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RESUMO

As atividades de mineracao exercem uma influéncia significativa no ambiente, dando origem a
fendmenos como a Drenagem Acida de Mina (DAM), caracterizada pela sua extrema acidez
(pH<4), niveis reduzidos de oxigénio dissolvido e elevadas concentragdes de metais e sulfatos.
As comunidades microbianas que se desenvolvem nessas areas impactadas apresentam uma
variedade de mecanismos de sobrevivéncia e adaptacdo. Conhecer essa diversidade ao nivel
molecular € estratégico tanto para compreender processos adaptativos € mecanismos com
potencial uso em biorremediacdo e bioprospeccdo. Neste trabalho foram avaliadas as
comunidades procariontes e eucariontes por meta-taxonomica (amplicons 16S e 18S) nos
sedimentos e corpos d'agua de diferentes areas de mineragdo na Bacia Carbonifera de Santa
Catarina, correlacionando sua composi¢do com variaveis fisico-quimicas e identificando os
potenciais de biorremediacdo destas comunidades. Foram definidas cinco estagdes de
amostragem, onde trés delas sdo bocas de minas com historico critico de geragdo de DAM (pH
2.7-3.6), outra localizada em boca de mina com caracteristicas menos acidas (pH 4.25), e uma
ultima estagdo na jungdo de rios que recebem DAM e esgotos domésticos gerados na bacia
hidrografica. Uma das estagdes apresentou estabelecimento de algas filamentosas prosperando
em condicdes de pH extremamente acido (2,25). O ambiente da superficie destas algas
filamentosas teve a sua comunidade procaridtica e eucariotica caracterizada e seu potencial de
biorremediac¢do avaliado. Foram encontrados como tdxa associados as trés estagdes criticas em
geragao de DAM os gé€neros procariontes, Leptospirillum, Acidithiobacillus, Acidiphilium,
Thiomonas, Thermogymnomonas e Acidobacterium; € nos eucariontes a alga Poteriospumella
(Chrysophyceae), ciliados Hypotricha e fungos LKM11. Para ambientes de transi¢do, com
fracas condi¢des de acidez e metais em DAM, os géneros associados foram Sediminibacterium,
Gallionella, Geothrix e Geobacter. Portanto, as diferengas na composi¢ao das comunidades
podem distinguir os locais altamente contaminados com DAM (pH 2.7-3.6) dos locais com
niveis intermedidrios de contaminac¢ao (pH 3.8-4.25). A variacao do pH foi o fator que melhor
determinou a composi¢do da comunidade procarionte, enquanto para a comunidade eucarionte,
a concentracdo de nutrientes (TOC e N) e de metais (Ni, Cu, Mn e Zn) apresentaram a melhor
explicabilidade sobre a composicdo da comunidade. J4 a biomassa das algas filamentosas,
apresentou uma extraordinaria capacidade de acumulacdo de metais pesados (apresentando
9,8% de Fe na biomassa). A superficie da alga filamentosa em DAM ¢ um microambiente que
favorece o crescimento de alguns micro-organismos especificos em maior abundancia, gerando
uma menor alpha-diversidade, o que pode ser um mecanismo de atracao de determinados
grupos que promovem acdes simbiodticas. O microbioma associado a superficie das algas
filamentosas apresentou em sua composicdo uma grande frequéncia da microalga
Pumiliosphaera acidofila, da bactéria Acidiphilium, e do fungo Aspergillus penicillioides que
juntos podem promover os beneficios gerados (fonte de carbono, zonas andxicas, producao de
alcalinidade biogénica e reducdo de sulfato) para reduzir os impactos da DAM.

Palavras-chave: meta-taxdnomia; microbioma; drenagem acida de mina; biorremediacao;
extremofilos.



ABSTRACT

Mining activities exert a significant influence on the environment, giving rise to phenomena
such as Acid Mine Drainage (AMD), characterized by its extreme acidity (pH<4), low levels
of dissolved oxygen, and high concentrations of metals and sulfates. The microbial
communities that develop in these impacted areas exhibit a variety of survival and adaptation
mechanisms. Understanding this diversity at the molecular level is strategic both for
understanding adaptive processes and mechanisms with potential use in bioremediation and
bioprospecting. In this study, prokaryotic and eukaryotic communities were evaluated by
metataxonomics (16S and 18S amplicons) in sediments and water bodies from different mining
areas in the Santa Catarina Coal Basin, correlating their composition with physicochemical
variables and identifying the bioremediation potential of these communities. Five sampling
stations were defined, with three of them being a mine with a critical history of AMD generation
(pH 2.7-3.6), another located in a mine with less acidic characteristics (pH 4.25), and a final
station at the confluence of rivers receiving AMD and domestic sewage generated in the
watershed. One of the stations featured the thriving establishment of filamentous algae under
extremely acidic conditions (pH 2.25). The surface environment of these filamentous algae had
its prokaryotic and eukaryotic communities characterized, and their bioremediation potential
was assessed. Taxa associated with the three critical AMD generation stations included the
prokaryotic  genera  Leptospirillum,  Acidithiobacillus,  Acidiphilium,  Thiomonas,
Thermogymnomonas, and Acidobacterium; and in eukaryotes, the alga Poteriospumella
(Chrysophyceae), ciliates Hypotricha, and fungus LKM11. For transition environments, with
weak acidity and AMD metals, associated genera were Sediminibacterium, Gallionella,
Geothrix, and Geobacter. Therefore, differences in community composition can distinguish
highly AMD-contaminated sites (pH 2.7-3.6) from sites with intermediate contamination levels
(pH 3.8-4.25). The pH variation was the factor that best determined the composition of the
prokaryotic community, while for the eukaryotic community, nutrient (TOC and N) and metal
(Ni, Cu, Mn, and Zn) concentrations provided the best explanation for community composition.
The filamentous algae's surface in AMD serves as a microenvironment that favors the growth
of specific microorganisms in higher abundance, resulting in lower alpha-diversity, which may
serve as a mechanism to attract certain groups that promote symbiotic actions. The microbiome
associated with the filamentous algae's surface featured a high frequency of the microalga
Pumiliosphaera acidophila, the bacterium Acidiphilium, and the fungus Aspergillus
penicillioides, which together can promote the generated benefits (carbon source, anoxic zones,
biogenic alkalinity production, and sulfate reduction) to mitigate AMD impacts.

Keywords: metataxonomy; microbiome; acid mine drainage; bioremediation; extremophiles.
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1 INTRODUCAO

1.1 APRESENTACAO

A proposta desta introdugdo ¢ trazer uma revisdo bibliografica aprofundada sobre o
metabolismo e mecanismos de adaptacdo de micro-organismos que estdo associados a
sobrevivéncia em ambientes de drenagem acida de mina (DAM). O texto esta dividido em cinco
secoes, a primeira (item 1.2) descreve a problematica da DAM, e a segunda (item 1.3) descreve
o metabolismo microbiano e como utilizam as vias metabolicas do enxofre, carbono e
nitrogénio. A terceira sessdo (item 1.4) descreve mecanismos de resisténcia a metais, tais como
transporte ativo ou efluxo, sideroforos, ligantes de acidos organicos, ligantes fosfatos e
carbonatos, producao de substancias exopoliméricas, metalotioneinas, biossor¢do de metais e
biotransformacdo de metais toxicos. A quarta (item 1.5) relata a interagdo dos micro-
organismos com os metais ferro, manganés, cromo, cobre, zinco, niquel, cobalto, cddmio,
arsénio, chumbo e mercurio. E por fim, uma abordagem sobre ferramentas genéticas para estudo

em DAM (item 1.6).

1.2  PROBLEMATICA DA DAM

O aumento populacional e das atividades econOmicas no atual sistema industrial
implicam em uma crescente demanda por energia e minerais. Apesar das restrigdes ambientais
acordadas nas ultimas décadas (DONG et al., 2019), as atividades de mineragdo seguem sendo
amplamente exploradas economicamente em muitos paises. De acordo com um levantamento
realizado em 2018 (MAUS et al., 2020), a area de mineragao ativa no mundo compreende um
total de 57.278 km?, sendo a China, Australia, Estados unidos e Federacao Russa os paises com
maiores areas (Figura 1A). O mesmo estudo apontou 9.889 minas ativas de diversos tipos de

minérios, sendo o carvao, ouro e prata as de maior ocorréncia (Figura 1B).
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Figura 1 - Conjunto de dados de areas de mineragdo ao redor do mundo. (A) Os 15
principais paises em area de mineragao (km?), a lista completa possui 121 paises com
um total de 57.278 km?. (B) Lista de commodities de minas ativas no mundo

A Mining area (km?) B Active mines in the world
China

Australia
United States

Others

Iron Ore w

Zinc

Russian Federation
Chile

Indonesia

South Africa

Canada

Coal

India
Kazakhstan
Brazil

P
erd Gold

Ukraine Cooper

Suriname

Venezuela Sitver

Fonte: Maus et al., (2020).

Nos locais onde ndo existem atividades de exploracao, as rochas que se encontram nas
profundezas dos solos estdo protegidas da oxidagdo quimica. Na auséncia de oxigénio, 0s
minerais de sulfeto, por exemplo, possuem baixa solubilidade quimica e sao estaveis. Contudo,
o processo de escavacao realizado nas atividades de mineragdo faz com que os minerais fiquem
expostos ao oxigénio atmosférico e a dgua, iniciando uma série de processos biogeoquimicos
que podem levar a producio de DAM (AYANGBENRO; OLANREWAIJU; BABALOLA,
2018; HALLBERG, 2010; WU et al., 2021). A geragao de DAM resulta em um ambiente com
baixo pH e altas concentracdes de metais pesados. Estas caracteristicas tornam este ambiente
um local de condigdes extremas para a sobrevivéncia de seres vivos. Contudo, alguns grupos
especificos de micro-organismos desenvolveram mecanismos de adaptagdo conseguindo

sobreviver e se adaptar nestes ambientes de DAM.

1.2.1 Formac¢ao de DAM

As atividades de mineragdo que envolvem escavagdo, processamento mecanico e
quimico do material explorado e uso de equipamentos deixam uma grande quantidade de
residuos que sdo materiais toxicos, corrosivos ou inflamaveis. Estes residuos sdo subprodutos
das operagdes de mineragdo que nao tém valor econdmico. Existe uma estimativa geral que

pelo menos uma tonelada de residuos de mineragdo é gerada para cada tonelada de minério
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extraido (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018). No passado muitas
atividades foram realizadas sem nenhum planejamento de gestdo desses residuos, implicando
em um grande passivo ambiental. Nestas ultimas décadas, a preocupacdo com o passivo
ambiental tem feito com que as empresas de mineracdo apresentem um planejamento que
informe quais serdo as medidas tomadas em relacdo a redugdo de residuos, recuperagao de
recursos, descarte de residuos e protecdo ambiental (HUDSON-EDWARDS; JAMIESON;
LOTTERMOSER, 2011). A liberacao desses residuos no meio ambiente pode ter impacto
significativo nos recursos hidricos superficiais, subterraneos, aéreos e terrestres (RAMBABU
et al., 2020).

Os fatores que sdo responsaveis pela geracdo de DAM sdo o grau de saturagdo da agua,
oxigénio, pH, temperatura, atividade quimica do Fe(Ill), energia de ativacdo quimica para
iniciar a geragao de acido, minerais de sulfeto, area de superficies de sulfeto de metal exposto
e bactérias oxidantes de ferro (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018;
SANCHEZ-ANDREA et al., 2014). A maioria dos metais esta relacionado a pirita (FeS:) e
ocorre principalmente como minérios de sulfeto. Sulfetos metéalicos sdo reduzidos a ferrosos na
reacdo com pirita pelo ferro férrico - principal oxidante. Esta reagdo ¢ independente de oxigénio
e ¢ a etapa mais importante na oxida¢do de minerais de sulfetos. A oxidacdo do ferro ferroso
pode ser mediada biologicamente, ou quimicamente pelo oxigénio molecular em pH acima de
4. Grupos especificos de micro-organismos oxidantes de sulfetos e metais, como por exemplo
o Acidithiobacillus ferrooxidans, conseguem obter energia necessaria para sobreviver a partir
da pirita e outros metais sulfetados (WU et al., 2021). A taxa de oxidacdo quimica do ferro
ferroso ¢ insignificante abaixo de pH 4, portanto, a atividade das bactérias acidofilas oxidantes
do ferro desempenham um papel crucial na geragdo de drenagem acida da mina (HALLBERG,
2010). Em pH baixo, os metais pesados sdo estaveis em solu¢ao e mdveis, € com o aumento do
pH, tornam-se adsorvidos e, portanto imoveis (AYANGBENRO; OLANREWAIJU;
BABALOLA, 2018; DOLD, 2014; SANDY; BUTLER, 2009). A composi¢do da drenagem
pode diferir drasticamente de uma regido para outra devido a geologia local, microclima, grupo
de micro-organismos e fonte de agua (RAMBABU et al., 2020; SIMATE; NDLOVU, 2014).
O quadro 1 apresenta as principais equacdes quimicas relacionadas aos processos comuns em

drenagem 4cida de minas.
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Quadro 1 - Principais processos e equacdes quimicas ocorrentes em drenagem acida
de minas

Processo Equacido Quimica

Intemperismo da pirita na presenga . .
o, 2FeS;+ 702+ 2H20 — 2Fe(1l) + 4SO4~ + 4H
de oxigénio e agua

Oxidagao de Fe(Il) a Fe(III) (etapa

o AFe(IT) + Oy + 4H" > 4Fe(III) + 2H,0
limitante de taxa)

Hidrolise de Fe(IIl) e precipitacdo

Fe(II) + 3H,0 < Fe(OH); + 3H"
parcial de fe(IIl) se pH>3,5 e(I1D) 20 <> Fe(OH)3

Oxidagdo de pirita adicional (etapa | Lo 1 4pese 4 91,0 - 15Fe(ID)+ 2504 + 16H*
ciclica e auto-propagante)

Reagdo global 4FeS; + 150, + 2H,0 — 4Fe(11l) + 8S04> + 4H'
Fonte: Wu et al., (2021).

Uma grande parte dos problemas ambientais encontrados em mineragdo tem ligacdo
direta com a ma gestdo dos residuos. Os erros mais comuns sdo as falhas de barragens,
infiltragdes, derramamentos de rejeitos, locais ndo reabilitados e casos de descarte direto em
cursos d'dgua (FRANKS et al., 2011). Tudo isso pode resultar em consequéncias ambientais
graves ¢ de longo prazo. A grande quantidade de residuos gerados pelas atividades de
mineragdo destrdi a paisagem no local de exploracdo e perturba os ecossistemas, alterando a
flora, fauna e microbiota (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018). Os
residuos gerados ap6s a lavra do mineral, geralmente sao despejados no terreno circundante,
sendo uma grande fonte de metais pesados e acidos. Com isso, ndo existe um solo superficial
com nutrientes e vegetacdo (TRIPATHI; SINGH; HILLS, 2016). Quando os residuos
contaminam 4guas subterraneas, rios e outros corpos d'dgua que estdo nas proximidades, fazem
com que estas aguas se tornem toxicas com altas concentragdes de acidos e metais, podendo
afetar o abastecimento de 4gua de uso da populagcdo muitas vezes em regides onde a agua
potavel ¢ escassa (AMBIADO et al., 2017; RAMBABU et al., 2020).

As condi¢des de acidez e toxicidade encontradas em ambientes de DAM fazem com que
0s micro-organismos induzam respostas ao estresse, exibindo alteracdes na morfologia e
montagem das células (CHAKRAVARTY; BANERJEE, 2008). Os efeitos de ions de metais
pesados em micro-organismos incluem apoptose, inibi¢do da sintese de adenosina trifosfato

(ATP), dano de acido nucleico, desnaturagdo de proteinas, deslocamento de um metal essencial,
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inducdo de estresse oxidativo, interrup¢do da fungdo de proteinas importantes que regulam
processos fundamentais, incluindo crescimento, reparo do DNA, inibicao da divisao celular e
transcri¢ao (Tabela 1) (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018; FASHOLA,;
NGOLE-JEME; BABALOLA, 2016). Ainda nestes ambientes de mineragdo, devido a
toxicidade de metais pesados, a producao de espécies reativas de oxigénio danifica a membrana
plasmatica da célula. Devido a estas caracteristicas, apenas organismos que de alguma forma
se adaptaram a estas condi¢des conseguem se desenvolver nestes ambientes, resultando em uma
menor biodiversidade quando comparado a ambientes ndo impactados (RAMBABU et al.,

2020).

Tabela 1. Mecanismos de toxicidade de metais pesados para micro-organismos

Tipo de Dano Metais pesados
Inibicao da divisdo celular Cd, Hg, Nie Pb
ruptura da membrana celular Cd, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn
Dano no DNA As, Cd, Hg, Pb
Desnaturacao de Proteinas Cd, Hg, Pb
Inibigdo da transcrigao Cd, Hg, Pb
Inibicao da atividade enzimatica Cd, Cu, Hg, Ni, Pb e Zn

Adaptado de Rajendran et al., (2003) e Choudhury et al., (2017)

1.3 METABOLISMO MICROBIANO EM DRENAGEM ACIDA DE MINAS

Os micro-organismos precisam produzir energia para crescer e se reproduzir. Existem
duas maneiras principais de produzir energia, através da “fototrofia” ou da “quimiotrofia”
(PEPPER; GENTRY, 2015). Na maioria dos casos de fototrofia e quimiotrofia, ocorre o
movimento de elétrons através da cadeia de transporte de elétrons que gera a for¢a motriz do
proton e ATP, a unidade bioquimica de energia.

Os micro-organismos fototroficos como microalgas e algumas bactérias contém
pigmentos sensiveis a luz que absorvem energia da luz solar e geram elétrons a partir da agua
na presenca de oxigénio, ou geram elétrons a partir de HzS, S(0), S203%", Ha, ou Fe(Il) em

ambientes anaerobicos (KONHAUSER, 2007).
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Os quimiotrdficos produzem energia durante uma série de reagdes redox nas quais os
elétrons sdo transferidos de um doador de elétrons priméario para um aceptor de elétrons terminal
através de uma série de etapas intermediarias catalisadas por enzimas. O oxigénio € o aceptor
de elétrons energeticamente mais favoravel e ¢ usado na respira¢do aerdbica por fungos,
protozoarios, bactérias e archaea. Se o oxigénio estiver disponivel, os micro-organismos que
sdo capazes de respirar oxigénio provavelmente crescerdo rapidamente e superam os que nao
podem. Em um ambiente de difusdo limitada, como solos encharcados, o oxigénio sera
consumido e a respiragao anaerobica assumira o controle, fazendo com que predominem micro-
organismos que podem reduzir aceptores alternativos de elétrons, como archaea e bactérias
(NEWSOME; FALAGAN, 2021). Em ordem de maior energia disponivel, esses aceptores
terminais de elétrons incluem nitrato, Mn(IV), Fe(III) e sulfato. Certos metais e metaldides em
residuos de minas também podem atuar como aceptores de elétrons e ser transformados através
da reducdo de metal. Além da redug@o do sulfato, a metanogénese ¢ frequentemente a ultima
etapa do metabolismo anaerobico. Arqueias estritamente anaerdbicas podem ganhar energia a
partir da despropor¢ao de compostos contendo acetato ou metil para produzir metano, ou pela
producdo de metano a partir da redu¢do de bicarbonato acoplada a oxidagdo de Ho»
(KONHAUSER, 2007). E bastante comum que as bactérias sejam capazes de usar multiplas
vias metabolicas para trabalhar sob diferentes condi¢cdes ambientais, como mudar da respiragao
aerdbica para reducdo de nitrato na zona suboxica (anaerobias facultativas). Similarmente,
bactérias oxidantes de H> podem mudar para um metabolismo heterotréfico quando compostos
organicos estdo disponiveis (quimiolitoautotroficos facultativos), e ainda, fermentacdo de
matéria organica quando os aceptores terminais de elétrons sdo limitados (KONHAUSER,
2007; ROANE; PEPPER; GENTRY, 2015). Essa flexibilidade permite que essas bactérias se
beneficiem dos metabolismos energeticamente mais favoraveis sob condigdes ambientais
variaveis.

Os quimioheterotroficos ganham energia usando compostos organicos como doadores
de elétrons, oxidando-os a CO2 ou CH4 acoplados a redug¢do de um aceptor de elétrons terminal
(ou luz para fotoheterotroficos). A disponibilidade de matéria organica pode, portanto, ser um
fator limitante para a respiracdo aerobica e anaerobica. Algumas bactérias ndo necessitam de
matéria organica em seu metabolismo; os quimiolitoautotréficos ganham energia a partir da
oxidacdo de compostos inorganicos como H», enxofre ou Fe(Il). Em residuos de minas, as
bactérias oxidantes de enxofre e Fe(Il), degradam os minerais sulfetos, gerando acidez e,

consequentemente, controlando o comportamento do metal nesses ambientes. Enquanto os
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heterdtrofos obtém seu carbono e energia da matéria organica, os quimiolitoautotroficos e
fotoautotroficos usam energia para fixar o carbono de fontes inorganicas, como por exemplo,
CO, (NEWSOME; FALAGAN, 2021). Embora a redugéo e a oxidagdo de metais microbianos
possam afetar claramente o comportamento do metal nos residuos da mina, mesmo o simples
metabolismo do carbono organico por heterdtrofos aerdbicos pode afetar a mobilidade do metal.
Por exemplo, a mineralizacdo do carbono organico gera &cidos orginicos que sdo
eventualmente decompostos em CO», processo que aumenta a acidez, podendo fazer com que
os metais se dissolvam dos minerais. Os minerais de carbonato de calcio sdo particularmente
suscetiveis ao ataque acido. Acoplada ao metabolismo do carbono organico esta a respiracao
do O2, que sob condicdes de difusdo limitada faz com que o potencial redox diminua, levando
a condicdes suboxicas ou anoxicas e potencialmente alterando a solubilidade dos minerais
6xidos metélicos (LEVICAN et al., 2008).

Além de exigir energia e carbono para crescer, oS micro-organismos precisam de
nutrientes essenciais como nitrogénio, fosforo, enxofre. Os ciclos biogeoquimicos desses
elementos sdo cruciais para toda a vida na Terra. A atividade microbiana em residuos de minas
pode ser limitada pela disponibilidade desses nutrientes essenciais (CRAW; RUFAUT, 2017;
RASHID et al., 2016). Os mecanismos usados pelos micro-organismos para obter nutrientes
essenciais também podem afetar o comportamento do metal nos residuos da mina, por exemplo,
a secrecdo de agentes quelantes. Embora os micro-organismos tenham uma série de
mecanismos para lidar com a toxicidade do metal, a contamina¢cdo do metal pode afetar o
funcionamento do solo, afetando negativamente a atividade microbiana. A evidéncia disso ¢
obtida medindo-se as atividades enziméticas do solo, juntamente com biomassa microbiana

diversidade basal e taxas de respiragdo do substrato (ALKORTA et al., 2003).

1.3.1 Via metabdlica do enxofre

O enxofre ¢ um dos elementos mais abundantes na Terra, e apresenta uma enorme
relevancia nos ambientes de minera¢do que envolvem metais sulfetados. Praticamente todo
processo de formagdo de DAM esta envolvido com as mudangas quimicas do enxofre, que
apresenta diferentes estados de oxidagao (de -IT a +VI) e formas quimicas (aminoacido, sulfeto,
sulfato, etc.) no meio ambiente (SANCHEZ-ANDREA et al., 2014). Nesta revisdo serdo
descritos os processos bioldgicos dissimilatérios (oxidagdo, reducdo e desproporgdo) e

assimilimatorios do enxofre (Figura 2).
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Figura 2 - Transformacdo do enxofre por meio de vias metabolicas mediadas por
micro-organismos, considerando diferentes estados de oxidacao, ocorrendo entre
formas inorganicas de enxofre, convertidas em enxofre organico
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As setas laranjas indicam reagdes de oxidag@o, as azuis indicam redugdo, ¢ as verdes representam processos de
desproporcao. Adaptado de Sanchez-Andrea et al., (2014).

1.3.1.1 Processos de enxofre dissimilatorios

O processo dissimilatério do enxofre € um dos primeiros metabolismos energéticos
ocorridos na Terra (SHEN; BUICK; CANFIELD, 2001), que altera o estado de valéncia do
enxofre para captacdo de energia e desempenha um papel critico no seu ciclo biogeoquimico.
Com base nas mudangas nos estados de oxidagdo, os processos dissimilatorios de enxofre
podem ser agrupados em oxidacao de enxofre, redugdo de enxofre e despropor¢do de enxofre

(FIKE; BRADLEY; ROSE, 2015; WU et al., 2021).

1.3.1.1.1 Oxidagao

Os micro-organismos oxidantes de enxofre empregam uma ampla gama de genes para
mediar a oxida¢do de sulfeto, enxofre, sulfito e tiossulfato conservando energia para o
crescimento celular (WU et al., 2021). O agrupamento de genes oxidantes de enxoftre (sox) € o
mais estudado, e compreende um cluster de genes sox composto por 15 genes. Destes, sete
genes estruturais (soxXYZABCD) codificam quatro proteinas e complexos (SoxXA4, SoxYZ, SoxB
e SoxCD) que realizam a reducdo do citocromo ¢ dependente de tiossulfato, sulfito, enxofre e
sulfeto (FRIEDRICH et al., 2001). A desidrogenase de enxofre SoxCD como uma subunidade

chave do complexo Sox ¢ um heterotetramero 0232 € medeia um processo Unico de transferéncia
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oxidativa de seis elétrons (FRIEDRICH et al., 2005). Consequentemente, a conversao
catalisada pelo complexo Sox de tiossulfato em sulfato libera oito elétrons, e os elétrons
liberados diminuem para dois ao balancear com o SoxCD. SoxB ¢ essencial para a oxidacao de
sulfeto e tiossulfato, dos quais o gene codificador soxB tem sido amplamente utilizado como
um gene marcador filogenético para micro-organismos oxidantes de enxofre (MOE)
(TOURNA et al., 2014). No entanto, cada um dos SoxXA4, SoxYZ, SoxB ¢ SoxCD sozinho ¢
cataliticamente inativo (WU et al., 2021). Alguns MOEs da classe gammaproteobacteriana
possuem um sistema Sox incompleto, e realizam a oxidag¢ao do enxofre de valéncia zero usando
a via dsr reversa, comum em MOEs anaerobios (TSALLAGOV et al., 2019). Além do cluster
de genes sox, MOEs podem empregar outros genes para mediar a oxidacao de sulfito a sulfato,
uma vez que € um processo energeticamente favoravel. Por exemplo, a sulfito desidrogenase
sorAB (KAPPLER, 2011), a sulfito desidrogenase solavel SorT (HSIAO et al., 2018) e a sulfito
desidrogenase soe (BOUGHANEMI et al., 2020), bem como a oxida¢do indireta de sulfito a
sulfato sob a mediacao de adenilsulfato (APS) redutase e ATP sulfurilase (KAPPLER, 2011).
Além das oxidases sulftiricas, outros mecanismos catalisam a oxidagdo de sulfeto a
enxofre em MOEs fototroficos e quimiotroficos, a citar o flavocitocromo c sulfeto
desidrogenase ¢ sulfeto-quinona oxidorredutase (sqr) (CHAN; MORGAN-KISS; HANSON,
2009; DUZS et al., 2018; FRIEDRICH et al., 2001). Outra via de oxidagdo de enxofre
dissimilatoria ¢ o complexo enzimatico do tipo hdr (heterodissulfeto redutase) que pode
catalisar a oxidacdo de enxoftre a sulfito (KOCH; DAHL, 2018). O genes do grupo dsr também
participam da oxidacao dissimilatéria do enxofre, onde dsrS € essencial para a oxidagao do
enxofre armazenado intracelularmente como intermedirio obrigatério durante a oxidacao de
sulfeto e tiossulfato (GRIMM; FRANZ; DAHL, 2011). Além disso, dsrAB reversos também
foram detectados em MOEs de vida livre do filo Proteobacteria (MULLER et al., 2015). A
assinatura dos genes oxidantes de enxofre e os genes soxB , dsr e sqr sdo usados como

marcadores genéticos para identificar MOEs em amostras ambientais (LUO; LIN; GUO, 2011).

1.3.1.1.2 Reducao

A reducao de sulfato geralmente ocorre em ambientes com baixo potencial redox, onde
oxigénio, nitrato e metais oxidados sdo menos concentrados. No processo de redugdo do sulfato,
micro-organismos redutores de enxofre (MRESs) utilizam moléculas de sulfato como aceptores

de elétrons. Estes eletrons sdo provenientes de diversos doadores como por exemplo,
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hidrogénio, metanol, etanol, 4cidos graxos volateis, agucares e at¢ metano (LIAMLEAM;
ANNACHHATRE, 2007).

O primeiro passo na redugdo de sulfato ¢ transporte para o interior da célula, que ¢
tambem considerado um passo limitante para o processo (WU et al., 2021). O sulfato ¢
transportado através da membrana citoplasmética por meio de transportadores do tipo cassete
de ligacdo de ATP (ABC) (familia Su/T) ou transportadores do tipo superfamilia facilitadora
principal (Su/P) (KERTESZ, 2001). Outros transportadores do tipo CysP, DASS e CysZ também
foram identificados como envolvidos na captagdo de sulfato em MREs (MARIETOU et al.,
2018). Dentro das células dos MREs, o sulfato precisa primeiro ser ativado pela ATP sulfurilase
(codificado por sat) para APS, entdo, a APS redutase codificada por apsAB catalisa a reducao
de APS a sulfito (DEPLANCKE et al., 2000).

Os genes que codificam a redutase de sulfito dissimilatoria (Dsr) sdo genes de
"assinatura" em MREs (MULLER et al., 2015; SANTOS et al., 2015; WU et al., 2021), os quais
sdo composto por dsrA, dsrB e dsrC. O sulfito € ligado ao sitio ativo de DsrAB e reduzido ao
intermediario de enxofre de valéncia zero S(0) ligado a DsrC por meio de transferéncias de
quatro elétrons. Entdo, o trissulfeto ligado a DsrC se desprende de DsrAB, e o intermediario
S(0) ¢ ainda reduzido a sulfeto pelo complexo de membrana DsrMKJOP. Ao mesmo tempo,
DsrC ¢ liberado do processo de reducao de sulfito e reciclado (SANTOS et al., 2015).

Além dos genes canonicos de reducdo dissimilatoria de sulfato (genes dsr), hd uma
variedade de outros genes envolvidos na redu¢do do enxofre. O cluster de genes psrABC
(polissulfeto redutase codificada) regulado por um regulador global Crp, foi relatado em
Shewanella oneidensis como um mediador na reducdo de tiossulfato em polissulfeto (WU et
al., 2015). As enzimas do citocromo sulfito redutases Mcc/Sir permitem que varias linhagens
bacterianas de Proteobacteria realizem respiragdo anaerobica de sulfito (KERN; KLOTZ;
SIMON, 2011). O gene tiossulfato redutase (phsABC) em Salmonella enterica foi relatado para
reduzir o tiossulfato em sulfeto (BANG; CLARK; KEASLING, 2000). Também foram
relatados genes de reducdo de oxissulfeto, como a tetrationato redutase e a tetrationato redutase
bifuncional/tiossulfato desidrogenase 7sd4 (JENNER et al., 2019). Foi descoberto em uma
archea o gene Sre que codifica uma redutase de enxofre que pode usar H» para reduzir o enxofre
(LIU; BEER; WHITMAN, 2012). Em outra archaea, foram relatados dois genes
(ShyCBDA/SuDH) que codificam duas hidrogenases produtoras de H» com capacidade de
reduzir enxofre a sulfeto usando NADPH como um doador de elétrons (MA; WEISS; ADAMS,
2000).
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1.3.1.1.3 Desproporgao

A despropor¢do ¢ um processo no qual o enxoftre, tiossulfato e sulfito atuam como
doadores e aceptores de elétrons e geram sulfeto e sulfato como produtos finais. Varias enzimas
de reducdo de sulfato foram identificadas como envolvidas na desproporcdo de enxofre,
enquanto genes que codificam enzimas de oxida¢do de enxofre também sdo encontrados em
genomas de bactérias desproporcionadoras de enxofre (FINSTER et al., 2013). Em Shewanella
oneidensis foi identificado o papel de Psr4A na despropor¢dao de tiossulfato (BURNS;
DICHRISTINA, 2009). Em contraste, a desproporcao de enxofre elementar ¢ endergdnica sob
condi¢des padrio, e o sulfeto produzido deve ser eliminado por 6xidos metalicos para manté-
lo em baixa concentracdo e tornar esse processo de despropor¢do termodinamicamente
favoravel (WU et al., 2021). Em Desulfurivibrio alkaliphilus, a oxidagao de sulfeto apresenta
alto nivel de expressdao de genes que codificam um dsr» do tipo redutivo e DsrC em condigao
desproporcional, sugerindo seu papel fundamental na despropor¢cdo de enxofre (THORUP et
al., 2017). Todos esses achados sdo obtidos a partir de cepas cultivadas de dissimilagdo de
enxofre, mas nenhum gene funcional especifico estd disponivel como biomarcador filogenético

de micro-organismos desproporcionais de enxofre.

1.3.1.2 Processos assimilatorios de enxofre

O metabolismo assimilatério do enxofre ¢ uma parte anabdlica essencial das células
microbianas, uma vez que o enxofre € necessario para ser assimilado em compostos organicos
como blocos de construcdo celular, por exemplo, aminoacidos (Cys e Met), oligopeptideos
(glutationa/GSH), vitaminas (biotina e tiamina) e cofatores (CoA) (SAITO, 2004; WU et al.,
2021). Cys ¢ o composto central para a assimilacdo de enxofre e a conseqiiente geracdo de uma
variedade de metabdlitos a jusante, como Met e GSH. A maioria dos micro-organismos
convertem compostos de enxofre ambientais (por exemplo, sulfato e tiossulfato) em HS™ através
da via de adenosina 3'-fosfato-5'-fosfosulfato (COOPER, 1983) e, em seguida, sintetizar Cys
com enzimas chave O-acetil-l-serina sulfidrilase (CysK) ou O-acetil-l-serina sulfidrilase B

(CysM) (KAWANO et al., 2017).
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1.3.2 Ferro

O ferro € encontrado em dois estados de valéncia como ferro férrico oxidado Fe(III) e
ferro ferroso reduzido Fe(II). Além disso, pode adotar diferentes estados de spin (alto ou baixo)
tanto na forma férrica quanto na ferrosa, dependendo do ambiente do ligante. O ferro participa
de muitos processos bioldgicos importantes, como fotossintese, fixagdo de N2, metanogénese,
producdo e consumo de Ha, respiracdo, ciclo do acido tricloroacético (TCA), transporte de
oxigénio, regulacio génica e biossintese de DNA (ANDREWS; ROBINSON; RODRIGUEZ-
QUINONES, 2003). Sua funcionalidade biolégica é quase inteiramente dependente de sua
incorporacdo em proteinas, seja como uma espécie mono ou binuclear, ou em uma forma mais
complexa como parte de aglomerados de ferro-enxofre ou grupos heme. A inser¢do de ferro em
proteinas permite que seu ambiente local seja “controlado” de modo que o ferro possa adotar o
potencial redox necessario (variando de -300 a +700 mV), geometria e estado de spin
necessarios para cumprir sua funcdo bioldgica designada (ANDREWS; ROBINSON;
RODRIGUEZ-QUINONES, 2003). O ferro é essencial para a maioria dos seres vivos, mas
pode ser toxico em algumas condi¢des de aerobiose e em altas concentragdes. Assim, para
alcangar a homeostase eficaz do ferro, os organismos devem equilibrar sua necessidade de
eliminar eficientemente o ferro do ambiente para garantir que os suprimentos adequados sejam
mantidos, com o gerenciamento cuidadoso dos niveis de ferro livre celular para se proteger
contra a toxicidade induzida pelo ferro (ANDREWS; ROBINSON; RODRIGUEZ-
QUINONES, 2003; TOUATI, 2000). Além das reagdes bioticas, varias reagdes abioticas
ocorrem dependendo das condi¢des termodindmicas e cinéticas. Devido a reagdes redox, pode
ocorrer dissolucdo e precipitacdo de minerais contendo ferro, o que tem grande influéncia no
comportamento de sor¢ao/dessor¢do e co-precipitacao/liberagdao de varios componentes, como
fosfato e tragos de metais (HAESE, 2006).

A regulagdo da assimilacdo do ferro ¢ complexa e envolve mecanismos que atuam
paralelamente ou hierarquicamente. O controlador principal em bactérias gram-negativas e
gram-positivas ¢ a proteina FUR (ferric uptake regulator) que regula a expressao de genes em
resposta a suficiéncia ou insuficiéncia de ferro (SANDY; BUTLER, 2009). Quando o ferro se
encontra em situacao e suficiéncia, ele se liga a FUR, reprimindo a transcri¢ao destes genes.
Mais de 90 genes sdo controlados por FUR. Em geral, os produtos destes genes atuam em
processos relacionados com a aquisi¢do de ferro como a biossintese e o transporte do heme, e

a produgdo de proteinas armazenadoras. O gene fur forma um operon com fIdA4, cujo produto €
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uma flavoproteina que tem a fun¢do de manter o ferro reduzido, para a agao regulatoria de FUR
(FILLAT, 2014). O gene fur ¢ autorregulado através de uma caixa fur que se situa entre ele e
fldA4; também pode ser induzido, em stress oxidativo pelo H>O», por OxyR, através de um
promotor proprio (FILLAT, 2014). Além disso, o operon inteiro pode ser induzido, em stress
oxidativo devido ao superoxido, por SoxRS. Estas respostas ao stress oxidativo resultam na
ligacdo de FUR ao ferro, reduzindo a concentracdo deste elemento e, consequentemente, a sua
toxicidade (TOUATTI, 2000).

Muitos genes sdo regulados indiretamente por FUR, através do sSRNA (small RNA) de
90 nucleotideos chamado RyhB. A producdo deste sSRNA ocorre na auséncia de ferro; em
suficiéncia, Fe(II)-FUR inibe a expressdo do gene ryhB que o codifica (CHAREYRE;
MANDIN, 2018). RyhB regula, em nivel de traducdo, a expressdo de mais de 50 genes
envolvidos com a aquisi¢do e uso do ferro. Isto tem o efeito de poupar este nutriente na sua
falta, se manifestando de trés maneiras: 1) na limita¢ao da producdo de proteinas que requerem
o ferro, como enzimas do ciclo de Krebs e componentes da cadeia respiratéria; 2) na
coordenacdao entre os sistemas responsaveis pela génese de grupos de Fe-S, sendo Isc
substituido por Suf; 3) no aumento da produgdo de sider6foros (CHAREYRE; MANDIN,
2018).

Além do controle global por FUR, outros mecanismos regulam processos especificos
do metabolismo do ferro. O sistema Feo de transporte do Fe(Il), por exemplo, ¢ ativado em
anaerobiose (ONG; WALKER; MCEWAN, 2015). Isto reflete uma maior disponibilidade da
forma reduzida do ferro na auséncia do oxigénio. As proteinas que realizam o transporte de
citrato férrico sdo codificadas pelos genes fecIR-fecABCDE. Além de ser reprimido por Fe(II)-
FUR, este conjunto de genes ¢ ativado pelo sistema regulatdrio FeclR, em resposta a presenca
de citrato férrico (KREWULAK; VOGEL, 2008).

A génese de grupos Fe-S também ¢ regulada por um sistema mais especifico, que esta
sujeito aos controles globais descritos. Neste sistema especifico atua o regulador transcricional
IscR, uma proteina de ferro e enxofre codificada pelo operon iscRSUA. Na sua forma matura
contendo o seu cofator de Fe-S, FiscR atua inibindo a expressao do operon iscRSUA. Por outro

lado, na forma imatura sem o seu cofator, IscR regula positivamente o operon sufABCDSE.
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1.3.2.1 Oxidacao do Ferro

O ion ferroso pode ser oxidado por varios tipos de micro-organismos. Bactérias e
arqueas litotroficas podem utilizar o Fe(Il) como fonte de energia e de poder redutor. Estes
procariotos podem ser separados em dois grupos. O primeiro contém espécies acidofilas
pertencentes a géneros como Acidithiobacillus (Proteobacteria), Leptospirillum (Nitrospirae) e
Ferroglobus (Euryarchaeota) que vivem em ambientes acidos como a DAM (EMERSON;
FLEMING; MCBETH, 2010). O segundo grupo compreende bactérias neutrdfilas que oxidam
o Fe(Il) em pH neutro. Estas bactérias pertencem as classes Betraproteobacteria e
Zetaproteobacteria, e incluem os géneros Gallionella e Mariprofundis; vivem em ambientes de
agua doce, como corregos e aquiferos, € marinhos, especialmente em fontes termais submarinas
(EMERSON; FLEMING; MCBETH, 2010).

Micro-organismos oxidantes de ferro ganham energia oxidando Fe(Il) em Fe(Ill),
mesmo sob condigdes onde a oxidagdo quimica de Fe(II) ¢ muito rapida, por exemplo, em aguas
oxigenadas com pH proximo de neutro (HEDRICH; SCHLOMANN; BARRIE JOHNSON,
2011; ILBERT; BONNEFOY, 2013; NEUBAUER; EMERSON; MEGONIGAL, 2002). Em
pH préximo a 7, com varios aceptores potenciais de elétrons como oxigénio, alguns
procariontes acoplam a oxidacao de Fe(Il) a reducdo de nitrato e sdo capazes de oxidar Fe(II)
sob condi¢des microaerofilicas ou anodxicas (HEDRICH; SCHLOMANN; BARRIE
JOHNSON, 2011). A oxidagdo dissimilatoria do Fe(Il) ¢ realizada por bactérias e archaea;
alguns sdo capazes de fixar CO; através da enzima RuBP, outros precisam da presenca de
carbono organico para crescer (HEDRICH; SCHLOMANN; BARRIE JOHNSON, 2011;
ILBERT; BONNEFOY, 2013).

Em pH baixo (<4) comumente encontrados em residuos de DAM, a oxidacao quimica
do Fe(II) pelo oxigénio ocorre muito lentamente. No entanto, em ambientes de pH tio baixo, a
taxa de oxidacdo do Fe(Il) realmente aumenta com a diminui¢do do pH, demonstrando a
contribuicdo significativa da oxidagdo microbiana do Fe(Il) para a formagcdo de DAM
(LARSON et al., 2014). O potencial redox do par O, e H>O torna o oxigénio o aceptor de
elétrons mais favoravel para oxidar Fe(II) em pH baixo (HEDRICH; SCHLOMANN; BARRIE
JOHNSON, 2011). As vias de oxidagado do ferro sdo bem estudadas e resumidas em (ILBERT;
BONNEFQOY, 2013). Em bactérias acidofilas como por exemplo, em Acidithiobacillus
ferrooxidans, os sistemas de oxidacdo do ferro envolvem: varios citocromos que conduzem

elétrons do Fe(Il) localizado fora da célula para o aceptor de elétrons localizado no interior,
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uma citocromo oxidase que reduz o aceptor de elétrons (ou seja, oxigénio), um ferro de alto
potencial, proteina de enxofre (HiPIP) e uma rusticianina (Figura 3). Em archaea acidofilica, as
vias diferem daquelas encontradas em bactérias acidofilicas e incluem diferentes citocromos,

HiPIP, proteinas de cobre e oxidases (ILBERT; BONNEFOY, 2013).

Figura 3 - Cadeias de transporte de elétrons de Acidithiobacillus ferrooxidans, levando
em consideracdo uma sequéncia de reagdes de oxidac¢ao-reducio.
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Figura adaptada de Ilbert e Bonnefoy (2013). Cyc2: outer membrane embedded cytochrome ¢ Cyc2; CycAl:
membrane-bound cytochrome ¢ CycAl; Cycl: membrane-bound cytochrome ¢ Cycl; RusA: protein rusticyanin;
bel: cytoplasmic membrane bel; and UQ: ubiquinone.

1.3.2.2 Reducdo Dissimilativa do Ferro

O ion férrico, assim como as formas oxidadas do enxofre e do nitrogénio, pode ser
utilizado como aceptor final de elétrons em processos respiratorios anaerdbios. A reducdo
microbiana dissimilatéria de Fe(II) € uma via respiratdria ubiqua no ambiente e é realizada por
uma gama filogeneticamente diversa de bactérias e arqueas (LOVLEY, 2006), chamados de
micro-organismos redutores de metais. Requer um doador de elétrons que pode ser H», ou
produtos de fermentacdo de matéria orgdnica sedimentar, por exemplo, acidos organicos
simples como acetato (LOVLEY; HOLMES; NEVIN, 2004). O produto Fe(II) pode ser soluvel,
sorver em superficies ou formar minerais como a magnetita (Fe304) (LOVLEY et al., 1987).
Micro-organismos redutores de metal podem ser anaerdbios facultativos (por exemplo,
Shewanella spp.) que também podem crescer com aceptores alternativos de elétrons, como

oxigénio ou nitrato, ou ser anaerdbios obrigatdrios (como Geobacter spp.).
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Em Shewanella, os elétrons entram na cadeia respiratoria pela menaquinona (MQ) ou
NADH desidrogenase (NDH). Destas moléculas, os elétrons sdo passados ao citocromo ¢
tetraheme CymA, localizado na membrana citoplasmatica (SCHWALB; CHAPMAN; REID,
2003). De CymaA, os elétrons passam para os carreadores periplasmaticos Citocromo Cz e Mtr4
(GORDON et al., 2000). Este ultimo pode reduzir formas soliveis de ferro presentes no proprio
periplasma. Alternativamente, ambos os carreadores, Citocromo C3 e MtrA, podem transferir
os elétrons para duas proteinas da membrana externa, OmcB e uma ferro redutase; ambas irdo

possivelmente atuar reduzindo minerais de Fe(III) (Figura 4) (LIES et al., 2005).

Figura 4 - Cadeias de transporte de elétrons de organismos redutores de ferro.
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OmcB: outer membrane complex protein OmceB; Cyt ¢3: Cytochrome-C3; Mtr A: decaheme c-type
cytochrome MirA; Cym A: cytochrome-c tetraheme CymA; OmcD: outer membrane complex protein OmcD;
OmcE: outer membrane complex protein OmcE; PpcA: cytochrome ¢ 3 heme-binding sites PpcA; PpcB:
cytochrome ¢ 3 heme-binding sites PpcB; And MQ: menaquinone.

Em Geobacter, os elétrons sdo transferidos de uma NDH via MQ, ambos na membrana
citoplasmatica, para um citocromo periplasmatico MacA (DANTAS et al., 2017). Deste
carreador, ou a partir da MQ, os elétrons passam através de PpcA, outro carreador
periplasmatico, para proteinas de membrana externa como OmcB, OmcE e OmcS, que reduzem
diferentes formas de ferro, queladas ou insoluveis (Figura 4) (DANTAS et al., 2017;
HERNANDEZ-ELIGIO et al., 2020; LIU et al., 2015). Estas redug¢des podem envolver pili

como condutores de elétrons, especialmente no caso da utilizagao de 6xidos de ferro como
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aceptores finais. Destaca-se que estes modelos de cadeias respiratdrias sdo propostos € nao
ainda estabelecidos de maneira definitiva.

Nas condig¢des de pH quase neutras comumente encontradas na maioria dos ambientes,
os minerais 6xidos de Fe(III) sdo insoluveis, portanto, os micro-organismos redutores de metais
devem ser capazes de transferir elétrons para fases sdlidas por meio de mecanismos
extracelulares de transporte de elétrons. Estes incluem contato fisico direto entre o mineral e
citocromos do tipo ¢ na membrana celular ou nanofios (MALVANKAR; TUOMINEN;
LOVLEY, 2012; PIRBADIAN et al., 2014; YALCIN; MALVANKAR, 2020), ou secre¢do de
transporte de elétrons extracelular (VON CANSTEIN et al., 2008). Sob condi¢des acidas
encontradas em muitos residuos de DAM, altas concentragdes de Fe(IIl) estdo presentes em
solu¢do, e micro-organismos acidofilos como A. ferrooxidans podem crescer reduzindo Fe(III)
aquoso a Fe(Il) acoplado a oxidacdo de H> ou S(0), novamente com citocromos tipo ¢

implicados (DAS; MISHRA; ROY, 1992; OHMURA et al., 2002).

1.3.2.3 Biomineraliza¢do do Ferro

Como resultado da atividade microbiana, uma grande variedade de minerais de ferro
pode ser formada (KONHAUSER, 1998). Existem dois mecanismos de mineralizagao
associados com o0s micro-organismos, a mineralizagdo biologicamente induzida e a
biologicamente controlada. No processo de biomineralizagdo induzida, a producdo esta
associado com a liberacdo de metabdlitos, ions ou com a formagao de estruturas carregadas que
atuam induzindo a formag¢ao do mineral. Este parece ser o mecanismo dominante € ocorre em
duas etapas. Na primeira, o metal em solucdo reage com um grupo quimico da célula. Em
seguida, a energia de ativagdo necessaria a nucleacdo ¢ reduzida pelo metal, na superficie
celular, e mais compostos soliveis sdo produzidos. Minerais formados desta maneira incluem
oxidos e hidroxidos de ferro, silicatos e sulfatos.

No mecanismo de mineralizagdo microbiana biologicamente controlado, o micro-
organismo dita todo o processo de formagao dos minerais, que ocorre no interior da célula. Um
exemplo deste processo ¢ a formagdo de magnetita em magnetossomas, estruturas utilizadas
por certas bactérias para a sua orientagdo através do campo geomagnético da Terra. As
magnetossomas sao inclusdes que permitem as bactérias se alinharem com o campo
geomagnético terrestre e, por aerotaxia e/ou quimiotaxia, procurem locais mais favoraveis ao
crescimento, em um processo chamado de magnetotaxia (SCHEFFEL; SCHULER, 2006). Para

estas bactérias, que sdo microaerofilas ou anaerdbias obrigatorias, estes locais se encontram
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logo abaixo da zona de transicdo entre os ambientes Oxicos e anoxicos. Entretanto, apesar da
teoria de magnetotaxia ser a mais aceita, outras fungdes foram propostas para as
magnetossomas, como, por exemplo, a prevencao da toxicidade do ferro. De acordo com isto e
com o ambiente de crescimento das bactérias magnetotaticas, a expressao dos genes que
codificam as proteinas envolvidas na producao de magnetossomas ¢ aumentada na presenca de
ferro e em condi¢cdes microaerdfilas (SCHEFFEL; SCHULER, 2006). Algumas proteinas,
como MamE ¢ MamQO, podem atuar no processamento ¢ enderecamento de outras proteinas

necessarias a formagao das inclusdes (MATSUNAGA et al., 2005).

1.3.3 Via metabolica do carbono

Os micro-organismos autotroficos utilizam a energia e o poder redutor derivados da
oxidagdo do enxofre e/ou ferro para diversos processos metabolicos, incluindo fixacao de CO;
e aquisicdo de diversas fontes de nitrogénio (LEVICAN et al., 2008). Em ambientes 4cidos de
biolixiviagdo, o carbono inorganico dissolvido pode atingir niveis abaixo da média das
concentragdes atmosféricas. Portanto, alguns organismos que habitam estes locais possuem
mecanismos para armazenar o CO; existente (DOBRINSKI; LONGO; SCOTT, 2005). As vias
mais comuns de fixagdo de CO; utilizadas por micro-organismos que habitam ambientes de
DAM sdo, o ciclo de Calvin-benson-Bassham (CBB), ciclo redutivo do acido tricarboxilico
(rTCA), ciclo 3-hidroxipropionato/4-hidroxibutirato (3HP/4HB) e a via Wood-Ljungdahl
(WL).

O ciclo CBB ¢ o mais comumumente encontrado, € o micro-organismo modelo de
estudo € o Acidithiobacillus ferrooxidans que cresce na presenca de enxofre utilizando ferro
férrico como oxidante (CARDENAS et al., 2010). Ja4 o micro-organismo Leptospirillum
ferrooxidans, que ¢ um quimiolitotréfico autotrofico obrigatdrio, oxidante de sulfeto, utiliza a
via ITCA (GOLTSMAN et al., 2009). Muitos micro-organismos encontrados em ambientes de
drenagem 4cida de mina pertencem ao grupo Archaea, o qual foi relatado o termofilico
Sulfolobales que utiliza o ciclo 3HP/4HB para fixar carbono (HUGLER; SIEVERT, 2011;
LEVICAN et al., 2008). No ciclo 3-hidroxipropionato/4-hidroxibutirato (3HP/4HB), a enzima
chave ¢ a acetil CoA carboxilase (accC), a qual esta presente em Sulfolobales (MONTOYA et
al., 2012). A bactéria Desulfotomaculum acetoxidans, utiliza a via redutiva WL para fixar CO»
(LEVICAN et al., 2008). Na via Acetil-CoA também conhecida por via Wood-Ljungdahl, a
enzima chave ¢ CO desidrogenase/acetil-CoA sintase (cdh/acs) (MONTOYA et al., 2012).
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1.3.3.1 Fixagdo de carbono pelo ciclo de Calvin-Benson-Bassham (CBB)

O ciclo de CBB ¢ composto por 13 reagdes enzimaticas, das quais 12 estdo envolvidas
na regeneragdo da ribulose 1,5-bifosfato (RuBP) e uma ¢ responsavel pela fixacdo de CO»
catalisada pela ribulose 1,5-bifosfato carboxilase/oxigenase (Rubisco) (LEVICAN et al., 2008).
As principais enzimas de fixagdo de CO; no ciclo CBB sdo Rubisco, Fosforibuloquinase (PRK)
e Sedoheptulose 1,7-bisfosfatase (SBP)(SHIVELY; VAN KEULEN; MEIJER, 1998), sendo
que a Rubisco codificada por chb ¢ a enzima chave (MONTOYA et al., 2012). Foi relatado
formas candnicas de Rubisco codificadas no genoma da espécie Acidithiobacillus ferrooxidans,
onde foram identificadas duas copias do gene que codifica a forma Rubisco [ (¢chbSL1 e chbbSL2)
e uma copia que codifica a forma II da Rubisco (cbbM) (LEVICAN et al., 2008). CbbR ¢é um
regulador positivo do operon chb que coordena a expressdo de trés genes da Rubisco
(TOYODA et al., 2005). E provavel que a presenca de multiplas formas e copias de genes de
Rubisco e um sistema de expressao controlado de Rubisco permita que essa bactéria responda

rapidamente a mudangas ambientais nas concentra¢des de CO»/O, (LEVICAN et al., 2008).

1.3.3.2 Fixagdo de carbono pelo ciclo redutivo do acido tricarboxilico (rTCA)

O ciclo rTCA ou também conhecido como Ciclo Arnon-Buchanan, ¢ essencialmente
o ciclo do 4acido tricarboxilico em sentido inverso, que leva a fixagcdo de duas moléculas de CO»
a producdo de uma molécula de acetil-CoA. O acetil-CoA formado ¢ entdo reduzido por
carboxilagdo a piruvato, a partir do qual todos os outros metabolitos centrais podem ser
formados. As quatro principais enzimas que possibilitam a reversdo do ciclo do TCA e a
formagdo de piruvato sao ATP citrato liase (ACL), fumarato redutase, 2-oxoglutarato
ferredoxina oxidorredutase e piruvato ferredoxina oxidorredutase (CAMPBELL; GARY,
2004). Sendo que a enzima chave para o processo ¢ a ATP citrato liase (MONTOYA et al.,
2012).

Uma reagdo importante no metabolismo do carbono ¢ a condensagao de acetil-CoA e
oxaloacetato em citrato através do ciclo TCA. Esta reacdo ¢ catalisada pela citrato sintase;
entretanto, no caso do ciclo rTCA, a reagdo inversa ¢ catalisada pela ACL. ACL ¢ uma enzima
chave do ciclo rTCA e ¢ exclusiva dos organismos que utilizam o ciclo rTCA. O piruvato
produzido a partir do ciclo RTCA ¢ direcionado para a gliconeogénese para a biossintese de

varias moléculas intermediarias carbonatadas exigidas pela célula. A conversao anabolica de
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piruvato em fosfoenolpiruvato (PEP) ¢ tipicamente catalisada pela fosfoenolpiruvato sintetase
(PEPS), enquanto a conversao catabolica de PEP em piruvato ¢ catalisada pela piruvato quinase
(PK). A agdao combinada e coordenada de PEPS e PK permite que a célula controle a
interconversao de piruvato e fosfoenolpiruvato de acordo com suas necessidades metabolicas
(LEVICAN et al., 2008). Além disso, em varios organismos, incluindo bactérias e archaea, a
fosfoenolpiruvato diquinase foi relatada para interconversio desses metabolitos (LEVICAN et

al., 2008; TJADEN et al., 2006).

1.3.3.3 Mecanismos moleculares envolvidos na concentracdo de CO:>

Mecanismos de concentragdo de carbono estdo presentes em muitas espécies de
bactérias quimiolitoautotroficas, permitindo que elas crescam na presenca de baixas
concentragdes de CO; . Eles utilizam principalmente transportadores de bicarbonato e
mecanismos de retengdo de CO> para gerar altas concentracdes intracelulares de carbono
inorganico dissolvido (LEVICAN et al., 2008). Os transportadores de carbono inorganico que
fornecem HCOs-intracelular representam um importante mecanismo de concentragdo de
carbono nas cianobacterias (BADGER; PRICE, 2003). O carboxissomo ¢ um
microcompartimento poliédrico localizado no citoplasma da maioria das bactérias autotroficas
e ¢ cercado por uma monocamada proteica que supostamente contém Rubisco e anidrase
carbonica (BADGER; PRICE, 2003). A anidrase carbdnica converte o HCOs-citosolico
acumulado em CO» dentro do carboxissomo, elevando a concentragao de CO; nas proximidades
da Rubisco (PRICE et al., 2004). Da mesma forma, sete genes candidatos potencialmente
envolvidos na formagado de carboxissomos foram identificados a jusante dos genes chbLS1 em
Acidithiobacillus, o qual ¢é seguido pelo genes chbQO, que estdo envolvidos na regulagdo pos-

traducional da Rubisco (CANNON et al., 2003).

1.3.3.4 Producdo de metano em ambientes de DAM

Em ambientes de drenagem acida de mina ¢ comum encontrar micro-organismos
capazes de realizar a produgdo biologica de metano, também chamada de metanogénese. Essa
produgdo ¢ realizada exclusivamente por um grupo de archeas metanogénicas estritamente
anaerobicas. As etapas que levam a transformagdo de CO» para CH4 formam um conjunto de

reagdes em cascata, que ¢ usado em parte ou em sua totalidade com outros substratos
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(DEPPENMEIER; MULLER, 2008; LIU; WHITMAN, 2008; THAUER et al., 2008). Essas
vias utilizam  varias coenzimas incomuns, das quais metanofurano (MF),
tetrahidrometanopterina, tetrahidrosarcinapterina e coenzima M carregam a fracao de carbono
destinada a gerar metano, enquanto a coenzima F420 (um derivado da deazaflavina), coenzima
B (HS-CoB ou HS-HTP), metanofenazina e coenzima F430 (um tetrapirrol) transferem elétrons
que sdo usados na redugio de carbono (DEPPENMEIER; MULLER, 2008; THAUER et al.,
2008). Os substratos diretos para a metanogénese sdo H> mais CO,, acetato, formiato,
metilaminas, metanol, sulfetos de metila e etanol ou um alcool secundario mais CO;
(PURWANTINI et al., 2014). Em inimeros nichos anaerdbios na natureza, a metanogénese
facilita a mineraliza¢do de biopolimeros complexos como carboidratos, lipidios e proteinas
gerados por produtores primarios. Assim, os metanogénicos sdo atores criticos no ciclo global

do carbono (PURWANTINI et al., 2014).

1.3.4 Via metabélica do nitrogénio

As principais transformagdes de nitrogénio que ocorrem em locais de DAM incluem a

fixacdo de nitrogénio, amonificagdo, nitrificagdo e desnitrificagao.

1.3.4.1 Fixagdo de nitrogénio

Os ambientes de DAM normalmente recebem uma quantidade limitada de carbono e
nitrogénio de fontes externas, e portanto, a fixacdo de CO> e N, atmosféricos pelos micro-
organismos torna-se crucial para manuten¢do destes nutrientes (MENDEZ-GARCIA et al.,
2015; TYSON et al., 2005). A fixacdo do nitrogénio ¢, com poucas excegdes, mediada pelo
complexo enzimatico Mo-Fe nitrogenase, cuja atividade € sensivel a presenga de oxigénio. Os
componentes estruturais enzimaticos sao codificados pelo operon nif (genes nifHDKENX)
(MENDEZ-GARCIA et al., 2015). Os genes que flanqueiam este operon (reguladores,
transportadores, sensores de oxigénio/redox) também podem estar envolvidos na fixacdo de
nitrogénio (PARRO; MORENO-PAZ, 2003; TYSON et al., 2005).

Em ambientes de DAM ja foram identificadas algumas espécies capazes de fixar N»
atmosférico: Acidithiobacillus ~ferrooxidans (VALDES et al., 2008), Leptospirillum
ferrooxidans (PARRO; MORENO-PAZ, 2003), Leptospirillum ferrodiazotrophum (TYSON et
al., 2005) e Ferrovum myxofaciens (JOHNSON; HALLBERG; HEDRICH, 2014).
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1.3.4.2 Nitrificagao

O nitrogénio na forma de amonio pode ser oxidado no processo por nitrificagao ou
diretamente assimilado na biomassa. Os micro-organismos nitrificadores utilizam oxigénio
molecular como aceptor de elétrons terminal, e sdo conhecidos por serem sensiveis a pH baixo
(JIANG; BAKKEN, 1999) devido a falta e/ou toxicidade de substratos nesses valores de pH.
Portanto, a ocorréncia de nitrificantes em locais de DAM depende estritamente da
disponibilidade de O,. As duas principais enzimas envolvidas na oxidacdo de amonio s3o a
monooxigenase de amonio codificadas pelo operon amoCAB (AmoA contém o sitio ativo
putativo da enzima) e a hidroxilamina oxidorredutase codificada pelo gene a0 (MENDEZ-

GARCIA et al., 2015).

1.3.4.3 Desnitrificagdo

Os ions nitrato ou nitrito podem ser usados como aceptores terminais de elétrons em
condigdes anoxicas ou de baixo oxigénio (desnitrificagao). Um estudo em sedimentos de
riachos acidos com metais pesados sugeriu que a desnitrificacdo ocorre € pode reduzir a acidez
(BAESEMAN; SMITH; SILVERSTEIN, 2006). A desnitrificagdo ¢ uma parte ativa e integral
do metabolismo geral em sistemas de DAM (XIE et al., 2011).

1.3.4.4 Amonifica¢do

A amonificac¢do ocorre via redugdo de nitrato seguida de amonificag@o de nitrito, € as
enzimas envolvidas incluem Nas, Nar e Nap (nitrato redutases) e Nir e Nrf (nitrito redutases).
Em ambientes de DAM, a atividade de amonificagdo foi relacionada com a bactéria
Leptospirillum ferriphilum “grupo II” com base na observacdo de uma proteina da familia
citocromo ¢ NapC/NirT envolvida na amonificagdo respiratéria de nitrito (MENDEZ-GARCIA
et al., 2015). Leptospirillum spp. “grupo II”’ e “grupo III” possuem genes para uma redutase de
nitrito/sulfito, que € necessaria para a amonificagdo assimilatoria do nitrito como produto final
o amonio, sendo diretamente canalizado para a biossintese de aminoacidos (GOLTSMAN et
al., 2009). Uma vez que o amodnio entra nas cé€lulas, ele ¢ assimilado pela via glutamina

sintase/glutamato sintase, que parece estar ausente em Leptospirillum, onde a assimilagdo de
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amonio pode ocorrer por via glutamina sintase semelhante a proposta para A. Ferrooxidans
(TYSON et al., 2005; VALDES et al., 2008). A maioria dos membros da comunidade DAM

nao fixa nitrogénio e deve obté-lo através da absor¢cao de amonio.

14  MECANISMOS DE RESISTENCIA A METAIS EM MICRO-ORGANISMOS

Alguns metais sdo essenciais para o metabolismo dos micro-organismos, mas quando
excedem uma certa quantidade podem se tornar toxicos. Os micro-organismos adquirem os
metais por absor¢do ativa através dos sistemas de transporte de metais ou por difusdo passiva
através das porinas (MA; JACOBSEN; GIEDROC, 2009). Para elementos essenciais, 0os micro-
organismos equilibram os mecanismos de absor¢ado e efluxo para garantir a homeostase, embora
concentragdes excessivas possam sobrecarregar a capacidade de efluxo e causar toxicidade.
Para metais sem fung¢do bioldgica, os micro-organismos ndo possuem mecanismos de efluxo
especificos para lidar com eles, embora alguns sdo semelhantes aos metais essenciais para
serem transportados para dentro ou fora das células. Os mecanismos de resisténcia aos metais
envolvem a prevencao da absor¢ao de metais do ambiente, ligando metais intracelularmente
para diminuir sua toxicidade ou removendo metais indesejados bombeando-os de volta para o
ambiente.

A seguir serdo abordadas algumas estratégias que os micro-organismos desenvolveram
para se adaptarem e sobreviverem em ambientes com altas concentracdes de metais. Estas
estratégias sao os mecanismos de transporte ativo ou efluxo, sider6foros, ligantes de acidos
organicos, ligantes fosfatos e carbonatos, producdo de substancias exopoliméricas,

metalotioneinas, biossor¢ao de metais ¢ biotransformacdo de metais toxicos.

1.4.1 Mecanismos de transporte ativo ou efluxo

O transporte ativo ou sistema de efluxo € responsavel pelo mecanismo de resisténcia
e adaptacdo mais comum e predominante em bactérias na aquisi¢do e homeostase de metais
pesados (MAYNAUD et al., 2014). O mecanismo de efluxo corresponde a defesa fundamental
contra a toxicidade de metais pesados causando uma diminui¢ao dos potenciais de acumulacao
e concentracdo para a desintoxicacao celular (LIU et al., 2021b). O sistema de bomba de efluxo
sdo determinantes para a fisiologia da célula bacteriana, patogenicidade e perfis de viruléncia.

A expulsao de metal intracelular estao envolvidas com a imunidade bacteriana, processos de
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biorremediagdo e tolerancia e/ou resisténcia das bactérias (DAVIDSON et al., 2008;
MATHIVANAN et al., 2021). Essa expulsao ¢ comumente realizada pelo transportador de
efluxo ABC junto com CDF (facilitador de difusdo de cations) e ATPases do tipo P
(MATHIVANAN et al., 2021). Em particular, o sistema de efluxo ABC ¢ controlado pela
familia de proteinas da familia de resisténcia-nodulagdo-divisdo (RND). O sistema de efluxo
CDF e ATPases do tipo P estdo tipicamente envolvidos na exportacdo de ions metéalicos do
citoplasma para o periplasma, enquanto as proteinas transportadoras ABC estao envolvidas no
efluxo de ions metélicos do periplasma para a membrana externa (REHAN; S. ALSOHIM,
2019). Além disso, os transportadores ABC em bactérias podem atuar na importacdo e
exportagdo de substratos, como actcares, ions e moléculas organicas complexas, enfatizando a
translocagdo efetiva. O transportador ABC também pode estar envolvido na expulsdo de
substancias toxicas (antibidticos) das células e também na secrecdo de varias moléculas, como
peptideos, lipidios, drogas hidrofobicas, polissacarideos e proteinas (DAVIDSON et al., 2008).

A ocorréncia de mais de um sistema de bomba de efluxo foi relatada em varias cepas
de bactérias resistentes a ions metalicos toxicos (LEGATZKI et al., 2003; VALENCIA et al.,
2013). A presenca de mais de um mecanismo de efluxo torna a resisténcia a metais pesados e a
tolerancia ao estresse mais efetiva no processo de biotransformacdo bacteriana
(MATHIVANAN et al., 2021). Assim, mais de duas bombas de efluxo em bactérias podem
conferir resisténcia a multiplos metais pesados, que podem ser regulados por uma familia de
proteinas codificada por genes especificos de cromossomos e plasmideos. Os sistemas de efluxo
de bactérias ndo sdo especificos da espécie e dependem do tipo de ions metdlicos a serem
removidos. A associagdo de familias de proteinas na regulagdo dos mecanismos de efluxo ¢
necessaria para uma avaliagdo aprofundada e corroboracdo para a desintoxicagdo estratégica de
metais pesados (MATHIVANAN et al., 2021). Assim, qualquer alteracao no sistema de efluxo
causa impedimentos no transporte ativo de ions metalicos por interagdo biomolecular afetando
a morfologia celular, viabilidade, iniciacdo do biofilme e mecanismos de viruléncia

(DAVIDSON et al., 2008; MATHIVANAN et al., 2021).

1.4.2 Sideroforos

Os micro-organismos secretam uma grande variedade de compostos quelantes de ferro
denominados siderdforos, os quais possuem alta afinidade pelo ferro e outros ions metélicos

fora da célula (CHOUDHARY et al., 2017; SAHA et al., 2013; SCHALK; HANNAUER;
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BRAUD, 2011). Nas condi¢gdes aerdbicas quase neutras presentes na maioria dos ambientes de
superficie, o ferro esta presente como 6xidos de Fe(III) altamente insoltveis, que quando se
encontram em condig¢des acidas (<pH 5), se tornam soltveis e potencialmente disponiveis para
absor¢ao (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018; DOLD, 2014; SANDY;
BUTLER, 2009). Em condi¢des limitantes de ferro, os micro-organismos usardo energia para
obté-la, produzindo e secretando sideréforos. Estes sideroforos sdo ligantes organicos
multidentados que quelam Fe(III) insoluvel e permitem que ele seja absorvido pela célula, onde
¢ entdo reduzido a Fe(Il) por redutases férricas assimilatérias e pode ser incorporado em
proteinas (SCHRODER; JOHNSON; DE VRIES, 2003). As propriedades quimicas e a
composicao estrutural dos sideréforos bacterianos sdo classificadas em quatro grandes grupos,
como hidroxamatos, catecolatos, carboxilatos e tipos mistos, revelando associagdes complexas
para melhor desintoxicagdo (ARORA; VERMA, 2017). As bactérias e os fungos podem
secretar sider6foros de um ou mais grupos, os quais apresentam afinidades diferentes para
ligacdo de ferro dependendo do pH (HAAS, 2014; KURTH; KAGE; NETT, 2016; SANDY;
BUTLER, 2009). Centenas de sideréforos diferentes foram identificados (NEWSOME;
FALAGAN, 2021).

A producdo de sideroforos representa uma estratégia de desintoxicacdo de ions
metalicos na maioria das espécies bacterianas (HESSE et al., 2018; MATHIVANAN et al.,
2021; NEWSOME; FALAGAN, 2021). Geralmente sio moléculas pequenas e de baixo peso
molecular que quelam ferro e outros ions metéalicos do ambiente com alta afinidade (BRAUD
et al., 2010). Os sider6foros podem se ligar ao ferro e a outros metais e imobiliza-los dos solos,
revelando seu potencial para remediar ambientes contaminados por metais (AHMED;
HOLMSTROM, 2014; HERNLEM; VANE; SAYLES, 1999). O aumento da producio de
sider6foros pode contribuir para a resisténcia do metal, pois os metais ligados aos sider6foros
podem ser impedidos de entrar nas células e os catecolatos podem oferecer prote¢ao contra o
estresse oxidativo JOHNSTONE; NOLAN, 2015; NEWSOME; FALAGAN, 2021; SCHALK;
HANNAUER; BRAUD, 2011). A complexa¢do do metal com os sideréforos dificulta a
toxicidade subjacente a penetracdo nas membranas internas celulares, causando a transi¢ao da
liberacao de metais pesados menos perigosos no ambiente, garantindo a seguranga (SCHALK
HANNAUER; BRAUD, 2011). Os mecanismos de extrusdo e reciclagem envolvendo a
producao de sideréforos para uma biorremediagdo eficaz contam com os sistemas de bomba de
efluxo de bactérias. O sistema de efluxo PvdRT-OpmQ (Pseudomonas aeruginosa) , MacAB

(Salmonella enteric Serovar Typhimurium), bomba de efluxo MFS (Azotobacter vinelandii) sao
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os sider6foros representativos para o aumento da desintoxicacdo em uma base quelante de ferro
(BOGOMOLNAYA et al., 2020; HANNAUER et al., 2012; MATHIVANAN et al., 2021,
PAGE et al., 2003). Os sider6foros microbianos sdo amplamente relatados com agdo na
eliminagdo de outros metais pesados como cadmio, cobre, niquel, chumbo, zinco e actinideos
como Th(IV), UIV) e Pu(IV) (KUGLER et al., 2020; MATHIVANAN et al., 2021). Cada
metal tem um efeito diferente na produgao de siderdforos em bactérias. A exposi¢ao ao chumbo
e aluminio mostrou um aumento na producado de siderdforos em Bacillus amyloliquefaciens
sem qualquer efeito no crescimento celular em comparagdo com o crescimento supressivo na
presenga de cadmio e cobalto, confirmando a atividade diferencial de produgdo de sidero6foros
(GAONKAR; BHOSLE, 2013).

As plantas se beneficiam pelos micro-organismos produtores de sideréforos que estao
associados a sua rizosfera. Eles promovem o crescimento da planta, auxiliando na absor¢ao dos
metais que a planta necessita, além de contribuir na desintoxicagdo em ambientes com
concentragdes elevadas de metais (MATHIVANAN et al., 2021). Os impactos agricolas dos
sider6foros sdo estabelecidos para a promogao do crescimento das plantas, juntamente com a
desintoxicacdo de metais pesados com tolerancia e sequestro de varios metais pesados
(MATHIVANAN et al., 2021). Esta caracteristica aponta o potencial de produ¢do microbiana
de sider6foros como uma caracteristica positiva na estratégica de fitorremediacao de ambientes

impactados pela mineragao.

1.4.3 Ligantes de acidos organicos

Os acidos carboxilicos organicos sdo produzidos pelo metabolismo microbiano. A
dissociagao de alguns desses acidos geram acidez contribuindo para o aumento da solubilidade
dos metais, enquanto os anions organicos desprotonados, também conhecidos como acidos
graxos volateis, podem atuar como agentes quelantes aumentando a solubilidade do metal
(NEWSOME; FALAGAN, 2021). Acidos organicos que realizam maior quantidade de ligagdes
coordenadas com o metal sdo mais eficazes na quelagao e solubilizagdo de cations metalicos de
minerais (WELCH; ULLMAN, 1993).

A produgdo de acidos organicos mais significativa ocorre durante o metabolismo da
glicose. A molécula de glicose a partir da via glicolitica ¢ transformada em piruvato, o qual
pode ser fermentado para produzir lactato, acetato e formiato, ou respirado através do ciclo do

acido citrico para produzir citrato, succinato, fumarato e malato, entre outros intermediarios e
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produtos. Os 4cidos organicos podem ser produzidos a partir de outras reacdes de fermentacdo,
como por exemplo, bactérias acetogénicas geram acetato quimiolitoautotroficamente a partir
de CO2 e H, (NEWSOME; FALAGAN, 2021).

Os fungos em geral sdo produtores de 4cidos organicos, e algumas espécies produzem
grandes quantidades de 4cidos oxalico e citrico (SAYER et al., 1999). A superproducdo de
acido oxalico por fungos pode solubilizar fosfatos metélicos, sulfetos, carbonatos e minerais de
oxidos e precipitar os metais como minerais oxalatos altamente insoluveis (FOMINA et al.,
2005). Essa complexagao altamente insolivel contribui para que os metais percam a mobilidade
em ambientes acidos. Varios fungos foram relatados com a capacidade de lixiviar cobalto e
niquel através da producdo de 4cidos orginicos (VALIX; USAIL; MALIK, 2001). Além disso,
os acidos organicos fungicos também podem lixiviar metais de rejeitos de minas e solo
contaminados por metais (ILY AS; CHI; LEE, 2013; SEH-BARDAN et al., 2012). Desta forma,
a atividade fingica influencia no comportamento do metal em solos superficiais através da

secrecdo de acidos organicos.

1.4.4 Ligantes fosfatos e carbonatos

Os compostos de fosfato e carbonato siao aplicados diretamente em solos impactados
por metais e residuos de minas para formar minerais insoluveis de fosfato metalico
(ANDRUNIK et al., 2020). O fosfato aplicado aos residuos da mina pode formar revestimentos
de fosfato metalico nos minerais sulfetos. Desta forma impede o processo de oxidacdo e a
consequente formacao de 4cido e dissolugao dos metais (DOLD, 2014; SANDY; BUTLER,
2009). Esta tecnologia foi avaliada com varios graus de sucesso, usando acido fosforico, fosfato
de rocha e biossolidos (NEWSOME; FALAGAN, 2021).

Os micro-organismos conseguem realizar a liberagdo de ortofosfato de compostos
organicos de fosfato a partir de enzimas fosfatases, processo enzimatico que garante a
disponibilidade de fésforo para absor¢do como um nutriente essencial. Os micro-organismos
que superexpressam a fosfatase mostraram precipitar metais da solu¢do como minerais de
fosfato (LIANG; CSETENYI; GADD, 2016). A atividade da fosfatase microbiana contribui
para a remediacao de residuos de minas quando compostos de fosfato organico, como
biossoélidos estao presentes (LIANG; CSETENYI; GADD, 2016).

O uso de carbonato para formagdo de minerais de carbonato metalico tem sido

utilizado como tecnologia de remediacdo. Micro-organismos fotossintéticos, como
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cianobactérias, podem facilitar a precipitacdo de carbonatos minerais usando bicarbonato como
fonte de carbono, produzindo ions hidroxila e deslocando o equilibrio para carbonato, além de
fornecerem superficies reativas para nucleacdo mineral (KONHAUSER, 2007). Os Micro-
organismos que realizam o processo de ureolise, decompdem a ureia CO[NH:]> formando
amonio e carbonato. Desta forma estimulam a precipitagdo de minerais de carbonato. Este
processo ja foi utilizado para remediar a contaminacdo do metais cddmio e cobre por co-
precipitacdo com calcita (BHATTACHARYA; NAIK; KHARE, 2018), e também para

promover a precipitacdo de minerais de carbonato de metal de chumbo (KANG et al., 2015).

1.4.5 Producio de substancias exopoliméricas

A produgdo de substancias exopoliméricas (EPS) ¢ um mecanismo adaptativo que
colabora com o alivio de stress contra a dessecacdo, salinidade, temperatura, radiacdo e
desintoxicacdo de poluentes organicos e inorganicos (FITRIYANTO et al., 2011;
MATHIVANAN et al., 2021; NEWSOME; FALAGAN, 2021). O EPS ¢ formado a partir de
processos microbianos como secrec¢do ativa, liberacdo de materiais da superficie celular, lise
celular e adsor¢do do ambiente (PAL; PAUL, 2013). Independentemente de sua origem, as EPS
se localizam na superficie da célula bacteriana ou fora dela e sdo compostas por uma variedade
de macromoléculas organicas de alto peso molecular, como polissacarideos, proteinas, acidos
nucléicos e fosfolipidios (JIANG et al., 2022; PAL; PAUL, 2013). Com base em seu estado
fisico, as EPS podem ser distinguidas como soltveis ou ligadas, de acordo com o metabolismo
das células bacterianas. As EPS soltuveis sdo consideradas ativamente secretadas pelas bactérias
e sdo biodegradaveis, enquanto as ligadas permanecem associadas a biomassa ativa e inerte ou
sdo moléculas resultantes da lise celular (PAL; PAUL, 2013). As EPS bacterianas sdo
compostas por 40-95% de polissacarideos, 1-60% de proteina, 1-10% de acidos nucleicos e 1-
40% de lipidios (KUMAR; ANANDAPANDIAN; PARTHIBAN, 2011). As por¢cdes de actcar
hexose como homo e heteropolissacarideos sdo responsaveis pelos intrincados mecanismos das
EPS (GUPTA; DIWAN, 2017). Os homopolissacarideos contém unidades de monossacarideos
Unicos, enquanto os heteropolissacarideos compreendem uma unidade repetida de diferentes
monossacarideos, como D-glicose, D-galactose, L-frutose, L-ramnose, acido D-glucuroénico,
acido L-gulurdnico e acido D-manurdonico (MATHIVANAN et al., 2021).

Em ambientes onde existe uma elevada concentragdo de metais a produgdo de EPS por

cepas bacterianas ¢ aumentada para auxiliar na desintoxicacao destes metais (MATHIVANAN
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et al., 2021; MOHITE; KOLI; PATIL, 2018; RIZVI et al., 2019). As EPS produzidas por
bactérias podem se ligar a ions metalicos toxicos, permitindo o crescimento bacteriano mesmo
em altas concentragdes de ions metalicos, além disso, as EPS desempenham um papel critico
na capacidade de biossor¢do. Assim, a especificidade e sensibilidade da biorremediagao
bacteriana s3o amplamente atribuidas a produ¢do de EPS e a quimica estrutural para ligagdo e
desintoxicacdo de ions metalicos (MATHIVANAN et al., 2021). A producdo de EPS e a
formacgdo de biofilme sdo mecanismos de desintoxicagdo e resisténcia de grande destaque na
biorremedia¢do bacteriana (PRIYADARSHANEE; DAS, 2021). Desta forma, a producao de
EPS pode ser enriquecida para otimizar e melhorar a adaptacdo ao estresse da comunidade

bacteriana, além de promover processos de biorremediacgao.

1.4.6 Metalotioneinas

Metalotioneinas (MTs) ¢ um nome dado a uma familia de proteinas de ligagdo a metais
encontradas em bactérias, fungos, plantas e animais (CHOUDHARY et al., 2017). Verificou-
se que as MTs ligam tanto metais pesados essenciais como nao essenciais. As MTs sdo ricas
em tiol, abundantes em cisteina e proteinas de baixo peso molecular, ¢ sdo consideradas uma
estratégia bacteriana adaptativa eficaz contra a toxicidade do metal, afirmando a homeostase do
metal e sua desintoxicagdo (BLINDAUER, 2011). As MTs foram relatadas pela primeira vez
na cianobactéria Synechococcus PCC 7942, onde ¢ codificada pelo locus smt, que consiste em
dois genes transcritos divergentemente smt4 e smtB (CHOUDHARY et al., 2017). A classe II
MT ¢ codificada por smtA, e a transcricdo de smtA ¢ reprimida pelo produto de smtB
(CHATTERIJEE et al., 2020). O SmtA est4 envolvido na homeostase do zinco, pois sua delecao
em Synechococcus PCC 7942 leva a sua hipersensibilidade ao Zn(II) (BLINDAUER, 2011). O
produto do gene de ligagdo ao cobre “MymT” corresponde a um segundo tipo de MTs
bacterianos, previamente identificados em micobactérias (MATHIVANAN et al., 2021). A
cianobacteria Oscillatoria brevies ttm MTs da familia BmtA com 55 sequéncias de aminoacidos
(LIU et al., 2003), enquanto que Yersinia pestis tém MTs do tipo SmtA com 261 sequéncias de
aminoacidos, confirmando variacdes de cepas na tolerdncia a metais especificos
(CHATTERIJEE et al., 2020).

A desintoxicacdo de ions metalicos toxicos por células bacterianas € estabelecida
através do processo de influxo onde os metais sdo sequestrados intracelularmente por MTs

resultando na desintoxicacdo (KHAN et al., 2016). As MTs a partir de seus grupos tiols e
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residuos de cisteina conferem o mecanismo de regulagdo de metais essenciais incluindo ferro,
zinco, cobre, selénio e metais ndo essenciais como cadmio, chumbo, mercurio, arsénico e prata
(YIN et al., 2019). O sequestro intracelular de metais por MTs tem sido relatado como uma
forma de manuten¢do da homeostase e base celular da protecdo bacteriana na desintoxicagao
de metais (MURTHY; BALI; SARANGI, 2011). A superexpressdo da sintese de MTs foi
relatada para o aumento do sequestro de metal em concentragdes mais altas de chumbo

(MURTHY; BALI; SARANGI, 2011).

1.4.7 Biossorc¢ao de metais

Muitos metais podem ser removidos da solugdo via sor¢do para biomassa, em um
processo denominado biossor¢io (NEWSOME; FALAGAN, 2021). A biossor¢io é um
processo fisico-quimico no qual os metais pesados sdo removidos da agua contaminada por
troca idnica, complexagdo de superficie, quelacdo e coordenag¢do de ions metdlicos usando
adsorventes biologicos (FATHOLLAHI et al., 2021; MICHALAK; CHOINACKA; WITEK-
KROWIAK, 2013). Em geral, a biossorcao ¢ considerada um método de remediacao eficiente,
barato ¢ ambientalmente amigavel para remocao de metais pesados de agua contaminada
(BILAL et al., 2018; FATHOLLAHI et al., 2021). Cé¢lulas microbianas vivas ¢ mortas de
bactérias, algas e fungos sdo os biossorventes mais utilizados. As paredes celulares dos
biossorventes consistem em varios grupos funcionais, como grupos amino, carboxila, hidroxila
e carbonila, que removem ions metalicos de solu¢des aquosas formando um complexo quimico
(FATHOLLAHI et al., 2021).

As bactérias apresentam diferencgas consideraveis nas capacidades de biossor¢do para
diferentes metais pesados, o que pode ser explicado por varios fatores, como peso molecular,
raio i6nico e estado de oxidacdao do ion metalico (PARK; YUN; PARK, 2010). Além disso,
propriedades do biossorvente, como os grupos funcionais disponiveis na superficie e o estado
bacteriano (micro-organismos vivos ou mortos), influenciam o processo de biossor¢ao
(FATHOLLAHI et al., 2021; XING et al., 2018). A complexagdo ocorre pela formacao de um
complexo entre os grupos funcionais disponiveis na superficie das células bacterianas e o ion
metalico (EL-SHEIKH; SHUDAYFAT; FASFOUS, 2019). Os grupos funcionais t€ém varios
processos de complexacdo para diferentes metais pesados que levardo a diferentes capacidades
de biossor¢ao. Grupos carboxila, hidroxila e amina sdo os principais grupos funcionais que

foram relatados como responséaveis pela biossor¢do de metais pesados por cepas bacterianas
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(SHAMIM, 2018). fons metalicos mais pesados tém maior afinidade com grupos funcionais
disponiveis nas células bacterianas, durante o processo de complexacao (FATHOLLAHI et al.,
2021).

A biossor¢ao de metais pesados por processos de biomassa bacteriana tem sido afetada
por varios parametros fisico-quimicos, como pH, temperatura, dosagem de biomassa,
concentragdo inicial de metal, tempo de contato, tipo de metal pesado e tipo de biossorvente
(FATHOLLAHI et al., 2021). A temperatura pode alterar a estrutura das proteinas e grupos
funcionais disponiveis na superficie do biossorvente. O pH influencia a solubilidade dos ions
de metais pesados, bem como os sitios de ligacdo ativos da biomassa.

As microalgas sdo consideradas boas biossorventes (FLOUTY; ESTEPHANE, 2012)
devido ao seu grande tamanho, alta capacidade de sor¢ao e a maioria ndo produzem substancias
toxicas. Elas sdo autotréficas e podem crescer em grande biomassa mesmo com quantidade de
nutrientes reduzida (SHAMIM, 2018). As seguintes caracteristicas sdo responsaveis pela
ligacdo de ions de metais pesados a superficie das microalgas: espécies de algas, carga i0nica
do metal e composi¢do quimica da solugdo de ions metalicos (SHAMIM, 2018). Os sitios de
ligacdo de ions metalicos na superficie das algas incluem grupos sulfidrila, hidroxila, fosfato,
sulfato, imidazol, amina, carboxila (OYEDEPO TA, 2011). O mecanismo de absor¢ao de metal
nas algas ¢ semelhante ao das bactérias, que ¢ a ligagdo de ions metalicos com a superficie
seguida de internalizacdo.

A biossorcao de cations metalicos ¢ menos eficaz em condigdes acidas devido a
protonacdo das superficies celulares e, portanto, ¢ improvavel que seja significativa em
ambientes impactados pelo intemperismo oxidativo de residuos de minas sulfidicas
(NEWSOME; FALAGAN, 2021). Além disso, a sor¢dio da biomassa ndo é um sumidouro de
longo prazo para os metais ambientais, pois as cé€lulas morrem e se decompdem, liberando seus
metais sorvidos de volta ao meio ambiente (NEWSOME; FALAGAN, 2021). Desta forma, a
biossor¢do ndo apresenta um impacto significativo no destino geral dos metais nos residuos da
mina, mas quando empregada em um processo de biorremediacdo que prevé a retirada da

biomassa, ela pode se tornar atrativa.

1.4.8 Biotransformacao de metais téoxicos

A biotransformacgdo auxilia na evolu¢ao adaptativa da biorremediagdo bacteriana,

resultando na conversao de ions metalicos altamente toxicos em formas menos toxicas (YIN et
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al., 2019). O processo de biotransformacgado pode ser intracelular ou extracelular para eliminagao
efetiva da toxicidade e estratégia de biorremediacdo (GOVARTHANAN et al., 2015). As
reagoes redox sdo responsaveis pela base quimica da biotransformagdo e desintoxicacao
(BRINK; HORSTMANN; PEENS, 2020). A regulacdo enzimética extracelular da remogio
toxica de metais pesados ¢ realizada por genes de resisténcia na transformagdo bacteriana
(MATHIVANAN et al., 2021).

A biotransformacao bacteriana ¢ uma desintoxicagao eficaz na minimizag¢ao dos riscos
toxicos dos metais pesados na segurangca ambiental. Portanto, os esbocos completos da
biorremediagdo bacteriana sdo uma multiplicidade de estratégias para tolerancia a varios metais,
e mecanismos de resisténcia baseados na evolucao adaptativa (MATHIVANAN et al., 2021).
A compartimentalizagdo celular da biotransformagdo de metais por bactérias tem sido
considerada um mecanismo generalizado de precipitagdo, metilacio, oxidagdo, desalquilagdo e

reducdo, envolvendo estratégias de resisténcias ja citadas anteriormente (Figura 5).

Figura 5 - Mecanismos gerais de biotransformagao de metais pesados por bactérias
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1.5 INTERACOES DE MICRO-ORGANISMOS COM METAIS

Nesta sessao sao descritas as interagdes que 0s micro-organismos exercem com 0s
metais pesados cromo, cobre, zinco, niquel, arsénio, chumbo e mercurio. Alguns metais sao
essenciais para a sobrevivéncia dos micro-organismos nas concentragdes ideais, € podem se
tornar toxicos quando essa concentragao excede. Nestes casos, interagdes de homeostase sao
predominantes. Ja alguns metais nao possuem fungdes bioldgicas essenciais e geralmente a sua

presenga esta relacionada a toxicidade, predominando interagdes de protegao.

1.5.1 Cromo

O cromo ¢ essencial para numerosos organismos vivos, no entanto, em quantidades
elevadas se torna toxico. Como metal de transi¢do, ele se apresenta em diferentes estados de
valéncia que variam de —II a +VI sendo Cr(VI) e Cr(IIl) as formas dominantes no ambiente.
Cr(VI) ¢ conhecido por ser prejudicial a todas as formas de sistemas vivos (WISE et al., 2004).
O cromo hexavalente geralmente entra na célula via transportador de sulfato e ¢ reduzido a
Cr(Ill) por varios processos enzimaticos € nao enzimaticos. Durante este processo, sao
formadas as espécies reativas de oxigénio que exercem efeitos deletérios nas células,
interagindo com proteinas e acidos nucléicos (CHEUNG; GU, 2007). Em contraste, o cromo
trivalente tem muito menos toxicidade e biodisponibilidade. A solubilidade do Cr ¢ ditada pelo
pH, sendo que Cr(IIl) precipita em condigdes de pH neutro a basico, enquanto em pH baixo
tende a permanecer em solucao. Ja o Cr(VI) ¢ soltivel em todas as condi¢des de pH. O cromo
nos solos esta sujeito a ciclagem redox, mas quando predominam as condi¢gdes oxidativas, o
Cr(VI) pode persistir por anos (KIMBROUGH et al., 1999). A redugdo do cromo hexavalente
para a forma trivalente seguida de precipitacdo pode ocorrer de forma quimica, envolvendo a
redu¢do de Cr(VI) por muitos agentes redutores, como Fe(0), Fe(Il), sulfeto, materiais
organicos a base de carbono e outros (THATOI et al., 2014). Embora o método ¢ amplamente
utilizado e eficaz, ele apresenta uma alta entrada de energia e/ou grande quantidade de reagente
quimico, tornando assim, os métodos bioldgicos mais atrativos.

A transformagdo do Cr(VI) na forma menos toxica Cr(IlI) ¢ considerada um
mecanismo de resisténcia. Varias espécies bacterianas e fungicas sdo capazes de reduzir Cr(VI)
a Cr(III) usando mecanismos diretos, ou indiretamente, produzindo agentes redutores extra ou

intracelularmente (RAMIREZ-DIAZ et al., 2008). A redugio enzimatica por redutases de
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Cr(VI) em bactérias ¢ realizada de diferentes maneiras. As redutases soltiveis podem participar
na reducao extracelular ou intracelular de Cr(VI) (DAS et al., 2014), enquanto a redutase ligada
a membrana reduz por meios extracelulares (WANG et al., 1991). Nos processos intracelulares,
o Cr(VI) ¢é reduzido no citosol por meio de enzimas redutase citoplasmaticas soltiveis. Essas
enzimas desempenham um papel intermedidrio entre os doadores de elétrons biologicos
associados. Os doadores de elétrons envolvidos na redugdo do Cr(VI) intracelular sio NADH
e NADPH (THATOI et al., 2014).

Em alguns casos, as enzimas redutoras de Cr(VI), produzidas por células bacterianas,
sdo exportadas para o meio para reduzir o Cr(VI). Estas enzimas sdo de natureza extracelular
(proteinas citosolicas), sdo redutases de cromato soliiveis, como redutases de flavina, redutases
de nitrato, proteinas de flavina e ferrirredutases (CHEUNG; GU, 2007). Bactérias com
redutases ligadas a membrana também podem reduzir Cr(VI) a Cr(Ill) por processos
extracelulares, usando compostos de transporte de elétrons acoplados a reducdo de membrana
(WANG et al., 1991). A maioria dessas enzimas ¢ produzida indutivamente, ou seja, sdo
produzidas na presenga de Cr(VI) na solugdo e, portanto, sao altamente reguladas (CHEUNG;
GU, 2007).

No processo nao enzimatico o Cr(VI) reduz-se a Cr(IIl) na presenga de diferentes
compostos quimicos, produzidos no processo metabolico bacteriano. Um exemplo bem
conhecido ¢ que bactérias redutoras de sulfato podem utilizar Fe(II) e HS™ como produtos finais
de metabdlitos anaerobicos para reduzir o cromo hexavalente. Os redutores de cromato nao
enzimaticos mais poderosos podem ser acido ascorbico, glutationa, cisteina, peroxido de
hidrogénio (H2O») (POLJSAK et al., 2010). A redugao do Cr(VI) também pode ocorrer por
reagdes quimicas associadas a compostos presentes em compostos intra/extra celulares, como
aminoacidos, nucleotideos, agucares, vitaminas, acidos organicos ou glutationa (DHAL et al.,

2010).

1.5.2 Cobre

O cobre pode ser encontrado em condi¢cdes ambientais como Cu(l) ou Cu(Il) em
solucdes aquosas, embora Cu(I) seja instavel e facilmente oxidado a Cu(Il). Na natureza
também existe como Cu elementar, e como Cu(Ill) ou Cu(I) em minerais, por exemplo,
calcopirita (CuFeS,), calcocita, malaquita (Cuz[COs][OH]2). A especiagdo do cobre ¢

influenciada pelo pH, potencial redox e a presenca de outros ions, por exemplo, CI" , OH ™,



50

SO4*" e CO3*” (CUPPETT; DUNCAN; DIETRICH, 2006). A calcopirita ¢ muito comum em
residuos de minas, ¢ um mineral de sulfeto de cobre recalcitrante que se dissolve lentamente
gerando DAM rica em cobre.

Como o cobre faz parte de muitas fun¢des bioldgicas, manter as concentragdes
intracelulares de cobre no nivel certo ¢ de grande importancia para os organismos. O cobre atua
como cofator para muitas enzimas, incluindo oxidase e hidroxilase. Existem varias proteinas
em bactérias envolvidas no transporte ativo de cobre, tais como as porinas (sistemas de
transporte dependentes de TonB) e os calcoforos (metaloforos de ligagdo de cobre) (ANDREI
et al., 2020). As proteinas envolvidas no transporte de cobre do periplasma para o citoplasma
incluem transportadores do tipo facilitador principal-superfamilia e calcoforos (ANDREI et al.,
2020). O transporte de cobre em eucariotos € realizado pela familia de proteinas transportadoras
de cobre (Ctr) associadas a membrana, ligacao ou aquisicdo de cobre (Mets), ou sistemas de
absorcdo de baixa afinidade como o transportador Fet4 de ferro, cobre e zinco em S. cerevisiae
(SMITH; LOGEMAN; THIELE, 2017). No entanto, concentragdes mais altas de cobre sdo
altamente toxicas para as células bacterianas, e por isso, desenvolveram diferentes mecanismos
de defesa contra a biotoxicidade induzida pelo cobre (LU et al., 1999).

Os mecanismos de resisténcia bacteriana ao cobre envolvem o efluxo ativo do metal
do citoplasma para o espago periplasmatico, por enzimas como ATPases (sistema Cus),
complexos e aglomerados de proteinas (Sistemas Cop/Pco) (ANDREI et al., 2020; ORELL et
al., 2010). A presenca de ATPases envolvidas na resisténcia ao cobre em A. ferrooxidans e
Escherichia coli sugere que elas funcionem como bombas de efluxo, as quais também sao
encontradas em eucariotos (ORELL et al., 2010). Em E. coli o complexo multiproteico
CusCBA controla o efluxo de cobre. CusA ¢ uma proteina RND que ¢ impulsionada pela forca
motriz do préton, e transporta cobre para fora das células bacterianas com a ajuda de produtos
dos genes CusB e CusC (SEEGER et al., 2006). A homeostase do cobre em E. Coli ¢ realizado
pela multicobre oxidase que oxida Cu(l) a Cu(Il) e protege as proteinas periplasmaticas
(SINGH et al., 2004).

Em plasmideos de Pseudomonas sp. o operon cop € composto por quatro proteinas
CopA, CopB, CopC e CopD e confere resisténcia ao cobre. Estas proteinas acumulam cobre
em uma compartimentalizagdo simultdnea no periplasma da célula e na membrana externa,
conferindo protecao contra o cobre. O Cu(Il) extracelular entra na célula bacteriana através da
membrana externa porosa. A CopA (proteina periplasmatica) liga-se ao Cu(Il) e transporta-os

para a CopD através da proteina CopC. CopD transporta o Cu(Il) dentro da célula e detecta
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quando ocorre concentracdes elevadas de Cu(Il) no espaco periplasmatico, e CopS transmite o
mesmo para CopR que induz a expressao de genes copABCD (NANDA; KUMAR; SHARMA,
2019; NIES, 1999).

A homeostase do cobre em Enterococcus hirae ¢ mantida pelo operon copYZAB. Este
operon cop contém dois genes estruturais, ambos codificando uma ATPase do tipo P. Enquanto
CopA é responsavel pela absorc¢ao de cobre e nutri¢ao de cobre, CopB ¢ responsavel pelo efluxo
e desintoxicacao de cobre (NIES, 1999). As proteinas CopY (repressor de transcri¢ao) e CopZ
(um chaperon de cobre) regulam a expressao do operon cop (SOLIOZ; STOYANOV, 2003).
Outro mecanismo de resisténcia bacteriana ao cobre ¢ conferida pela presenca de proteinas de
ligagdo ao cobre e chaperonas. Estas proteinas e chaperonas ficam localizadas no espago
periplasmatico e sequestram cobre, diminuindo sua toxicidade e fornecendo o cobre para a
biogénese de cuproenzimas (ANDREI et al., 2020).

As bactérias acidofilas e archaeas usadas na biomineragdo possuem seu potencial de
membrana positivo, fornecendo um mecanismo de resisténcia para o acimulo de cations como
o cobre em seu citoplasma (ORELL et al., 2010). A produg¢dao de polimeros longos de
polifosfato inorganico (polifosfato quinase [PPK]) pode estar relacionada a resisténcia ao cobre
(ORELL et al., 2010). Os mecanismos de resisténcia ao cobre encontrados em fungos e
leveduras incluem o sequestro de cobre por metalotioneinas em S. cerevisiae e Candida
albicans, sequestro extracelular e agentes quelantes (ANTSOTEGI-USKOLA; MARKINA-
INARRAIRAEGUI; UGALDE, 2020).

1.5.3 Niquel

O niquel ¢ onipresente nos solos e ¢ fortemente sorvido, particularmente para
oxihidroxidos de ferro e manganés e argilas em menor grau (RINKLEBE; SHAHEEN, 2017).
E tipicamente encontrado como Ni(II), nesta forma ¢ estavel em uma ampla faixa de pH e
condi¢des redox (YUSUF et al., 2011). Alteracdes nas condigdes de pH e potencial redox
afetam sua solubilidade. Em valores de pH mais altos, o niquel adsorve a compostos como
silicatos, matéria organica ou oxidos de ferro e manganés (NEWSOME; FALAGAN, 2021),
enquanto em valores de pH baixos a solubilidade do niquel aumenta. Quando as condi¢des
redutoras prevalecem, e as condi¢des se tornem sulfidicas, a precipitagdo de sulfetos de niquel
diminuiria as concentra¢des aquosas de niquel. O H>S produzido por bactérias redutoras de

sulfato removera o niquel da solugdo como NiS (RINKLEBE; SHAHEEN, 2017).
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Em pequenas quantidades o niquel aumenta o crescimento de micro-organismos, no
entanto, em altas concentragdes t€ém impactos negativos nas comunidades microbianas. O
niquel ¢ necessario para o funcionamento de certas enzimas em micro-organismos, atuando,
por exemplo, como cofator em metaloenzimas (MACOMBER; HAUSINGER, 2011). Essas
enzimas sao cruciais para uma ampla variedade de processos e metabolismos microbianos e
incluem: urease que hidrolisa a uréia para formar amoénia; Ni-Fe hidrogenase que catalisa a
oxidacao reversivel do Hz; enzimas envolvidas na oxidacao reversivel de CO a CO, em
condi¢des anaerdbicas; metil-coenzima M redutase que é essencial para a metanogénese; as
enzimas de protecao celular superdxido dismutase dependente de niquel, glioxilase dependente
de niquel, e varios outros (MULROONEY; HAUSINGER, 2003).

O niquel pode entrar na célula por meio de varios sistemas de proteinas, ligando-se a
proteinas especificas de niquel, por meio de permeases e por rotas nao especificas (LI;
ZAMBLE, 2009). Existem dois mecanismos de absor¢do ativa de niquel em bactérias:
transportadores do tipo ATP-binding cassete (ABC) e permeases especificas de niquel. O
sistema de transporte ABC utilizado por bactérias e archaea envolve varias proteinas, o sistema
NikABCDE ¢ o mais difundido, enquanto o sistema NiCoT ¢ encontrado em bactérias e em
eucariotos (NEWSOME; FALAGAN, 2021; ZHANG et al., 2009). O transportador
NikABCDE ¢ constituido por duas proteinas transmembranares, NikB e NikC que formam um
poro, em seguida, NikD e NikE se ligam e hidrolisam ATP e por fim, Nik4 que ¢ uma proteina
periplasmatica, se liga ao niquel com um metal6foro. O sistema ¢ regulado pelo regulador
fumarato-nitrato (ROWE; STARNES; CHIVERS, 2005). As permeases de niquel de alta
afinidade, da familia NiCoT, sdo divididas entre aquelas que podem transportar Ni(Il), aquelas
que podem transportar cobalto ou aquelas que podem transportar tanto niquel quanto cobalto
(MACOMBER; HAUSINGER, 2011). O transporte ndo especifico de niquel pode ocorrer via
CorA e outros canais na presenca de altas concentragdes de niquel (MACOMBER;
HAUSINGER, 2011).

Existem vérios sistemas de efluxo que os micro-organismos usam para bombear niquel
para fora da célula. Estdo envolvidas na desintoxicagao as proteinas RND que bombeiam metais
através da membrana externa, a proteina NreB, que bombeia niquel para fora do citoplasma
usando a forca motriz de protons, € a bomba de efluxo DmeF, que € uma proteina que fornece
resisténcia a varios metais (ou seja, Fe, Zn, Co, Cd e Ni) (MACOMBER; HAUSINGER, 2011).
A bomba de efluxo RenA encontrada em Proteobacteria, Cyanobacteria e archaea exporta niquel

e cobalto para fora do citoplasma (RODRIGUE; EFFANTIN; MANDRAND-BERTHELOT,
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2005), outros exportadores incluem uma suposta ATPase de efluxo de metal (CAMPBELL et
al., 2007). Em fungos, os mecanismos de resisténcia direta ao niquel envolvem a modificacao
de um sistema de transporte de magnésio que também transporta niquel (JOHO et al., 1995).

A resisténcia ao niquel em bactérias também foi relatada por sistemas de tolerancia do
tipo cnr/ncc- e cnr/ncc/nreB (NIES, 2003). O complexo proteico CnrCBA exporta niquel para
fora da célula (NIES, 2003). O sistema de efluxo cnrCBA ¢ expresso pelo sistema de genes
cnrYHXCBAT. Consiste em trés genes estruturais cnrC, cnrB, cnrA cujos produtos proteicos se
complexam para formar o sistema de efluxo que bombeia o niquel para fora das células
bacterianas. A medida que o niquel entra no espago periplasmatico, os genes reguladores cnrY
e cnrC iniciam a transcrig@o na regido promotora . As proteinas codificadas pelos genes cnrYXH
regulam a expressdo de todos os outros genes e cnrH ativa constitutivamente a expressao de
cnrCBA (NANDA; KUMAR; SHARMA, 2019).

NreB pertence a superfamilia de proteinas MFS que exporta Ni(Il) através da
membrana citoplasmatica (STOPPEL; MEYER; SCHLEGEL, 1995). Os determinantes de
resisténcia ao niquel em Klebsiella oxytoca foram descritos como contendo quatro genes
nirABCD (STOPPEL; MEYER; SCHLEGEL, 1995). O aumento de produ¢do de histidina
auxilia no sequestro do niquel, a histidina se liga ao niquel e este complexo é sequestrado em

um vacuolo (NANDA; KUMAR; SHARMA, 2019).

1.5.4 Zinco

O zinco esta predominantemente presente como Zn(Il) em quase todas as condigdes
ambientais. E relativamente imével nos solos, pois adsorve a particulas do solo, como argilas,
siltes, 0xidos de ferro e manganés, além de matéria organica. A solubilidade do zinco em aguas
¢ limitada pela formagao de carbonato e hidréxidos, mas em pH baixo ¢ mdvel como Zn(II).
Pode formar complexos com ligantes organicos e inorganicos como acidos himicos. Em pH
quase neutro e alto, o zinco pode precipitar como sulfeto de zinco sob condi¢des redutoras e
sob condi¢des oxidantes pode coprecipitar com 6xidos de ferro e manganés. A especiagdo do
zinco nao muda com redox.

O zinco ¢ um oligoelemento essencial necessario para o funcionamento de muitas
metaloenzimas em todos os dominios da vida, mas pode ser toxico em altas concentragdes, bem

como deficiente em baixas concentracdes. Como tal, as concentragoes intracelulares de zinco
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sao cuidadosamente balanceadas pela homeostase, envolvendo a regulagdo dos mecanismos de
aquisic¢ao, sequestro e efluxo.

O zinco entra nas células procarioticas por movimento nao especifico através de
gradientes de difusdo ou via sistemas de captacdo ativa dependentes de energia, principalmente
proteinas de transporte ABC (ATP-binding cassette) (BLENCOWE; MORBY, 2003). A
captagdo ativa de zinco € regulada pela proteina sensora Zur (regulador de captacdo de zinco),
que faz parte da familia Fur de proteinas que detectam e respondem a baixas concentragdes de
metais e garantem a manutengdo da homeostase (MIKHAYLINA et al., 2018). Zur se liga ao
zinco e reprime ainda mais a capta¢do, mas quando a concentragdo de zinco ¢ deficiente, Zur
sofre uma mudanga conformacional para permitir a expressdo dos genes de captagdo de zinco
(BLINDAUER, 2015). Os fungos usam importadores de zinco de alta afinidade (CDF) para
garantir um suprimento adequado de zinco (GERWIEN et al., 2018). A toxicidade do zinco
ocorre quando os mecanismos de homeostase sdo sobrecarregados pelo excesso de zinco
(CHANDRANGSU; RENSING; HELMANN, 2017). Tanto em procariontes quanto em
fungos, o excesso de zinco compete com outros metais por sitios de ligagdo, causando efeitos
toxicos. Por exemplo, o zinco supera o transporte e a absor¢ao de Mn(II), e sem manganés, o
crescimento e a sobrevivéncia das células sao prejudicados (MCDEVITT et al., 2011). O zinco
pode inativar a cadeia de transporte de elétrons necessaria para a respiragdo aerobica
(ALHASAWI et al., 2014), inibir o metabolismo da glicose e diminuir a biossintese da capsula
(ONG; WALKER; MCEWAN, 2015).

Mecanismos de exportacdo de zinco sdo essenciais para manter a homeostase celular,
e esses mecanismos de efluxo podem ser empregados para lidar com o excesso de zinco (Figura
6). Em procariontes o efluxo de zinco ¢ mediado por proteinas sensoras e pode envolver trés
mecanismos. Eles sdo dependentes de energia, portanto, exigem ATP, o que significa que ha
um custo de adequacao para exportar o excesso de zinco. A primeira ¢ uma ATPase do tipo P
regulada cromossdmica (codificada pelo gene znt4) que permite o efluxo de ions de zinco
através da membrana plasmatica por um transporte ativo dirigido por ATP, assim como Zn(Il),
também podem translocar Cd(II) e Pb(II) (BLENCOWE; MORBY, 2003; NANDA; KUMAR;
SHARMA, 2019). Em segundo lugar, a familia de proteinas CDF inclui sistemas de efluxo de
Zn(Il) em certas bactérias (BLENCOWE; MORBY, 2003). Este processo requer energia na
forma de um potencial eletroquimico para transportar Zn(II) para fora da célula (BLINDAUER,
2015). Finalmente, proteinas transportadoras impulsionadas por RND promovem ativamente o

efluxo extracelular de zinco (BLINDAUER, 2015).
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Figura 6 - Mecanismos envolvidos no transporte do zinco em bactérias
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Bombas de importagdo tABC e TonB-dR envolvidas na captagdo de Zn(Il), e os sistemas Czc e ZnuA
envolvidos na exportagdo de Zn(II).

Outro sistema de tolerancia ao zinco bem conhecido ¢ o sistema Czc localizado em um
operon plasmidial. Além do zinco, ele também confere resisténcia ao cddmio e cobalto e
funciona como antiportador de cations/protons que eflui cations das células. O operon czc ¢
constituido por trés genes estruturais, czcC, czcB e czcA que juntos formam o sistema de efluxo
de cations (NANDA; KUMAR; SHARMA, 2019).

Alternativamente, o excesso de zinco pode desencadear a expressdao de proteinas de
sequestro de zinco, como metalotioneinas que quelam metais intracelularmente e
metalochaperonas, que trafegam metais dentro dos compartimentos celulares e facilitam a
transferéncia para proteinas aceptoras (BLINDAUER, 2015; MA; JACOBSEN; GIEDROC,
2009). Em fungos, o excesso de zinco pode ser sequestrado no vactolo e ligado a polifosfatos,
ou pelo uso de metalotioneinas (GERWIEN et al., 2018). A atividade redutora de sulfato pode
remover completamente o zinco das dguas de DAM por precipitagdo como ZnS (LE PAPE et

al., 2017).

1.5.5 Chumbo

O chumbo ndo possui fungdo biologica conhecida e é toxico aos humanos e outros
seres vivos. Na natureza ¢ na maioria das vezes encontrado como Pb(Il) em quase todas as

condigdes ambientais. O chumbo também ¢ relativamente imdvel nos solos, estando fortemente
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adsorvido as particulas do solo, como argilas, siltes, 6xidos de ferro, 6xido de manganés e
matéria organica, mas pode ganhar mobilidade através da formacao de complexos com carbono
organico em pH 4-6. O chumbo ¢ efetivamente retido nos solos, muitas vezes devido a forte
ligacdo a matéria organica presente nas camadas humicas (MICHOPOULOS et al., 2005). O
transporte de chumbo nos rios ocorre principalmente na fase s6lida como coloéides, particulas
de carbonato de chumbo, 6xido ou outros minerais, ou adsorvidos em sedimentos. A fracao de
chumbo adsorvida a coloides ¢ a mais labil. A solubilidade do chumbo em aguas naturais ¢
limitada pela formag¢do de minerais de carbonato, hidroxido e enxofre. A solubilidade do
chumbo aumenta em pH mais baixo, na presenga de alto teor de cloreto e sob condic¢des
redutoras NEWSOME; FALAGAN, 2021).

O chumbo na forma de Pb(Il) consegue entrar na célula através dos canais de Ca(II)
(KERPER; HINKLE, 1997). O mecanismo de resisténcia intracelular do chumbo foi descrito
em Cupriavidus metallidurans, apontando como responsavel o operon de pbrUTRABCD
encontrado no plasmideo pMOL30 (BORREMANS et al., 2001; GEORGE; WAN, 2020). A
proteina permease de Pb(Il), codificada por pbrT, transporta o Pb(Il) para dentro da célula, e
entdo o Pb(Il) se liga ao regulador pbrR, que induz a transcri¢ao de pbrABCD do promotor pbrA
(BORREMANS et al., 2001). Uma proteina intracelular, a chaperona de chumbo, produto do
gene pbrD, liga-se ao chumbo e o transfere para a membrana celular onde o produto do gene
pbrA (proteina de efluxo ATPase do tipo P1B) exporta ativamente Pb(II) para o periplasma
(TAGHAVI et al., 2009). O produto do gene pbrB, uma undecaprenil pirofosfato fosfatase
(C55-PP fosfatase), produz fosfato inorganico que se combina com Pb(II) formando fosfato de
chumbo, o qual ¢ sequestrado no periplasma. Isso leva a expressdo descontinuada do operon
pbr, iniciando a sintese do produto génico pbrC e pbrD (HYNNINEN et al., 2009). PbrD
também pode acumular Pb(II) e prevenir o aumento da absor¢ao de Pb(II) na célula (TAGHAVI
et al., 2009). O produto do gene pbrC ¢ uma peptidase sinal de lipoproteina que interage com o
produto do gene pbrB (TAGHAVI et al., 2009). O produto do gene pbrU pode ser uma
permeasse mas ¢ inativa em C. metallidurans (TAGHAVI et al., 2009). Apenas os produtos de
PbrA e pbrB sao essenciais para resisténcia ao chumbo, os produtos de pbrT, pbrC, pbrD e
pbrU nao sao (HYNNINEN et al., 2009; TAGHAVI et al., 2009).

O chumbo também pode ser sequestrado intracelularmente por metalotioneina
(GEORGE; WAN, 2020). O gene bmtA (metalotioneina bacteriana), foi detectado em
Pseudomonas aeruginosa cepa WI-1, acompanhado pela indu¢do de um provavel produto do

gene bmtA e sequestro intracelular de chumbo (NAIK; PANDEY; DUBEY, 2012).



57

Quando expostos a contaminagdo por chumbo, os micro-organismos utilizardo
primeiro estratégias de imobilizacao extracelular para limitar a entrada de Pb(II) no envelope
celular para manter a homeostase. Em geral, a imobilizagdo extracelular ¢ realizada
principalmente por meio de biossor¢do e precipitacdo. A precipitagdo extracelular de chumbo
se assemelha a precipitacdo intracelular. Ja a ligagdo biossortiva de chumbo envolve uma série
de polimeros ou compostos produzidos por micro-organismos, incluindo EPS, siderdforos e
varios grupos funcionais na parede celular.

A precipitacdo microbiana de minerais de Pb pode atuar como um mecanismo de
resisténcia indireta. Algumas bactérias e fungos podem precipitar Pb(Il) extracelularmente
como piromorfito, ligado a atividade da fosfatase (LIANG et al., 2016). Além de formar
biominerais de Pb-fosfato, os fungos podem secretar acido oxalico para precipitar Pb(II) como
Pb-oxalato (LIANG et al., 2016). Outra forma resisténcia ao chumbo ¢ a producao de EPS. Um
Bacillus anthracis isolado de aguas residuais industriais excreta EPS e precipita sulfeto de
chumbo (PbS) extracelularmente (EL-SHANSHOURY et al., 2012).

Os micro-organismos excretam sider6foros que podem se ligar a metais pesados, como
chumbo, e reduzir a toxicidade (O’BRIEN; HODGSON; BUCKLING, 2014). Em
Pseudomonas aeruginosa PAO1, o chumbo liga-se ao sider6foro pioverdina, mas nao ¢
transportado para dentro da célula (BRAUD et al., 2009). Pseudomonas aeruginosa cepa 4EA,
isolada de solos contaminados com chumbo, aumenta a produ¢@o de piochelina e pioverdina na
presenca de concentracdoes mais altas de chumbo (NAIK; DUBEY, 2011). Sider6foros
excretados também eliminam chumbo, resultando na producdo de precipitados de chumbo
através da acdo da fosfatase e¢ formagao de fosfatos de chumbo (NAIK; DUBEY, 2011;
O’BRIEN; HODGSON; BUCKLING, 2014).

1.5.6 Arsénio

O arsénio ¢ normalmente encontrado no ambiente como As(V) em condigdes
oxidantes ou As(II) em condi¢des redutoras. O As(V) ¢ menos mével e menos tdxico
comparado ao As(IIl). A redu¢do microbiana de As(V) a As(Ill) via respiragdo ou
desintoxicacdo tem o efeito de aumentar a mobilidade ambiental do arsénio, enquanto que a
oxidagdo de As(IIl) a As(V) diminui sua mobilidade ambiental (NEWSOME; FALAGAN,

2021). A biogeoquimica do ferro desempenha um papel crucial na mediagdo do comportamento
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ambiental do arsénio, visto que o As(V) sorve fortemente os minerais de o0xido de ferro,
tornando-o pouco movel (LAFFERTY; LOEPPERT, 2005).

As comunidades microbianas serdao capazes de reduzir tanto Fe(Ill) quanto As(V) e,
portanto, a atividade microbiana aumentard a mobilidade de arsénio se as condi¢des
geoquimicas forem adequadas, ou seja, se houver doador de elétrons disponivel e transferéncia
limitada de oxigénio (condi¢do anaerdbica) (LOVLEY; HOLMES; NEVIN, 2004). J4 se as
condig¢des forem suficientemente redutoras para estimular a redu¢do de sulfato, isso favorecera
a remog¢ao de arsénio da solugdo (ZHANG et al., 2017). Desta forma, condi¢des de redugao
bacteriana de arsénio e de sulfato podem precipitar o arsénio da solu¢cdo com minerais de sulfeto
acoplados a oxidagdo de organicos, como etanol ou lactato (RODRIGUEZ-FREIRE et al.,
2014).

Oxidos de Mn(IV) podem oxidar efetivamente As(Ill) a As(V) (FISCHEL et al.,
2015). Os 6xidos de Mn(IV) também sdo preferencialmente reduzidos antes dos 6xidos de ferro
contendo As(V) e, portanto, retardardo a liberacdo de arsénio para a solu¢do sob condigdes
redutoras (EHLERT; MIKUTTA; KRETZSCHMAR, 2016). Sob condi¢des redutoras, o
arsénio ¢ liberado para solugcdo como resultado da dissolucao dos 6xidos de Fe(IIl) e Mn(IV)
por bactérias redutoras de metais. As transformacdes redox mediadas microbianamente
ocorrem muito mais rapidamente e sdo, portanto, mais importantes ambientalmente do que as
reacoes abidticas (HUANG, 2014).

Mecanismos de absor¢do especificos para arsénio nao existem. As(V) € captado
através de sistemas de captacdo de fosfato inorganico devido as semelhangas dos oxianions
arsenato e fosfato (GARBINSKI; ROSEN; CHEN, 2019). A entrada de As(IIl) nas células
ocorre através da proteina transportadora Gl1pF (ROSEN, 2002), enquanto o As(V) utiliza
transportadores que geralmente carregam outros compostos, como por exemplo,
transportadores de fosfato (bombas Pit e Pst). O sistema Pit ¢ o mais utilizado (NANDA;
KUMAR; SHARMA, 2019), por ser menos especifico e acumular arsénio nas células durante
a abundancia de fosfato. O Ps¢ sendo altamente especifico transporta fosfato apenas durante a
falta de fosfato com a ajuda de duas proteinas, a PstS (liga-se ao fosfato) e o complexo PstABC
ATPase (ROSEN, 2002).

A desintoxica¢do do arsénio ocorre via efluxo, sequestro intracelular ou metilagao. O
As(V) primeiramente ¢ reduzido a As(IIl) para entdo ser transportado extracelularmente por
meio de varias proteinas de efluxo (Figura 7). Em procariontes, o operon ars ¢ amplamente

distribuido e inclui genes resisténcia ao arsénico (arsR, arsC, arsB, arsA e acr3). As proteinas
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reguladoras ArsR (repressor) e ArsD (co-regulador) controlam o operon ars (NANDA;
KUMAR; SHARMA, 2019). A mudanga de As(V) para As(III) € principalmente catalisada por
ArsC (arsenato redutase). A ArsD transfere o As(IIl) até a ArsA ATPase (LIN; WALMSLEY;
ROSEN, 2006). E desta forma o As(IIl) ¢ exportado para fora da célula por um sistema de
efluxo de metal, arsénio ATPase, formado por proteinas ArsA (subunidade catalitica) e ArsB
(subunidade de membrana); ou por uma permease de efluxo de arsenito Acr3 (SHI et al., 2018).
Quando o arsénio (II) ndo estd presente, a proteina repressora (ArsR) ocupa o operador e
restringe sua propria expressdo, assim como os demais genes do operon ars (ROSEN, 2002).
Eucariotos nao t€ém bomba de efluxo ArsB. Para o fungo Saccharomyces cerevisiae a permease
de efluxo Acr3 confere a resisténcia ao arsénio (MACIASZCZYK-DZIUBINSKA et al., 2014).
Foi relatado que Aspergillus niger reduz As(V) a As(Ill) como um mecanismo de
desintoxicacdo e a presenca do transportador de efluxo AcrA (e um homologo de Acr3) gera

resisténcia ao As(V) (CHOE et al., 2012).

Figura 7 - Mecanismos envolvidos no transporte do arsénio em bactérias com o operon
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A entrada de arsénio ocorre por bombas de fosfato do tipo Pit/Pst ou pela proteina carreadora G1fp. O As(V) é
tranformado em As(III) pela arsenato redutase (ArsC). Quando o As(III) ¢ identificado dentro da célula a
arsenato redutase o tranfere para a arsenito ATPase (ArsA) que exporta o metal por efluxo.
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Os fungos também sdo capazes de sequestrar arsénio em vaciolos como um
mecanismo de resisténcia. Esse mecanismos foi reportado em varios fungos descrevendo a
associacao com ligagdes a biossintese de glutationa e o sequestro vacuolar (CHOE et al., 2012;
LI et al., 2021b). Existem bactérias e fungos que podem transformar o arsénio em formas
metiladas facilitando o processo de volatilizagdo. O mecanismo de biometilacdo de Challenger
reduz o As(V) para As(IIl) a partir de uma série de reacdes de metilagao-oxidacao e reducao
para eventualmente formar trimetilarsina, que € volatil e pode ser perdida para o meio ambiente
(CULLEN, 2014). Isso geralmente é considerado um processo de desintoxicagdo, apesar de
algumas formas metiladas de arsénio serem mais toxicas do que as formas inorganicas (FEKIH
et al., 2018). Os genes de metiltransferase de arsénio fungico aumentam a biometilagdo e
volatilizagao e conferem resisténcia ao arsénio (VERMA et al., 2016).

A redugdo de As(V) respiratoria foi documentada em bactérias anaerdbicas e archaea
(AHMANN et al., 1994; HUBER et al., 2000). Na reducdo dissimilatoria de As, o As(V) é
reduzido como aceptor de elétrons terminal para ganhar energia acoplada a oxidagdo de
compostos organicos ou H». Esta respira¢dao usa o operon arr que contém um cluster de dois
genes (arrA e arrB) (SALTIKOV; NEWMAN, 2003). Os genes dissimilatorios da redutase de
arsénio sdo altamente conservados (MALASARN et al., 2004). A maioria dos redutores
dissimilatorios de As(V) sdo heterotréficos e podem ganhar energia oxidando uma variedade
de compostos organicos (SALTIKOV; NEWMAN, 2003), no entanto, a reducao autotréfica de
As(V) também foi documentada (HOEFT et al., 2007).

As bactérias também podem conservar energia oxidando As(IIl) a As(V), com As(III)
atuando como um doador de elétrons acoplado ao O2 ou redugdo de nitrato e com C obtido a
partir de CO2 ou bicarbonato (HOEFT et al., 2007). Dois sistemas de oxida¢@o de arsénio em
bactérias foram identificados; o mais comum € o arsenito oxidase aerobico aio (LETT et al.,
2011), enquanto os genes arx codificam para oxida¢ao microaerofilica ou anaerdbica de As(I1I)

acoplada a reducdo de nitrato (AMEND et al., 2014).

1.5.7 Mercurio

O mercurio ocorre naturalmente como mercurio elementar metalico Hg(0), mercurio
inorganico (sais de Hg) e merctrio orginico (por exemplo , metilmerctrio [CH3Hg]"). O
mercurio pode ser encontrado em pilhas de entulho e estéril e outros ambientes de mineragao,

em conjunto com outros elementos toxicos, como o arsénio (LOREDO; PEREIRA;
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ORDONEZ, 2003). A forma mineral mais comum do mercurio ¢ o cinabrio (HgS). O merciirio
tem trés estados redox, Hg(0), Hg(I) e Hg(Il). O Hg(0) pode formar amalgamas com outros
metais, ¢ liquido a temperatura ambiente e pode evaporar. Os vapores de mercurio podem ser
oxidados na atmosfera pelo 0zonio a Hg(II), que ¢ entdo removido por precipitagao. Hg(Il) pode
ser reduzido de volta a Hg(0), ou sofrer transformagdes mediadas por micro-organismos
incluindo reducio, metilagdo e oxidagdio (NEWSOME; FALAGAN, 2021).

A metilacdo de Hg(Il) ocorre de forma abidtica a partir da metilagdo por acidos
fulvicos e humicos, acidos carboxilicos e compostos metilados (BARKAY; MILLER;
SUMMERS, 2003). Também ¢ relatado a metilagdo biologica através de bactérias redutoras de
sulfato, onde a metiltransferase transfere CH3™ de metilcobalamina na via acetil-CoA (CHOI,
CHASE; BARTHA, 1994). J4 a desmetilagdo de CHsHg" ocorre por fotodegradagdo em 200-
400 nm (SELLER et al., 1996). De forma biologica pode ocorrer a partir de redugdo, onde
merAB produz CH4 e Hg(0), ou por oxidacdo em um processo nao caracterizado que produz
CO2 e uma fragao de mercurio nao identificada (BARKAY; MILLER; SUMMERS, 2003).

A reducao de Hg(II) ocorre de forma abidtica a partir de reagdes fotoquimicas e escuras
por radicais livres organicos e inorganicos (NRIAGU, 1994). E de forma bioldgica pela
redutase de mercurio bacteriana e vias indefinidas por algas durante o crescimento claro e
escuro (DEVARS et al., 2000). Ja a oxidacdo de Hg(0) ocorre por foto-oxidacdo de varios
oxidantes e radicais livres, e também por oxidag@o escura possivelmente por Oz em condi¢des
salinas (LINDBERG et al., 2002). De forma bioldgica ocorre por hidroperoxidases em
microbios, plantas e animais (SMITH et al., 1998).

O metilmercurio ¢ solivel, movel e pode ser assimilado por plantas e outros
organismos, também se bioacumula e biomagnifica na cadeia trofica (BRAVO et al., 2014). A
adsor¢ao de Hg(II) nos solos ¢ influenciada por varios fatores, incluindo a presenca de cloreto,
carbono organico dissolvido e pH. Em pH 3-5, Hg(Il) ¢ altamente adsorvido nos solos, mas
diminui em pH mais alto na auséncia de cloreto (YIN et al., 1996).

Até recentemente, nenhuma fung¢ao bioldgica estava associada ao mercurio até o relato
de que Rhodobacter capsulatus possui maior taxa de crescimento na presenga de mercurio, €
que as reagdes de reducdo ndo foram apenas utilizadas como mecanismo de desintoxicacao,
mas também para manter a homeostase redox (GREGOIRE; POULAIN, 2016).

A absor¢do de Hg por micro-organismos tem sido estudada em fototroficos como algas
(BEAUVAIS-FLUCK; SLAVEYKOVA; COSIO, 2017) e cianobactérias (CAIN; VANNELA;

WOO, 2008). Acredita-se que a difusdo passiva seja o principal mecanismo de captacdo de
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mercurio devido a capacidade dos complexos neutros de Hg-S de se difundirem no citoplasma
(MA; DU; WANG, 2019).

O operon mer ¢ o principal mecanismo que confere resisténcia ao mercurio em
procariontes (DASH; DAS, 2012). Hg(II) ¢ transportado para o citoplasma pela proteina de
membrana interna MerT e outros transportadores, e entdo a reducgdo ¢ regulada por MerR. Isso
permite a expressdo do gene de resisténcia ao mercurio merd, que codifica uma redutase
mercurica que usa NAD(P)H para reduzir Hg(Il) ao Hg(0) que entdo se difunde através da
membrana (FREEDMAN; ZHU; BARKAY, 2012). O mecanismo envolve o transporte de Hg
para o citosol e a subsequente reducdo pela redutase do ion mercirico (BARKAY; MILLER;
SUMMERS, 2003). O operon mer que confere resisténcia ao mercurio ¢ amplamente
distribuido em bactérias e archaea, indicando sua evolugdo potencial durante o inicio da vida
na Terra (FREEDMAN; ZHU; BARKAY, 2012). Outra enzima importante na resisténcia ao
mercurio em bactérias € a merB, que codifica uma liase organomercurial que libera Hg(II) de
compostos organomercuriais (LELLO; LAFRANCE-VANASSE; OMICHINSKI, 2010). Esta
enzima cliva a ligagdo C-Hg e, em seguida, reduz o Hg(II) em metal volatil que se move para
fora da célula. Os genes merB adicionais estao presentes a jusante do gene mer4d (OSBORN et
al., 1997). No entanto, no caso de Pseudomonas stutzeri, o gene merB situa-se entre merR e
merT (RENIERO; GALLI; BARBIERI, 1995). Outros genes que conferem resisténcia ao
organomercurio também foram relatados, a saber, merG e merE (HUANG et al., 1999).

A desmetilagdo ¢ outra via contra a toxicidade do mercurio. O metilmercurio €
degradado em Hg(II) e CO, (BRIDOU et al., 2011) ou CHs (OREMLAND; CULBERTSON;
WINFREY, 1991). Algumas bactérias redutoras de sulfato excutam a desmetilagdo do mercurio
para Hg(II), mas ndo produzem Hg(0) como um produto final que de outra forma poderia ser
liberado para fora da célula (LU et al., 2016). Isso ¢ interessante porque o Hg(II) ¢ altamente
toxico e seu acumulo tem um impacto negativo no funcionamento celular. Ambos os processos
de metilacdo e desmetilagdo ocorrem em algumas cepas de bactérias, se eles podem ser
considerados como mecanismos de desintoxica¢do ou como doadores ou aceptores alternativos
de elétrons nao esta esclarescido (LU et al., 2016).

O operon mer nao foi encontrado em organismos eucarioticos. Os mecanismos de
desintoxicacdo do mercurio em fungos envolvem bioacumulacao e biovolatilizacio (CHANG
et al., 2020; PIETRO-SOUZA et al., 2020). Cepas de Bacillus e Candida spp. formam cristais
intracelulares de nanoparticulas de HgS sob condi¢des de ndo crescimento (CUELLAR-CRUZ

et al., 2017). Uma cepa resistente ao mercurio de Enterobacter sp. tem a capacidade de
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acumular mercurio e de sintetizar nanoparticulas de merctirio (SINHA; KHARE, 2011). A
estrutura de EPS também ¢ capaz de absorver merctrio, conforme encontrado na levedura

Yarrowia (OYETIBO et al., 2016).

1.6 FERRAMENTAS GENETICAS PARA ESTUDO EM DAM

As caracteristicas abioticas encontradas em DAM se diferem de uma mina para a outra,
fazendo assim com que a comunidade microbiana apresente diferencas em sua distribuigao.
Com os recentes avangos no sequenciamento de alto rendimento ajudaram a desvendar o
microbioma, e suas associagdes a diferentes ambientes (BHARTI; GRIMM, 2021). Essa
tecnologia, permite a identificacio e comparacdo de comunidades microbianas inteiras,
incluindo organismos nao cultivaveis. Isso tras uma grande relavancia na avaliacdo de
ambientes de DAM que geralmente possuem caracteristicas tao extremas que impossibilitam o
cultivo da maioria dos organismos que ali habitam. Estas técnicas de sequenciamento de alto
rendimento, normalmente engloba duas estratégias particulares de sequenciamento, o
sequenciamento de amplicons e o sequenciamento shotgun, também chamado de whole genome
sequence (WGS).

O sequenciamento do gene amplicon tem sido a principal técnica para estudar a
filogenia e a taxonomia de microbiomas complexos. Para esta técnica 0 DNA total da amostra
¢ extraido e apos isso, realizado uma amplificagdo de um gene especifico, a partir desta
amplificacdo ¢ realizado o sequenciamento. Em geral, s3o escolhidos genes marcadores
conservados funcionalmente em distancias filogenéticas. O gene alvo mais comumente usado
para identificacdo bacteriana ¢ o 16S rRNA (ou 16S rDNA), que ¢ o padrdo ouro na
identificacao microbiana (BRUMFIELD et al., 2020; PEL et al., 2018). O gene 16S rRNA
codifica a pequena subunidade 30S procariotica do complexo ribossomico 70S na maioria das
bactérias e archaea (BHARTI; GRIMM, 2021). O método de sequenciamento do gene 16S
rRNA geralmente emprega primers de PCR universais para amplificar regides hipervariaveis
(V1-V9) do gene 16S rRNA (BRUMFIELD et al., 2020). O sequenciamento destes amplicons
sdo usados para inferir identificagdo taxondmica a partir do alinhamento bioinforméatico contra
varios bancos de dados de sequéncia de rRNA, como o Ribosomal Database Project (RDP)
(COLE et al., 2014), SILVA Ribosomal RNA Gene Database Project (QUAST et al., 2013), ou
Greengenes Database (DESANTIS et al., 2006). Para a identificacdo de eucariotos outros alvos

sao melhor empregados a exemplo do 18S e do ITS. Com o avanco das ferramentas de
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bioinformatica ¢ possivel realizar a predi¢ao funcional a partir da lista de taxons encontradas
na amostra, com o uso de aplicagdes como PICRUSt (DOUGLAS et al., 2020) e Tax4fun
(ASSHAUER et al., 2015).

No sequenciamento por WGS o DNA total ¢ extraido e cortado em fragmentos que
sdo sequenciados e alinhados independentemente, para identificacdo taxondmica em bancos de
dados gendmicos, como o Reference Sequence (RefSeq) (O’LEARY et al., 2016), GenBank
(BENSON et al., 2018) ou Pathosystems Resource Integration Center Database (PATRIC)
(WATTAM et al., 2014). Sequencias de WGS com alta quantidade de leituras possibilitam que
sejam montados os genomas dos micro-organismos presentes na amostra. Desta forma, esta
técnica permite a identificacdo de forma abrangente dos micro-organismos presentes, sejam
eles cultivaveis ou ndo, sejam conhecidos ou desconhecidos. Em contraste com a analise
filogenética unimodal baseada na diversidade de um unico gene, por exemplo, o gene 16S
rRNA, o WGS sistematiza a composi¢do genética multimodal das comunidades microbianas e,
portanto, fornece uma melhor resolugdo taxondmica e informagdo gendmica (QUINCE et al.,
2017). A metagenomica por WGS também foi complementada com abordagens
metatranscriptOmicas para descrever a fungdo microbiana a partir de sequencias de mRNA
(GILBERT et al., 2008). Estes avancos permitiram a criagao de bancos de dados com curadoria
para sequéncias de anotagdo de genoma (BRUMFIELD et al., 2020).

A técnica de sequenciamento por amplicon permite com menor custo de
sequenciamento, realizar estudos de ecologias a partir do conhecimento dos taxa presentes na
amostra. Quando comparado ao WGS, ¢ uma técnica mais restrita em relagdo a resolucao
taxonomica e ao estudo das fun¢des metabodlicas. No entanto, os custos relativamente altos do
WGS e os requisitos bioinformaticos mais exigentes impedem seu uso para analise de
microbiomas em larga escala.

A partir de estudos de sequenciamento por amplicon ou WGS ¢ possivel ter um
entendimento mais profundo da composi¢do microbiana e das comunidades que habitam a
DAM, e do seu potencial funcional. Varios estudos ja foram realizados em ambientes de DAM
utilizando abordagens de metagenomica, ampliando o conhecimento da vida que habitam
nesses ambientes. Gupta et al. (2021) realizaram um estudo para compreender a diversidade de
archaca em sedimento de DAM do Malanjkhand Copper Project, India, através do
sequenciamento de amplicon do gene 16S rRNA da regido V6, especifica de archaea. Os dados
de amplicon do gene de rRNA 16S-v6 especifico de Archaea mostraram uma predominancia

de membros de Thermoplasma (BSLdp215, Thermoplasmata nao cultivado e
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Thermoplasmataceae) e Nitrosophaeria (Nitrosotaleaceae) constituindo ~95% da comunidade
de archaea. (ABRAMOYV et al., 2021) usaram uma combinacao de sequenciamento de amplicon
de 16S rRNA (gene) com analises hidrogeoquimicas, explorando o impacto do pH, Fe(IlI),
Fe(IT) e Clo em micro-organismos que ciclam Fe. A partir dos resultados, descobriram que a
comunidade microbiana influencia o transporte de metais pesados ao longo do Rio Tinto,
Espanha. Em um outro trabalho, (SHE et al., 2021) investigaram a diversidade microbiana
procaridtica e a montagem da comunidade ao longo de um perfil de profundidade em um lago
de DAM estratificado, usando o sequenciamento do gene 16S combinado com métodos
ecoldgicos e estatisticos multivariados. Como resultados, entenderam que o pH foi identificado
como o principal fator de diversidade microbiana e montagem de comunidades ao longo do
perfil vertical do lago. Em um estudo envolvendo o impacto de solos submetidos ao contato
com DAM, (XU et al., 2020) descobriram que o impacto da DAM reduziu a diversidade da
comunidade microbiana do solo e alterou ainda mais os padrdes de agrupamento filogenético
ao longo do gradiente avaliado. Coletivamente, os resultados sugeriram que os gradientes
geoquimicos alteraram substancialmente a microbiota do solo e enriqueceram os micro-
organismos relevantes adaptados as diferentes condigdes. Estes estudos sdo apenas uma
amostra do potencial da aplicacdo da técnica no estudo das fungdes metabolicas relevantes para

o metabolismo e adaptagdo de micro-organismos em ambientes impactados por DAM.

1.7  HIPOTESES

= A composicdo das comunidades procariontes e eucariontes encontradas em DAM
podem distinguir os locais altamente contaminados com DAM dos locais com niveis

intermediarios de contaminacao.

» As algas filamentosas encontradas em DAM apresenta no seu microbioma associado a

superficie, espécies com potencial de biorremediagdo deste local impactado.
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1.8  OBJETIVOS

1.8.1 Objetivo geral

O objetivo deste trabalho foi caracterizar microbiomas procariontes e eucariontes de drenagem
acida de minas da Bacia Carbonifera de Santa Catarina (Sul do Brasil), correlacionando sua
composi¢do com variaveis fisico-quimicas e identificando os potenciais de biorremediagdo

destas comunidades.

1.8.2 Objetivos especificos

* Determinar as caracteristicas fisico-quimicas de 4gua e sedimento dos locais estudados;

* Avaliar a composi¢do das comunidades procaridticas e eucaridticas por meta-
taxondmica (amplicons 16S e 18S) nos sedimentos e corpos d'dgua de diferentes areas

impactadas por DAM;

» (Correlacionar as comunidades procaridticas e eucaridticas com varidveis ambientais

fisico-quimicas;

» Determinar a capacidade de retencao de metais pela biomassa do biofilme da superficie

de algas filamentosas extremofilas;

» (aracterizar por meta-taxondmica (amplicons 16S e 18S) as comunidades procariontes
e eucariontes associadas ao biofilme da superficie de algas filamentosas extremofilas,

com potencial de biorremediagao.
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2.1  RESUMO

As atividades de mineragdo geram grandes quantidades de rejeitos solidos e liquidos capazes
de alterar sensivelmente a biogeoquimica e a estrutura ecoldgica em bacias hidrograficas
inteiras. As comunidades microbianas que se desenvolvem nessas areas impactadas apresentam
uma variedade de mecanismos de sobrevivéncia e adaptagdo. Conhecer essa diversidade ao
nivel molecular ¢ estratégico tanto para compreender processos adaptativos, como para
identificar genomas e mecanismos com potencial uso em biorremediagdo e bioprospeccao.
Neste trabalho foram avaliadas as comunidades procariontes e eucariontes por meta-
taxonomica (amplicons 16S e 18S) nos sedimentos e corpos d'dgua de diferentes areas de
mineracao na Bacia Carbonifera de Santa Catarina, importante area de mineragao de carvao no
sul do Brasil. Foram definidas cinco estacdes de amostragem, onde trés delas sdo bocas de
minas com histoérico critico de geragdo de DAM (pH 2.7-3.6), outra localizada em boca de mina
com caracteristicas menos acidas (pH 4.25), e uma ultima estagdo foi na juncdo de rios que
recebem DAM e esgotos domésticos gerados na bacia hidrografica. Foram encontrados como
taxa associados as trés estagdes criticas em geracdo de DAM os gé€neros procariontes,
Leptospirillum, Acidithiobacillus, Acidiphilium, Thiomonas, Thermogymnomonas €
Acidobacterium; e nos eucariontes a alga Poteriospumella (Chrysophyceae), ciliados
Hypotricha e fungos LKM11. Para ambientes de transi¢do, com fracas condi¢cdes de acidez e
metais em DAM, os géneros associados foram Sediminibacterium, Gallionella, Geothrix ¢
Geobacter. Com isso as diferencas na composi¢ao das comunidades podem distinguir os locais
altamente contaminados com DAM (pH 2.7-3.6) dos locais com niveis intermediarios de
contaminag¢do (pH 3.8-4.25). A variacao do pH foi o fator que melhor determinou a composi¢ao
da comunidade procarionte, enquanto para a comunidade eucarionte, a concentracdo de
nutrientes (TOC e N) e de metais (Ni, Cu, Mn e Zn) apresentaram a melhor explicabilidade

sobre a composi¢ao da comunidade.

Palavras-chave: Impactos da minera¢dao, carvao mineral, meta-taxonomia, extremofilos,

metais pesados, 16S/18S.
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2.2 INTRODUCAO

As atividades de mineragdo promovem impactos em grandes areas, alterando a
biogeoquimica e a ecologia de ambientes terrestres e aquaticos. Um dos principais impactos
reconhecidos ¢ a DAM, um efluente fortemente acido ¢ com altas concentragdes de metais e
sulfatos, capaz de impactar bacias hidrograficas inteiras e, inclusive zonas costeiras
(RAMBABU et al., 2020; SIMATE; NDLOVU, 2014).

A DAM ¢ gerada pela oxidagdo de minerais sulfetados, sendo o mais comum a pirita
(FeS). A oxidagao pode ocorrer naturalmente a partir da exposi¢do dos minerais ao oxigénio,
agua e micro-organismos, mas em geral, ¢ acelerado pelas atividades de minera¢do que
aumentam a exposi¢ao desses minerais (CARLIER et al., 2020; WU et al., 2021). A taxa de
oxidagdo quimica do ferro ferroso € insignificante abaixo de pH 4, portanto, a atividade das
bactérias acidofilas oxidantes do ferro desempenham um papel crucial na geracdo de DAM
(HALLBERG, 2010). A composi¢do da drenagem pode diferir drasticamente de uma regiao
para outra devido a geologia local, microclima, grupo de micro-organismos e fonte de agua
(RAMBABU et al., 2020; SIMATE; NDLOVU, 2014). A geragdao de DAM pode se dar em
locais de mineragdo ativos ou abandonados, principalmente aqueles que ndo tiveram um
planejamento de desativagdo (NEFF; DENICOLA; MALTMAN, 2021).

Um levantamento realizado em 2018 (MAUS et al., 2020), coloca o Brasil na 14?
posi¢do em area de mineracao ativa. O estado de Santa Catarina localizado no sul do pais ¢ um
dos maiores polos de mineragdo de carvao do pais, com mais de 140 anos de atividades
(RANGEL et al., 2016; SILVA; WOLLENSCHLAGER; OLIVEIRA, 2011). A atividade de
mineragdo intensiva tem produzido quantidades consideraveis de residuos e,
consequentemente, uma grave deterioracdo ambiental do meio ambiente local. As bacias
hidrograficas dos rios Tubardo, Urussanga e Ararangua fazem parte da Bacia Carbonifera de
Santa Catarina (BCSC). Esta area recebe DAM de 134 locais de minas a céu aberto cobrindo
uma area total de 2.964 ha, com 115 areas de deposito de residuos (2.734 ha), 77 lagos acidos
(58 ha) e centenas de minas subterraneas (SILVA et al., 2013). Estima-se que existam mais de
1000 minas abandonadas na BCSC (LATTUADA et al., 2009). Em 1980, esta regido foi
designada como “Area Nacional Critica para Controle de Polui¢do e Conservagio Ambiental”.
Nos anos subsequentes foram empregadas acdes pela Procuradoria Geral da Republica do
Brazil exigindo das empresas de mineragao a recuperagao das areas impactadas pelas atividades

(SILVA et al., 2013).
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Embora a BCSC possua um passivo ambiental de grande alerta, a maioria dos estudos
existentes no local sdo de caracterizagdo fisico-quimica. As maiores concentragoes de metais,
especialmente de Fe, Al, Cu, Zn, Pb € Mn, juntamente com os menores valores de pH (pH =2,4
— 3,8) foram documentados em amostras de corpos d'agua proximos a minas (SILVA et al.,
2013; SILVA; WOLLENSCHLAGER; OLIVEIRA, 2011). Alguns poucos estudos abordam a
biologia, sendo eles relacionados a resisténcia de micro-organismos a metais pesados
(CASTRO-SILVA et al., 2003), ao uso de peixes como bioindicadores (OSORIO et al., 2014),
e a avaliacdo da microbiologia empregada para auxiliar o crescimento de plantas no processo
de fitoremediacao (PILLE DA SILVA et al., 2019). Estudos que descrevam o comportamento
das comunidades microbianas em areas de DAM na BCSC nao foram realizados até o momento.
Para acessar essas comunidades microbianas ¢ importante a aplicacido de métodos
metataxondmicos baseados na extracdo total de DNA de amostras ambientais (BRUMFIELD
et al., 2020).

A utilizagdo de métodos de meta-taxondmica por sequenciamento permite a
identificacdo e compara¢ao de comunidades microbianas inteiras, incluindo organismos nao
cultivaveis. Esta técnica tem grande relavancia na avaliagdo de ambientes de DAM que
geralmente possuem caracteristicas tdo extremas que impossibilitam o cultivo da maioria dos
organismos que ali habitam. Com estes métodos ¢ possivel realizar estudos de ecologia
microbiana nestes ambientes e descobrir como a dindmica destas comunidades respondem a
DAM. Virios trabalhos tem demonstrado que (SHE et al., 2021; XU et al., 2020) os gradientes
geoquimicos alteram substancialmente a comunidade microbiana. Com isso ¢ possivel verificar
espécies que podem ser indicadoras de condi¢des de DAM.

O objetivo principal deste trabalho foi caracterizar por meta-taxondmica (amplicons 16S
e 18S) as comunidades procaridticas e eucaridticas nos sedimentos e corpos d'agua de diferentes
areas impactadas por DAM na BCSC, correlacionando sua composi¢do com varidveis fisico-
quimicas. Foram definidas estacdes de coleta em ambientes com geragdo de DAM intensa e
outros dois com caracteristicas de transicdo, a fim de verificar a presenca de comunidades

especificas que possam ser utilizadas como bioindicadores destas areas.
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2.3  MATERIAL E METODOS

2.3.1 Area de estudo e amostragem

O estudo foi realizado em cinco locais diferentes na BCSC, localizada no Estado de
Santa Catarina na regido Sul do Brasil (Figura 8). Os pontos de amostragem estao distribuidos
em trés diferentes bacias hidrograficas, a saber: Ararangud, Urussanga e Tubardo. Na
interseccdo destas trés bacias hidrograficas existe uma 4rea de aproximadamente 1.625 km?

impactados pela atividade de mineragao.

Figura 8 - Localizagdo das estagdes amostrais ao longo da Bacia Carbonifera de Santa
Catarina (BCSC), estado de Santa Catarina, Brasil
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Os nomes das amostras, as coordenadas do local de amostragem e suas breves
descrigdes estao resumidos no Quadro 2. Onde trés delas (#1, #2 e #3) foram em bocas de minas
com intensa geracdo de DAM (pH 2.7-3.6), uma localizada em boca de mina (#4) com
caracteristicas menos acidas (pH 4,25), e uma tltima localizada na juncdo de dois rios (#5) que
recebem a DAM e esgotos domésticos de diferentes pontos da bacia hidrografica. Fotos de cada

estacao de coleta estdo disponiveis no Apéndice A.

Quadro 2 - Localizagdo e descrigdo dos locais de amostragem Bacia Carbonifera de
Santa Catarina (BCSC) e designagao das amostras de sedimentos

ID AL D0 Coorde’nadas Breve descricao do local
local geograficas

#1 |Lingua do|28°35°40.5849 E | Mineragdo a céu-aberto. O local concentra aguas acidas que lixiviam mais
Drago 49°27°37.7780” N | de 500 hectares de areas de mineragdo ativa e passiva, somado com
interconexdes subterraneas com minas de subsolo. Compromete a
qualidade das 4guas da Bacia do rio Ararangud. Considerado o maior

gerador de impacto ambiental de mineragdo da regido

#2 | BMO0574 28°26°28.2108° E | Uma série de minas de lavra subterranea de carvdo mineral que formou
49°22°04.1380”” N | ym lago na sua saida. O local estd abandonado ha décadas, possivelmente
ha mais de 50 anos, uma época em que as atividades eram semi-
mecanizadas e até mesmo manuais. Ndo foi realizado nenhum plano de
fechamento de mina e recuperagdo da area. Escoa suas aguas para rio

Palmeiras, afluente do rio Tubario.

#3 | Cabeleira |28°27°00.2999” E | Mineragdo por lavra a céu aberto. Existem pequenos corregos que
49°20°37.2965”" N | lixiviam estas pilhas de estéreis, os quais irio desaguar igualmente na
Bacia do rio Tubardo. O nome “cabeleira” é uma alusdo a grande

quantidade de algas filamentosas que crescem neste local.

#4 BMO0639 28°29°14.1817” E | Mineragdo subterranea. Esta mina era mecanizada tendo encerrado suas
49°23700.0189”" N | atividades no inicio da década de 1980, ap6s fatalidade que vitimou mais
de 30 trabalhadores no subsolo. A DAM que sai dessa mina apresenta
uma coloragdo branca leitosa, devido ao contato com uma formagdo

rochosa de calcario.

#5 | Jungdo dos |28°49°44.0039 E | Ambos os rios sdo contaminados por dejetos de mineragdo e esgotos. O

rios Sangdo | 49°26’34.1674” N | rjo Mée Luzia recebe maior aporte de afluentes com aguas de boa

¢ Mae qualidade. O rio Sangdo é o manancial mais impactado da regido, pela

Luzi . .
v soma de fontes de polui¢do urbana e de DAM proveniente de extensas
areas de mineragdo e depositos de rejeitos. Nesta localidade as aguas sdo

captadas para irrigagdo de arroz na agricultura.




73

Em cada uma das estacdes foram coletadas amostras de sedimento e de 4gua. Amostras
de sedimentos da camada superficial (~5 cm de profundidade) foram coletadas em cinco pontos
para cada estagdao de coleta, em uma profundidade de agua de cerca de 0,3 m, utilizando um
tubo de conexao esterilizado com didmetro de 40 mm. As cinco fragdes foram misturadas em
um saco estéril e posteriormente foi transferida uma fragdo composta para um tubo conico
estéril (volume de 50 mL). Todo processo foi realizado utilizando luvas de vinil estéril. As
amostras seguiram refrigeradas até o laboratdrio em caixa de isopor. No laboratério uma fragao
do sedimento foi colocada em tubos de 5 mL e foi submerso com RNA Later, até o0 momento
da extragdo do DNA que ocorreu cinco dias apds a coleta. O restante do sedimento presente no
tubo conico foi direcionado para analise de metais e nutrientes.

Amostras de dgua foram coletadas em locais onde a dgua estava em movimento até
completar o volume de 5 L (galdes de 5 L estéreis) para cada estagdo. Os galdes foram
armazenados em caixa térmica para posteriores analises quimicas e genéticas de meta-

taxonomia.

2.3.2 Anailises geoquimicas

Amostras de dgua e sedimento das cinco estacdes foram coletadas em tubos de

polietileno de 50 mL e estocadas em caixas térmicas no escuro até a chegada ao laboratdrio. As
amostras para determinacdo de metais em agua foram acidificadas at¢é pH 2,0 com &cido
sulfarico. As concentragdes de metais (Fe, Mn, Zn, Cu, Ni) foram determinadas nas amostras
de agua e sedimentos. Nas amostras de sedimento foi ainda determinada concentracdo de
carbono organico total (TOC), nitrogénio total (TN) e fosforo total (PT). As andlises foram
realizadas no laboratério analitico LAQUA (Laboratorio de Anélises Quimicas e Ambientais)
pertencente a Associacdo Beneficente da Industria Carbonifera de Santa Catarina (SATC).
As concentragoes totais de Cu, Fe, Zn, Mn e Ni na agua e sedimento foram determinadas por
Espectrometria de massa com plasma indutivamente acoplado (ICP-MS), seguindo as
metodologias padrdo para sedimentos (EPA 3050B; USEPA, 1996) e para agua (SMWW 3120
B; APHA, 2018a).

O TOC foi determinado em um 7otal Organic Carbon Analyzer seguindo a metodologia
padrao SMWW 5310 D (APHA, 2018a). Este método fornece caracteristicas do conteudo
organico da amostra, independente do estado de oxidagdo da matéria organica ¢ nao mede

outros elementos ligados. Para essa andlise a amostra foi acidificada para remover o carbono
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inorganico e oxidada com persulfato a temperaturas de 116 a 130°C. O didéxido de carbono
resultante foi medido por espectrometria de infravermelho nao dispersivo.

Para a determinacdo do PT as amostras de agua e sedimentos passaram por Digestdo
dcida assistida por microondas e posterior analise por /CP-MS, de acordo com as metodologias
EPA 30514 (U.S. EPA, 2007) e SMWW 3120 B (APHA, 2018b). Para a determinacdo do NT
os sedimentos passaram por oxidacao alcalina de 100 & 110°C em bloco de digestao, sendo o
digestato posteriormente analisado espectrofometricamente como nitrato de acordo com o

método SMWW 4500-N (APHA, 2018c).

2.3.3 Extracio de DNA

Uma amostra composta de sedimento de cada estagdo de amostragem foi
homogeneizada e submetida a extragdo de DNA usando o kit DNeasy PowerSoil (Qiagen®)
seguindo as instru¢des do fabricante. As amostras de agua foram filtradas através de uma
membrana de celulose de 0,22um (~3 Litros) e, em seguida, o DNA foi extraido com o kit de
extracdo DNeasy PowerWater (Qiagen®), seguindo as instrugdes do fabricante. A concentragdo
e a qualidade do DNA eluido foram determinadas usando um espectrofotometro

(NanoDrop3300, Thermo Fisher Scientific, EUA).

2.3.4 Biblioteca de amplicons e sequenciamento

O DNA purificado extraido foi usado para constru¢do de biblioteca de extremidade
pareada (pair-end 250pb) com base em um protocolo Illumina. As regides V3-V4 dos genes
16S rRNA foram amplificadas por reacdo em cadeia da polimerase (PCR) usando os primers
341F (5'-CCTAYGGGRBGCASCAG-3") e 806R 5'-GGACTACNNGGGTATCTAAT-3'
(TAKAHASHTI et al., 2014). As regides V9 dos genes 18S rRNA foram amplificadas por PCR
usando os primers Eukl391F (5’-GTACACACCGCCCGTC) e EukBR e (5°-
TGATCCTTCTGCAGGTTCACCTAC) (AMARAL-ZETTLER etal., 2009). Todas as reagdes
de PCR foram realizadas com Phusion® High-Fidelity PCR Master Mix (New England
Biolabs). As bibliotecas amplicon foram purificadas usando o protocolo padriao para Agencourt
Ampure XP Bead (Beckman Coulter, EUA) e sua concentragdo de DNA medida usando o kit
Qubit™ HS DNA Assay (Thermo Fisher Scientific, EUA). As bibliotecas de sequenciamento

foram preparadas a partir das bibliotecas de amplicon purificadas usando uma segunda PCR.
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Cada reacdo de PCR (25 pn L) continha tampao PCRBIO HiFi (PCRBiosystems, Reino Unido),
PCRBIO HiFi Polimerase (1U) (PCRBiosystems, Reino Unido), mistura de adaptadores (400
nM de cada direto e reverso) e até 10 ng de amplicon modelo de biblioteca. A qualidade da
biblioteca foi avaliada no Qubit@ 2.0 Fluorometer (Thermo Scientific) e no sistema Agilent
Bioanalyzer 2100. Finalmente, as bibliotecas de sequenciamento purificadas foram agrupadas
em concentragdes equimolares e diluidas a 2 nM, e as amostras foram sequenciadas (301 pb)
em um MiSeq (Illumina) usando um kit MiSeq Reagent v3 (Illumina, EUA) seguindo as
diretrizes padrdo para preparagdo e carregando amostras no MiSeq. A biblioteca de controle
Phix foi usada como um controle durante a execucao (20% spikedin) para monitoramento da
qualidade da execugdo para superar o problema de baixa complexidade que ¢ frequentemente

observado com amostras de amplicon.

2.3.5 Processamento de dados de DNA

O pacote QIIME2 (BOLYEN et al., 2019) foi usado para realizar o controle de
qualidade, chamada de variante de sequéncia de amplicon (ASV) e classificagdo taxonomica
das leituras de sequenciamento. As sequéncias de primers foram removidas previamente a
chamada de ASVs (17 a 20 pares de base removidos na extremidade 5’ das leituras). As etapas
de filtragem por qualidade e chamada de ASVs foram realizadas utilizando o pipeline DADA2
denoise-paired (CALLAHAN et al., 2016), com os pardmetros maxN = 0; truncQ = 2;
minOverlap = 10. As sequéncias representativas resultantes da chamada de ASVs foram
classificadas com classificadores Naive Bayes implementados no plugin g2-feature-classifier,
treinados usando sequéncias extraidas do banco de dados SILVA 138 SSU (QUAST et al.,
2013) de acordo com os primers 16S e 18S usados no processo de sequenciamento, por meio
do comando fit-classifier-naive-bayes. O resultado foi um conjunto de tabelas taxondmicas com
abundancias relativas para cada amostra. Os dados brutos estdo disponiveis no NCBI Sequence

Read Archive (SRA) sob o numero de acesso PRINA1015584.

2.3.6 Analises de downstream

Os indices de alfa-diversidade foram estimados para todas as amostras usando o pacote
Python scikit-bio 0.5.5 (http://scikit-bio.org/). Analises subsequentes a jusante foram feitas

usando o pacote Microeco R (LIU et al., 2021a), onde as abundancias relativas nos niveis de
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género e filo foram calculadas usando o método de classe trans_abund. Para evidenciar
provaveis relagdes entre os dados abiodticos € a composi¢ao de organismos, foram realizadas
analises multivariadas de Correspondéncia Candnica utilizando o software Past 3.10 (v.
nov/2015); os dados ambientais (exceto pH) e de abundancia de ASV foram normalizados por
transformagdo logaritmica. Para essas andlises foram considerados os 20 grupos taxondmicos

mais abundantes classificados a nivel de género.
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RESULTADOS

2.4.1 Variaveis fisico-quimicas e quimicas

As amostras mostraram consideraveis diferengas nos valores de pH, concentracao de

metais, fésforo e nitrogénio (Tabela 2). As estagdes #1, #2, #3 apresentaram DAM tipica de

um lixiviado de espolios ricos em pirita. O pH da 4gua entre 2,70 e 3,20 e as concentragdes de

ferro sdo indicativos de intemperismo intenso da pirita nestas estagdes. A maioria dos

parametros da 4gua na estagdo #4 também sao tipicos de DAM, embora tenham se mostrado

menos acidos e contendo menor concentracao de alguns ions metalicos, o que sugere efeito do

contato com rochas alcalinas. As dguas que chegam na estagdo #5 sdo resultado da jung@o dos

rios Mae Luzia e Sangdo, e também apresentam o pH baixo (3,8), no entanto, a concentragdo

de metais foi bem menor quando comparada as demais estacdes coletadas, evidenciando

processos de diluicdo ou mesmo remogao fisico-quimica e biologica.

Tabela 2 - Caracteristicas quimicas e fisico-quimicas da 4gua e do sedimento nas
estagdes de coleta influenciadas por drenagem acida de mina de carvao na bacia
carbonifera de Santa Catarina — Brasil

ID

Fe Mn Zn Cu Ni C N P MPS! Cond.’

Tipo pH

mg/L ou mg/kg 3 mS/cm
#1 Agua 32 511 19,35 3,21 0,01 0,34 - - - 36,80 3,79
#2 Agua 3,2 160 18,69 1,64 0,02 0,32 - - - 16,40 3,39
#3 Agua 2,7 160 30,48 5,45 0,17 0,90 - - - 1,20 3,28
#4 Agua 4,2 75 4,28 0,32 0,01 0,06 - - - 44,80 1,13
#5 Agua 3,8 7,59 1,02 0,32 0,01 0,02 - - - 9,31 0,46
#1  Sedimento 3,2 268459 25,07 42,39 0,01 0,48 34230 1900 <0,05 - -
#2 Sedimento 3,6 1583 27,48 4422 28,23 1,68 33090 2400 117,90 - -
#3  Sedimento 3,6 20350 16,40 8,20 4,80 1,41 43050 1500 38,48 - -
#4  Sedimento 4,3 16314 1545 18,47 4,80 2,43 24700 1300 <0,05 - -
#5 Sedimento 4,2 52271 9,24 15,61 3,40 4,34 23580 1500 374,31 - -

'Material particulado em suspengdo (MPS). 2Condutividade elétrica. *mg/L para amostras de 4gua e mg/kg para amostras de

sedimento.

A estacdo #1 apresentou as maiores concentragdes de Fe na d4gua e no sedimento, apesar

de a estagdo #3 apresentar maiores concentragdes dos demais metais (Mn, Zn, Cu, Ni) em agua.

Nos sedimentos as maiores concentragdes de Mn, Zn e Cu ocorreram na estacao #2 e a maior
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concentracdo de Ni na estacdo #5. A quantidade de ferro no sedimento da estacao #1 representa
uma fragdo de 26,8% do peso da amostra, o que representa um valor extremamente alto para
um sedimento.

O TOC nos sedimentos apresentou maior teor na estagdo #3, seguido das estagdes #1 e
#2. Em relacdo ao NT as diferengas entre estacdoes foram baixas, com maior concentra¢ao na
estagdo #2, seguida da estagdo #1. A maior concentracao de PT no sedimento foi encontrada na
estacdo #5, que recebe a carga de outros efluentes ao longo dos rios Mae Luzia e Sangdo. As

estagOes #1 e #4 apresentaram concentragdes abaixo do limite de detecgdo analitico.

2.4.2 Biodiversidade do microbioma

As analises de meta-taxonOmica foram realizadas para descrever a estrutura das
comunidades procaridticas (amplicon 16S) e eucarioticas (amplicon 18S) nas amostras de dgua
e sedimentos.

Foram identificadas um total de 525.136 e 687.620 sequéncias qualificadas foram
obtidas para o sequenciamento dos genes 16S e 18S do rRNA, respectivamente. Para tornar as
amostras comparaveis e evitar viés devido a diferencas na profundidade de sequenciamento, as
sequéncias foram niveladas com base na amostra com o menor nimero de sequéncias (29.149
para 16S e 38.404 para 18S). O nimero de ASVs obtidas para cada amostra variou de 16 a 51
para 16S e de 18 a 100 para 18S, em 10 amostras para cada gene marcador. A cobertura de
sequenciamento foi considerada suficiente para estudo da diversidade, a amostragem cobriu
(Cobertura de Good) em média 99% da diversidade de procariontes e eucariontes.

A avaliacdo de alpha-diversidade pelo indice de Shannon mostrou uma maior
biodiversidade de procariontes nas amostras coletadas no sedimento (Figura 9), com maiores
valores para as estagdes #4 e #5. Em relacdo a 4gua, o maior indice de Shannon de procariontes
foi encontrado na estagdo #5 (jungdo dos rios), enquanto a estagdo #2 apresentou o menor valor.
Em relagdo ao indice de Shannon de organismos eucarioticos a maior diversidade ocorreu na
amostra #5 para dgua e na amostra #4 para sedimento, e os menores valores foram encontrados
nas aguas de bocas de mina das estagdes #1, #2 e #3. Considerando-se a biodiversidade de
ambos os alvos procarioticos e eucaridticos na agua e sedimento, os maiores valores foram
verificados para as estacOes #4 e #5, que consistem em uma mina com menor grau de

contaminagdo e dgua de rio, respectivamente.
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Figura 9 - Alpha-diversidade do microbioma (indice de Shannon e Chaol) para
organismos procarioticos (16S) e eucaridticos (18S) em amostras de agua e sedimento
de 4reas de DAM da Bacia Carbonifera de Santa Catarina
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2.4.3 Composicao da comunidade

A composi¢ao da comunidade microbiana foi avaliada a nivel de filos e géneros e os
resultados estdo apresentados na Figura 10.

Os filos procarioticos dominantes nas amostras foram Proteobacteria, Actinobacteria,
Acidobacteria, OD1, Nitrospirae, Euryarchaeota, Chlorobi, Bacteroidetes e Cyanobacteria. O
filo Proteobacteria foi o mais dominante nas amostras de 4gua, com abundancia superior a 50%
em todas as amostras, chegando a representar 90% na amostra da estagdo #2. Para as amostras

de sedimento o filo Proteobacteria também foi o de maior abundancia, mas com uma propor¢ao
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menos expressiva (15 a 40%), quando comparado as amostras de 4gua. Ainda para amostras de
sedimento os filos Acidobacteria e Actinobacteria também tiveram uma abundancia de
destaque. A distribui¢ao de filos taxonomicos nas amostras de sedimento foi mais homogénea
e equilibrada do que nas amostras de d4gua. Ao comparar as amostras #1, #2 e #3 no sedimento
foi possivel verificar padrdes similares na distribui¢do de filos. No entanto, as amostras de agua
possuem padrdes bem variados na abundancia de filos, mostrando uma relevante diferenga das

comunidades entre esses compartimentos.

Figura 10 - Composi¢do da comunidade de organismos procaridticos (16S) e
eucarioticos (18S) em amostras de agua e sedimento em estagdes de coleta na Bacia

Carbonifera de Santa Catarina
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A) Frequéncia de abundéancia dos 10 principais filos (para 18S, dados identificados apenas no nivel de dominio
foram excluidos). B) Frequéncia de abundancia dos 10 principais géneros.

Os géneros Acidithiobacillus e Leptospirillum foram os mais abundantes nas amostras

da estagdo #1, #2 e #3 tanto na a4gua quanto no sedimento, mas apresentaram baixa abundancia
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na amostra #5 dgua. O género Acidiphilium foi relativamente importante nas amostras de agua
e sedimento da estagdo #3, e também no sedimento das estacdes #1 e #5. O género Gallionella
foi o mais abundante na amostra #4 agua, e também ocorreu na amostra #5 agua. O género
Sediminibacterium esteve presente nas amostras de agua e sedimento na estacao #4 e na amostra
#5 agua. Vale destacar também que o género Thiomonas foi o segundo mais frequente na
amostra #1 agua.

A distribui¢ao de filos taxondmicos de organismos eucarioticos apresentou padrdes bem
diferentes entre as amostras de sedimento e as de adgua. Para as amostras de agua os filos
dominantes foram Ochrophyta, Ciliophora, Basidiomycota, Ascomycota e Cryptophyceae. O
fato comum em todas amostras de dgua foi ter o filo Ochrophyta entre os dominantes em
praticamente todas amostras, sendo em maior propor¢ao nas estacoes #1, #2 e #3. O filo
Ochrophyta inclui as microalgas Bacillariophyceae, comuns em biofilmes microfitobénticos,
de rios e mesmo de ambientes de DAM. As amostras #2 e #5 agua apresentaram Ciliophora
como filo dominante. Para as amostras de sedimento os filos dominantes foram Heterolobosea,
Basidiomycota, Ciliophora, Ascomycota, Cryptomycota, Clorophyta, Cercozoa ¢
Phragmoplastophyta. As amostras #1 e #2 sedimento tiveram maior abundancia do filo
Heterolobosea, enquanto a amostra #5 teve o filo Cryptomycota como mais abundante. As
amostras #3 e #4 tiveram trés filos de maior ocorréncia em cada uma delas, sendo o filo
Basidiomycota comum para ambas.

Em relagdo aos géneros de organismos eucariotos, Poteriospumella foi o género mais
abundante para a amostra #3 agua, Cryptomonas para a amostra #1 agua, Opisthonecta para
amostra #2 dgua e Vampyrellidae para amostra #3 sedimento. O género Poterioochromonas foi
encontrado em todas amostras de 4gua e nas amostras #1 e #5 de sedimento, a sua maior

abundancia ocorreu na amostra #4 agua.

2.4.4 Caracterizacao fisico-quimicas vs. Perfis taxonémicos

As analises multivariadas de Correspondéncia Candnica (CCA) para os organismos
procarioticos (16S) sdo apresentadas na figura 11. E possivel verificar que o padrdo de
separacao de amostras ¢ o mesmo para dgua e para sedimentos, porém os organismos ¢ fatores
forgantes na explicabilidade de variancia sao distintos. Os dados de autovalores (eingvalue) e

permutacao das CCAs estio disponiveis no Apéndice B.
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Na CCA envolvendo as amostras de 4gua, onde o primeiro e segundo eixos explicaram,
respectivamente, 48,04% e 21,14% da variancia, as amostras #4 e #5 mostraram associacao
com pHs mais elevados e maior concentracao de material em suspensdo, enquanto as amostras
#1, #2, e #3 sdo caracterizadas por baixo pH, e maiores condutividade e concentragdes de Zn,
Mn, Ni, Fe e Cu. Leptospirilum e Acidithiobacillus predominaram nessas amostras mostrando
clara associacdo com essas ultimas variaveis. Percebe-se também, embora mais ao nivel do
segundo eixo e, portanto, com menor explicabilidade na variancia, uma nitida separagao de dois
grupos de taxa, um associado a amostra #4, caracterizada por pHs levemente superiores e outro
com a amostra #5, caracterizada por pHs levemente inferiores e maior MPS. Ou seja,
novamente o pH foi o principal fator determinante dos gradientes, influenciando positivamente
também nas concentragdes de metais.

Para as amostras de sedimento (Figura 11B) observa-se, ao nivel do primeiro eixo, que
explicou 59,61% da variancia, que as amostras #4 ¢ #5 se diferenciam das amostras #1, #2 ¢
#3. O principal gradiente que explica essa diferenciagdo esta relacionado ao pH, Ni e Cu, que
apresentaram maiores valores nas amostras #4 ¢ #5 e ao TOC, Mn, N e Fe, com maiores valores
nas amostras #1, #2 e #3. O pH portanto, se relaciona positivamente com o Ni ¢ Cu e
negativamente com TOC, Mn, N e Fe. Os taxa mais associados a acidez foram Deinobacterium,
Acidobacterium, Leptospirilum, Acidithiobacillus, Thermogymnomonas, Mycobacterium e
Bdellovibrium. Os taxa Candidatus Solibacter, Treponema, Geothrix, Desulfomonile e C.
Koribacter foram mais associados a pHs menos acidos. O P esta associado ao segundo eixo,
que explicou 19,83% da variancia, sendo menos importante na determinacao da composi¢do de
taxa e mostrando certa relagdo com os géneros Acidocella e Paludibacter. O Zn, apesar de ser
importante na amostra #2, ndo mostrou ser uma variavel importante na definicdo da composi¢ao

taxondmica, haja vista seu baixo peso nos dois eixos.



Figura 11 - Analise de Correspondéncia Candnica com dados abioticos (verde) e de
composi¢ao de organismos procaridticos 16S (azul) para amostras (vermelho) de agua
(A) e sedimento (B) da Bacia Carbonifera de Santa Catarina

A)

®Desulfomonile

2.4
Alkanindiges
Aquitalea
Leptothrix
Candidatus Rhodoluna 1.84
Rhodobacter
Geothrix
Dechloromonas
Rhodanobacter 1.24 )
Paludibacter @ Thiononas
5 €39 & o #1
S 0.64
S SPM
=
o~ Iron_~onp  @Adidithiobacillus
2 ° 42 Zinc
T T T T T T T
é 210 -1.5 -1 5 -sManganesegg 1.5 2.0. . 25
p! . ®Leptospirillum
®Acidocella Nickel
0.6 Copper
o#4
@ Sulfuricurvum o #3
Sediminibacterium &Sulfurimonas
®Gallionella -1.2
1.84
2.4
Acidiphilium
[ ]
36
Axis 1 (48,04%
oLCP-6
Sediminibacterium
3.2
2.4
1.64
53
b
g Candidatus Solibacter 4
o ° o#4 08 Mycobacterium
bt dellovibrio @y cigobacterium
N ® Desulfomonile Manga#tfse #%) einobactenim
0 pH W o—9© Eeptosp_in'/lum
2 o 16 i

— — — = o ®AcitithTo
. 1.2 0.8 GOUTA1Y Copper zn\«ﬁ\“ hermogymolrénas 1.6
NickelgTeponema i Nitrogen
® Geothrix ga;g/dams Koribacter ® Acidiphilium

-0.8
Paludibacter@®p g phorus

® Geobacter
1.6
2.4
® Acidocella 3.2

40

Axis 1 (59,61%)




84

As analises multivariadas de Correspondéncia Canonica para os 20 organismos
eucarioticos (18S) mais abundantes sao apresentadas na figura 12. Para o compartimento de
agua a separacdo de amostras mostrou tendéncias diferentes das analises anteriores. Ao nivel
do primeiro eixo, que explicou 40,78% da variancia, as amostras #4 ¢ #5 aparecem em posicdes
opostas, sendo a #5 no lado positivo, associada a condutividade, Mn e Zn, e a amostra #4 no
lado negativo, associada a pH mais elevado. Para o segundo eixo, que explicou 28,65% da
variancia, a amostra #3 se posicionou no lado positivo, associada a Ni e Cu, em oposicao as
amostras #1 e #2 no lado negativo, associadas ao Fe e MPS. Em relagdo aos organismos, a
amostra #4 se caracterizou por maior importincia do ameboide Naegleria e dos fungos
Gonapodya e Neobulgaria. Do lado oposto, relacionados a amostra #5 aparecem
principalmente ciliados (Epicarchesium, Vorticella, Choreotrichia), fungos Magnusiophyces e
as algas Spumella (Chrysophyceae), Chlorophyceae e Klebsormidiophyceae. Para o segundo
eixo, Poteriospumella (Chrysophyceae), ciliados Hypotricha e fungos LKM11 aparecem no
lado positivo, mais associados a amostra #3, enquanto Cryptomonas, outras Chrysophyceae,
amebodides Tetramitia e ciliados Opisthonecta aparecem no lado negativo, associados as
amostras #1 e #2.

Na CCA 18S para as amostras do sedimento as relagdes entre variaveis abidticas e taxa
foram mais complexas, o que era esperado devido a grande diversidade de grupos de
organismos representados, incluindo fungos, algas, ciliados, ameboides, plantas. Porém a
separa¢do de amostras e variaveis abioticas foi similar a revelada para 16S. Ao nivel do primeiro
eixo, que explicou 32,25% da variancia, as variaveis que mais influenciaram a distribuicao
foram o Mn, o TOC e o N, associadas as amostras #2 e #3, em oposi¢ao o Ni e Zn, associados
as amostras #4 e #5. O peso do pH nessa andlise foi menor e mais associado ao segundo eixo,
que explicou 28,88% da variancia, juntamente com o Cu, em oposi¢do ao Fe e ao P. A amostra
#1, mais associada ao segundo eixo, se separou das demais devido a seus valores mais elevados
em P. Em relagdo aos organismos, as algas Poteriospumella e Trebouxiophyceae, juntamente
com os amebdides Vampyrellidae se mostraram associados com o TOC, Mn e N e as amostras
#2 e #3, em oposi¢ao as algas Klebsormidiophyceae e aos fungos do grupo LKMII1 e
Magnusiomyces, associados ao Zn, Ni e pH mais elevado e as amostras #4 ¢ #5. Ao nivel do
segundo eixo, do lado negativo, mais associados a amostra #4, apareceram as plantas
(Magnoliophyta), os fungos Gonapodya e Malassezia, os ciliados Nictotheroides e os
alveolados Gregarina. No lado positivo do segundo eixo destacaram-se a diatomacea

Pinnularia e ciliados Hypotricha.



Figura 12 - Anélise de Correspondéncia Candnica com dados abioticos (verde) e de
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2.5 DISCUSSAO

O presente estudo avaliou pela primeira vez a composi¢do microbiana de aguas e
sedimentos da Bacia Carbonifera de Santa Catarina (BCSC), no sul do Brasil, através de
analises gendmicas, relacionando essas informagdes com dados abidticos medidos em paralelo.
A BCSC, como todas as areas afetadas por rejeitos de mineragdo, apresenta ecossistemas
aquaticos severamente impactados, primariamente, por amplas alteragdes de pH, o que exerce
forte pressao seletiva na estrutura das comunidades biologicas (NOVIS; HARDING, 2007). O
pH, por sua vez, gera uma série de efeitos em cascata sobre a geoquimica dos ambientes,
proporcionando a lixiviagdo e mobilizacdo de metais toxicos da matriz geologica, a produgao
de elevadas concentragdes de sulfatos, além de afetar a concentracdo de nutrientes inorganicos
e organicos ¢ a disponibilidade de gases (GRAY, 1997). Apesar dos impactos determinarem
diminui¢do da diversidade de micro-organismos, foi possivel detectar muitas espécies
adaptados as condi¢des extremas da DAM, o que sugere um versatil arcabouco gendmico.

O procedimento amostral executado tentou cobrir areas com diferentes caracteristicas
em relagdo a contaminacdo com DAM, justamente para tentar evidenciar os principais
contrastes na biodiversidade, uma vez que se trata de uma primeira abordagem gendmica na
regido. As diferencas foram sensiveis, sendo o pH e alguns metais os principais determinantes
dessas diferencas.

A estacdo #1, também chamada de Lingua do Dragao, € o local de maior preocupacdo
ambiental na regido devido a alta vazdo e concentragdo elevada de Fe. Esta area ja foi alvo de
outros estudos que avaliaram a composicao geoldgica e relataram a origem do Fe. Em um
estudo com a metodologia de Raman spectroscopy a maior composicao de seu sedimento foi
dada por goetita (Fe(OH)3), seguida por jarosita (KFe3(SO4)> (OH)s), calcita (CaCOs3) (SILVA;
WOLLENSCHLAGER; OLIVEIRA, 2011). Os valores encontrados no sedimento e¢ na agua
foram extremamente elevados. Para questdes de referencia a resolugdo nacional (Resolugdo
CONAMA n°357/2005) prevé a agua de uso para irrigacdo, dessedentagdo de animais e
harmonia paisagistica prevé no maximo 5,0 mg/L de Fe e 0,5 mg/L de Mn, enquanto a World
Health Organization (WHO) determina que a concentracdo maxima permitida em agua potavel
¢ de 0,3 mg/L de Fe e 0,2 mg/L de Mn (HERSCHY, 2012). Na esta¢do #1, a concentragdo de
Fe extrapola a resolugdo CONAMA n°357/2005 em mais de 100 vezes, e mais de 38 vezes para

a concentracao de Mn.
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As altas concentragdes de metais ¢ acidos contidos na DAM s3o extremamente
prejudiciais a todos os ecossistemas vicinais as areas de mineracdo. Esses residuos sao
lixiviados para rios, lengoéis freaticos e, inclusive ambientes marinhos, estendendo os efeitos da
contaminagdo por metais (OYETIBO et al., 2021). Prova disto, ¢ a amostra da estacdo #5 que
compreende a juncdo de dois rios que cruzam as cidades da bacia hidrogréafica do rio Ararangua,
e ainda apresenta pH muito baixo e altas concentragdes de metais. A concentracao de Fe nesta
estacdo ¢ 25 vezes superior a indicada pela WHO e 1,5 vezes superior ao indicado pela
resolugdo CONAMA n°357/2005, considerando os mesmos usos acima, fato que expde o nivel
de risco ambiental da regido e a necessidade de mitigagdes. Um fato que chama aten¢do nesta
estagdo ¢ que a concentragdo de Fe no sedimento do rio foi uma das maiores avaliadas, enquanto
a da 4gua foi a menor. Isto pode ocorrer devido a entrada de efluentes de esgoto doméstico ao
longo do rio. Alguns estudos evidenciaram que o encontro de DAM com esgoto promove uma
série de reagdes biogeoquimicas. O Fe em grande quantidade na DAM atua como coagulante
nos residuos de esgoto, fazendo com que parte dos metais precipite junto com residuos sélidos,
promovendo assim um aumento de pH, reducao de metais na solucao, e ainda a diminuig¢ao da
demanda bioquimica de oxigénio e concentragdo de P (HUGHES; GRAY, 2013;
STROSNIDER et al., 2013). Os rios que se encontram a poucos metros a montante da estagao
#5, possuem caracteristicas distintas. O rio sangdo recebe maior aporte de DAM e de esgoto
que o rio Mae Luzia, que recebe um maior aporte de DAM. Esses processos podem ao menos
em parte explicar a maior concentragdo de P no sedimento da estacdo #5.

A maior alpha-diversidade evidenciada em quase todas amostras de sedimento em
comparagdo as amostras de agua, foi também verificada em um estudo de diversidade
procaridtica na mina de Sao Domingos, Portugal (CARLIER et al., 2020). A explicacdo dos
autores, que pode se estender ao presente estudo, ¢ que as condi¢des fisico-quimicas sdao
homogéneas na dgua, enquanto nos sedimentos podem ser gerados micronichos com diferentes
condi¢des fisico-quimicas, favorecendo a maior diversidade microbiana. Microcamadas
diferenciadas de minerais no leito dos corpos d'agua e o acimulo de organicos que precipitam
podem causar o estabelecimento de comunidades microbianas estratificadas nos sedimentos
proximos a interface agua-sedimento (CARLIER et al., 2020). Na estacdo #5 a alpha-
diversidade eucaridtica foi maior na dgua que no sedimento, o que pode estar relacionado ao
descrito anteriormente sobre a entrada de esgoto doméstico no rio, gerando mais condigdes para
a proliferacdo de organismos de diferentes nichos, especialmente os eucariotos fotoautotroficos

(microalgas) e heterotréficos (protozoarios e fungos). Além disso, as estagdes #1, #2 e #3
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tiveram a ocorréncia de grupos dominantes o que diminui a equitabilidade de espécies na
amostra, diminuindo assim o indice de Shannon.

As condicoes de acidez e toxicidade encontradas em ambientes de mineragao induzem
respostas adaptativas dos micro-organismos para sobreviverem nestes ambientes
(AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018). Devido a isso, os indices de
diversidade ecologica encontrados neste estudo sdo menores que os encontrados em outros
ambientes como solo, sedimento ou dgua de locais conservados (RAMBABU et al., 2020;
WALTERS; MARTINY, 2020). Desta forma, apenas poucos taxa especializados como os
citados neste trabalho sobrevivem nestes ambientes.

A dominancia do filo Proteobacteria em ambientes de DAM foi citada em outros estudos
(ETTAMIMI et al., 2019; GIDDINGS et al., 2020; HUA et al., 2014; KUANG et al., 2013;
VILLEGAS-PLAZAS; SANABRIA; JUNCA, 2019). As proteobactérias geralmente dominam
em DAM devido a sua plasticidade metabolica, que inclui oxidantes de ferro e enxofre que
crescem sob condi¢des de baixo pH e ricas em metais (GIDDINGS et al., 2020). Da mesma
forma, actinobactérias foram relatadas em outros ambientes de DAM (KUANG et al., 2013).
Tanto as Proteobactérias quanto as Actinobactérias prosperam em diversos sedimentos e
desenvolveram mecanismos para habitar ambientes ricos em metais (GIDDINGS et al., 2020).
Membros do filo Nitrospirae participam da oxidagdo e fixacdo de amonio em baixo pH e
ambiente oligotrofico e, posteriormente, desempenham um papel importante no processo de
nitrificagdo no sedimento das areas impactadas com DAM (GIDDINGS et al., 2020). Assim
como ocorreu nos ambientes estudados, informagdes coletadas das comunidades bacterianas
que dominam diversos ambientes poluidos por DAM mostram que Proteobacteria, Nitrospirae,
Acidobacteria, Chloroflexi e Actinobacteria sdo os filos dominantes (KUANG et al., 2013;
LUKHELE et al., 2019; MENDEZ-GARCIA et al., 2015; MUNYAI;, OGOLA; MODISE,
2021).

Os géneros relatados como os mais comuns em ambientes de DAM sdo
Acidithiobacillus (AULD et al., 2013; GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; WANG et al., 2019),
Leptospirillum (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; HUA et al., 2014), Acidiphilium (GOMEZ-
VILLEGAS et al., 2022; MUNYAIL; OGOLA; MODISE, 2021), Gallionella (HE et al., 2007),
Thermogymnomonas (MESA et al., 2017) e Sediminibacterium (ETTAMIMI et al., 2019). Nos
dados de compilagdo deste estudo, esses géneros representam 37% em amostras de dgua e 47%
nas amostras de sedimento. Dentro da diversidade de comunidades microbianas que habitam a

agua da DAM, as bactérias acidofilas sulfurosas e/ou oxidantes de ferro sdo os grupos
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predominantes. A natureza acida e a alta concentragdo de metais dissolvidos exercem forte
pressao seletiva sobre os micro-organismos, favorecendo géneros que desenvolveram multiplos
mecanismos de resisténcia ao estresse para lidar com as condi¢des ambientais extremas
(MATHIVANAN et al., 2021).

Acidithiobacillus e Leptospirillum foram os géneros mais ocorrentes em todos
ambientes avaliados com pH inferior a 3.8. Estes organismos sdo quimiolitoautotroficos
obrigatorios ou facultativos amplamente encontrados em ambientes de DAM. O género
Acidithiobacillus ¢ um importante representante das bactérias oxidantes de enxofre. As espécies
deste género sdo bactérias Gram-negativas autotréficas, podem fixar tanto carbono quanto
nitrogénio da atmosfera, utilizando compostos de enxofre reduzido como fonte primaria de
energia e gerando as espécies oxidadas de enxofre correspondentes (WANG et al., 2019).
Algumas espécies do género também sao capazes de oxidar ferro ferroso em ferro férrico ou
crescer anaerobicamente, usando ferro férrico como aceptor final de elétrons (WANG et al.,
2019). As espécies mais abundantes deste género nas amostras do presente estudo foram A.
ferriphilus e A. ferrooxidans que, além de sulfetos e outros compostos sulfurados, sdo capazes
de oxidar ferro ferroso a férrico, sendo importantes contribuintes para os ciclos biogeoquimicos
do Fe e do S (AULD et al., 2013; GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; WANG et al., 2019).

O género Leptospirillum inclui diferentes espécies oxidantes de ferro, cujo papel no
ambiente dcido tem ganhado cada vez mais reconhecimento (GOMEZ—VILLEGAS etal., 2022;
HUA et al., 2014). Reconstrugdes metabolicas sugerem que Leptospirillum pode realizar a
fixacdo de carbono através do novo ciclo redutivo do acido tricarboxilico (MONTOYA et al.,
2012) e foi encontrado como o principal fixador de nitrogénio em sistemas de DAM (HUA et
al., 2014; VILLEGAS-PLAZAS; SANABRIA; JUNCA, 2019).

No presente estudo, o género Acidiphilium foi mais frequente nas amostras de menor
pH e apresentou correlagdo positiva com Fe e Cu. Acidiphilium ¢ um género acidofilo versatil,
geralmente encontrado em ambientes de DAM (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; LI et al.,
2020; MUNYAIL OGOLA; MODISE, 2021). Do ponto de vista metabdlico, a maioria dos
Acidiphilium spp. sdo heterotréficos aerodbicos que utilizam compostos organicos para obter
carbono e energia, embora muitos possam obter alguma energia extra a partir da oxidagdo
mixotrofica do ferro ferroso (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022). Além disso, alguns membros
do género foram descritos como capazes de reduzir Fe*" em condig¢des anaerdbicas ou

microaerofilicas, ou realizar assimilacdo fotossintética de CO, (KISKOVA et al., 2018). Hua
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et al. (2014) argumentaram que a presenca do género Acidiphilium facilita o dominio de outras
espécies ao degradar substancias organicas toxicas.

Nas amostras de agua das estacdes #4 e #5, que apresentaram baixas concentragdes de
metais ¢ o pH em 4.25 e 3.8, respectivamente, ¢ possivel ver alta abundancia do género
Gallionella. Organismos deste género sdo oxidantes de Fe neutrofilicos e quimiolitotroficos,
que habitam ambientes relativamente pobres em nutrientes, contendo ferro reduzido (HE et al.,
2007). Adicionalmente, a oxidagao do ferro pode ser efetuada principalmente por Gallionella
spp. em ambientes com pouco oxigénio (HE et al., 2007). Outro género abundante na dgua das
estagdes #4 e #5 e no sedimento da estacdo #4 foi Sediminibacterium. Este género também foi
encontrado como um dos mais abundantes em area de transicdo de mineracdo com pH de 6.4
(CARLIER et al., 2020; ETTAMIMI et al., 2019).

As amostras de sedimento das estacoes #1, #2 e #3 apresentaram abundéncia do género
Thermogymnomonas, uma arquea que pertence ao filo Euryarchaeota. A espécie ¢
obrigatoriamente aerobia e heterotrofica. Em Los Rueldos, Thermogymnomonas spp. foram
abundantes em todas as amostras com caracteristicas quimicas compativeis com seu nicho como
aerobio obrigatorio heterotrofico (ITOH; YOSHIKAWA; TAKASHINA, 2007; MESA et al.,
2017).

Conforme destacado acima, as comunidades procarioticas das estagdes #1, #2 e #3
mostraram-se similares as de outros ambientes de DAM com caracteristicas severas, onde
prevalece a baixa biodiversidade. Além disso, nestas estagdes ocorre uma comunidade com
grupos taxondmicos especializados em realizar a reciclagem biogeoquimica de Fe, S, N, C e O.
Ja as estacOes #4 e #5 apresentam algumas caracteristicas de maior biodiversidade e alguns
grupos taxondmicos normalmente encontrados em ambientes com menor impacto de acidez.

Os resultados para a comunidade eucaridtica indicaram que a diversidade de eucariotos
nas amostras avaliadas também foi relativamente baixa, a exemplo do verificado para archaea
e bactérias, um fato semelhante ao encontrado em biofilmes em Richmond Mine at Iron
Mountain, EUA (BAKER et al., 2009). A associacdo do dominio Eukarya com DAM foi
relatada em menor grau quando comparada com Bactérias (OYETIBO et al., 2021).
Diatomaceas do filo Ochrophyta, como o género Poteriospumella (GOMEZ-VILLEGAS et al.,
2022) e Pinnularia (AGUILERA, 2013), foram relatadas anteriormente nas aguas do Rio Tinto,
Espanha. Espécies pertencentes a esses géneros, especialmente Pinnularia, sdo bastante
difundidas em ambientes com valores de pH em torno de 3,0 (AGUILERA, 2013). De todas as

variaveis ambientais que afetam as diatomaceas de agua doce, o pH parece ser o mais
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importante e, a maioria dos tdxa mostra uma preferéncia por uma faixa estreita de pH
(AGUILERA, 2013). Esta caracteristica foi observada nas amostras de agua #1, #2 e #3, que
mostraram alta dominancia de eucariotos fotossintéticos.

Fungos dos filos Basidiomycota e Ascomycota também foram encontrados na
Richmond Mine at Iron Mountain, EUA (BAKER et al., 2009). O clado de fungos ambientais
LKMI11 pertence a um grupo localizado proximo a raiz filogenética do reino Fungi,
Rozellomycota (LARA; MOREIRA; LOPEZ-GARCIA, 2010). A reconstrugdo da filogenia
indicou que o grupo LKM11 compartilhava alta similaridade com fungos Paramicrosporidium,
que sdo parasitas endonucleares de amebas de vida livre (MESA et al., 2017).

Gomez-Villegas et al. (2022) descreveram a existéncia de ciliados (filo Ciliophora),
amebas e outros predadores protistas no rio Tinto. Protistas do filo Heterolobosea foram
igualmente encontrados em Richmond Mine at Iron Mountain, EUA (BAKER et al., 2009). O
género identificado nesse filo de maior abundancia foi Naegleria. Este eucarioto ¢ relatado
como um grupo adaptado a vida no ambiente hostil de DAM (BAKER et al., 2009).

E interessante notar a prevalencia de organismos fotossintéticos, fungos, ciliados e
protistas nas amostras. A grande maioria de organismos fotossintéticos foram encontrados na
agua como ja esperado, uma vez que precisam de luz para a realizagao da fotossintese. Enquanto
que a maior quantidade de fungos e protistas foram encontrados em sedimento, onde possuem
maior quantidade de matéria organica e nutrientes e, normalmente, menor irradidncia. Os
eucariotos fotossintéticos desempenham um papel fundamental na formagdo de oxigénio
atmosférico, o que poderia favorecer a oxidagdo aerdbica de Fe ¢ S (GONZALEZ-TORIL et
al.,, 2011). Os fungos, amplamente representados por Ascomycota e Basidiomycota, sdo
encontrados principalmente em biofilmes subsuperficiais de baixo pH que prosperam em DAM
participando da ciclagem do C como os principais decompositores na comunidade microbiana
da DAM (OYETIBO et al., 2021). As amebas sdo herbivoros secundarios no ecossistema de
DAM (MESA et al., 2017; VOLANT et al., 2016). Os ciliados, podem impactar a abundancia
de bactérias e archaea e, portanto, a composicdo da comunidade e sua fungcdo (MESA et al.,
2017).

Apesar do pequeno numero de amostras avaliadas, as andlises de correspondéncia
canodnica realizadas mostraram com clareza e boa explicabilidade de variancia as principais
relagdes entre a composi¢ao dos principais grupos de organismos e as varidveis ambientais, seja
nos diferentes compartimentos (dgua e sedimento) como nos grupos procariotos (16S) e

eucariotos (18S).
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E possivel verificar que a maioria dos organismos procariéticos e eucarioticos mais
abundantes foram associados com a agua do ambiente da amostra #5, que se refere ao rio com
menor poluicdo por metais pesados € que visivelmente possui maior carga de esgotos. Este ¢
um fato esperado, ja que ¢ a condicdo de ambiente menos hostil entre as avaliadas, e, portanto,
menos toxico para a sobrevivéncia dos organismos.

A diversidade procariotica foi bastante distinta entre os locais com diferentes niveis de
contaminagdo, evidenciando a prevaléncia de alguns grupos de organismos que, podem servir
como bioindicadores das condi¢des de ambientes de mineragdo. Os géneros Leptospirillum,
Acidithiobacillus, Acidiphilium, Thiomonas, Thermogymnomonas e Acidobacterium sao 0s
grupos taxondmicos de maior destaque em ambientes impactados, correlacionados com menor
pH e maior concentracdo de Fe. Alguns desses grupos ja foram identificados como grupos
associados com maior impacto de contaminagdo por DAM como os géneros Acidiphilium,
Acidibacter e Acidobacterium encontrados em ambientes baixo pH (abaixo de 3) na area de
mineracdo de Sao Domingos, no sul de Portugal (CARLIER et al., 2020; ETTAMIMI et al.,
2019). Ja os géneros Acidocella, Sediminibacterium, Geothrix, Geobacter ¢ Gallionella se
correlacionaram com os ambientes mais amenos, caracterizados como ambientes de transi¢ao
de polui¢do por DAM. Os grupos Sediminibacterium ¢ Gallionella como ja mencionados sao
caracteristicos de areas de transicdo (ETTAMIMI et al., 2019; HE et al., 2007); Geothrix e
Geobacter sao bactérias anacrobicas redutoras de sultato, encontradas em ambientes com fracas
condig¢des de acidez em mineragao de carvao (CHEN et al., 2021).

Entre os organismos eucarioticos encontrados em dagua, Poteriospumella
(Chrysophyceae), ciliados Hypotricha e fungos LKM11 foram associados as condi¢des de
maior contamina¢do (menor pH e maior concentracdo de Cu, Ni, Zn e Mn) de DAM. A
subclasse Hypotrichia pertece ao gupo de ciliados, e ja tem sido previamente associada a
ambientes de lagos acidos de mineracdao (WEISSE et al., 2013). Ja no sedimento, novamente as
algas Poteriospumella junto com as algas Trebouxiophyceae e os amebdides Vampyrellidae se
mostraram associados aos ambientes de maior impacto. A correlacdo de organismos
procariontes em ambientes de maior contaminacao por DAM ¢ bem estabelecida, conforme foi
relatado previamente, mas para organismos eucariontes, existem poucos estudos, o que mostra
a relevancia de se entender melhor esses grupos de eucariontes e at¢ mesmo explorar seu uso
para processos de biotecnoldgicos e biorremediacao.

Um dos fatos que chamou a aten¢do foram os grupos relacionados ao sedimento com

maior concentracao de cobre, a citar o Tetramitia que € um protista, Gregarina um organismo
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unicelular do filo Apicomplexa, considerado parasita de muitos invertebrados e Malassezia que
¢ uma levedura. O Cu ¢ um metal toxico para a maioria dos eucariontes, para sobreviver a
concentragdes mais altas, ¢ necessario desenvolver mecanismos de resisténcias. Estes
mecanismos sdao mais difundidos em procariontes, mas em eucariontes, sdo poucas estratégias
encontradas, uma das formas encontradas em fungos e leveduras no trabalho de Antsotegi-
Uskola et al. (2020), ¢ o sequestro de Cu por metalotioneinas, sequestro extracelular por EPS e
sintense de agentes quelantes.

Assim como o Cu, a concentracdo de Fe foi relacionada com a prevaléncia de alguns
organismos eucarioticos no sedimento dos ambientes avaliados. Em locais como a esta¢do #1
que apresenta 26% de Fe no sedimento, os organismos necessitam mecanismos de resisténcia
a esse metal para sobreviver. Assim, para alcancar a homeostase eficaz do , devem equilibrar
sua necessidade de eliminar eficientemente esse metal do ambiente para garantir que os
suprimentos adequados sejam mantidos, com o gerenciamento cuidadoso dos niveis de Fe livre
celular para se proteger contra a toxicidade (ANDREWS; ROBINSON; RODRIGUEZ-
QUINONES, 2003; TOUATI, 2000).

Os resultados deste estudo sdo ricos para o entendimento das populagdes procariontes e
eucariontes existentes em ambientes de minergdo de carvdo na BCSC. E interessante ver que
ambientes de mineracdo do mesmo minério (carvao) em uma localidade geografica muito
proxima, compartilhando do mesmo clima, apresentaram caracteristicas abioticas, de

biodiversidade e populacional distintas.
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2.6 CONCLUSOES

Como um primeiro estudo meta-taxonomico de procariontes e eucariontes de sedimento
e 4gua na area de mineragao da BCSC, este trabalho contribuiu para entender melhor o impacto
da DAM nesses ecossistemas. Revelou que diferengas na composi¢do das comunidades podem
distinguir os locais altamente contaminados com DAM (pH 2.7-3.6) dos locais com niveis
intermediarios de contaminagao (pH 3.8-4.25), indicando possiveis bioindicadores. Para a
localidade da BCSC foram encontrados como bioindicadores de areas impactadas altamente
impactada por DAM (baixo pH e alta concentracdo de metais) os géneros procariontes,
Leptospirillum,  Acidithiobacillus, Acidiphilium, Thiomonas, Thermogymnomonas e
Acidobacterium; e eucariontes a alga Poteriospumella (Chrysophyceae), ciliados Hypotricha e
fungos LKM11. Para ambientes de transicdo, com fracas condi¢des de acidez e metais em
DAM, os géneros que possuem indicios como bioindicadores sdo Sediminibacterium,
Gallionella Geothrix e Geobacter.

O compartimento de sedimento apresentou maior concentracdo de metais que se
deposita pela precipitagdao, do que o ambiente de agua. A variagao do pH foi o fator que melhor
determinou a composi¢do da comunidade procarionte, enquanto para a comunidade eucarionte,
a concentracdo de nutrientes (TOC e N) e de metais (Ni, Cu, Mn e Zn) apresentaram a melhor
explicabilidade sobre a composi¢ao da comunidade.

O filo Proteobacteria que abriga varias bactérias oxidantes de enxofre foi o mais
abundante em todas amostras, sendo uma caracteristica marcante nestes ambientes de DAM. Ja
0s organismos eucariontes apresentaram uma grande diversidade de filos como os organismos
fotossintéticos (Ochrophyta, Clorophyta e Cryptophyceae), fungos (Basidiomycota,

Ascomycota e Cryptomycota), ciliados (Ciliophora) e protistas (Heterolobosea, Cercozoa).
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3.1  RESUMO

As atividades de mineracao exercem uma influéncia significativa no ambiente, dando origem a
fendmenos como a Drenagem Acida de Mina (DAM), caracterizada pela sua extrema acidez
(pH <4), niveis reduzidos de oxigénio dissolvido e elevadas concentragdes de metais e sulfatos.
Em resposta a essa realidade, a investigacao da diversidade bioldgica nesses ambientes a nivel
molecular se mostra fundamental, tanto para a compreensdao dos processos de adaptagao e
mecanismos com potencial aplicagdo em biorremediacdo e bioprospeccao, destacando-se o
estudo dos microbiomas associados a algas filamentosas. Neste trabalho foram caracterizadas
as comunidades procarioticas e eucarioticas que colonizam a superficie de algas filamentosas
extremofilas, além de amostras de 4gua e sedimento coletadas em uma 4area contaminada por
DAM na Bacia Carbonifera de Santa Catarina (BCSC), regido sul do Brasil. Para atingir esse
objetivo, foram empregadas técnicas de meta-taxondmica com base em amplicons dos genes
16S e 18S. As algas filamentosas encontradas nesses ambientes se notabilizaram por sua
extraordinaria capacidade de acumulacdo de metais pesados (apresentando 9,8% de ferro na
biomassa), e por prosperar em condi¢des de pH extremamente acido (2,25). Os géneros
Ferrovum, Acidithiobacillus e Leptospirillum se apresentaram como 0s potenciais micro-
organismos responsaveis pela formacdo da DAM neste ambiente a partir da oxidagdo de Fe e
S. O microbioma de superficie algal possui em sua composi¢cdo uma grande frequencia da
microalga Pumiliosphaera acidofila e da bactéria Acidiphilium, que podem estar associados a
fonte de carbono gerada pelas algas, criacdo de zonas andxicas e producdo de alcalinidade
biogénica. Além disso, o fungo Aspergillus penicillioides pode participar de forma ativa neste
processo através da formagdo de exopolissacarideos sobre a estrutura da alga filamentosa. E
possivel verificar que o potencial de biorremediacao das algas filamentosas se estende ao
microbioma associado a sua superficie que possui interagdes importantes para os processos de

imobilizacdo de metais e alcalinizagdo do ambiente.

Palavras-chave: meta-taxonomia, biorremediagdo, exopolissacarideos, metais pesados,

16S/188S.
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3.2 INTRODUCAO

As atividades de mineragdo, motivadas pela crescente urbanizacdo ¢ demanda por
recursos minerais e energéticos, exercem uma influéncia substancial no ambiente. Um dos
impactos mais notaveis ¢ a Drenagem Acida de Mina (DAM), caracterizada por sua extrema
acidez (pH <4), baixos niveis de oxigénio dissolvido e altas concentragdes de metais e sulfatos
(AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018; DAS et al., 2009). Tais
caracteristicas afetam negativamente os ecossistemas aquaticos, causando perda de habitats,
toxicidade e limitacdo a uma gama de formas de vida (RAMBABU et al., 2020). A geracao de
DAM resulta da oxidacdo de minerais sulfetados, como a pirita, acelerada pela exposi¢do a
oxigénio, d4gua e micro-organismos durante atividades de mineragdo (CARLIER et al., 2020;
WU et al,, 2021), onde bactérias acidofilas oxidantes desempenham um papel fundamental
nesse processo (HALLBERG, 2010). A composi¢do da DAM varia de acordo com fatores
locais como a geologia, microclima, comunidades microbianas e fontes de agua (RAMBABU
et al., 2020; SIMATE; NDLOVU, 2014). Esses impactos ambientais sdo significativos em
locais de mineragdo ativos ou abandonados, onde um planejamento inadequado de desativagao
pode agravar a situagdo (NEFF; DENICOLA; MALTMAN, 2021).

O Brasil apresenta uma consideravel area de mineracao ativa, ocupando a 14* posi¢ao
em um levantamento realizado em 2018 (MAUS et al., 2020). A regido sul do pais, em
particular o estado de Santa Catarina, destaca-se como um importante polo de mineracao,
sobretudo na extragdo de carvao mineral, atividade que j& conta com mais de 140 anos de
histéria na Bacia Carbonifera de Santa Catarina (BCSC) (RANGEL et al., 2016; SILVA;
WOLLENSCHLAGER; OLIVEIRA, 2011). Esta area enfrenta desafios significativos
relacionados a DAM, originada de mais de 134 minas a céu aberto, abrangendo cerca de 2.964
hectares, incluindo areas de deposi¢do de residuos, lagos acidos e minas subterraneas (SILVA
et al., 2013), sendo estimado que existam mais de 1000 minas abandonadas na BCSC
(LATTUADA et al., 2009).

Embora o pH baixo e as altas concentragdes de metais sejam restritivos para a maioria
da vida aquatica, observa-se frequentemente associacdes de algas compostas por espécies de
Chlamydomonas, Chlorella, Cyanidium, Dunaliella, Euglena, Klesormidium, Microspora,
Mougeotia, Ulothrix, Stigeoclomium, Zygnema e Microthammion (AMARAL ZETTLER et al.,
2002; FREITAS; SCHNEIDER; SCHWARTZBOLD, 2011; LOPEZ-ARCHILLA; MARIN;
AMILS, 2001; MASSOCATO et al., 2018; NIYOGI; LEWIS JR.; MCKNIGHT, 2002; NOVIS,
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2019; VERB; VIS, 2001). Estudos prévios realizados pelo Laboratorio de Ficologia (LAFIC)
da Universidade Federal de Santa Catarina (UFSC) na regido da BCSC identificaram 22
espécies de microalgas, abrangendo algas verdes, diatoméceas, crisoficeas e euglenoides.
Algumas dessas espécies, como as cepas de Euglena mutabilis € Chlamydomonas acidophila
LAFIC-004, foram isoladas e estdo mantidas no cepario do LAFIC para pesquisas
biotecnoldgicas (SOUZA et al., 2017).

Essas algas contribuem para a produgdo aprimorada de oxigénio e carbono organico,
reduzindo as condigdes oligotroficas de aguas poluidas pela DAM, além de apresentar elevada
retengdo de metais na sua biomassa (FREITAS; SCHNEIDER; SCHWARTZBOLD, 2011). A
simbiose entre varias espécies de algas e fungos incrementam efetivamente as fontes de carbono
que ajudam a manter a populagdo de bactérias redutoras de sulfato (BRS) em ambiente
predominantemente anaerébico (BWAPWA; JAIYEOLA; CHETTY, 2017; DAS et al., 2009).
As algas produzem zonas andxicas para a¢do de BRS e auxiliam na gerac¢do de alcalinidade
biogénica (DAS et al., 2009). Alguns fungos produzem grandes quantidades de EPS, que
contribuem como fonte de carbono e estratégia de imobilizar metais (PARIA; PYNE;
CHAKRABORTY, 2021),0 que ¢ extremamente importante para o estabelecimento das BRS
que necessitam de requisitos ambientais especiais, como condicdo anaerdbica, pH alto,
doadores de elétrons suficientes e substrato adequado para imobilizagdo (AY ANGBENRO;
OLANREWAIJU; BABALOLA, 2018). Esses aspectos sdo relevantes para o contexto da
poluicao gerada pela DAM e podem fornecer novas possibilidades para o desenvolvimento de
estratégias de remedia¢do e monitoramento ambiental.

Para compreender o relacionamento e as comunidades presentes em associagdes de
algas filamentosas, ¢ oportuno utilizar metodologias de biologia molecular que permitam
acessar os organismos sem a necessidade de cultivo ou identificagdo morfologica. O emprego
de métodos de metataxonomia por sequenciamento possibilita a identificagdo e comparacao de
comunidades microbianas completas, abrangendo organismos que ndo podem ser cultivados
(BRUMFIELD et al., 2020). Essa técnica desempenha um papel crucial na avaliacdo de
ambientes de DAM, que frequentemente apresentam condig¢des tao extremas que inviabilizam
o cultivo da maioria dos organismos presentes (AULD et al., 2017). Por meio desses métodos,
torna-se possivel conduzir estudos de ecologia microbiana nesses ambientes e investigar como
a dindmica dessas comunidades se relaciona com as algas filamentosas, e como interagem com

a agua e o sedimento da DAM.
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O objetivo deste estudo foi caracterizar as comunidades procaridticas e eucaridticas
associadas a superficie de algas filamentosas extremofilas, bem como amostras de agua e
sedimento coletadas na area de DAM da BCSC. Para alcangar esse propdsito, foram aplicadas
técnicas de meta-taxondmica baseadas em amplicons dos genes 16S e 18S e realizadas

caracterizagdes das matrizes ambientais associadas.
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33  MATERIAL E METODOS

3.3.1 Area de estudo e amostragem

O estudo foi realizado na BCSC, localizada no Estado de Santa Catrina na regido Sul do
Brasil. O local de amostragem se encontra na bacia hidrografica de Tubarao nas coordenadas
geograficas 28°27°00.2999” E e 49°20°37.2965° N. Nesta area foi realizada a tipologia de
mineragdo por lavra a céu aberto, com descobertura do solo natural e posterior inversdo de
camadas do substrato, remanescendo uma morfologia alterada. Com a faléncia da empresa que
explorava esta 4rea, o passivo ambiental foi imbuido a Unido, que realiza atividade de
reflorestamento para recuperacdo da area. Este local apresenta caracteristicas tipicas de
ambientes de DAM, com presenca de sedimentagdo metélica e auséncia de fauna aquatica. Os
fluxos de DAM sao formados pela percolagao de aguas pluviais, misturadas com fluxos fluviais,
que drenam minas afogadas, onde ocorrem as reagdes que levam a producao de DAM.

A coleta das amostras foi realizada no dia 17 de maio de 2022 (Figura 14). Foram
coletadas amostras do sedimento, agua e de algas filamentosas encontradas no corrego de DAM
do ponto amostral. Todas as amostras foram realizadas em trés réplicas biologicas. Para cada
réplica biologica de sedimento foi realizado uma amostragem composta (5 amostras simples)
da camada superficial (~5 cm de profundidade), localizado em pontos com uma profundidade
de cerca de 10 cm, utilizando um trado calador esterilizado com didmetro de 20 mm. As cinco
fragdes de amostra simples foram misturadas em um saco estéril, e posteriormente, a fracao
composta foi transferida para um tubo falcon estéril de 50 mL.

Cada réplica de amostra de 4gua foi coletada em locais onde a dgua estava em
movimento até completar o volume de 5 L (galdes de 5 L estéreis) para cada estacdao. Os galdes
foram armazenados em caixa térmica. Para cada réplica de amostra de algas filamentosas foram
coletadas cinco fragdes de amostra simples, que foram misturadas em um saco estéril, e
posteriormente, a fragdo composta foi transferida para um tubo falcon estéril de 50 mL.

O processo de coleta dos trés tipos de amostra foi realizado utilizando luvas de vinil
estéril. As amostras seguiram refrigeradas até o laboratorio em caixa de isopor. No laboratorio
uma fracdo de cada amostra foi separada e mantida em geladeira até o dia seguinte onde foi
conduzida a extracdo de DNA. O restante das amostras presente no tubo falcon foi direcionado

para analise de biomassa, metais e nutrientes.
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Figura 13 - Aspecto das algas filamentosas coletadas
e LU TN P A

(A) Local de coleta mostrando o fluxo de DAM e o tapete algal; (B) e (C) Detalhe das algas filamentosas no
local de coleta; (D) Realizacdo da coleta, e (E) aspecto dos filamentos coletados.
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3.3.2 Analises geoquimicas

Amostras de agua, sedimento e de alga filamentosa foram coletadas em tubos de
polietileno de 50 mL e estocadas em caixas térmicas no escuro até a chegada ao laboratorio. A
amostra para determinacdo de metais em agua foi acidificada até pH 2,0 com acido sulfurico.
As concentracdes de metais (Fe, Mn, Zn, Cu, Ni) foram determinadas nas amostras de dgua e
sedimento. As analises foram realizadas no laboratério analitico LAQUA (Laboratorio de
Analises Quimicas e Ambientais) pertencente a Associacdo Beneficente da Industria
Carbonifera de Santa Catarina (SATC). As concentragdes totais de Cu, Fe, Zn, Mn e Ni na 4gua
e sedimento foram determinadas por Espectrometria de massa com plasma indutivamente
acoplado (ICP-MS), seguindo as metodologias padrao para sedimento (EPA 3050B; USEPA,
1996) e para agua (SMWW 3120 B; APHA, 2018a).

3.3.3 Caracterizacao da biomassa

A biomassa de algas filamentosas foi caracterizada quanto ao teor de umidade e cinzas,
seguindo os métodos gravimétricos tradicionais (VEGA; LOBINA, 2007). Aliquotas de
biomassa em quadruplicata, com massa umida conhecida, foram secas em estufa a 70 °C por
12 h, gerando a massa seca. Aliquotas de massa seca conhecida, em quadruplicata, foram
submetidas a queima em mufla a 500 °C por 2 h, gerando a massa de cinzas e a massa seca livre
de cinzas. Aliquotas da massa seca foram também utilizadas para a determinagdo do contetudo

em metais (Cu, Fe, Mn, Ni e Zn).

3.3.4 Identificacao molecular taxondomica

A alga filamentosa coletada foi conduzida para uma identificacdo molecular. A amostra
de alga foi acondicionada em freezer (-20°C) até o momento da extragdo de DNA. Para a
realizagdo da extragdo, fragmentos de amostra foram selecionados e triturados, com o auxilio
de almofariz e pistilo em nitrogénio liquido, até a obtengio de um pé fino. A extragdo de DNA
foi realizada com o kit NucleoSpin Plant II (Macherey-Nagel, Diiren, Germany), seguindo o
protocolo estabelecido pelo fornecedor. O marcador molecular utilizado foi o rbcl, gene
responsavel pela producao da ribulose-1,5-bisfosfato, ou RuBisCO. O marcador molecular foi

amplificado a partir da PCR (termociclador de gradiente Techne TC-3000, Techne Techgene,
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Burlington, USA). Para um volume final de 25 pL, foram utilizados: 1x PCR buffer, 1,5 mM
MgCl12, 0,2 mM de cada ANTP, 0,2 uM de cada primer (Forward e Reverse), 5-10 ng de DNA
total e 1,25 U de Taq DNA polimerase (Master Mix Gotaq - Promega Corporation, USA). O
rbel foi amplificado e sequenciado a partir dos pares de primers rbcl. RHI (5°—
ATGTCACCACAAACAGAAACTAAAGC-3’) e 0 rbcL 1385R (5°-
AATTCAAATTTAATTTCTTTCC-3) (HALL et al., 2010). Os produtos amplificados foram

purificados com o protocolo de precipitagdo PEG 20%. As reagdes de sequenciamento Sanger
foram feitas com o kit BigDyeTM Terminator v3.1 Sequencing (Applied Biosystems, Carlsbad,
California USA). Por fim, as amostras foram enviadas a uma empresa terceirizada para
realizacdo do processo de obtencdo das sequéncias. As sequencias obtidas foram limpas e
montadas no software CLC Genomics Workbench com a qualidade Q30, € posteriormente foram
alinhadas pela Ferramenta de Busca de Alinhamento Local Basico (BLAST) no banco de dados

do NCBI.

3.3.5 Avaliacao do microbioma

3.3.5.1 Extracdo de DNA

Cada amostra composta de sedimento foi homogeneizada e submetida a extracao de
DNA usando o kit DNeasy PowerSoil (Qiagen®) seguindo as instru¢des do fabricante. As
amostras de dgua foram filtradas através de uma membrana de celulose de 0,22um (~3 Litros)
e, em seguida, o DNA foi extraido com o kit de extragdo DNeasy PowerWater (Qiagen®),
seguindo as instrugdes do fabricante. Cada amostra de algas filamentosas foi colocada em um
saco com fecho esterilizado e submetido 8 um banho com ultrassom (SoniClean 2PS - Sanders)
por 40 minutos, para que os micro-organismos aderidos a superficie das algas pudessem se
desprender, formando a amostra de Microbioma de Superficie Algal (MSA). Apds isto, foi
pipetado uma aliquota de 3 mL a qual foi conduzida para extragdo de DNA utilizando o kit de
extracdo DNeasy PowerWater (Qiagen®), seguindo as instrug¢des do fabricante. A concentracao
e a qualidade do DNA eluido foram determinadas usando um espectrofotometro

(NanoDrop3300, Thermo Fisher Scientific, EUA).
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3.3.5.2 Biblioteca de amplicons e sequenciamento

O DNA purificado extraido foi usado para construcao de biblioteca de extremidade
pareada (pair-end 250pb) com base em um protocolo Illumina. As regides V3-V4 dos genes
16S rRNA foram amplificadas por reacdo em cadeia da polimerase (PCR) usando os primers
341F (5-CCTAYGGGRBGCASCAG-3") e 806R 5-GGACTACNNGGGTATCTAAT-3'
(TAKAHASHI et al., 2014). As regioes V9 dos genes 18S rRNA foram amplificadas por PCR
usando os primers Eukl391F (5’-GTACACACCGCCCGTC) e EukBR e (5°-
TGATCCTTCTGCAGGTTCACCTAC) (AMARAL-ZETTLER etal., 2009). Todas as reagdes
de PCR foram realizadas com Phusion® High-Fidelity PCR Master Mix (New England
Biolabs). As bibliotecas amplicon foram purificadas usando o protocolo padrao para Agencourt
Ampure XP Bead (Beckman Coulter, EUA) e sua concentracio de DNA medida usando o kit
Qubit™ HS DNA Assay (Thermo Fisher Scientific, EUA). As bibliotecas de sequenciamento
foram preparadas a partir das bibliotecas de amplicon purificadas usando uma segunda PCR.
Cada reacao de PCR (25 p L) continha tampao PCRBIO HiFi (PCRBiosystems, Reino Unido),
PCRBIO HiFi Polimerase (1U) (PCRBiosystems, Reino Unido), mistura de adaptadores (400
nM de cada direto e reverso) e até 10 ng de amplicon modelo de biblioteca. A qualidade da
biblioteca foi avaliada no Qubit@ 2.0 Fluorometer (Thermo Scientific) e no sistema Agilent
Bioanalyzer 2100. Finalmente, as bibliotecas de sequenciamento purificadas foram agrupadas
em concentragdes equimolares e diluidas a 2 nM, e as amostras foram sequenciadas (301 pb)
em um MiSeq (Illumina) usando um kit MiSeq Reagent v3 (Illumina, EUA) seguindo as
diretrizes padrdo para preparagdo e carregando amostras no MiSeq. A biblioteca de controle
Phix foi usada como um controle durante a execucao (20% spikedin) para monitoramento da
qualidade da execucgdo para superar o problema de baixa complexidade que ¢ frequentemente

observado com amostras de amplicon.

3.3.5.3 Processamento de dados de DNA

O pacote QIIME2 (BOLYEN et al.,, 2019) foi usado para realizar o controle de
qualidade, chamada de variante de sequéncia de amplicon (ASV) e classificagdao taxondmica
das leituras de sequenciamento. As sequéncias de primers foram removidas previamente a
chamada de ASVs (17 a 20 pares de base removidos na extremidade 5’ das leituras). As etapas

de filtragem por qualidade e chamada de ASVs foram realizadas utilizando o pipeline DADA2
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denoise-paired (CALLAHAN et al., 2016), com os pardmetros maxN = 0; truncQ = 2;
minOverlap = 10. As sequéncias representativas resultantes da chamada de ASVs foram
classificadas com classificadores Naive Bayes implementados no plugin g2-feature-classifier,
treinados usando sequéncias extraidas do banco de dados SILVA 138 SSU (QUAST et al.,
2013) de acordo com os primers 16S e 18S usados no processo de sequenciamento, por meio
do comando fit-classifier-naive-bayes. O resultado foi um conjunto de tabelas taxondmicas com
abundancias relativas para cada amostra. Os dados brutos estao disponiveis no NCBI Sequence

Read Archive (SRA) sob o numero de acesso PRINA1015589.

3.3.5.4 Andlises de downstream

As analises graficas e estatisticas foram realizadas usando o pacote Microeco R (LIU et
al., 2021a) da seguinte forma: (a) indices de alpha diversidade foram calculados com a fungao
trans_alpha, método ANOVA (p < 0,05) para as categorias indice de Shannon, CHAOI e
Cobertura de Good; (b) uma matriz de dissimilaridade de diversidade beta foi calculada usando
a distancia de Bray-Curtis e ordenada pela Analise de Coordenada Principal (PCoA) através do
método de classe trans beta; (c) as abundancias relativas nos niveis de género e filo foram
calculadas usando o método de classe trans abund, (d) diagrama de Venn a partir do método
de classe trans_venn, e finalmente (e) interacdo das ASVs no grafico ternario através da classe

trans_abund.



106

34  RESULTADOS

3.4.1 Variaveis fisico-quimicas

As variaveis fisico-quimicas e quimicas das amostras de agua e sedimento do local de coleta
mostraram tipicas caracteristicas de DAM, com baixo pH, elevadas condutividade e
concentragdes de Fe (Tabela 3). A concentracdo de Fe, Zn, Ni e Cu foi maior no sedimento do

que na agua. J& a concentracao de Mn foi maior na agua do que no sedimento.

Tabela 3 - Caracteristicas fisico-quimicas de dgua e sedimento das amostras avaliadas.

Variavel Agua Sedimento

pH 2,25 3,6

Condutividade 2.5 mS.cm’! -

Fe 162,760 mg.L™! 20.349,96 mg.Kg™!
Mn 30,480 mg.L! 16,401 mg.Kg'!
Zn 5,449 mg.L"! 8,200 mg.Kg'!

Ni 0,903 mg.L"! 1,411 mg.Kg'!

Cu 0,165 mg.L! 4,850 mg.Kg™!

3.4.2 Caracterizaciao da biomassa algal

A biomassa algal apresentou uma composi¢ao surpreendente de metais, contendo 9,8%
de Fe em sua biomassa (Tabela 4). A biomassa seca do material algal coletado chamou a ateng¢ao
por mostrar coloragdo alaranjada e peso notavelmente maior do que tipicas amostras de
biomassa algal (Figura 15). Comparando-se os valores de metais na biomassa com as
concentragdes verificadas para a dgua de entorno dos tapetes algais verificam-se fatores de
concentracdo (FC = concentragdo de metal na biomassa + concentragdo de metal na agua)
bastante elevados, atingindo cerca de 606,5 para Fe; 9,2 para Mn; 14,6 para Zn; 31,7 para Ni e
76,4 para Cu. Tais valores indicam a alta capacidade de adsor¢ao/absor¢ao de metais por parte

dessa biomassa.
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Tabela 4 - Caracteristicas da biomassa dos tapetes algais coletados e processados na

area de DAM.
Variavel Valor
Teor de umidade na massa fresca (%) 91,8 0,002
Teor de cinzas na massa seca (%) 49,15+ 0,17

Teor de massa seca livre de cinzas (%) 50,85 +0,17

Fe (mg kg™ 98.867,59
Mn (mg kg™) 275,839
Zn (mg kg!) 79,003
Cu (mg kg™ 28,571

Ni (mg kg-1) 12,656

Figura 14 - Caracterizacao da biomassa algal

(A) aspecto da biomassa fresca coletada; (B) aspecto da biomassa seca e pulverizada; (C) aspecto das cinzas
obtidas apos calcinagdo da biomassa seca.

3.4.3 Identificacdo da alga filamentosa

A idenficacdo da alga filamentosa pelo marcador rbc/ apresentou uma baixa identidade
com as sequéncias depositadas no banco do NCBI. Sendo que a maior identidade foi de 93,85%
com a familia Zygnematophyceae, ¢ 93,20% com a espécie Zygogonium ericetorum que

pertence a classe Zygnematophyceae (Tabela 5).
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Tabela 5 - Taxa alinhados com a sequéncia da alga filamentosa através da ferramenta

BLAST do banco NCBI.

Nome Cientifico Slg)i)él 51; (:)trtlz Cobertura Identidade® ID Acesso NCBI
Zygogonium ericetorum 1882 1882 100% 93.20% KM205115.1
Zygnematophyceae sp. KM.19b 1860 1860 96% 93.85% OM241458.1
Zygnematophyceae sp. GSM.2.16.1 1844 1844 96% 93.60% OM241459.1
Mesotaenium sp. AG-2009-1 1502 1502 100% 87.82% FM992361.1
Zygnematophyceae sp. GSM.2.16.s1 1450 1450 96% 87.92% OM241468.1
Zygnematophyceae sp. GSM.2.16.s2 1439 1439 96% 87.75% OM241469.1
Spirogyra punctata 1434 1434 100% 86.90% MK558127.1
Cylindrocystis sp. Fox7 1428 1428 100% 86.81% MN177732.1
Spirogyra sp. TT-2019 1423 1423 99% 86.95% MK558128.1
Spirogyra sp. JH0977 1411 1411 100% 86.59% KC779182.1
Mougeotia sp. M2055 1411 1411 99% 86.62% FM992362.1
Cylindrocystis brebissonii 1411 1411 100% 86.57% FM992349.1
Spirogyra juergensii 1411 1411 99% 86.79% DQO015939.1
Spirogyra sp. TT-2019 1400 1400 99% 86.64% MK558130.1
Mougeotia sp. JH0304 1395 1395 99% 86.38% EF371364.2
Spirogyra sp. TT-2019 1389 1389 100% 86.28% MK558106.1
Spirogyra varians 1389 1389 100% 86.28% MK558105.1
Spirogyra sp. TT-2019 1389 1389 100% 86.28% MK558103.1
Spirogyra varians 1389 1389 100% 86.28% KC779199.1
Spirogyra varians 1389 1389 100% 86.28% DQO015951.1
Spirogyra gracilis 1389 1389 100% 86.28% DQ015937.1
Mougeotia sp. SVCK 417 1389 1389 99% 86.31% AJ553953.1
Spirogyra sp. 169.80 1387 1387 100% 86.19% FJ715721.1
Spirogyra semiornata 1384 1384 100% 86.20% MK558116.1
Spirogyra sp. TT-2019 1384 1384 100% 86.20% MK558104.1
Gonatozygon kinahani 1384 1384 100% 86.20% AJ553945.1
Spirogyra sp. TT-2019 1378 1378 100% 86.13% MK558110.1
Spirogyra sp. TT-2019 1378 1378 100% 86.13% MK558108.1
Spirogyra communis 1378 1378 100% 86.13% DQO015931.1
Spirogyra sp. TT-2019 1373 1373 99% 86.09% MK558138.1

! Numero total de nucleotideos que a sequencia depositada no banco possui.

2 Ntmero de nucleotideos que foram idénticos entre a sequencia depositada no banco e a amostra avaliada.

3 Esse ¢ o valor que representa o nimero nucleotideos que correspondem exatamente na mesma posi¢io entre a
sequencia depositada ¢ amostra avaliada, expresso como uma porcentagem de toda a sequéncia;
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3.4.4 Biodiversidade do microbioma

Foram identificadas um total de 1.642.382 e 1.546.671 sequéncias qualificadas para o
sequenciamento dos genes 16S e 18S do rRNA, respectivamente. Para tornar as amostras
comparaveis, as sequéncias foram niveladas na mesma profundidade de sequenciamento, com
base na amostra com o menor nimero de sequéncias (77.212 para 16S e 153.390 para 18S). O
numero de ASVs obtidas para cada amostra variou de 102 a 550 para 16S e de 50 a 136 para
18S, em 9 amostras para cada gene marcador. A cobertura de sequenciamento foi considerada
suficiente para estudo da diversidade, a amostragem cobriu (Cobertura de Good) em média 99%
da diversidade de procariontes e eucariontes.

A avaliacdo de alpha-diversidade pelo indice de Shannon e de Chaol para organismos
procariontes € apresetada na figura 16. Foi possivel verificar que a média do indice de Shannon
foi maior para as amostras de sedimento, seguido pela agua e MSA, sendo que as amostras de
sedimento, apresentam diferenga estatistica significativa em relacdo as amostras de MSA
(ANOVA; p < 0.05). Ja o indice de Chaol apresentou uma maior riqueza de espécies para a

amostra de 4gua, enquanto as amostras de MSA e sedimento apresentaram valores similares.

Figura 15 - Alpha-diversidade do Microbioma pelo (A) indice de Shannon e (B) indice
de Chaol, para organismos procariontes (16S) nas amostras de 4gua, MSA e
sedimento de DAM da BCSC
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Amostras com a mesma letra ndo apresentam diferenca significativa (ANOVA; p < 0.05).

Em relag¢do aos eucariontes foi possivel verificar que o indice de Shannon apresentou

tendéncia de valores maiores para amostras de agua e sedimento, mas sem diferenca
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significativa (ANOVA; p < 0.05) (figura 17). O indice de Chaol apresentou uma média maior
para amostra de agua, seguido pela MSA e por ultimo o sedimento, mas também sem diferenca

estatistica (ANOVA; p <0.05).

Figura 16 - Alpha-diversidade do Microbioma pelo (A) indice de Shannon e (B) indice
de Chaol, para organismos eucariontes (18S) nas amostras de agua, MSA e sedimento
de DAM da BCSC
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Amostras com a mesma letra ndao apresentam diferenca significativa (ANOVA; p < 0.05).

O resultado para a beta-diversidade dos organismos procariontes (Figura 18A)
apresentou uma separacdo bem clara entre as amostras de agua, MSA e sedimento, com as
amostras de sedimento em posi¢ao oposta as de agua e MSA em relacdo ao primeiro eixo que
explicou 35,7% da variancia. Ao nivel do segundo eixo, que explicou 25,8% da variancia,
entretanto, as amostras de MSA e agua se posicionaram de forma oposta. A beta-diversidade
dos organismos eucariontes também apresentou uma diferenca na estrutura populacional. No
entanto, pode-se observar uma maior proximidade das amostras de 4gua para com as de
sedimento, em oposi¢do as amostras da MSA quando analisadas ao nivel do primeiro eixo, que

explicou 39,8% da variancia.




Figura 17 - Beta-diversidade do microbioma de organismos (A) procariontes 16S e (B)
eucariontes 18S, em amostras de agua, MSA e sedimento. Grafico de Analises de

Coordenadas Principais (PCoA) baseado na matriz de distancia de Bray-Curtis
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As linhas pontilhadas entre as amostras indicam a coordenada do ponto central entre as amostras.
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3.4.5 Composicao da comunidade

A composicao da comunidade microbiana de procariontes e eucariontes foi avaliada a
nivel de filos e géneros contidos nas amostras de 4gua, MSA e sedimento.

A avaliagdo da composi¢ao dos filos procariontes, através da analise de cluster, mostrou
que existe uma maior similaridade nas amostras de 4gua € MSA do que com as amostras de
sedimento (Figura 19). Os filos dominantes nas amostras foram Proteobacteria,
Actinobacteriota, Desulfobacterota F, Nitrospirota A, Cyanobacteria, Firmicutes A,
Acidobacteriota, Firmicutes, Bacteroidota, Thermoplasmatota. O filo Proteobacteria foi o mais
dominante nas amostras de 4gua e MSA correspondendo a uma média de 40% nas amostras da
MSA, sendo que uma das amostras de MSA apresentou cerca de 75% de sua frequéncia. O
segundo filo mais dominante foi o Actinobacteriota que teve a sua maior frequéncia média em
amostras de sedimento. O terceiro mais dominante ¢ o filo Desulfobacterota F que teve maior
frequéncia em amostras de 4gua. As amostras de sedimento foram as que tiveram maior

homogeneidade nos resultados entre as repeti¢des de amostras.
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Figura 18 - Composi¢do da comunidade de organismos procariontes (16S),
considerando os 15 filos mais ocorrentes das amostras de dgua, MSA e sedimento
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A) Abundancia relativa apresentada com a média das trés repetigdes, e agrupado pelo método de Cluster.
B) Abundancia relativa de todas amostras.




114

A avaliagdo da composi¢ao da comunidade de géneros procariontes ¢ apresentada na
figura 20. O género Acidiphilium apresentou a maior ocorréncia, € foi encontrado em todas as
amostras, mas teve sua maior frequéncia na amostra de MSA, sendo que em uma das amostras
a sua frequéncia foi bem alta (cerca de 60%). Outro género que apresentou alta ocorréncia foi
o Leptospirillum, com maior ocorréncia nas amostras de 4gua e MSA. O género Ferrovum teve
uma alta ocorréncia nas amostras de dgua e bem baixa nas amostras de MSA e sedimento. Os
géneros Acidithiobacillus e Paracaedibacter apresentaram a sua maior ocorréncia nas amostras
de 4gua. E possivel verificar que no sedimento os grugos procariontes apresentaram uma

distribuicdo mais equilibrada entre os grupos de géneros.

Figura 19 - Composi¢dao da comunidade de organismos procariontes (16S) em
amostras de 4gua, MSA e sedimento. Frequéncia de abundancia dos 20 géneros mais
ocorrentes
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O azul escuro indica tdxa que nao apresentaram ocorréncia na amostra.
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A avaliacdo da composi¢@o dos filos eucariontes através da andlise de cluster, mostrou
que existe uma maior similaridade entre as amostras de dgua e sedimento, as quais se diferem
bastante da amostra de MSA (Figura 21). Os filos dominantes nas amostras foram Chlorophyta,
Ascomycota, Arthropoda, Basidiomycota, Parabasalia, Diatomea, Ciliophora, Rotifera,
Cercozoa, Ochrophyta. O filo Chlorophyta foi o mais dominante na amostra de MSA,
compreendendo uma média de 53% de frequéncia, sendo que uma amostra chegou a 70% de
frequéncia, com grande parte dessa frequéncia pela espécie Pumiliosphaera acidophila. O filo
Ascomycota foi 0 mais dominante na amostra de sedimento, compreendendo um média de 20%
de frequéncia, seguido pelo filo Basidiomycota com cerca de 15% de frequéncia média. O Filo
Ascomycota teve a sua maior frequéncia através das espécies Aspergillus penicillioides,
Aspergillus versicolor, Kazachstania humilis, dos géneros Penicillium e Cladosporium e da
familia de leveduras Saccharomycetaceae e a familia Aspergillaceae. Na amostra de dgua, o
filo mais dominante foi o Arthropoda (praticamente ordem Diptera), com frequéncia média de

aproximadamente 26%, seguido pelo filo Parabasalia com cerca de 10% de frequéncia média.
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Figura 20 - Composi¢do da comunidade de organismos eucariontes (18S),
considerando os 15 filos mais ocorrentes das amostras de 4gua, MSA e sedimento
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A composicao dos géneros e demais grupos da comunidade de organismos eucariontes
¢ apresentada na figura 22. Como a resolucao do banco taxondémico 18S ¢ bem menor que do
16S, varias amostras foram caracterizadas em niveis taxondmicos mais elevados como Classe,
Ordem e Familia ao invés de de gé€nero. O género Pumiliosphaera apresentou a maior
ocorréncia nas amostras de MSA, uma média de 57% de frequéncia, sendo que uma das
amostras apresentou cerca de 70% de frequéncia. As amostras de dgua, também tiveram uma
ocorréncia do género Pumiliosphaera com média de 5% de frequéncia. Foi encontrada elevada
importancia do grupo Diptera na dgua com cerca de 17% de frequéncia média, e 12% de
frequéncia média no sedimento. Dentro da ordem Diptera a espécie Drosophila suzukii foi a
mais frequente, seguida pela espécie Chironomus tentans. O género Aspergillus tem ocorréncia
nas trés amostras, sendo que a maior ocorréncia média foi no sedimento com cerca de 7%. O
género Malassezia foi encontrado nas amostras de agua e sedimento, sendo que a maior
ocorréncia média foi em sedimento com 9% de frequéncia média. O grupo de rotiferos
Adinetida foi encontrado com uma frequéncia de 6% nas amostras de MSA. E o grupo de
amebodides Vampyrellidae foi encontrado em amostras de agua ¢ MSA. Na amostra de agua
desta mesma localidade analisada em estudo anterior (Capitulo 1 desta tese), a alga do género
da Poteriospumella mostrou elevada frequancia. No presente trabalhoo mesmo foi encontrado

novamente, mas com uma fequencia menor (média de 3% de frequéncia).
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Figura 21 - Composi¢ao da comunidade de organismos eucariontes (18S) em amostras
de 4gua, MSA e sedimento. Frequéncia de abundancia dos 20 géneros mais ocorrentes

Agua MSA Sedimento
Pumiliosphaera ---
Diptera -
Aspergillus
Malassezia
Adinetida

Vampyrellidae
Acari
Magnoliophyta

% Relative
Abundance

..

1.00

Neourostylopsis

Euglena

Poteriospumella

0.10

- 0.01

Tritrichomonas
Kazachstania
Calanoida
Cladosporium
Poterioochromonas

Sorodiplophrys

Wi w2 w3 A1 A2 A3 s1 s2 s3

O azul escuro indica tdxa que ndo apresentaram ocorréncia na amostra.

3.4.6 Interacio entre os microbiomas

Apesar das amostras de dgua, MSA e sedimento terem sido coletadas na mesma
localidade, elas apresentaram muitas diferengas em suas composigdes taxonomicas. O diagrama
de Venn apresentou para o grupo procariontes, a presenc¢a de 382 ASVs exclusivos para amostra
de 4gua, 141 ASVs exclusivos para MSA e 130 ASVs exclusivos para sedimento, sendo que
apenas 122 ASVs foram compartilhados nas trés amostras (Figura 23). O mesmo acontece para
0s organismos eucariontes, que apresentou 87 ASVs exclusivos para amostras de agua, 63
ASVs exclusivos para MSA e 29 ASVs exclusivos para sedimento, com apenas 55 ASVs
compartilhados nas trés amostras. As amostras de MSA e 4agua compartilharam de forma

exclusiva 201 ASVs procariontes e 34 eucariontes entre si.
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Figura 22 - Diagrama de Venn demonstrando a quantidade de variantes de sequéncia
de amplicon (ASVs) exclusivas e compartilhadas entre os grupos (A) procariontes 16S
e (B) eucariontes 18S das amostras de 4gua, MSA e sedimento
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Através da distribuicao de ASVs no grafico ternario foi possivel verificar a contribuicao
que cada tdxon possui com as amostras de agua, MSA e sedimento (Figura 24). O género
Acidiphilium que possui a maior abundancia entre as amostras, apresentou sua maior frequéncia
e contribui¢do com as amostras de MSA, juntamente com os organismos dos géneros Lewinella
e Thauera. Os gé€neros com maior frequéncia e contribuicdo com a amostra de agua foram
Ferrovum, Pseudomonas, Curtobacterium e Acidithiobacillus. Enquanto os géneros
Conexibacter, Luteitalea € Limihaloglobus apresentam maior contribui¢do para amostras de
sedimento. Os géneros Leptospirillum e Frankia compartilharam as suas contribui¢des com as
amostras agua e MSA. E o género Acidobacterium esta localizado ao centro do grafico ternario,

indicando que ele possuiu uma contribui¢do igual para as trés amostras.
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Figura 23 - Grafico ternério da distribui¢ao de variante de sequéncia de amplicon
(ASVs) de procariontes (16S) entre os grupos agua, MSA e sedimento
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Sdo apresentados os 20 géneros mais ocorrentes, indicados pelas diferentes cores. O tamanho dos pontos
plotados corresponde a frequéncia dos géneros representados na escala logaritmica do diametro.

Os organismos eucariontes também foram avaliados através da distribui¢do dos 20 taxa
mais ocorrentes no grafico ternario (Figura 25). O genero Pumiliosphaera que foi encontrado
nas trés categorias de amostra apresentou uma maior contribui¢cao nas amostras de MSA, assim
como os rotiferos Adinetida que também possui sua maior contribui¢ao nas amostras de MSA.
Ja as algas Poterioochromonas e Poteriospumella, os ciliados Hypotricha e o amebdide
Pterocystis apresentaram uma maior contribui¢do com as amostras de agua. E os flagelados
unicelulares Tritrichomonas e os fungos Kazachstania, Puccinia e Cladosporium, apresentaram
maior contribuicdo com as amostras de sedimento. Os amebodides Vampyrellidae e
Sorodiplophrys compartilharam a maior contribui¢do com as amostras de agua e MSA. Outro
grupo que apresentou alta frequencia relativa sdo os artropodes Diptera com contribuicao

dividida nas amostras de dgua e sedimento. Os fungos Aspergillus e Malassezia e planta
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Magnoliophyta apresentaram a sua maior contribui¢do com as amostras de sedimento, e

partilharam uma participagdo com amostras de agua.

Figura 24 - Grafico ternério da distribui¢ao de variante de sequéncia de amplicon
(ASVs) de eucariontes (18S) entre os grupos dgua, MSA e sedimento
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3.5 DISCUSSAO

O presente estudo avaliou a composi¢cao de microbiomas de comunidades procarioticas
e eucarioticas associadas a superficie de algas filamentosas extremofilas, bem como da agua e
sedimento de entorno, em ambiente de DAM na BCSC, analisando em paralelo algumas
variaveis abidticas desses compartimentos ambientais, além de caracteristicas da biomassa
algal. A elevada acidez e concentracao de metais das aguas e, por consequencia, dos sedimentos
determina a sele¢do de espécies extremofilas especialmente adaptadas, as quais sdo potenciais
fontes para biomoléculas de interesse biotecnologico e processos de biorremediagdo. Apesar do
ambiente restritivo da DAM, verificou-se um consideravel nimero de tdxa procariontes e
eucariontes nos diferentes compartimentos, e diferengas pronunciadas na composi¢ao biologica
entre os mesmos, sugerindo condicionamentos e relagdes ecologicas especificas, influenciadas
pelas diferentes matrizes ambientais. A elevada concentra¢do de metais na biomassa das algas
fialmentosas e nos sedimentos também sugere a ocorréncia de relagdes simbidticas para lidar
com a toxicidade e promover a precipitacao, sedimentagdo, adsor¢ao e absor¢ao desses metais

nos diferentes compartimentos.

3.5.1 Variaveis fisico-quimicas e quimicas

O ambiente avaliado possui caracteristicas fisico-quimicas semelhantes a outros lugares
do mundo contaminados com DAM. Essas caracteristicas incluem baixo pH (< 4), alta
condutividade, baixa turbidez, baixas concentracoes de oxigénio dissolvido e altas
concentragdes de metais e sulfatos (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018;
BWAPWA; JAIYEOLA; CHETTY, 2017; DAS et al., 2009). No presente estudo, a DAM
avaliada apresentou pH extremamente baixo e concentracdes elevadas de Fe e Mn. O baixo pH
observado nas areas de DAM ocorre devido a formacao de acido sulfurico a partir de sulfato na
presenca de protons H" (OYETIBO et al., 2021). Esse processo solubiliza e facilita a mobilidade
de metais a partir da matriz gerolégica (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA,
2018).

As concentragdes de metais encontradas no sedimento € na agua foram extremamente
elevadas. Para questdes de referéncia a resolucdo nacional brasileira (Resolugdo CONAMA
n°357/2005) prevé que aguas para usos menos restritivos como irrigagdo, dessedentagdo de

animais e harmonia paisagistica devam ter no maximo 5,0 mg/L de Fe e 0,5 mg/L de Mn,
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enquanto a World Health Organization (WHO) determina que a concentragdo maxima
permitida em agua potavel ¢ de 0,3 mg/L de Fe ¢ 0,2 mg/L de Mn (HERSCHY, 2012). Neste
local, a concentracdo de Fe extrapolou os limites definidos pela resolugijo CONAMA
n°357/2005 em 32 vezes, e 60 vezes para a concentracdo de Mn. As altas concentracdes de
metais e acidos contidos na DAM sdo altamente nocivas aos ecossistemas da regido, alterando
profundamente sua composicdo e estrutura (OYETIBO et al., 2021). Esses residuos sdo
lixiviados para importantes rios da regido, chegando, inclusive na zona costeira. O
comprometimento da qualidade das aguas doces ¢ severo, restringindo usos e forcando os
municipios de entorno a buscar dguas de outras regides ou bacias. Problemas similares ocorrem
na zona costeira, onde o pH original tende a ser levemente alcalino. Grandes descargas desses
rios impactados por DAM j& geraram impactos extrememamente rigorosos em sistemas de

maricultura e ecossistemas de franja litoranea.

3.5.2 Caracterizacdo da biomassa algal

O teor de cinzas na biomassa das algas filamentosas foi surpreendemente elevado (=
50%). Normalmente os contetidos em cinzas para algas verdes variam entre 3 —20% (FRANK
etal., 2013; HOSSAIN; MAHLIA; SAIDUR, 2019). Esse valor elevado bem como a coloragao
ferruginea da massa seca e das cinzas ja chama a atengdo para a possivel presenga de metais
associados, o que foi confirmado pelo percentual de quase 10% de Fe nas cinzas. A biossor¢ao
¢ um processo fisico-quimico no qual os metais pesados sdo removidos da dgua contaminada
por troca i6nica, complexa¢do de superficie, quelacdo e coordenagdo de ions metéalicos por
materiais adsorventes biologicos (FATHOLLAHI et al., 2021; MICHALAK; CHOJNACKA;
WITEK-KROWIAK, 2013). Os sitios de ligacdo de ions metélicos na superficie das algas
incluem grupos sulfidrila, hidroxila, fosfato, sulfato, imidazol, amina, carboxila (OYEDEPO
TA, 2011). Varios fatores podem afetar a adsor¢do de metais, como a concentracao do metal e
da biomassa na solucdo, o pH, a temperatura, a presenca de cations e anions, bem como o
estagio metabdlico do organismo (BWAPWA; JAIYEOLA; CHETTY, 2017).

Uma anélise comparativa dos metais analisados no presente estudo revelou que as
concentagdes de metais acumulados na biomassa de algas (Fe > Mn > Zn > Cu > Ni) esta
relacionada com a concentragao do metal na DAM (Fe > Mn > Zn > Ni > Cu), diferenciando-
se apenas para Cu e Ni, onde a alga apresentou uma leve preferéncia pelo acimulo de Cu em

relacdo ao Ni. Esses resultados evidenciam que a composicao inorganica das algas filamentosas,
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resultante da retencdo de metais, esta diretamente relacionada as suas concentracdes no
ambiente. Esses resultados sdo semelhantes ao trabaho de Freitas et al. (2011) que também
observaram a relagdo entre a concentragdo de metais na DAM e a retengdo de metais na
biomassa, no entanto relatam preferéncia pelo acumulo de Ni e Cu em relagdo ao Mn.

Devido a evidente aparéncia rica em ferro observada na biomassa das algas juntamente
com a indicacdo da formagdo de oxidos de ferro, ¢ plausivel que o processo de retengdao ou
adsor¢ao de ferro na biomassa esteja, pelo menos em parte, relacionado a liberagao de oxigénio
durante a fotossintese das algas. A medida que o oxigénio ¢ liberado pelas algas, o ferro
dissolvido ¢ encontrado e reduzido, sendo prontamente oxidado para formar 6xidos insoluveis
que se acumulam. Em condi¢des estaveis de drenagem, esse processo pode remover
quantidades significativas de ferro e outros metais da 4gua, devido a grande quantidade de
biomassa presente no local estudado. Observou-se visualmente em campo que a perturbagao
destas algas filamentosas pode levar a ressuspensao do material retido. Portanto, a remogao de
metais parece ocorrer ndo tanto por absor¢do, mas sim por uma leve adsor¢do nas paredes
celulares das algas. Isso sugere que, ao considerar a padronizagdo de processos de remogao de
metais mediados por essas algas filamentosas, ¢ necessario proceder com cautela. Em resumo,
a sor¢ao de metais pelas algas filamentosas ¢ um fenomeno complexo influenciado por diversos
fatores. A compreensdo desses mecanismos ¢ fundamental para o desenvolvimento de

estratégias eficazes de remoc¢ao de metais em solugdes contaminadas.

3.5.3 Identificacdo da alga filamentosa

A identificacao da alga fiamentosa pelo método molecular do marcador rbcl, trouxe um
resultado com baixa identidade da sequencia avaliada em relagdo as depositadas no banco de
dados do NCBI. Um dos fatos que pode explicar este ocorrido ¢ que esta espécie pode ainda
nao ter sido sequenciada na regido rbcl/, e portanto, ndo ter uma referencia depositada no banco
NCBI, podendo até mesmo se tratar de uma espécie nova para a Ciéncia. Outra hipdtese, pode
ser a ocorréncia de mais espécies de algas filamentosas que acabam ocasionando um ruido no
resultado do sequenciamento, deixando o resultado inconclusivo. Outro aspecto citado na
literatura, ¢ a dificuldade de identificagdo de alguns grupos de algas filamentosas como os aqui
estudados, especialmente quando passam por variagdes extremas nas caracteristicas ambientais.
Isso se deve a processos de poliforfismo em resposta a essas variagdes, onde uma espécie

apresenta morfologias anomalas, podendo dificultar sua identificagao e até gerar confusdo com
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outras espécies (STIBAL; ELSTER, 2005). O presente resultado evidencia que esta alga pode
pertencer a classe Zygnematophyceae, ou ao menos dividir caracteristicas parecidas com essas
algas. Uma identidade de 93,20% com a espécie Zygogonium ericetorum, mostra que esta alga
deve possuir caracteristicas compartilhadas com esse grupo, ndo descartando a possibilidade de
ser um nova espécie deste género Zygogonium.

A avaliacdo do microbioma pela regido 18Sv9 realizada com o material aderido a
superficie desta alga ndo apontou sequéncias para a classe Zygnematophyceae. No entanto, as
sequéncias geradas por este sequenciamento sdao apenas da regido v9 com comprimento médio
de 232 pb, com isso alguns tdxa ndo possuem resolugdo suficiente para serem identificados a
niveis de maior resolugdo, sendo que 7% das sequencias de ASVs foram identificadas apenas a

nivel Eukarya.

3.5.4 Biodiversidade do microbioma

A maior alpha-diversidade pelo indice de Shannon, evidenciada nas amostras de
sedimento em comparagdo as amostras de dgua, foi um fator verificado por outros estudos em
ambientes de mineragao como o estudo de diversidade procaridtica na mina de Sio Domingos,
Portugal (CARLIER et al.,, 2020). No sedimento podem ser gerados micro-nichos com
condi¢des fisico-quimicas distintas, apresentando diferentes minerais e acumulo de organicos
que precipitam e vao gerando camadas estratificadas nos sedimentos préximos a interface agua-
sedimento, enquanto a 4gua apresenta uma condi¢do mais homogénea (CARLIER et al., 2020).
O que resulta em uma maior equitatividade dos grupos taxondmicos, € consequentemente, em
um maior indice de Shannon. O menor indice de Shannon para as amostras de MSA em relagao
as amostras de 4gua indica a presenga de poucas espécies nesse ambiente e com altas densidades
populacionais, mostrando certo favorecimento de alguns organismos na interacdo das algas
filamentosas com a microbiota associada a sua superficie. Nesse caso podem haver mecanismos
de comunicagdo e recrutamento, similar aos realizados pelas plantas no processo de liberacao
de exsudatos radiculares para atracdo de grupos simbiontes. Esse mesmo tipo de
comportamento também foi encontrado, por exemplo, por Califano et al. (2019), que avaliaram
o microbioma da alga verde Ulva rigida em comparagdo a dgua do ambiente onde foi coletada.
Evidentemente a grande biomassa da alga filamentosa onde ¢ encontrado o MSA, pode ter

influenciado quantitativamente nas leituras.
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O comportamento da alpha-diversidade dos organismos eucariontes seguiu 0 mesmo
padrao que os procariontes. De um modo geral, para organismos procariontes ¢ eucariontes ¢
possivel verificar que o indice de Shannon ¢ alto para amostras do sedimento, no entanto a
riqueza do sedimento € menor. O que mostra que no sedimento, ocorre uma distribuicdo mais
uniforme da abundancia da populacdo das espécies presentes.

A avaliagdo da beta-diversidade revela que a estrutura das comunidades das amostras
de agua, MSA e sedimento sdo bem distintas, isso mostra que apesar de ocorrerem na mesma
localidade e terem contato direto uma com a outra, elas possuem suas particularidades. Por isso,
se faz necessario entender como estd a composicdo das comunidades de cada amostra, e
entender quais sdo os grupos dominantes e quais as possiveis interagdes eles podem realizar

com o ambiente.

3.5.5 Composicio da comunidade do microbioma

Em ambientes de DAM ¢ muito comum o filo Proteobacteria estabelecer dominancia
sobre os outros filos, devido a sua plasticidade metabolica, que inclui os oxidantes de Fe e S
que crescem sob condigdes de baixo pH e ricas em metais (GIDDINGS et al., 2020;
VILLEGAS-PLAZAS; SANABRIA; JUNCA, 2019). Outro filo que estebelece uma alta
dominancia é o Acinobacteria que prospera em diversos sedimentos e desenvolveram
mecanismos para habitar ambientes ricos em metais (GIDDINGS et al., 2020; KUANG et al.,
2013). Membros do filo Nitrospirae participam da oxidagdo e fixagdo de amodnia em baixo pH
e ambiente oligotrofico e, posteriormente, desempenham um papel importante no processo de
nitrificagdo no sedimento da areas impactadas com DAM (GIDDINGS et al., 2020). O filo
Desulfobacterota que teve alta frequéncia nas amostras de dgua, ¢ um filo gerado da recente
divisdo taxondmica (GTDB 195 baseada em gendmica) do filo Deltaproteobacteria (WAITE et
al., 2020). Desulfobacterota contem varias espécies de BRS, as quais sdo desejaveis para
processos de biorremediagdo. O filo Cyanobacteria apresentou uma alta frequéncia nas
amostras de MSA, que estdo associadas a superficie das algas. Por se tratarem de
microrganismos fotossintéticos capazes de fixar nitrogénio, contribuindo de forma importante
para a ciclagem de C e N no habitat, a sua ocorréncia em ambientes de DAM tem sido
relacionada a locais com maior irradidncia (MESA et al., 2017), disputando espaco com as algas

formadoras do biofilme.
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No presente estudo, o género Acidiphilium foi o mais frequente nas amostras de dgua,
MSA e sedimento. A maioria dos Acidiphilium spp. sao heterotroficos aerdbicos que utilizam
compostos organicos para obter carbono e energia, embora muitos possam obter alguma energia
extra a partir da oxidagdo mixotrofica do ferro ferroso (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022).
Além disso, alguns membros do género foram descritos como capazes de reduzir Fe’',
respirando ferro em condi¢des anaerobicas ou microaerofilicas, ou realizar assimilagao
fotossintética de CO, (KISKOVA et al., 2018). Ja o género Leptospirillum inclui diferentes
espécies oxidantes de ferro, cujo papel no ambiente acido tem ganhado cada vez mais
reconhecimento (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; HUA et al., 2014). Reconstrugdes
metabolicas sugerem que Leptospirillum pode realizar a fixagdo de carbono através do novo
ciclo redutivo do acido tricarboxilico (MONTOYA et al., 2012) e foi encontrado como o
principal fixador de nitrogénio em sistemas de DAM (HUA et al., 2014; VILLEGAS-PLAZAS;
SANABRIA; JUNCA, 2019). O género Ferrovum encontrado nas amostras de dgua ¢ uma
bactéria quimioautotrofica oxidante de ferro, estritamente acidofila, aerdbia obrigatéria e
amplamente distribuida em ambientes extremamente acidos (pH 2—4) (ZHANG et al., 2021). E
um género amplamente detectado em ambientes dcidos em todo o mundo por métodos de
biologia molecular, mas apenas a cepa do tipo Ferrovum myxofaciens P3G foi isolada e
caracterizada com sucesso devido ao seu isolamento extremamente dificil (JOHNSON;
HALLBERG; HEDRICH, 2014). O género Frankia encontrado em amostras de agua e
#sedmento, ¢ comumente encontrado em ambientes de rizosfera de plantas. Trata-se de uma
bactéria fixadora de nitrogénio no solo, que possui a capacidade de produzir metaloforos de
forma dindmica e adaptativa para gerenciar o estresse do metal, levando a aquisicdo e/ou
detoxifica¢do (DEICKE et al., 2019). Outro género acidéfilo encontrado nas amostras de agua,
que ¢ representante das bactérias oxidantes de enxofre € Acidithiobacillus. Tratam-se, em geral,
de bactérias Gram-negativas autotroficas estritas, que podem fixar tanto carbono quanto
nitrogénio da atmosfera, utilizando compostos de enxofre reduzido como fonte priméria de
energia e gerando as espécies oxidadas de enxofre correspondentes (WANG et al., 2019).
Algumas espécies do género também sdo capazes de oxidar ferro ferroso em ferro férrico ou
crescer anaerobicamente, usando ferro férrico como aceptor final de elétrons (WANG et al.,
2019). As espécies mais abundantes deste género nas amostras do presente estudo foram A.
ferriphilus e A. ferrooxidans que, além de sulfetos e outros compostos sulfurados, sdo capazes

de oxidar ferro ferroso a férrico, sendo importantes contribuintes para os ciclos biogeoquimicos
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do ferro e do enxofre (AULD et al., 2013; GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; WANG et al.,
2019).

A participagdo do Filo Arthopoda foi basicamente pelo grupo Diptera representado pelas
espécies Drosophila suzukii € Chironomus tentans. Nao encontrou-se relatos prévios da
existéncia do ciclo de espécies do género Drosophila em ambientes de DAM. A sua ocorréncia
pode ser acidental, tendo seu material genético se depositado na 4rea de amostragem, porém
nao se descarta a hipdtese que alguma linhagem extremofila desta espécie possa ter se adaptado
a esta condicao. Ja foi documentado na literatura que no genoma de Drosophila melanogaster
foram encontrados quatro genes de metalotioneina (MtnA, MtnB, MtnC, MtnD), todos induzidos
transcricionalmente por metais pesados através do mesmo fator de transcri¢do responsivo a
metais (MTF-1), os quatro genes da metalotioneina exibem papéis distintos, embora
sobrepostos, na homeostase dos metais pesados e na prevencao da toxicidade (EGLI et al.,
2006). Ja as espécies de Chironomus podem apresentar adaptacdes fisioldgicas que permitem
habitar locais contaminados com metais, através da sua capacidade de ajustar a concentragdo
de metais em seu corpo quando comparadas a outras espécies (LOAYZA-MURO et al., 2014).
Espécies de Chironomus encontrados em locais de altitudes elevadas e contaminadas com
metais cont€ém mais melanina do que espécies de locais de referéncia em altitudes mais baixas,
o que destaca a importancia da melanina como protetor da radiacdo UV-B e quelante de metais
(LOAYZA-MURO et al., 2013). Além disso, descobriu-se que a adaptacdo genética ¢ uma
ferramenta de tolerdncia a metais em espécies de Chironomus de ambientes altamente
contaminados (GROENENDIJK et al., 2002). No trabalho de LOAYZA-MURO et al. (2013,
descobriu-se que apenas uma cepa de Chironomus foi capaz de sobreviver nos pontos mais
ricos em metais dos Andes, o que indica que a tolerancia poderia ter sido desenvolvida como
uma resposta aos ambientes naturalmente acidos e ricos em metais. E possivel que a adptagdo
dessas espécies em ambientes de alta concentragdo de metais repercuta em crescimento
reduzido, visto que a producdo de melanina ou esclerotizacdo da cuticula consomem muita
energia (LUIS et al., 2021).

A maior frequéncia do Filo Chlorophyta nas amostras de MSA se deu pela espécie
Pumiliosphaera acidophila. O género Pumiliosphaera foi recentemente criado em uma
subdivisao do género Auxenochlorella que ¢ um subgénero de Chlorella. Essa espécie tem sido
anteriormente descrita como Chlorella protothecoides var. acidicola ou Auxenochlorella
protothecoides var. acidicola, e existem alguns relatos da sua ocorréncia em ambientes de DAM

(NANCUCHEO; JOHNSON, 2012; SHE et al., 2022).
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Os filos Ascomycota e Basidiomycota sao comumente encontrados em ambientes de
minera¢io (BAKER et al., 2009; LUIS et al., 2021). A espécie Aspergillus penicillioides, que
foi a mais frequente no filo Ascomycota ¢ conhecida como um fungo metal tolerante,
encontrado em ambientes de mineracdo. Esta espécie ¢ conhecida por produzir grande
quantidade de EPS, capaz de realizar a biossor¢do de metais pesados como o Pb(II), podendo
ser utilizado como agente adsorvente para recuperacdo de metais (PARIA; PYNE;
CHAKRABORTY, 2021). A espécie Aspergillus versicolor também ja foi encontrada em
ambientes de mineragdo, e teve seus mecanismos de tolerancia a metais pesados elucidados
(HARPKE et al., 2022). O género Malassezia (filo Basidiomycota), ja foi relatado como
organismo presente em ambientes impactados por atividades de mineragdo de ouro (BONILLA
et al., 2018).

A presenga de rotiferos Adinetida estd praticamente associada as amostras de MSA, o

que pode ser favorecido pelo ambiente rico em oxigénio da superficie algal.

3.5.6 Interacio entre alga filamentosa e 0 microbioma

O fato que mais chama a aten¢do no microbioma associado a superficie da alga ¢ a alta
frequéncia da bactéria do género Acidiphilium e a espécie de microalga eucarionte
Pumiliosphaera acidofila. Acidiphilium é um género versatil que pode utilizar muitas fontes de
carbono para obtencdo de energia. Uma vez que densas populagdes algais, tendem a exsudar
diversos tipos de moléculas organicas (producdo primaria dissolvida), € possivel que
Acidiphilium esteja se beneficiando em uma relacao tipica de de microbial loop Além disso,
esse género € capaz de realizar uma estreita relagdo simbiotica com bactérias quimioautotroficas
oxidantes de ferro, como Ferrovum e Acidithiobacillus que foram encontradas em alta
frequéncia na agua (ZHANG et al., 2021). No estudo de Nancucheo e Johnson (2012), foi
relatado uma interagdo da espécie Pumiliosphaera acidofila com Acidiphilium, sendo que a
espécie Pumiliosphaera acidofila ¢ capaz de fornecer os monossacarideos frutose e glicose
promovendo o crescimento de Acidiphilium que nestas condigdes realiza a redugdo de ferro (e
sulfato) que sdo importantes na remediacdo de aguas impactadas por minas. Além disso,
existem evidencias que a presenca do género Acidiphilium facilita o dominio de outras espécies
ao degradar substancias organicas toxicas (HUA et al., 2014).

Um estudo que avaliou a matéria organica dissolvida em um lago de DAM mostrou que

as microalgas foram os produtores primarios predominantes no sistema e contribuiram
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significativamente para a concentracao total da matéria organica dissolvida na coluna de agua,
enquanto a quimiodiversidade desta matéria foi correlacionada com a diversidade da
comunidade bacteriana (SHE et al., 2022). Este mesmo estudo apresentou potenciais interagdes
entre microalgas-bactérias através da analise de redes de interagdes, e observou conexdes entre
os filos bacterianos Actinobacteria, Firmicutes e Proteobacteria e os genes da microalga
Pumiliosphaera. O que novamente reforga a estreita interagdo encontrada entre os organismos
dominantes nas amostras de MSA.

Um dos processos amplamente estudados na literatura ¢ a utilizacdo de sistemas de
biorremediacdo com a BRS, que realizam a reducdo do sulfato produzindo alcalinidade e
simultaneamente a precipitacdo de sulfetos metalicos da solucio (AYANGBENRO;
OLANREWAIJU; BABALOLA, 2018; BWAPWA; JAIYEOLA; CHETTY, 2017; DAS et al.,
2009). O processo de biorremediagdo da DAM com BRS necessita de requisitos ambientais
especiais, como condi¢do anaerobica, pH alto, doadores de elétrons suficientes e substrato
adequado para imobilizagdo (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018; DAS et
al., 2009). Um dos efeitos importantes das algas filamentosas ¢ microalgas ¢ a formagao de
biomassa e liberagdo de produtos extracelulares que servem como fonte de carbono para BRS.
O desenvolvimento de tecnologia que utiliza BRS para remediagao de DAM geralmente esta
limitado pelo custo e disponibilidade de uma fonte de carbono (BWAPWA; JAIYEOLA;
CHETTY, 2017). A producdo primaria dissolvida das algas pode apoiar o metabolismo das
BRS de uma forma economica e sustentdvel (BWAPWA; JAIYEOLA; CHETTY, 2017; DAS
et al., 2009). E esta ¢ uma condi¢cdo que observa-se neste estudo, entre as interacdes de alga
filamentosa, microalgas, bactérias e fungos fornecem condugdes para as bactérias do genero
Acidiphilium realizarem reducao de S.

Além disso, os fungos também sdo capazes de reduzir as concentracdes de metais e, em
menor grau, a acidez na DAM. Como jé citado o fungo Aspergillus penicillioides encontrado
na superficie da alga filamentosa nas amostras de MSA, ¢ um grande produtor de EPS, que atua
como um bom adsorvente de metais, bem como fonte de carbono para as BRS (PARIA; PYNE;
CHAKRABORTY, 2021). No entanto, o papel ecoldgico dos fungos na DAM precisa ser
melhor estudado. Sabe-se que a degradacdo da matéria organica ¢ prejudicada na auséncia de
invertebrados que destroem ativamente as estruturas maiores da matéria organica (trituradores)
(DAS et al., 2009). Como pode-se constatar neste estudo, a populacdo de invertebrados em
DAM ¢ muito reduzida, e isto, faz com que os fungos desempenhem um papel importante como

degradadores primarios de matéria organica complexa.
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O conhecimento gerado por este estudo fornece informagdes para abordagens
promissoras que envolvem a exploracao de multiplos efeitos benéficos das algas filamentosas
e microalgas, como a Pumiliosphaera acidofila encontrada em grande frequéncia neste estudo.
Entre os beneficios podemos destacar a disponibiliza¢do de matéria organica e criagdo de zonas
andxicas, que contribuem para a geragdo de alcalinidade biogénica, criando um ambiente
favoravel para as BRS. Além disso, estas algas podem adsorver e imobilizar os metais pesados
em sua biomassa (AYANGBENRO; OLANREWAJU; BABALOLA, 2018; BWAPWA,;
JAIYEOLA; CHETTY, 2017; DAS et al., 2009).

A limitacdo de nutrientes disponiveis € o principal desafio para o crescimento das algas
em aguas contaminadas por DAM, por isso, uma abordagem que equilibre a disponibilidade de
nutrientes € necessaria para alcangar os melhores resultados, visto que o aumento da biomassa
das algas ¢ induzido pela disponibilidade de nutrientes (DAS et al., 2009). A coexisténcia de
varias espécies de algas (filamentosas e microalgas) e fungos enriquece efetivamente as fontes
de carbono, auxiliando na manutencdo da populagio de BRS em um ambiente

predominantemente anaerdbico.
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3.6 CONCLUSAO

Este estudo evidenciou a capacidade notavel de adaptacao de organismos as condi¢des
extremas de um ambiente impactado pela DAM, caracterizado por elevados niveis de acidez,
concentragdes significativas de metais pesados e sulfatos. A biomassa composta por algas
filamentosas apresentou uma concentracdo surpreendente de cerca de 10% de massa seca em
Fe, o que ressalta seu potencial promissor para processos de remediacdo ambiental, em especial
para remogao de metais. Além disso, este estudo revelou que a composicao dos metais nas algas
filamentosas estd diretamente relacionada as concentracdes de metais no ambiente. Os géneros
Ferrovum, Acidithiobacillus e Leptospirillum se apresentaram como 0s principais micro-
organismos responsaveis pela formacdo da DAM neste ambiente a partir da oxidagdo de Fe e
S.

As variagdes fisico-quimicas entre as amostras de agua, MSA e sedimento
proporcionaram a formacdo de comunidades procariontes e eucariontes bem distintas entre si.
A superficie da alga filamentosa em DAM ¢ um microambiente que favorece o crescimento de
alguns micro-organismos especificos em maior abundancia, gerando uma menor alpha-
diversidade, o que pode ser um mecanismo de atragcdo de determinados grupos que promovem
agoes simbioticas.

O MSA apresentou em sua composicdo uma grande frequéncia da microalga
Pumiliosphaera acidofila, da bactéria Acidiphilium, e do fungo Aspergillus penicillioides que
juntos podem promover os beneficios gerados (fonte de carbono, zonas andxicas, producao de

alcalinidade biogénica e reducao de sulfato) para reduzir os impactos da DAM.
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4 DISCUSSAO GERAL

O presente estudo teve grande contribui¢do com o conhecimento sobre a DAM global e
sobretudo, para a regido da BCSC, que teve alguns ambientes explorados.

Primeiramente realizou-se um estudo que organizou as informagdes relacionadas sobre
os mecanismos de adaptagdo e sobrevivéncia em ambientes de DAM. As revisdes preparadas
por este estudo agruparam informagdes sobre 0os mecanismos necessarios para para adaptagcao
em condi¢des adversas apresentadas pelo ambiente de DAM. Agora essas informagdes
encontram-se agrupadas para a comunidade cientifica fazer o uso dessas informagdes de
aprofundar o conhecimento sobre esses ambientes impactados pela mineragao.

A primeira revisdo agrupou os mecanismos para obten¢cdo de energia que envolvem
majoritariamente os nutrientes enxofre, ferro, carbono e nitrogénio. Os nutrientes como carbono
nitrogénio e fosforo geralmente sao limitados em ambientes de DAM, enquanto por outro lado
existe uma grande concentracdo de enxofre e ferro. Portanto, isso faz com que os micro-
organismos que conseguem obter energia a partir de enxofre e ferro exergam dominancia nesses
ambientes. Cabe ressaltar, que em relagdo ao enxoftre e o ferro existem duas formas de obtencao
de energia, a partir das reagdes de oxidagdo e de reducdo. E isso esta completamente ligado a
geracdo e a mitigacdo de DAM, porque a oxidagdo realiza a geragdo de DAM, e por outro lado,
a reducdo faz com que o pH aumente e os metais precipitem promovendo assim uma
minimizacdo dos efeitos criticos da DAM. Um dos fatores que faz com que prevalecam as
reagcoes de oxidacdo ou as de redugdo ¢ a existéncia de nutrientes € dos micro-organismos
necessarios para realiza-las. Importante lembrar, algo que foi amplamente discutido na revisao,
¢ que o processo de reducdo necessita de algum substrato que forneca elétrons, como € o caso
do carbono, amplamente utilizado para essa finalidade. O levantamento desse tipo de
informagdo € muito importante para o direcionamento das agdes que devem ser tomadas a
campo para o entendimento e mitigacao das situa¢des encontradas.

A outra revisdo realizou um levantamento de mecanismos de adaptacdo a metais
pesados em DAM. Esse conhecimento € muito importante porque os ambientes de mineragao
apresentam uma quantidade muito alta em concentragdes e variedade de metais. Os mecanismos
listados nesta revisdo sdo processos biologicos desenvolvidos pelos micro-organismos para
sobreviverem nessas condi¢gdes de DAM. E alguns deles quando bem explorados podem ser

utilizados para propor processos de mitigacao dos danos da DAM.
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E por fim a terceira revisdo que agrupou informacdes relevantes sobre a interagdo dos
micro-organismos com os metais o que ¢ extremamente importante, ja que esta interagdo ¢
diferenciada de um metal para o outro. Os micro-organismos desenvolveram estratégias
diferentes para lidar com cada tipo de metal pesado. Embora hajam algumas estratégias
compartilhadas, a grande maioria delas € personalizada para cada metal, e por isso ¢ de tamanha
relevancia ter um estudo que a profunde a particularidade da interagdao de cada metal.

Depois de um aprofundamento tedrico sobre o ambiente de DAM, seus micro-
organismos € mecanismos, realizou-se o estudo a campo. A BCSC apresenta diversos
ambientes diferentes em diversos contextos de mineracdo (SILVA et al., 2013). Existem nesta
localidade, minas ativas, minas que foram abandonadas e minas que foram desativadas com o
processo de monitoramento, e existem ainda alguns locais impactados por DAM que recebem
um monitoramento reduzido. Quando se iniciou esse estudo buscou-se realizar a amostragem
em locais com diferentes condicdes de impacto ambiental pela DAM. Por isso, as areas
estudadas apresentam bastante caracteristicas distintas. Em algumas delas as caracteristicas de
metais ¢ pH sdo aproximadas, no entanto, o processo de mineracao, a localidade ou ainda a
forma com que a mina foi desativada apresenta uma condi¢ao diferente. Isso possibilitou a esse
estudo uma visdo mais abrangente sobre a composi¢do das comunidades microbianas nos
ambientes de DAM da BCSC.

Nesta regido da BCSC ja foram realizados diversos estudos, alguns deles determinando
variaveis fisico-quimicas das formagdes rochosas e dos processos de mineracao (SILVA et al.,
2013; SILVA; WOLLENSCHLAGER; OLIVEIRA, 2011). E existem alguns estudos avaliando
algumas poucas espécies de bactérias ou de algas (CASTRO-SILVA et al., 2003; FREITAS;
SCHNEIDER; SCHWARTZBOLD, 2011; MASSOCATO et al., 2018; SOUZA et al., 2017).
Dentro desse contexto este presente estudo trouxe algo inédito para esta localidade, que ¢ a
avaliacdo de uma forma mais profunda sobre a composi¢ao das comunidades presentes nesses
ambientes, por sequenciamento de meta-taxonomia. Essas informagdes foram relacionadas com
informagdes abioticas entendendo como funcionam as dindmicas de povoamento e
estabelecimento desses organismos nesses locais. Optou-se nesse estudo avaliar a dgua e o
sedimento e ainda avaliar as comunidades procariontes e eucariontes. A maioria dos estudos
encontrados na literatura abordam apenas as comunidades procariontes e varios deles acabam
focando em apenas um ambiente, sendo a que a maioria se concentra na 4gua da DAM. Estudar
as comunidades eucariontes apresenta alguns desafios, o primeiro deles ¢ que os marcadores

disponiveis ndo sao tdo abrangentes para a grande quantidade de organismos eucariontes. Por
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exemplo, o marcador utilizado nesse estudo o 18sV9, apresenta uma limitagdo em identificar
alguns tipos de organismos. No entanto a utilizagdo dessa abordagem trouxe uma grande
quantidade de informacdes inéditas sobre alguns grupos de organismos encontradas no
ambiente de DAM. Em geral a literatura tem poucas abordagens a respeito de organismos
eucariontes em ambientes de DAM (LUIS et al., 2021). Existe um senso comum de que esses
ambientes s3o limitados em sua diversidade de organismos eucariontes. E o presente estudo
mostrou a presenga de diversos grupos como organismos fotossintéticos (Ochrophyta,
Clorophyta e Cryptophyceae), fungos (Basidiomycota, Ascomycota e Cryptomycota), ciliados
(Ciliophora) e protistas (Heterolobosea, Cercozoa). Isso mostra que esses ambientes possuem
um arcabouco de organismos eucariontes que podem ser melhor explorados principalmente
pensando na revitalizacdo desses ambientes € em processos de biorremediagao.

Além disso, esse estudo mostrou que as diferengas encontradas nas condig¢des de pH e
concentragdes de metais e nutrientes foram determinantes para o estabelecimento de
determinados grupos de organismos nos ambientes de DAM. Isso quer dizer que a variagao
dessas condigdes abioticas faz com que determinados grupos possam se estabelecer e dominar
o ambiente avaliado.

As informacgdes apresentadas pelas CCAs mostram de uma forma muito clara o
agrupamento de certos grupos taxondmicos com algumas forgantes ambientais, apresentando
uma boa porcentagem de explicabilidade para os fendomenos avaliados. Ainda que os niveis de
permutacdo desta analise ndo apresentaram um nivel estatistico desejavel, essas analises
revelam a tendéncia de como os micro-organismos se comportam em relagdo as variaveis
abidticas encontradas no ambiente. Como pode-se observar, a variagdo do pH foi o fator que
melhor determinou a composi¢do da comunidade procarionte, enquanto para a comunidade
eucarionte, a concentracao de nutrientes (TOC e N) e de metais (Ni, Cu, Mn e Zn) apresentaram
a melhor explicabilidade sobre a composi¢ao da comunidade. Essa informacgdo ¢ de extrema
relevancia para o conhecimento da comunidade cientifica, por dois motivos. O primeiro ¢ que
foi possivel entender que algumas espécies se mostraram indicadoras de ambientes mais
impactados pela DAM, enquanto, outras espécies se apresentaram indicadores de um ambiente
de transicao de DAM, ou seja, quando os ambientes apresentam caracteristicas mais amenizadas
de poluicao pelos danos da DAM. E o segundo € porque esse conhecimento pode ser utilizado
para propor técnicas e mecanismos de biorremediacdo levando em consideracdo as

caracteristicas abiodticas do local.
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Neste sentido, foram encontrados como bioindicadores de areas impactadas altamente
impactada por DAM os gé€neros procariontes, Leptospirillum, Acidithiobacillus, Acidiphilium,
Thiomonas, Thermogymnomonas € Acidobacterium; e eucariontes a alga Poteriospumella
(Chrysophyceae), ciliados Hypotricha e fungos LKM11. Para ambientes de transi¢do, com
fracas condi¢cdes de acidez e metais em DAM, os gé€neros que possuem indicios como
bioindicadores sao Sediminibacterium, Gallionella, Geothrix ¢ Geobacter.

Outra caracteristica relevante desse estudo € que ele mostrou que existe uma diferenca
nas diversidades dos micro-organismos encontrados nos sedimentos e na agua. Como foi
possivel verificar, no sedimento existe uma biodiversidade maior através da observacao pelo
indice de Shannon. O que mostra que a criacdo de micro camadas de deposi¢do de nutrientes
sobre a superficie do sedimento criam microambientes proporcionando diferentes tipos de
metabolismos, e portanto, aumentando a alfa-diversidade encontrada nesses ambientes
(CARLIER et al., 2020).

Durante as primeiras visitas realizadas nos ambientes das estacdes estudadas, notou-se
na estacdo #3, uma peculiaridade, que ¢ o estabelecimento de algas filamentosas que cresceu
em uma grande biomassa ao longo de um cérrego com pH extremamente acido (2,25). Um
outro fato que chamou a atencao foi que nesta localidade plantas do género Eleocharis estavam
com aspecto de morte as margens deste corrego. E conhecido que espécies de Eleocharis tem
uma adaptacdo para sobrevivéncia nesses ambientes (PRIHATINI; SOEMARNO, 2021). Ou
seja, o fato delas se apresentarem em processo de morte representa que este local apresentava
caracteristicas bem agressivas de DAM. Isso motivou um estudo mais aprofundado desta
estagdo, gerando assim o segundo capitulo desta tese.

No capitulo 2, buscou-se compreender e caracterizar o potencial de biorremediagdo do
microbioma associado a superficie dessas algas filamentosas. Realizou-se assim um estudo
sobre as concentragdes de metais na biomassa das algas encontradas nesse corrego e sobre as
comunidades procariontes (16S) e eucariontes (18S) relacionadas com o MSA e ambiente. Por
isso avaliou-se o microbioma das espécies contidas no MSA e de amostras de dgua e sedimento
desse local avaliado. Desta forma foi possivel entender como que estava ocorrendo a dindmica
populacional nesse ambiente como um todo. Em um primeiro momento, encontrou-se uma
notavel capacidade de reten¢cdo de metais nesta biomassa (cerca de 10% de ferro em biomassa
seca). Esse fato isoladamente ja apresenta um grande potencial de biorremediacdo, que ocorre

naturalmente neste ambiente extremamente acido (pH 2,25).
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O estudo das comunidades procariontes e eucariontes desse ambiente mostrou que o
microbioma do MSA apresentou uma alfa-diversidade (indice de Shannon) menor daquelas
encontradas nos ambientes de dgua e sedimento, favorecendo a dominancia de algumas espécies
especificas. Algo semelhante ¢ visto na rizosfera das plantas, onde essas liberam exsudatos
radiculares que recrutam micro-organismos especificos para a realizagdo de fungdes
metabolicas para a planta em troca de nutrientes, formando assim uma relagao simbidtica (LI
et al., 2021a). Portanto, ndo se descarta que nesse ambiente possa ter ocorrido algum processo
semelhante que esteja recrutando micro-organismos especificos junto a superficie dessas algas
filamentosas estabelecendo assim uma relagao simbiotica. S3o necessarios alguns estudos mais
especificos para aprofundar esta hipotese.

Neste mesmo estudo o ambiente de dgua apresentou trés géneros procariontes
(Ferrovum, Acidithiobacillus e Leptospirillum) amplamente conhecidos na literatura como
oxidantes de Fe e S, em uma alta frequéncia nas amostras de agua e que também
compartilhavam uma certa presenga nas amostras de MSA (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022;
WANG et al., 2019; ZHANG et al., 2021) Isto sugere que esses micro-organismos sao 0s
potenciais responsaveis pela formac¢ao da DAM neste ambiente.

O MSA das algas filamentosas apresentou em sua composi¢do uma grande frequéncia
da microalga Pumiliosphaera acidofila e da bactéria Acidiphilium, ja existem na literatura
alguns estudos que relatam uma simbiose entre esses organismos onde as microalgas
Pumiliosphaera acidofila fornecem algum tipo de nutriente para as bactérias Acidiphilium
favorecendo a sua co-existencia (NANCUCHEO; JOHNSON, 2012). Outro fato interessante ¢
que as bactérias do género Acidiphilium sdo versateis e realizam tanto a oxidagcdo quanto a
reducdo de sulfato em ambientes de DAM. O que difere a sua preferéncia por um tipo de
metabolismo ou outro sao as condi¢cdes em que ela se encontra. Por exemplo, com a existéncia
de carbono disponivel, uma regido anoxica, ou seja, ambiente anaerobico, essas bactérias
realizam a reducao de sulfato (GOMEZ-VILLEGAS et al., 2022; NANCUCHEO; JOHNSON,
2012). Lembrando que essas reagdes de redugdo de sulfato sdo as reagdes requeridas para
minimizar os ambientes de DAM, pela geracao de um aumento no PH das areas impactadas.

E interessante entender que as bactérias do género Chlorella ja foram amplamente
estudadas na literatura como agentes de biorremediagcdo em ambientes de DAM (ALMEIDA et
al., 2023). Entendendo que as algas Pumiliosphaera acidofila eram classificados como

Chlorella elas podem apresentar essas mesmas caracteristicas.
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No ambiente do MSA foi encontrado o fungo Aspergillus penicillioides, que ja foi
amplamente destacado na literatura como um grande produtor de EPS realizando assim a
imobilizacao de metais (PARIA; PYNE; CHAKRABORTY, 2021). Além disso, sabe-se que o
EPS ¢ uma fonte de carbono para as BRS (DAS et al., 2009).

Isso nos leva a ver um ambiente onde podem ocorrer diversas relagdes simbidticas entre
as algas filamentosas, as microalgas Pumiliosphaera acidofila a bactéria Acidiphilium os
fungos Aspergillus penicillioides, gerando condi¢des com disponibilidade de carbono, regides
anodxicas e producao de alcalinidade biogé€nica, promovendo assim a redugao de sulfato (DAS
et al., 2009). O que mostra que a comunidade do MSA e algas filamentosas como um todo
promove um processo de biorremediagdo natural desse ambiente impactado, sendo importante
a sua presenca nesta localidade de DAM.

Apesar das algas filamentosas apresentarem grande eficiéncia na imobilizagdo de metais
e aumento do PH nessas localidades, eles apresentam uma desvantagem. A biomassa dessas
algas quando morrem, se depositam no sedimento fazendo com que o metal permanega ainda
nesta localidade (NEWSOME; FALAGAN, 2021). No entanto, se utilizarmos esses biofilmes
em um processo de biorremediagdo onde eles sejam removidos das areas impactadas, faz com
que a gente possa retirar, concentrar € até mesmo recuperar metais em suas estruturas
bioldgicas. Isso abre um leque de aplicagdes, entre elas, essa biomassa pode uma fonte de
suplemento de Fe que pode ser aplicada em diversas ocasides como por exemplo na agricultura
em solos deficientes em Fe.

Além disso um outro fato interessante da presenca dessas algas filamentosas nesses
ambientes de DAM ¢ que eles apresentam uma grande capilaridade pela extensdao de agua onde
se encontram, criando assim um estrutura capaz de reter uma grande quantidade de folhas que
caem das arvores proximas a esta localidade e essas folhas entdo se depositam nesse local
fazendo com que haja a permanéncia de matéria organica nesse ambiente (ver figura 14B e C).
Como ja comentado anteriormente, a presenca de matéria organica em ambientes de DAM
favorecem algumas reagdes de reducdo por micro-organismos redutores de sulfato. Cabe
lembrar ainda, que nesse mesmo ambiente as amostras de dgua apresentaram uma alta
frequéncia do filo Desulfobacterota, que ¢ conhecido por abrigar uma grande quantidade de
micro-organismos redutores de sulfato (WAITE et al., 2020). O que mais uma vez corrobora
que a presenca dessas algas e seu mirobioma associado nesta localidade tem proporcionado

processos de biorremediagdo para esta DAM.
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Sabe-se que uma das dificuldades encontradas por esses tipos de processos de
biorremediacao ¢ a velocidade no estabelecimento da biomassa nesses ambientes. As condigoes
extremas impostas pela DAM fazem com que o crescimento dessas algas filamentosas seja
reduzido em comparagdo com outros tipos de algas encontradas em condi¢des normais de agua.
Portanto, € preciso estabelecer processos de producao dessas biomassas para que entdo esse
processo seja difundido.

Em resumo esse estudo apresenta uma visao abrangente das comunidades procariontes
e eucariontes encontradas em ambiente de DAM na BCSC. Evidenciando um processo natural
de biorremedia¢do encontrado em uma das estagdes estudadas, que apresenta um grande

potencial de aplicacdo em uma escala maior para a biorremediagdo desses locais.
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5 CONCLUSAO GERAL

No capitulo 1 desta tese foi possivel verificar que as diferencas na composicao das
comunidades podem distinguir os locais altamente contaminados com DAM (pH 2.7-3.6) dos
locais com niveis intermedidrios de contaminagdo (pH 3.8-4.25), indicando possiveis
bioindicadores para a regido da BCSC. A presenga dos géneros procariontes, Leptospirillum,
Acidithiobacillus, Acidiphilium, Thiomonas, Thermogymnomonas e Acidobacterium e 0s
eucariontes Poteriospumella (Chrysophyceae), ciliados Hypotricha e fungos LKM11 puderam
indicar 4reas altamente impactadas por DAM. Enquanto que os géneros procariontes
Sediminibacterium, Gallionella, Geothrix e Geobacter indicaram ambientes de transi¢ao, com
niveis intermediarios de contaminagdo por DAM

Além disso a variacdo do pH foi o fator que melhor determinou a composi¢ao da
comunidade procarionte, enquanto para a comunidade eucarionte, a concentragao de nutrientes
(TOC e N) e de metais (Ni, Cu, Mn e Zn) apresentaram a maior influéncia sobre a composi¢ao
da comunidade.

Apesar da DAM ser um ambiente restritivo, uma grande diversidade de grupos de
organismos eucariontes foram encontrados como os organismos fotossintéticos (Ochrophyta,
Clorophyta e Cryptophyceae), fungos (Basidiomycota, Ascomycota e Cryptomycota), ciliados
(Ciliophora) e protistas (Heterolobosea, Cercozoa).

O capitulo 2, evidenciou a capacidade notavel de adaptacao de organismos as condi¢des
extremas de um ambiente impactado pela DAM. A biomassa composta por algas filamentosas
apresentou uma concentragdo surpreendente de cerca de 10% de massa seca em Fe, com grande
potencial de biorremediagdo. Além disso, este estudo revelou que a composicao inorganica dos
metais desta biomassa estd diretamente relacionada as concentragoes de metais no ambiente.
Os géneros Ferrovum, Acidithiobacillus e Leptospirillum se apresentaram como os potenciais
micro-organismos responsaveis pela formagdo da DAM neste ambiente a partir da oxidagdo de
FeeS.

A superficie da alga filamentosa em DAM ¢ um microambiente que favorece o
crescimento de alguns micro-organismos especificos em maior abundancia, gerando uma
menor alpha-diversidade. O MSA possui em sua composi¢do uma grande frequéncia da
microalga Pumiliosphaera acidofila, da bactéria Acidiphilium, ¢ do fungo Aspergillus

penicillioides que juntos podem promover os beneficios gerados (fonte de carbono, zonas
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anoxicas, producao de alcalinidade biogénica e redugado de sulfato) para reduzir os impactos da
DAM.

Em resumo, foi possivel concluir que os microbiomas procariontes e eucariontes
respondem as condi¢des abidticas nos ambientes de mineragao, e que alguns tdxa podem indicar
se o ambiente esta altamente impactado ou em nivel intermedidrio. As algas filamentosas com
seu microbioma de superficie contendo microalgas, fungos e bactérias proporcionam
mecanismos de biorremediagdo natural para estes ambientes. Estudos futuros utilizando estas
algas filamentosas ¢ seu MSA devem ser considerados para explorar novos processos

biotecnologicos de tratamentos.
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APENDICE A - Fotos das estacoes de coleta

Figura S1. Estacdo #1 — Lingua do Dragdo
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Figura S3. Estacao #3 — Cabeleira
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Figura S5. Estagdo #5 — Jun¢@o dos rios Sangdo e Mae Luzia




Apéndice B - Dados das analises Correspondéncia Canénica

Tabela S1. Dados de eingvalue e permutagdo para as analises multivariadas de

Correspondéncia Canonica das amostras procariontes (16S) em dgua

Eigenvalue Permutation
Axis Eigenvalue % Eigenval p
1 0,63311 48,04 0,6331 0,583
2 0,27857 21,14 0,2786 0,944
3 0,26135 19,83 0,2614 0,869
4 0,14496 11 0,145 0,102

Tabela S2. Dados de eingvalue e permutagdo para as analises multivariadas de

Correspondéncia Candnica das amostras procariontes (16S) em sedimento

Eigenvalue Permutation
Axis Eigenvalue % Eigenval p
1 0,64483 59,61 0,6331 0,583
2 0,2145 19,83 0,2786 0,944
3 0,19885 18,38 0,2614 0,869
4 0,023596 2,181 0,145 0,102
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Tabela S3. Dados de eingvalue e permutacdo para as analises multivariadas de
Correspondéncia Canonica das amostras procariontes (18S) em agua

Eigenvalue Permutation
Axis Eigenvalue % Eigenval p
1 0,63784 40,78 0,6331 0,583
2 0,44811 28,65 0,2786 0,944
3 0,3964 25,34 0,2614 0,869
4 0,081775 5,228 0,145 0,102

Tabela S4. Dados de eingvalue e permutagao para as analises multivariadas de
Correspondéncia Candnica das amostras procariontes (18S) em sedimento

Eigenvalue Permutation
Axis Eigenvalue % Eigenval p
1 0,3114 32,25 0,6331 0,583
2 0,27889 28,88 0,2786 0,944
3 0,20275 21 0,2614 0,869

4 0,1726 17,87 0,145 0,102
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Apéndice C - Arvore filogenética da identificacido molecular

Figura S6. Arvore filogenética dos taxéns alinhados com a sequéncia da alga filamentosa
através da ferramenta BLAST do banco NCBI.

Coleochacte sp. 18b3

Amblyodon dealbatus

Lewinskya incana
Bryodixonia perichaetialis

@ 2 Ulota hutchinsiae
2 Ulota crispa
green plants | 6 leaves
o ' Gonatozygon kinahani
Q Mesotaenium sp. AG-2009-1
Q @ AMOSTRA AVALIADA

L' Zypogonium ericetorum
Zygnematophyceae sp. KM.19b
Zygnematophyceae sp. GSM.2.16.1

Q green plants | 4 leaves
green plants | 2 leaves
green plants | 5 leaves
green plants | 2 leaves
green plants | 2 leaves
Spirogyra sp. TT-201%
Spirogyra sp. TT-201%
Spirogyra sp. TT-2019
green plants | 4 leaves
Spirogyra sp. StyxScom
green plants | 5 leaves
Spirogyra varians
Spirogyra varians
Spirogyra sp. TT-2019
Spirogyra varians
Spirogyra gracilis
green plants | 2 leaves
green plants | ¢ leaves

green plants | 5 leaves
green plants | 2 leaves
green plants | 2 leaves
green plants | 2 leaves
green plants | 2 leaves
Spirogyra mirabilis
Spirogyra sp. JH0263

I 0.03 I green plants | 6 leaves

green plants | 18 leaves

Meétodo da arvore: Neighbor Joining. Maximo de sequéncias diferentes: 0.75.
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