalmente os produtos de 

origem avícola (Santos et al., 2000 ; Nadvorny et al., 2004).  

Salmonella Typhimurium, Salmonella Enteritidis, Salmonella Newport, 

Salmonella Heidelberg e Salmonella Javiana foram os sorotipos mais isolados de seres 

humanos nos Estados Unidos, em 2005 (CDC, 2007). Em humanos, a maioria das 

salmoneloses manifesta-se clinicamente como uma síndrome gastrintestinal, com 

período de incubação de seis a 72 horas, seguida de febre, dor abdominal, náuseas, 

diarreia e vômito, acompanhada de dores de cabeça. Entretanto, geralmente, apresenta 

um curso benigno, e a recuperação clínica ocorre em poucos dias (Acha e Szyfres, 

2003; Nunes et al., 2010). 

A utilização de células vivas na remoção de metais possui a vantagem de 

maiores quantidades de metal serem acumuladas pelas células em crescimento. Os 

metais no interior das células podem ser incorporados em vias bioquímicas, ou presos 

em uma forma inativa por complexação com outro ligante de alta afinidade.  

O polifosfato presente no interior das células pode interagir com o metal e 

formar complexos metal-fosfato (Vagabov et al., 2008). Segundo Rashid et al. (2000), 

Salmonella ssp apresenta sequência conservada de genes que codifica a 
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polifosfatocinase sendo esta a enzima responsável pela síntese do polifosfato. Assim 

este gênero de bactérias apresenta potencial para estudos em processos de remoção de 

metais.  

 

3.3 POLIFOSFATO E METAIS 

 

Um grande número de organismos incluindo bactérias, fungos, plantas e animais 

estocam energia na forma de um polímero de fosfato, que pode conter de três a milhares 

de unidades repetidas de fosfato, o qual é denominado de polifosfato inorgânico (PoliPi) 

(Kulaev, 2000). 

 O Polifosfato (PoliPi) é um um homopolímero de ortofosfatos unidos através de 

ligações fosfoanidrídicas, termodinamicamente equivalentes ao fosfato de alta energia 

do Tri-Fosfato de Adenosina (ATP), considerada de alta energia (Kulaev e 

Kulakovskaya, 2000; Hijikata et al., 2010). Segundo Kulaev et al. (2004) cada átomo de 

fósforo é ligado ao vizinho através de dois átomos de oxigênio, formando uma cadeia 

linear.  

A ocorrência do polifosfato em um grande número de organismos sugere 

funções biológicas fundamentais à vida, dependente da sua quantidade, localização 

celular, tamanho da cadeia e fonte biológica (Kornberg et al., 1999). Assim como nas 

bactérias, em eucariotos o PoliPi está localizado em todos os compartimentos celulares 

estudados (Kulaev e Kulakovskaya, 2000). 

O metabolismo do PoliPi em microrganismos oscila muito em função das 

condições ambientais afetando muitas funções celulares (Rao et al., 1998; Kuroda e 

Ohtake, 2000). Dentre as funções do polifosfato podem ser citadas: reserva de fosfato e 

energia, estoque e quelação de metais, formação de canais de membrana, participação 

no transporte de fosfato, envolvimento na função e formação do envelope celular, 

controle da atividade gênica, regulação da atividade enzimática e uma função vital em 

respostas celulares ao estress ambiental e na adaptação a fase estacionária de 

crescimento (Kornberg et al., 1999; Kulaev e Kulakovskaya, 2000; Vagabov et al., 

2008).  

O acúmulo de polifosfato pelos microrganismos, e que podem ser induzidos por 

fatores ambientais, têm várias implicações biotecnológicas. Os organismos com 

habilidade de acumular polifosfato podem ser utilizados na biorremediação de efluentes 
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contaminados com metais pesados. Vários estudos demonstraram a associação de 

grânulos de polifosfato com cátions e metais pesados. Em adição, a aparente relação 

entre polifosfato e o aumento de resistência ou tolerância de alguns microrganismos a 

metais pesados reforça o seu potencial biotecnológico na remoção destes elementos 

(Keasling et al., 2000; Kulaev, 2000). 

Estudos mostraram que uma mutação no gene que codifica a polifosfatocinase 

(ppK), enzima responsável pela síntese do polifosfato, influencia a motilidade de 

bactérias patogênicas. Tendo em vista que a motilidade é essencial para a invasão e o 

estabelecimento da infecção em um hospedeiro, tal resultado sugere uma relação entre 

polifosfato e patogenicidade bacteriana. A lista de microrganismos patógenos que 

apresentam a seqüência conservada é ampla, destacando-se: Pseudomonas aeruginosa, 

Salmonella spp. Vibrio cholerae, Klebsiella pneumoniae, Helicobacter pylori e 

Mycobacterium tuberculosis, entre outros (Rashid et al., 2000).  

Os grânulos contendo polifosfato (grânulos de volutina ou metacromáticos) 

foram identificados no início do século XX, com a aplicação da microscopia óptica. A 

partir de então, o polifosfato tem sido estudado com o emprego de diversas técnicas, 

como por exemplo, microanálise por Raios X, ressonância nuclear magnética, métodos 

diferenciados de extração bioquímica e cromatografia (Greenfield et al., 1987; Ohtomo 

et al., 2004). A partir destes estudos a composição química dos grânulos de polifosfato 

foi determinada, evidenciando além da presença de fósforo, a de muitos metais tais 

como: Na, K, Ca, Mg, Zn, Ba e Al. Tais análises suscitaram a dedução de que o 

polifosfato pode estar envolvido na quelação de metais (Wood e Clarck, 1988).  

  A habilidade de síntese e degradação do PoliPi é mais importante para tolerância 

aos metais pesados do que apenas a capacidade de acumular grande quantidade de 

polifosfato intracelular como sustentam alguns estudos (Keasling et al., 1998). Um 

mecanismo acerca da participação do PoliPi no processo de detoxificação de metais 

pesados foi proposto por Keasling (1997), onde o polifosfato presente na membrana 

celular seqüestraria o íon metálico e o transportaria para dentro da célula. Por outro 

lado, a entrada do metal pesado na célula estimula a atividade de exopolifosfatases, as 

quais liberam Pi a partir do PoliPi formando um complexo metal-fosfato que é uma 

molécula inerte podendo permanecer dentro ou ser transportada para fora da célula. 

Estudos com diferentes microrganismos têm corroborado esta hipótese (Alvarez e Jerez, 

2004; Remonsellez et al., 2006). 
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Considerando as habilidades das bactérias de remover metais e as características 

em potencial apresentadas por Enterococcus faecalis e Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis, tornou-se fundamental um estudo com o objetivo de investigar o potencial 

biotecnológico destas cepas bacterianas na remoção de cobre, bem como o 

desenvolvimento de estratégias que explorem tais habilidades. 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1 LOCAL DE ESTUDO E PREPARO DE SOLUÇÕES 

 

4.1.1 Local de execução do estudo 

 

O trabalho foi realizado no Laboratório de Microbiologia da Faculdade de 

Ciências da Saúde (FCS/UFGD) e no Laboratório de Espectrometria e Cromatografia 

Aplicada da Faculdade de Ciências Exatas e Tecnologia (FACET/UFGD). 

 

4.1.2 Solução metálica 

  

Todos os materiais utilizados no trabalho foram descontaminados em banho de 

HNO3 10% (v/v) por no mínimo 24 h, lavados com água destilada e com água ultrapura 

obtida a partir de um sistema de purificação de água Millipore 5, Direct –QTM. 

Para todos os experimentos, reagentes de grau analítico e água ultrapura foram 

empregados para o preparo de soluções. 

A solução de cloreto de cobre utilizada neste trabalho foi preparada com água 

deionizada nas concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1. 

 

4.2 MÉTODOS MICROBIOLÓGICOS 

 

4.2.1 Microrganismo e Condições de cultivo 

 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 foram gentilmente cedidas pelo Serviço Nacional de Aprendizagem (SENAI) 

e Fundação André Tosello (FAT), respectivamente. As cepas foram mantidas em caldo 

nutriente acrescido de 15 % de glicerol -60 °C. O caldo nutritivo Brain Heart Infusion 

(BHI) foi utilizado para crescimento e multiplicação das células bacterianas a 

temperatura de 35ºC durante 24 horas. 

Uma quantidade padronizada de 1,0 mL com concentração de 109 células de 

Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475  

e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar 
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Enteritidis CCT 4475, foram transferidas para tubos corning de 15 mL de capacidade, 

contendo 7 mL do caldo de cultura (BHI) acrescido de 1,0 mL de solução de cloreto de 

cobre nas concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1. Culturas controle foram 

crescidas no meio original sem a presença de cobre. Os frascos foram incubados durante 

48 horas a temperatura de 35ºC. Todos os experimentos foram realizados usando três 

réplicas.  

 

4.2.2 Determinação da curva de crescimento 

 

As amostras coletadas nos intervalos de 2, 6, 12, 24 e 48 horas de cultivo foram 

centrifugadas a 2.000 rpm (Centrifuga Excelsa, modelo 206 BL/FANEM), durante 10 

minutos. O precipitado de células foi mantido em estufa a temperatura de 40ºC por um 

período de 24 horas. 

Os tubos foram pesados em balança semi-analítica antes e após o cultivo. A 

diferença entre os tubos correspondeu à biomassa seca. 

A média do peso seco em triplicata foi utilizada para estabelecer o gráfico 

correspondente à curva de crescimento. 

 

4.3 MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

4.3.1 Determinação do fósforo 

 

Para determinar o consumo de fósforo do meio, alíquotas de sobrenadante de 

cultura foram coletadas nos intervalos de 2, 6, 12, 24 e 48 horas de cultivo.  

O consumo de fosfato do meio de cultura foi determinado pelo método 

colorimétrico que se baseia na reação do fósforo inorgânico com o molibdato de amônio 

em meio ácido, resultando em um complexo fosfomolibdato de cor azul, quantificado 

espectrofotometricamente, e cuja intensidade é diretamente proporcional à concentração 

do fósforo (ABNT, 1992). 

Uma curva padrão em cinco pontos foi construída, utilizando-se uma solução de 

fosfato (25,0 - 125,0 µg L-1). As leituras foram efetuadas em espectrofotômetro digital, 

UV-vis, modelo Cary 50-VARIAN. O valor final correspondeu à média aritimética de 

três réplicas. 
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4.3.2 Determinação do pH 

 

As variações de pH dos meios de cultura foram acompanhadas ao longo do 

crescimento. O valor do pH em cada ponto do intervalo correspondeu à média de três 

repetições. Posteriormente, uma curva de pH foi estabelecida com esses valores. 

 

4.3.3 Cinética de remoção do cobre 

 

Para avaliar a remoção de cobre amostras de sobrenadante de cultura foram 

coletadas em intervalos de 2, 6, 12, 24 e 48 horas de cultivo. A concentração do metal 

foi determinada por espectrofotometria de absorção atômica em forno de grafite 

(GFAAS), modelo AA240Z-VARIAN. Equipado com automostrador PSD120-

VARIAN.  

Uma curva padrão em cinco pontos foi produzida utilizando solução de cloreto 

de cobre (20,0 – 100,0 µg L-1). Os experimentos foram conduzidos em triplicata e os 

valores médios foram usados na análise.  

Os valores das concentrações finais do metal nas soluções foram subtraídos das 

concentrações iniciais para o cálculo dos índices de eficiência de remoção (adaptado de 

Volesky e May-Phillips 1995; Souza et al., 2008) e R% (remoção percentual) segundo 

as equações: 

q = Ci - Cf / B                          (1) 

R% = [(Ci-Cf) 100] / Ci           (2) 

 

Onde q é a quantidade de metal removido por biomassa (mg g-1), Ci é a 

concentração inicial de metal em solução (mg L-1), Cf é a concentração final de metal 

em solução (mg L-1), e B é a quantidade de biomassa (g L-1). 

 

4.3.4 Acumulação de cobre 

 

 A biomassa coletada com 6, 24 e 48 horas de incubação na presença de cobre 

em diferentes concentrações foi lavada três vezes com ácido tetrácetico etilenodiamina 

(EDTA) na concentração de 0.05 M, durante 5 minutos. Após este período, a biomassa 

foi digerida em ácido nítrico (65%) durante 24 h. Em seguida, o material digerido foi 
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analisado para determinação de cobre por espectrofotometria de absorção atômica em 

forno de grafite (GFAAS). Estes experimentos foram realizados em triplicata e os 

valores médios foram usados. 

 

4.4 ANÁLISE ESTATÍSTICA  

 

Os tratamentos estudados com relação a espécies, concentração de cobre e 

tempo, bem como os valores de crescimento, consumo de fósforo, pH, R% e acúmulo 

intracelular de cobre foram submetidos a análise de variância  em fatorial (3x3x5). Os 

dados foram analisados no Programa SAEG, utilizando o teste de Tukey para 

comparação de médias obtidas. 

 

4.5 TRATAMENTOS DE RESÍDUOS GERADOS 

 Os resíduos contendo metais foram tratados, dentro da capela, elevando-se o pH 

da solução pela adição de hidróxido de sódio comercial, favorecendo a precipitação dos 

mesmos em solução alcalina (pH = 11). Estes foram armazenados em galões plásticos 

devidamente identificados por etiquetas para posteriormente serem aterrados em local 

especialmente construído para resíduos industriais. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

5.1. Análise do perfil de crescimento  

 

Em microrganismos o cobre atua como elemento traço em diversas reações 

bioquímicas. A função mais importante deste metal reside em seu efeito sobre a 

citocromo oxidase e enzimas relacionadas, essenciais ao processo respiratório. Contudo, 

em altas concentrações os íons de metais pesados podem formar complexos 

inespecíficos nas células, os quais são extremamente tóxicos (Nies, 1999). Segundo 

Lindino et al. (2008), os metais interferem com muitos processos fisiológicos 

dependendo de sua concentração, frequência de exposição e suscetibilidade do 

organismo exposto.  

Os metais podem interferir com processos microbianos importantes e os efeitos 

tóxicos incluem o deslocamento de íons e / ou substituição de íons essenciais a célula e 

bloqueio de grupos funcionais de moléculas importantes, por exemplo, enzimas e 

sistemas de transporte de nutrientes essenciais. Isto provoca desnaturação e inativação 

de enzimas, bem como rompimento da membrana celular (Sani et al., 2001). Estes 

efeitos resultam, principalmente, na diminuição das taxas de crescimento e/ou inibição 

total, assim como morte celular (Stohs e Onions, 1995; Wang et al., 1997; Gikas et al., 

2009). Entretanto a exposição dos microrganismos aos metais leva ao desenvolvimento 

da tolerância/resistência pela comunidade microbiana exibindo a habilidade de crescer 

em altas concentrações de metal tóxico o que pode ser resultado de mecanismos 

intrínsecos ou induzidos, bem como, de fatores ambientais que podem reduzir a 

toxicidade do metal (Gadd, 1993; Gomes et al., 1998; Ellis et al., 2003). 

Os termos resistência e tolerância freqüentemente são usados como sinônimos. 

Gadd (1992) definiu resistência como a habilidade de sobreviver a metais tóxicos por 

mecanismos de detoxificação produzidos em resposta direta ao metal. A tolerância, por 

outro lado, seria a habilidade de sobreviver à toxicidade de metais por meio de 

propriedades intrínsecas do organismo. 

Os resultados apresentados nas figuras 1, 2 e 3 demonstraram que as distintas 

concentrações de cobre limitaram circunstancialmente o crescimento de Enterococcus 

faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação 

entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 



 

 

37

 

CCT 4475 durante o período de cultivo. A curva de crescimento controle exibiu fase 

exponencial até 12 horas e estacionária de 24 a 48 horas de incubação. Por outro lado, 

as culturas submetidas ao tratamento com cobre não apresentaram as fases típicas de 

crescimento, mas sim um crescimento ascendente, contínuo e linear durante todo o 

tempo de cultivo.  

 
 
 

 
 

 

Figura 1. Curva de crescimento de Enterococcus faecalis ATCC 51299 em diferentes 

períodos de cultivo na presença e ausência de cobre. 
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Figura 2. Curva de crescimento de Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 

em diferentes períodos de cultivo na presença e ausência de cobre. 

 

 

 

 

Figura 3. Curva de crescimento da interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 

e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 em diferentes períodos de cultivo 

na presença e ausência de cobre. 
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Enterococcus faecalis ATCC 51299 produziu ao final de 48 horas de cultivo 

0,842 g L-1 e 0,771 g L-1 de biomassa, nas concentrações de cobre de 7,72 mg L-1 e 

15,20 mg L-1, respectivamente contra 0,914 g L-1 do grupo controle (Figura 1).  

A curva de crescimento de Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 

apresentou valores de biomassa de 0,828 g L-1; 0,757 g L-1 e 0,671 g L-1 nas 

concentrações de cobre de 0 mg L-1, 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1, respectivamente, ao 

final de 48 horas de cultivo (Figura 2).  

A produção final de biomassa para o interação bacteriana (Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) foi de 0,857 g L-1 

para amostras controle, 0,814 g L-1 e 0,742 g L-1, respectivamente para as concentrações 

7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 de cobre (Figura 3).  

A comparação das culturas cultivadas nas diferentes concentrações do metal 

revela o efeito inibidor deste. Pode-se observar que houve uma diminuição na taxa de 

crescimento proporcional à concentração inicial do metal, quando a bactéria é cultivada 

na presença de cobre.  

Enterococcus faecalis ATCC 51299 no período de 6 horas e 48 horas de cultivo 

apresentou um percentual de crescimento de 47% e 55,14%; 7,87% e 15,64%, 

respectivamente, inferior ao peso da biomassa verificado nas amostras cultivadas na 

ausência do metal para as concentrações 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 de cobre, 

respectivamente (Figura 1). 

 Já para Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 no período de 6 horas 

e 48 horas de cultivo o percentual de crescimento foi de 59,5% e 66,66%; 8,52% e 

18,96%, respectivamente, inferior ao peso da biomassa verificado nas amostras controle 

para as concentrações de cobre 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1, respectivamente (Figura 2). 

 A interação bacteriana (Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) revelou um crescimento de biomassa 

intermediário aos valores apresentados entre ambas as cepas bacterianas (Figura 3). 

Ambas as cepas Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica 

sorovar Enteritidis CCT 4475 no final do período de cultivo apresentaram valores de 

biomassa próximos aos valores encontrados nas amostras cultivados na ausência do 

metal demonstrando habilidade em sobreviver a estas concentrações de cobre. 

A análise de variância para crescimento evidenciou diferenças estatísticas ao 

nível de 5% de significância ao final do período de cultivo, para os fatores espécies e 
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concentrações de cobre (Tabela 1). Para esses fatores foram aplicados o Teste Tukey, 

cujos valores são apresentados nas tabelas 2 e 3.  

 

 

Tabela 1. Análise de variância para o crescimento das espécies avaliadas em 

função da concentração de cobre.  

Crescimento 
GL QM F SIG 

Espécie 2 0,1851433 35,013 0,00000 
Concentração 2 0,4321033 81,717 0,00000 
Espécie * Concentração 4 0,3993333 0,755 ******* 
Resíduo 18 0,5287778   
Coeficiente de variação = 2,876                                                                     

           *(P<0,05) GL = grau de liberdade; QM = quadrado médio; F = freqüência; SIG = significância.  
 

 

                                                                                                     

 

Tabela 2. Crescimento das espécies nas diferentes concentrações de cobre.  

Espécie Médias 
(g L-1) 

Comparações 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 0,842 A 

Interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e 
Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 
 

0,804 B 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 0,752 C 

    Médias seguidas da mesma letra não diferem entre si pelo teste de Tukey (P < 0,05). 

 

  

 

Tabela 3. Crescimento da biomassa em função das concentrações de cobre. 

Concentração de cobre Médias 
(g L-1) 

Comparações 

0 mg L-1 Cu 0,866 A 

7,72 mg L-1 Cu 0,804 B 

15,20 mg L-1 Cu 0,728 C 

    Médias seguidas da mesma letra não diferem entre si pelo teste de Tukey (P < 0,05). 

 

 

Os resultados apresentados na tabela 2 demonstraram maior crescimento de 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 frente à presença de diferentes concentrações de 

cobre quando comparado a Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e 
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interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475 avaliadas nas mesmas condições de cultivo. A redução mais 

drástica no crescimento ocorreu na concentração de 15,20 mg L-1 de cobre, porém não 

foi inibitória, sendo que as cepas foram capazes de resistir ao cobre até esta 

concentração, o que sugere o desenvolvimento de adaptação fisiológica ao metal 

(Tabela 3). 

Pesquisas na literatura revelam potencial de tolerância/resistência de bactérias 

Gram-positivas e Gram-negativas em diferentes concentrações de metais. Sharma e 

Fulekar (2009), verificaram que a cepa Gram-negativa Citrobacter freunddii possui 

capacidade de crescimento em diferentes concentrações de cobre sendo capaz de crescer 

até a concentração de 800 mg L-1.  

As bactérias Gram-negativa Pseudomonas sp e Gram-positiva Bacillus sp, 

isoladas de rizoplano de trigo cresceram durante todo o período de cultivo em diferentes 

concentrações de cobre (14,29 mg L-1; 28,59 mg L-1e 42,89 mg L-1) (Voss e Thomas, 

2001). 

Kim et al. (2007), testando as habilidades de crescimento de Bacillus em 

presença de diferentes concentrações de metais verificaram que apenas um isolado foi 

capaz de crescer em 400 mg L-1 de chumbo, cobre e zinco. 

Pseudomonas putida CZ1 foi capaz de crescer continuadamente durante todo o 

período de cultivo na presença de cobre e zinco, entretanto, exibiu valores de 

concentração inibitória mínima (cerca de 190 mg Cu L-1 e 326 mg Cu L-1) (Chen et al., 

2006).  

A bactéria Gram-negativa Sphingomonas paucimobilis cultivada em presença de 

cádmio não apresentou todas as fases de crescimento, quando comparadas as amostras 

cultivadas na ausência do metal. Além disso, o cádmio foi inibitório uma vez que não se 

observou aumento de crescimento no meio com metal (Tangaromsuk et al., 2002).  

O cobre alterou o padrão de crescimento normal de Enterococcus faecalis ATCC 

51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 de modo que não se 

observou as fases típicas de crescimento (figura 1 e 2). Entretanto não inibiu o 

crescimento das biomassas, atribuindo a estas cepas resistência/tolerância ao metal nas 

concentrações utilizadas. 

Escherichia coli modificada geneticamente cresceu durante o período de cultivo 

em alta concentração do metal cobre (635,5 mg L-1), demonstrando que microrganismos 



 

 

42

 

com tolerância/resistência a presença de metal tóxico  podem ser potencializadas através 

do desenvolvimento de espécies mais resistentes (Ueki et al., 2003). 

Pesquisas apontam grande relação entre componentes do meio, como fontes de 

carbono, nitrogênio e fosfato na acumulação de metais (Sing e Yu, 1998; Donmez e 

Aksu, 2001).  

Em relação às curvas de consumo de fósforo (Figuras 4, 5 e 6), observou-se que 

a biomassa de Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475 e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 cultivada com cobre consumiu 

maiores quantidades de fósforo do que as células cultivadas na ausência do metal. 

 

 

 
 
 

Figura 4. Consumo de fósforo inorgânico por Enterococcus faecalis ATCC 51299 na 

presença de diferentes concentrações de cobre. 
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Figura 5. Consumo de fósforo inorgânico por Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 na presença de diferentes concentrações de cobre. 

 

 

 

 

 

Figura 6. Consumo de fósforo inorgânico pela interação interação entre Enterococcus 

faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 na presença 

de diferentes concentrações de cobre. 
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Em 48 horas o consumo total de fósforo pelas culturas de Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 cultivadas na ausência de cobre foi de 17,64%, ao passo que, o das 

culturas tratadas com cobre nas concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 foi de 

30,14% e 27,94% , respectivamente (Figura 4). 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 ao final do período de cultivo 

apresentou um consumo total de fósforo de 36,76%; 49,26% e 48,52% pelas culturas 

tratadas nas concentrações de 0 mg L-1; 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1de cobre, 

respectivamente (Figura 5). 

Ao final de 48 horas de cultivo a interação bacteriana (Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) exibiu para as 

culturas controle um consumo de fósforo de 35,29% e as culturas tratadas com cobre 

nas concentrações 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 consumiram 47,79% e 45,58% de fósforo, 

respectivamente (Figura 6). 

Pode-se observar na figura 6 que a interação entre Enterococcus faecalis ATCC 

51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 tratada com 15,20 mg L-1 de 

cobre, no período de 12 horas, exibiu consumo de fósforo 10,29% superior ao controle, 

mesmo com crescimento de 48,11% inferior as culturas controle. Neste sentido é 

evidente que o requerimento de fósforo pelas células cultivadas na presença de cobre foi 

maior do que a cultura do grupo controle. Nota-se também que os níveis de fósforo 

consumidos pelas células cultivadas com cobre excedem as necessidades fisiológicas 

normais.  

O consumo de fósforo em 48 horas de cultivo apresentou diferenças estatísticas 

ao nível de 5% de significância, para os fatores espécies e concentrações de cobre 

(Tabela 4, 5 e 6).  

 

Tabela 4. Análise de variância para consumo de fósforo em relação à espécie e 

concentração de cobre. 

Consumo de Fósforo 
GL QM F SIG 

Espécie 2 6180,148 18,872   0,00004 
Concentração 2 5538,815       16,913   0,00007 
Espécie * Concentração 4 420,1481        1,283   0,31347 
Resíduo 18 327,4815                
Coeficiente de variação = 18,327     

           *(P<0,05) GL = grau de liberdade; QM = quadrado médio; F = freqüência; SIG = significância. 
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Tabela 5. Consumo de fósforo pelas espécies nas diferentes concentrações de 

cobre.  
Espécie Médias 

(mg dL-1) 
Comparações 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 116,66 A 

Interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e 
Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 
 

110,88 A 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 68,66 B 

  Médias seguidas da mesma letra não diferem entre si pelo teste de Tukey (P < 0,05).                                                                                             

 

 

Tabela 6. Consumo de fósforo pela biomassa em função das concentrações de 

cobre. 

Concentração de cobre Médias 
(mg dL-1) 

Comparações 

7,72 mg L-1 Cu 115,33 A 

15,20 mg L -1 Cu 110,66 A 

0 mg L-1 Cu 70,22 B 

                  Médias seguidas da mesma letra não diferem entre si pelo teste de Tukey (P < 0,05). 

 

 

A biomassa de Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 

4475 apresentaram maiores consumo de fósforo em relação à Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 (Tabela 5). Os resultados apresentados na tabela 6 apontam que o 

consumo de fósforo foi maior nas amostras cultivadas na presença do metal quando 

comparadas as amostras controle. Dessa forma, tais resultados sugerem que o fósforo 

está sendo usado para suportar o crescimento das biomassas na presença do metal.  

Em microrganismos o íon fosfato (PO4
3-) é fonte importante de fósforo para a 

célula. O fósforo é essencial para a síntese de ácidos nucléicos e para os fosfolipídeos 

componentes da membrana celular. Este elemento também é encontrado como 

componentes das ligações ricas em ATP. Segundo Varela et al. (2010), os 

microrganismos, incluindo as bactérias, estocam fósforo principalmente na forma de um 

polímero denominado de polifosfato.  Alguns estudos apontam a ação do polifosfato na 

complexação de metais, sendo este polímero um potencial candidato para processos de 
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remoção de metais em função de sua grande capacidade de quelação (Keasling e Hupf, 

1996; Keasling et al., 1999; Remonsellez et al., 2006). 

Segundo Kornberg et al. (1999), a capacidade de quelação de metais do 

ambiente se deve às propriedades polianiônicas do polifosfato. Sendo assim, a relação 

entre PoliPi e estoque/tolerância/detoxificação de metais pesados tem sido descrita nos 

últimos anos por muitos autores.  

Aiking et al. (1984), demonstraram que Klebsiella aerogenes acumula fósforo 

durante crescimento na presença de cádmio. Tais autores consideram este acúmulo um 

mecanismo primário de detoxificação, uma vez que pode ocorrer à formação de fosfato 

de cádmio, sal pouco solúvel que pode precipitar diminuindo assim a toxicidade do 

metal.  

 O polifosfato de superfície de Acinetobacter lwoffi é degradado quando esta 

bactéria é cultivada na presença de cádmio (Suresh et al., 1986). Em Staphylococcus 

aureus, o PoliPi está envolvido na remoção de níquel (Gonzalez e Jensen, 1998). 

Adicionalmente, Pan-Hou e colaboradores (2002) indicam que o polifosfato está 

envolvido na resistência ao metal mercúrio.  

Nishikawa et al. (2003), demonstraram que Chlamydomonas acidophila 

apresentou depósitos eletrondensos no interior de vacúolos, constituído de cádmio e 

fosfato, quando em crescimento na presença deste metal. 

Em Acidithiobacillus ferrooxidans, um microrganismo com alto nível de 

resistência a metais pesados, Alvarez e Jerez (2004) observaram que as células 

cultivadas na presença de cobre mostraram uma rápida diminuição nos níveis de 

polifosfato com um aumento concomitante na atividade de exopolifosfatase e uma 

estimulação de efluxo de fosfato.   

Souza et al. (2005), verificaram que o consumo da fonte de fósforo por 

Cunninghamella elegans na cultura tratada com cobre foi maior que na cultura controle. 

A relação entre a presença do polifosfato e o incremento da resistência aos 

metais pesados indicam fortemente o potencial de utilização de organismos, selvagens 

ou modificados geneticamente para o acúmulo de polifosfato no processo de remoção 

de metais em efluentes contaminados com tais elementos tóxicos (Keasling et al., 

2000). 

Muitos microrganismos exibem a habilidade de crescer em altas concentrações 

de metal tóxico. Os fatores ambientais como o pH, o suprimento de nutrientes e 



 

 

47

 

oxigênio, presença de outros íons metálico, agente quelantes e concentração celular 

influenciam na toxicidade dos metais (Valdman e Leite, 2000).  

As bactérias possuem caráter aniônico em condições comuns de pH de solo e de 

água. As cargas negativas são originadas da ionização dos radicais carboxílicos, 

fosfáticos, hidroxílicos e sulfidrílicos encontrados nos polímeros da parede microbiana 

(Beveridge, 1989; Moreira e Siqueira, 2002). 

As superfícies celulares são estruturas aniônicas devido à presença de grupos 

ionizáveis que apresentam capacidade de interagir e reter os cátions, entretanto a 

captação de metais pela superfície celular é influenciada pelo pH do meio. Pegoraro et 

al. (2006), ressaltam que o pH atua direta e indiretamente sobre a biodisponibilidade 

dos íons metálicos. 

Uma análise da curva do pH permite observar que este decresceu durante todo o 

período experimental nas culturas controle, como também naquelas tratadas com o 

metal cobre (Figura 7, 8 e 9).  O valor do pH apresentou decréscimo proporcional à 

concentração inicial do metal, uma vez que a solução metálica utilizada no presente 

estudo foi preparada a partir de uma solução padrão de cobre contendo ácido nítrico a 

5%. 

 

 

 

Figura 7. Valores de pH do meio de cultura durante o crescimento de Enterococcus 

faecalis ATCC 51299. 
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Figura 8. Valores de pH do meio de cultura durante o crescimento de Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. 

 

 

 

 

Figura 9. Valores de pH do meio de cultura durante o crescimento da interação entre 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 

4475. 
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Enterococcus faecalis ATCC 51299 apresentou ao final do período de cultivo 

valores de pH 6,29 para as amostras controle e 6,12 e 5,95 respectivamente para as 

concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 (Figura 7). 

Ao final do período de cultivo as culturas de Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475 apresentaram valores de pH 6,06; 5,89 e 5,83 respectivamente 

para as concentrações de 0 mg L-1; 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 (Figura 8). 

Em 48 horas de cultivo a biomassa da interação bacteriana (Enterococcus 

faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) apresentou 

valores de pH 6,26 para as amostras controle e 6,03 e 5,86 respectivamente para as 

concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 (Figura 9). 

A troca iônica exerce papel dominante no processo de biossoção, sendo assim o 

pH é um dos principais fatores que influenciam no processo. O pH determina a 

protonação ou desprotonação dos íons metálicos em sítios de ligação (Chojnacka, 2010; 

Schiewer e Volesky, 2000). Geralmente, o aumento do pH causa desprotonação de íons 

metálicos dos sítios expostos por superfícies celulares. Já a diminuição do pH faz 

concorrência entre prótons e íons de metal carregados positivamente. A biossorção é um 

processo reversível, a redução do pH resultaria em desprotonação (Naja e Volesky, 

2010). 

Os mecanismos de remoção de íons metálicos através de biomassa e os fatores 

que afetam o seu  desempenho são importantes para a otimização das condições de 

operação do biossorvente (Xu et al., 2006). O pH influencia a magnitude da carga 

negativa na superfície do material, por protonação e desprotonação dos sítios de ligação 

de metais. Portanto, o pH influencia a disponibilidade dos íons em solução (Ofomaja e 

Ho, 2007). 

Salmonella cresce em intervalo de pH 4,0 a 9,0, com crescimento ótimo na faixa 

de 7,0 (Gast, 2003; Forshell e Wierup, 2006). Enterococcus faecalis é capaz de 

sobreviver em pH na faixa de 2 a 10 (Evans et al., 2002). Os menores valores de pH 

foram encontrados na maior concentração de cobre e apresentaram valores de 5,95 e 

5,83 para Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 respectivamente (Figuras 7 e 8). 

Voss e Thomas (2001) verificaram que alterando o pH de 5,0 para 3,0 diminuiu 

a quantidade de metal sorvido. Esse decréscimo foi de 55,05% para Cu2+ em 

Pseudomonas sp. No presente estudo as amostras cresceram de forma contínua em todo 
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o período de cultivo em pH próximo de 5,8. A biomassa nestas condições apresenta 

potencial para remoção de íons metálicos carregados positivamente.  

A análise de variância demonstrou que não houve diferenças estatísticas 

significativas a 5% para o fator pH (Tabela 7).  

 

Tabela 7. Análise de variância do pH no cultivo de Enterococcus faecalis 

ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 

4475 em diferentes concentrações de cobre.  

pH 
GL QM F SIG 

Espécie 2 0,2699370        1,434 0,26433 
Concentração 2 0,8133704 0,432   ******* 
Espécie * Concentração 4 0,1167037 0,620   ******* 
Resíduo 18 0,1882481   
Coeficiente de variação = 7,105       

             *(P<0,05) GL = grau de liberdade; QM = quadrado médio; F = freqüência; SIG = significância.  

 

 

 Várias pesquisas discutem o efeito do pH sobre o desempenho de remoção de 

íons metálicos por diversos tipos de biomassa. Volesky et al. (1999), estudaram a 

capacidade de biossorção de cádmio por diferentes espécies de algas pertencentes ao 

gênero Sargassum e verificaram grande eficiência de remoção em valor de pH 4,5. 

Dönmez e Aksu (1999), relataram bioacumulação de Cu(II) por várias cepas de 

leveduras: Saccharomyces cerevisiae, Kluyveromyces marxianus, Schizosaccharomyces 

pombe e Candida sp. Tais autores verificaram que a bioacumulação foi dependente da 

concentração inicial de Cu (II) e também do pH. 

A biossorção de cobre aumentou significativamente com o aumento de pH 2,0-

6,0, independentemente da espécie de Bacillus (Lo et al., 2003). A biossorção de 

chumbo por Spirulina maxima foi dependente do pH da solução e a adsorção máxima 

foi obtida em uma solução de pH de aproximadamente 5,5 (Gong et al., 2005). 

Estudos dirigidos por Savvaidis et al. (2004), em diferentes valores de pH 3-8, 

demonstraram que a biossorção de cobre por Pseudomonas cepacia foi maior em pH 7. 

A biossorção de zinco em onze diferentes espécies de microalgas marinhas a diferentes 

valores de pH foi testada por Senthilkumar et al. (2006). Estes autores concluiram que a 

alga verde Ulva reticulata, exibe o maior valor de acumulação com 36,1 mg g-1 a pH 5,5 

e para uma concentração inicial de Zn (II) de 100 mg/l.  
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Luo et al. (2006), ao avaliar a biossorção de chumbo pela alga castanha, 

Laminaria japonica, concluíram que a biossorção do chumbo é fortemente 

condicionada pelo valor de pH e observaram que o valor de pH para o qual a remoção é 

máxima é de 5,3.  

Lu et al. (2006), investigaram a cinética e equilíbrio de biossorção de diferentes 

íons metálicos utilizando a biomassa de Enterobacter sp. J1. Tais autores verificaram 

que ajustando o pH para 3,0 levou à quase completa dessorção de cádmio. Já para cobre 

os melhores resultados de dessorção foi apresentado em valores de pH 2,0. 

Para encontrar o pH ótimo para a remoção de íons Cu 2 + pela bactéria  E.  

faecium Yilmaz et al. (2010), realizaram experimentos em diferentes valores de pH 

inicial variando de 1,0 a 6,0. Estes autores concluíram que o processo de remoção dos 

íons Cu + 2 é fortemente dependente do pH e os dois maiores valores  de adsorção foram 

obtidos em pH 5 e 6, verificaram também que  eficiência de remoção de íons Cu + 2 de 

E.  faecium caiu drasticamente no pH ≤ 4.   

Mulgund et al. (2011),  investigaram a capacidade de remoção de diferentes 

metais através da utilização de resíduos de carvão vegetal de eucalipto. Estes autores 

verificaram que este biossorvente foi muito eficaz na remoção de chumbo, cobre e 

cádmio a partir de soluções aquosas. Ressaltaram que a biossorção é dependente do pH, 

com máxima remoção de Pb2 + e Cu2 +  em pH 7, enquanto que para Cd2 +  o ideal foi pH 

9 e a dessorção máxima em pH1.  

A eficiência de um processo de remoção de metais não depende apenas do 

biossorvente utilizado, mas também do tipo de íon e sua concentração, temperatura, pH, 

e presença de outros íons. Estes parâmetros são extremamente relevantes para a eficácia 

de todo o processo. Neste sentido os fatores que influem na capacidade de um 

biossorvente devem ser minuciosamente controlados.  

 

5.2 Remoção de cobre 

 

Os métodos convencionais utilizados na remoção de metais, tais como 

precipitação química, membrana de separação ou resina de troca iônica, podem ser 

muito caro e, às vezes, não muito eficazes. O tratamento à base de sistemas biológicos, 

oferece redução dos níveis de metais tóxicos aos limites ambientalmente aceitáveis a 
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custos relativamente baixos se comparado aos processos físico-químicos (Volesky, 

2001; Kadukova´ e Vircíková, 2005). 

No processo de remoção de metais em efluentes os temos biossorção e 

bioacumulação são geralmente empregados. Biossorção e bioacumulação diferem em 

que, no primeiro processo os íons metálicos são ligados à superfície da parede celular 

assemelhando-se a adsorção convencional. A diferença reside na natureza do adsorvente 

que neste caso é o material de origem biológica (Biossorvente - biomassa morta). 

Biossorção é um processo metabolicamente passivo (Chojnacka, 2010). 

No segundo processo a primeira fase é a biossorção e as fases subsequêntes 

estão relacionadas com o transporte dos íons para o interior da célula através da energia 

que consome os sistemas de transporte ativo (Biossorvente - biomassa viva).  Assim, em 

bioacumulação mais sítios vinculativos ao poluente estão disponíveis (Chojnacka, 

2010). 

Nas figuras 10, 11 e 12 observa-se a evolução do percentual de remoção de 

cobre pela biomassa ativa de Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica 

sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação bacteriana (Enterococcus faecalis ATCC 

51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) em função do tempo. 

 

 

Figura 10. Percentual de remoção de cobre por Enterococcus faecalis ATCC 51299 em 

diferentes períodos de cultivo. 
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Figura 11. Percentual de remoção de cobre por Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 em diferentes períodos de cultivo. 

 

 

Figura 12. Percentual de remoção de cobre pela interação entre Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 em diferentes 

períodos de cultivo. 
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A remoção de cobre foi dependente da concentração do metal, variando 

proporcionalmente com a concentração do cobre usado (Figuras 10, 11 e 12). 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 apresentou um percentual de remoção de 

cobre ao final do tempo experimental de 70,33% e 40,78% para as concentrações 

iniciais 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 de cobre, respectivamente (Figura 10). 

O percentual de remoção de cobre por Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 em 48 horas de cultivo foi 85,10 % e 56,05% para as concentrações iniciais 

7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 de cobre, respectivamente (Figura 11). 

Ao final do tempo experimental a interação entre Enterococcus faecalis ATCC 

51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 apresentou um percentual de 

remoção de cobre de 81,21 % e 52,36% para as concentrações iniciais 7,72 mg L-1 e 

15,20 mg L-1 de cobre, respectivamente (Figura 12). 

A mais alta remoção de cobre pela interação bacteriana (Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) foi de 81,21 % e 

ocorreu na menor concentração inicial do metal usado de 7,72 mg L-1. Entretanto, o 

valor máximo da capacidade de remoção foi obtido com a concentração de 15,20 mg L-1 

de cobre, e correspondeu a 7,96 mg L-1 de cobre em 48 horas (figura 12). Assim sendo, 

a taxa de remoção de cobre foi inversamente proporcional à concentração de metal 

inicial (Figuras 10, 11 e 12). 

  Ao nível de 5% de significância os fatores espécie e concentração, 

apresentaram diferenças estatísticas ao final de 48 horas de cultivo (Tabela 8). O 

resultado do Teste Tukey é apresentado na tabela 9. 

 

Tabela 8. Análise de variância para remoção de cobre em função da espécie e 

concentração de cobre. 

Consumo de cobre 
GL     QM F SIG 

Concentração 1 9,724050       76,779   0,00000                        
Espécie 2 4,867800       38,435   0,00000                        
Concentração * Espécie 2 0,5766000        4,553   0,03378                        
Resíduo 12 0,1266500                                                
Coeficiente de variação = 5,214                                                                     

           *(P<0,05) GL = grau de liberdade; QM = quadrado médio; F = freqüência; SIG = significância. 
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Tabela 9. Remoção de cobre pelas espécies em diferentes concentrações de cobre.  

Espécie Concentração 

 7,72 mg L -1 15,20 mg L -1 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 5,43bB 6,20aC 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 6,57bA 8,52aA 

interação entre Enterococcus faecalis ATCC 
51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 
CCT 4475 

6,27bA 7,96aB 

Médias seguidas por letras minúsculas iguais, na linha não diferem entre si pelo teste de Tukey (P<0,05).  

Médias seguidas por letras maiúsculas iguais, na coluna não diferem entre si pelo teste de Tukey 

(P<0,05). 

 

Os resultados apresentados na tabela 9 revelam que houve diferenças 

significativas na remoção de cobre pelas biomassas, acompanhando o aumento das 

concentrações do metal. A remoção de cobre foi maior em relação às concentrações 

mais elevadas, enquanto que em relação à remoção percentual (%), os maiores índices 

foram correlacionados à menor concentração inicial. 

Os maiores índices de capacidade de remoção embora tenham ocorrido na 

concentração mais elevada de cobre (Figuras 10, 11 e 12), os teores remanescentes do 

metal em solução foram proporcionalmente maiores, resultando em menores taxas de 

remoção percentual. Comportamento semelhante foi observado por Souza et al. (2008), 

em relação à biossorção de cobre por diferentes espécies de fungos zoospóricos. Tais 

autores relataram que houve aumento na capacidade de biossorção e concomitante 

diminuição na remoção percentual em relação ao aumento da concentração inicial do 

metal. 

Em 48 horas de cultivo Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 

apresentou uma remoção de cobre 14,77% e 15,27% superior a Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 quando cultivadas nas concentrações iniciais 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1 

de cobre, respectivamente. Assim, tais resultados demonstraram maior percentual de 

remoção de cobre pela bactéria Gram-negativa do que para a Gram-positiva. 

Pesquisas na literatura informam que as bactérias Gram-positivas possuem maior 

potencial de biossorção de metais do que as Gram-negativas, pois as primeiras possuem 

várias camadas de peptideoglicano na superfície celular, portanto uma quantidade maior 

de grupos funcionais livres para a adsorção de metais (Costa e Duta, 2001; Van 
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Hullebusch et al., 2003). Entretanto o uso de células vivas e em crescimento pode 

alterar a capacidade de remoção dos íons metálicos, uma vez que estes podem ser 

internalizados via transporte ativo. 

Voss e Thomas (2001), ao estudarem a remoção de cobre e manganês por 

Bacillus sp e Pseudomonas sp, verificaram maior capacidade de remoção de cobre para 

Bacillus sp no primeiro período de cultivo. Entretanto a capacidade de remoção de 

cobre por Pseudomonas sp aumentou 65% quando comparado a Bacillus sp quando o 

tempo de crescimento das células passou de 16 para 90 horas. Desta forma tais 

resultados sugerem maior capacidade de remoção de cobre pela bactéria Gram-negativa 

do que pela bactéria Gram-positiva em crescimento ativo. 

O processo de remoção de cobre pode ser dividido em dois estágios (figuras 10, 

11 e 12). O primeiro estágio da cinética de remoção para as concentrações de 7,72 mg 

L-1 e 15,20 mg L-1 terminaram às duas horas de contato sendo responsável por 61,78% e 

36,71% do cobre removido para Enterococcus faecalis ATCC 51299 e  76,0% e 51,71% 

do cobre removido para Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. Ao final do 

cultivo (48 horas) Enterococcus faecalis ATCC 51299 removeram 8,55% e 4,07% e 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 9,1% e 4,34% a mais de cobre se 

comparado ao primeiro período de cultivo.  

Estes resultados confirmam informações da literatura as quais têm demonstrado 

que células metabolicamente ativas quando utilizadas para remoção de metais 

apresentam um padrão de sorção bifásico. No estágio inicial a taxa de sorção é muito 

alta e ocorre em um curto período de tempo. No segundo estágio a taxa de sorção é 

muito baixa e ocorre em um período de tempo maior e sua contribuição para a sorção 

total de metal é pequena (Donmez e Aksu, 2001; Malik, 2004). 

 

 

5.3 Eficiência de remoção do cobre 

 

 

A eficiência de remoção mostra a relação entre a concentração de metal 

removido e a biomassa produzida (Figuras 13, 14 e 15).  

A eficiência de remoção foi determinada através da equação: q = Ci - Cf / B. 

Onde q é a quantidade de metal removido por biomassa (mg g-1), Ci é a concentração 
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inicial de metal em solução (mg L-1), Cf é a concentração final de metal em solução (mg 

L-1), e B é a quantidade de biomassa (g L-1).  

 

 

 

 

Figura 13. Eficiência de remoção de cobre por Enterococcus faecalis ATCC 51299. 
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Figura 14. Eficiência de remoção de cobre por Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475. 

 

Figura 15. Eficiência de remoção de cobre pela interação entre Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. 
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A eficiência máxima de remoção de cobre correspondeu a 30,16 mg g-1; 42,48 

mg g-1 e 37,43 mg g-1 em 2 horas de experimento para Enterococcus faecalis ATCC 

51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação bacteriana 

(Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 

4475) respectivamente (Figuras 13, 14 e 15).  

Os resultados demonstraram que o valor de q aumentou com a elevação da 

concentração inicial de cobre. A mais alta eficiência de remoção ocorreu nos estágios 

iniciais de incubação, ou seja, nos intervalos de 2 e 6 horas. Após este período, o valor 

de q declinou continuamente com o tempo experimental, como resposta a diminuição da 

proporção cobre/biomassa (Figuras 13, 14 e 15).  

Resultados semelhantes foram descrito por Souza et al. (2008), testando a 

biossorção de cobre por diferentes espécies de fungos zoospóricos. Tais autores 

observaram que os maiores valores de eficiência de remoção (q) foram encontrados nas 

maiores concentrações de cobre. 

Yilmaz et al. (2010), ao estudarem a biossorção de cobre pela bactéria Gram-

positiva Enterococcus faecium em concentrações iniciais de cobre de 25 mg L-1 a 500 

mg L-1, verificaram que a capacidade máxima de biossorção foi 106,4 mg g-1. Eficiência 

de remoção superior ao apresentado pela biomassa de Enterococcus faecalis ATCC 

51299 (30,16 mg g-1). Entretanto o valor de q aumenta com a elevação da concentração 

inicial do metal e a concentração utilizada por tais autores é superior a pesquisada no 

presente estudo.  É válido ressaltar também que bactérias quando em crescimento ativo 

podem utilizar mecanismos intrínsecos visando sua sobrevivência à presença de metais 

em concentrações tóxicas, diminuindo assim a capacidade de remoção destes elementos. 

Muitos sistemas de resistência ao metal pesado por microrganismos envolvem 

efluxo ativo ou desintoxicação de íons metálicos por diferentes transformações. Para o 

cobre, incluem complexação intracelular, complexação extracelular e seqüestro no 

periplasma (Rouch et al., 1989; Harwood e Gordon, 1994; Alvarez e Jerez, 2004).  Os 

processos de desintoxicação de metais incluem precipitação como fosfatos, carbonatos e 

sulfetos; substâncias poliméricas extracelulares e sistemas de efluxo dependentes de 

energia (Gadd, 1990). 

O processo de bioacumulação de metais pode ser suportado pela síntese de 

metalotioneínas, que são proteínas ricas em cisteína (–SH, designado por grupo tiol ou 

grupo sulfidrilo), vinculando-os na forma que não é biologicamente ativa, portanto, esta 
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é excluída a partir de reações metabólicas. Estas proteínas ligam íons metálicos e 

freqüentemente são sintetizados como resposta à presença de íons metálicos no meio de 

crescimento, sendo induzida pela presença destes poluentes (Martin-Gonzalez et al., 

2006). Assim os íons metálicos após serem internalizados são bombeados para fora da 

célula como um mecanismo de desintoxicação. Pesquisas revelam que a bioacumulação 

de adaptação em microorganismos é mais eficiente do que não-adaptados (Kocberber e 

Dönmez, 2007; de Siloniz et al, 2002).  

Em bioacumulação os íons metálicos tóxicos quando em concentrações elevadas 

podem formar complexos com a membrana celular,  provocando a perda da sua 

integridade e prejudicando a sua função na remoção destes elementos (Yilmazer e 

Saracoglu, 2009). 

 Kaduková e Vircíková (2005), ao comparar as diferenças entre a bioacumulação 

e a biossorção de cobre pela alga verde Chlorella kessleri verificaram que 

concentrações de cobre elevadas causam sérios danos às paredes celulares das células 

vivas provocando a perda da capacidade de ligação, resultando em menor capacidade 

remoção. Estes autorem observaram que a eficência de remoção (q) obtidas para C. 

kessleri na biossorção é cerca de seis vezes maior do que na bioacumulação em relação 

a maior concentração do metal. Entretanto  baixas concentrações de cobre (abaixo de 20 

mg L-1), não danificam as células de forma tão significativa para diminuir suas 

habilidades de remoção. Assim sendo, a eficiência de remoção (q) é semelhante para 

ambos a bioacumulação e biossorção, ou em alguns casos, a capacidade de 

bioacumulação pode superar a capacidade de biossorção, uma vez que o metal após ser 

adsorvido nas superfícies das células pode ser acumulado em seu interior (Kaduková e 

Vircíková, 2005). 

O processo de bioacumulação apresenta vantagens em relação à biossorção, na 

capacidade de remoção em concentrações reduzidas de metais, uma vez que as células 

em crescimento são capazes de remover metais continuamente através de mecanismos 

de internalização, como também podem ser potencializadas através da manipulação de 

organismos modificados geneticamente para esta finalidade. Deng e Wilson (2001), 

verificaram que Escherichia coli  modificada geneticamente com genes de 

metalotioneína melhoraram a capacidade de bioacumulação do mercúrio. Ueki et al. 

(2003), observaram que linhagens E. coli com genes que codificam proteínas de ligação 
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clonados de Ascidia sydneiensis samea removeram cerca de vinte vezes mais cobre (II) 

que a cepa controle, em meio à qual 10 mM de cobre (II) foram adicionados.  

A principal desvantagem da biossorção está relacionada à saturação da 

biomassa, ou seja, quando os sítios ativos estão ocupados é necessário substituir a 

biomassa por biomassa nova (Ahluwalia e Goyal, 2007). Em relação aos aspectos 

operacionais deve-se considerar também que a remoção de metais via células em 

crescimento apresenta a vantagem de que os processos de unidade adicionais de 

biomassa são reduzido: cultivo, secagem, processamento e armazenamento (Aksu e 

Dönmez, 2005). Assim, estes aspectos podem influenciar no custo final de todo o 

processo.  

O uso de células vivas é eficiente na remoção ativa continua de metais e os 

custos operacionais são reduzidos em comparação a biossorção. Entretanto a 

bioacumulação é um processo de não-equilíbrio (Aksu e Dönmez, 2000), sendo um 

processo mais complexo do que a biossorção, pois requer atividade metabólica das 

células. Uma vez dependente do metabolismo celular, a bioacumulação pode ser 

influenciada por inibidores metabólicos tais como a baixa temperatura, nutrientes entre 

outros (Kaduková e Vircíková, 2005; Genter, 1996). Portanto, os fatores que podem 

interferir na eficácia do biossorvente devem ser minunciosamente controlados e 

monitorados em tratamentos de efluentes industriais. 

Existem alguns biossorventes comerciais disponíveis no mercado: AlgaSORB® 

é produzido pela empresa Biorecovery Systems. AlgaSORB® é um sorvente de algas 

em pó. O sorvente consiste em biofilme imobilizado em sílica gel, consistindo de alga 

multicelular verde filamentosa Spirogyra (Chojnacka, 2010; Singh e Prasad, 2000). As 

outras preparações comerciais de biossorção incluem: BIOCLAIM® (bactérias do 

gênero Bacillus, lavadas e imobilizadas em esferas de polietilenoimina (PEI) e 

glutaraldeído), e o processo BIO-FIX® (esfagno, musgo de turfa, algas, fungos, 

bactérias e flora aquática imobilizada em polissulfona) (Chojnacka, 2010). 

A  capacidade de remoção ativa de cobre em concentrações de 7,72 mg L-1 e 

15,20 mg L-1 pela biomassa de Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 indicam potencial destas cepas bacterianas em 

biorremediação. Ao considerar a capacidade de biossorção de células inativas em 

elevadas concentrações de metais, o tratamento de efluentes industriais como um 

processo contínuo (Etapas: Biossorção – Bioacumulação) pode ser uma alternativa 
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eficaz, com vistas à redução dos custos operacionais, sendo este o parâmetro principal 

para convencer industriais a optarem pelo uso de absorventes renováveis.   

No entanto, para que ocorra a expansão da tecnologia de biossorventes em 

tratamentos de efluentes industriais, pesquisas adicionais são necessárias, com fins de 

comparações com as tecnologias concorrentes, tais como: tratamentos químicos 

convencionais, os custos dos biossorventes e formulação de produtos prontos para uso, 

bem como o tipo do biossorvente e sua melhor aplicabilidade (Volesky, 2007).   

 

5.4 Acumulação intracelular de cobre 

 

As biomassas foram lavadas com EDTA antes da análise sugerindo acumulação 

intracelular. Os resultados percentuais de acumulação de cobre por Enterococcus 

faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e pela 

interação bacteriana (Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar 

Enteritidis CCT 4475) são apresentados nas figuras 16, 17 e 18.  

 

 

Figura 16. Acumulação de cobre por Enterococcus faecalis ATCC 51299. 



 

 

63

 

 

Figura 17. Acumulação de cobre por Salmonella enterica sorovar Enteritidis  

CCT 4475. 

 

Figura 18. Acumulação de cobre pela interação entre Enterococcus faecalis ATCC 

51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475. 
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A acumulação de cobre pela biomassa bacteriana aumentou com a concentração 

de metal externa e com o tempo de cultivo, enquanto que em relação aos valores 

percentuais os maiores índices foram correlacionados à menor concentração inicial 

(figuras 16, 17 e 18). Em 48 horas de cultivo apresentaram valores percentuais de 

15,28%, 22,40% e 19,55% de acumulação de cobre para Enterococcus faecalis ATCC 

51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação bacteriana 

(Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 

4475) respectivamente na concentração de 7,72 mg L-1 de cobre (Figuras 16, 17 e 18). 

A capacidade máxima de acumulação intracelular  foi 3,69 mg g-1; 11,19mg g-1 e 

7,42mg g-1 para as biomassas de Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação bacteriana (Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475) respectivamente. A 

eficência de acumulação (q) de Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 foi 

maior do que Enterococcus faecalis ATCC 51299.  

A análise de variância para o acúmulo de cobre apresentou diferença estatística 

ao nível de 5% de significância ao final do período de cultivo, para os fatores espécies e 

concentrações de cobre (Tabela 10). Para esses fatores foram aplicados o Teste Tukey, 

cujos valores são apresentados na tabela 11.  

 

 

 

Tabela 10. Análise de variância para acúmulo intracelular de cobre em função 

da espécie e concentração de cobre.  

Consumo de cobre 
GL     QM F SIG 

Concentração 1 0,2544222      113,638   0,00000 
Espécie 2 0,4893556 218,571   0,00000 
Concentração * Espécie 2 0,1682222 7,514   0,00766 
Resíduo 12 0,.2238889   
Coeficiente de variação = 5,214                                                                     

           *(P<0,05) GL = grau de liberdade; QM = quadrado médio; F = freqüência; SIG = significância. 
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Tabela 11. Acúmulo intracelular de cobre pelas espécies em diferentes 

concentrações do metal.   

Espécie Concentração 

 7,72 mg L -1 15,20 mg L -1 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 1,18bC 1,36aB 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 1,73bA 1,91aA 

interação entre Enterococcus faecalis ATCC 
51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 
CCT 4475 

1,51bB 1,87aA 

Médias seguidas por letras minúsculas iguais, na linha não diferem entre si pelo teste de Tukey (P<0,05).  

Médias seguidas por letras maiúsculas iguais, na coluna não diferem entre si pelo teste de Tukey 

(P<0,05). 

 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 apresentou maior acúmulo 

intracelular de cobre quando comparado a Enterococcus faecalis ATCC 51299, 

atribuindo maior potencial de bioacumulação de cobre para a bactéria Gram-negativa do 

que para a Gram-positiva em crescimento ativo. Entretanto, o principal processo de 

remoção de cobre por ambas as cepas foi a biossorção (Tabela 11). 

Resultados semelhantes foram verificados por Anand et al. (2006) ao estudarem 

o fracionamento celular de Trichoderma viride, estes autores verificaram que a maior 

porcentagem do cobre removido, estava adsorvido na parede celular e a menor parcela 

foi revelada no interior das células. 

Uma das diferenças básicas entre a biossorção e a acumulação intracelular é que 

o grau de acumulação é expressivamente menor do que a biossorção  (Raraz, 1995). No 

entanto o uso de células vivas e em crecimento apresentam tanto remoção via 

biossorção (adsorção na parede celular) como acumulação intracelular, apresentando 

desta forma vantagens em relação ao uso de células inativas na remoção de metais.  

Chen et al. (2006), isolaram a cepa Pseudomonas putida CZ1 da rizosfera de 

Elsholtzia splendens para fins de estudos de eficiência de remoção ao cobre (Cu) e 

zinco (Zn).  Esta cepa bacteriana foi capaz de remover cobre durante o ciclo de 

crescimento ativo, com capacidades de remoção específica de 24,2 mg g-1 em 100 mg  

L-1 Cu. O efeito do cobre (II), chumbo (II) e cromo (VI) sobre as propriedades de 

crescimento e bioacumulação de Aspergillus niger foi investigada por  Dursun et al. 

(2003), tais autores verificaram que os metais reduziram o crescimento da biomassa 

quando comparados a amostras controle. Na concentração de 100 mg dm -3 de cobre A. 
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niger apresentou uma eficiência de remoção máxima de 15,6 mg g-1. Anand et al. 

(2006), ao realizarem estudos de bioacumulação de cobre durante o crescimento de 

Trichoderma viride em concentrações de 100 mg  L-1, observaram que este fungo foi 

capaz de remover  25 mg Cu g-1.   

As concentrações de metal utilizadas nos estudos acima foram 84,8% superiores 

a concentração utilizada no presente estudo e considerando que a eficiência de remoção 

(q) aumenta proporcionalmente com a concentração do cobre usado, a capacidade de 

remoção de cobre por Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica 

sorovar Enteritidis CCT 4475 quando comparado aos resultados divulgados na literatura 

citada anteriormente, pode ser considerada promissora, haja vista os valores obtidos no 

presente estudo, onde a capacidade máxima de remoção foi em concentrações de cobre 

de 15,20 mg L-1. Este é o primeiro relato de bioacumulação de cobre por Enterococcus 

faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475, indicando o 

potencial destas cepas como biossorventes em tratamento de efluentes contaminados 

com metais.  
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6 CONCLUSÕES  

 

• Houve uma diminuição na taxa de crescimento de Enterococcus faecalis ATCC 

51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 e interação entre 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475, proporcional à concentração inicial do metal durante o período de 

cultivo. 

 

• Enterococcus faecalis ATCC 51299 apresentou maior crescimento frente à 

presença de cobre em concentrações de 7,72 mg L-1 e 15,20 mg L-1, 

demonstrando maior adaptação fisiológica quando comparado a Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475;  

 

• O cobre influenciou no consumo de fósforo durante o crescimento de 

Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475; 

 

• O requerimento de fósforo pelas células cultivadas na presença de cobre foi 

maior do que a cultura do grupo controle, portanto pode-se sugerir que o fósforo 

esteja sendo utilizado para suportar o crescimento das biomassas em presença de 

cobre;  

 

• Enterococcus faecalis ATCC 51299, Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 e interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella 

enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 foram capazes de remover cobre do meio 

de cultivo; 

 

• A interação entre Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica 

sorovar Enteritidis CCT 4475) apresentou valores intermediários de 

crescimento, consumo de fósforo, porcentagem de remoção de cobre e eficência 

(q) quando comparados aos isolados de Enterococcus faecalis ATCC 51299 e 

Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475; 
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• Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475 apresentou maior 

porcentagem de remoção de cobre e eficência (q) quando comparado a 

Enterococcus faecalis ATCC 51299 e interação entre Enterococcus faecalis 

ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis CCT 4475; 

 

• Enterococcus faecalis ATCC 51299 e Salmonella enterica sorovar Enteritidis 

CCT 4475 apresentam potencial para tratamento de efluentes industriais 

contaminados com cobre.  
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