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RESUMO 
 

O destino de herbicidas nos solos de regiões temperadas é muito estudado, o que 
não é verificado em solos de regiões tropicais embora seja necessário, uma vez que a 
aplicação destes compostos, pode atingir áreas frágeis do ponto de vista ambiental. O 
herbicida sulfentrazona destaca-se entre os herbicidas utilizados nas principais culturas do 
estado de São Paulo. É classificado como altamente móvel e persistente, e tem um alto 
potencial de lixiviação tanto vertical quanto horizontal. Além disso, a persistência da 
molécula pode limitar ou injuriar o desenvolvimento de espécies cultivadas em rotação. 
Diante da importância do conhecimento sobre o comportamento e destino deste herbicida, 
este estudo se propôs a examinar a degradação deste composto orgânico em condições 
edafo-climáticas brasileiras. O estudo foi conduzido em três solos representativos de 
regiões de uso da sulfentrazona no Brasil (Latossolo vermelho escuro, Latossolo vermelho 
amarelo e Argissolo vermelho amarelo). Para cada local selecionado, foram retiradas dez 
amostras ao acaso, à profundidade de 0 – 10 cm. Em laboratório, as amostras de cada local, 
foram misturadas até a homogeneização para constituírem uma amostra composta, que 
foram secas ao ar e peneiradas em malha de 2 mm. Os solos (100 g) foram colocados em 
Erlenmeyers, com capacidade para 500 mL. A umidade do solo foi corrigida para 30, 70 e 
100% da capacidade de campo e mantida constante até o final do período experimental. 
Após o período de repouso de sete dias, os solos foram suplementados com o herbicida 
sulfentrazona (0, 7 µg g-1 de solo) e mantidos a 27ºC. Solos sem adição de herbicida foram 
utilizados para o controle. Após 14, 30, 60, 120, 180 e 255 dias de incubação foram 
retiradas alíquotas para análise quantitativa dos resíduos de sulfentrazona, por meio de 
cromatografia gasosa. Posteriormente, foi conduzido outro experimento onde as amostras 
de solo, suplementadas ou não com o herbicida, nas mesmas condições já descritas, foram 
mantidas sob diferentes temperaturas (15, 30 e 40ºC) e a umidade mantida constante (70% 
da capacidade de campo). Após 14, 30, 60 e 120 dias de incubação foram quantificados os 
resíduos de sulfentrazona por cromatografia gasosa. Em seguida, procedeu-se o isolamento 
e a identificação dos microrganismos degradadores do herbicida. As bactérias foram 
isoladas e identificadas após crescimento em presença de altas doses do herbicida (2,13; 
4,22 e 7,0 �g g-1). A identificação foi realizada pela análise do perfil de ácidos graxos da 
membrana celular. Os fungos foram isolados e identificados com o auxílio de microscopia 
eletrônica de varredura e o uso de manual de identificação. Com base nas análises 
estatísticas, não houve efeito dos diferentes teores de umidade sobre a degradação da 
sulfentrazona. Para o fator temperatura, com 120 dias, foi observado efeito significativo 
sobre a degradação de sulfentrazona nos solos LVE e LVA. A degradação do herbicida no 
solo LVE foi maior nas temperaturas de 30 e 40ºC, que não diferiram entre si, enquanto que 
no solo LVA a degradação foi maior a 30ºC. As estimativas de meia-vida de sulfentrazona 
para os solos AVA, LVA e LVE foram de 172,41; 146,52 e 91,63 dias, respectivamente. 
Nos solos estudados foi observado que o herbicida estimulou o crescimento de 
actinomicetos, enquanto o crescimento de bactérias foi favorecido pelo herbicida apenas no 
solo AVA e afetado negativamente no solo LVE. O contrário ocorreu para o crescimento 
fúngico, o qual foi favorecido pelo herbicida no solo LVE, não sendo afetado por ele nos 
solos LVA e AVA. As bactérias degradadoras de sulfentrazona foram identificadas como 
Nocardia brasiliensis, Acinetobacter calcoaceticus, Rhizobium radiobacter, Ralstonia 
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pickettii e Methylobacterium radiotolerans. Os fungos isolados e identificados como 
degradadores deste herbicida pertencem aos gêneros Cladosporium sp., Eupenicillium sp., 
Paecilomyces sp., Penicillium sp., Chrysosporium sp. e Metarrhizium sp. 
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ABSTRACT 
 

The destination of herbicides in ground of tempering regions very is studied, what it 
is not verified in ground of tropical regions even so is necessary, a time that the application 
of these composites, can reach fragile areas of the ambient point of view. The herbicide 
sulfentrazone is distinguished enters the used herbicides in the main cultures of the state of 
São Paulo. It is classified as mobile and highly persistent, and has one high how much in 
such a way horizontal vertical leaching potential. Moreover, the persistence of the molecule 
can limit or injuriar the development of species cultivated in rotation. Ahead of the 
importance of the knowledge on the behavior and destination of this herbicide, this study 
examined the degradation of this organic composition in Brazilian edafo-climatic 
conditions. The study was lead in three representative ground of regions of use of 
sulfentrazone, in Brazil (oxisols and spodosol). For each selected place, ten samples to 
perhaps, the depth of 0 - 10cm had been removed. In laboratory, the samples of each place, 
had been mixed until the homogenization to constitute a composed sample, that had been 
droughts to air and bolted in mesh of 2mm. The ground (100g) had been placed in 
Erlenmeyers, with capacity for 500mL. The humidity of the ground was corrected for 30, 
70 and 100% of the field capacity and kept constant until the end of the experimental 
period. After the period of rest of seven days, the ground had been supplemented with the 
herbicide sulfentrazone (0, 7µg g-1 of ground)  and kept 27ºC. Ground without herbicide 
addition had been used for the control. After 14, 30, 60, 120, 180 and 255 days of 
incubation had been removed aliquot for quantitative analysis of the sulfentrazone residues, 
by means of gaseous chromatography. Later, another experiment was lead where the 
ground samples, supplemented or not with the herbicide, in the same described conditions 
already, had been kept under different temperatures (15, 30 and 40ºC) and the kept 
humidity constant (70% of the field capacity). After 14, 30, 60 and 120 days of incubation 
had been quantified the   sulfentrazone residues for gaseous chromatography. After that, the 
isolation and the identification of the degrading microrganismos of the herbicide had been 
carried through. The bacteria had been isolated and identified after growth in presence of 
high doses of the herbicide (2,13; 4,22 and 7,0�g g-1). The identification was carried 
through by the cellular fatty acids analysis. The fungos had been isolated and identified 
with the aid of electronic microscopy of sweepings and the identification manual use. On 
the basis of the statistical analyses, did not have effect of different texts of humidity on the 
degradation of sulfentrazone. For the factor temperature, after 120 days, significant effect 
on the degradation of sulfentrazona in ground LVE and LVA was observed. The 
degradation of the herbicide in ground LVE was bigger in temperatures of the 30 and 40ºC, 
that they had not differed between itself, whereas in ground LVA the degradation was 
bigger 30ºC. The estimates of half-lives of sulfentrazone for ground AVA, LVA and LVE 
had been of 172,41; 146,52 and 91,63 days, respectively. In studied ground it was observed 
that the herbicide stimulated the growth of actinomicetos, while the growth of bacteria was 
favored by the herbicide only in the ground AVA and affected negative in ground LVE. 
The opposite occurred for the fungal growth, which was favored by the herbicide in ground 
LVE, not being affected for it in ground LVA and AVA. The degrading bacteria of 
sulfentrazone had been identified as Nocardia brasiliensis, Acinetobacter calcoaceticus, 
Rhizobium radiobacter, Ralstonia pickettii and Methylobacterium radiotolerans. The 
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isolated and identified fungi, degrading of this herbicide, belong to the sorts Cladosporium 
sp., Eupenicillium sp., Paecilomyces sp., Penicillium sp., Chrysosporium sp. e 
Metarrhizium sp.  
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1 INTRODUÇÃO 

Os agrotóxicos são frequentemente aplicados no decorrer dos ciclos das culturas 

para controlar organismos deletérios ou para impedir o crescimento de plantas daninhas. De 

todos os compostos que atingem o solo, eles merecem atenção especial, pois seu 

desaparecimento, persistência e transformação indicam sua eficácia como produto e seu 

perigo potencial para a microbiota e a qualidade do ambiente (FAY et al., 1997). Muitos 

deles representam uma ameaça  toxicológica progressiva para ambas existências animal e 

humana (ANG et al., 2005). 

Os relatos da presença de agrotóxicos em águas superficiais e subterrâneas 

iniciaram-se nos anos 70, e desde então, com o aprimoramento das técnicas analíticas com 

maior acuidade e sensibilidade, mostraram, por exemplo, que em 1988, mais da metade dos 

estados americanos possuíam águas subterrâneas contaminadas (PARSONS; WITT, 1989). 

Os relatos, geralmente, se referem à contaminação por herbicidas, os quais representam 

49% do consumo total de agrotóxicos. No Brasil, os negócios com estes compostos se 

concentram nas culturas de soja, cana-de-açúcar, milho, arroz e algodão (PACHIONE, 

2004). 

O Brasil é um dos maiores sucessos da agricultura mundial nos últimos 25 anos 

(PIMENTA, 2002). No entanto, a atividade agrícola no Brasil tem expandido sua fronteira 

de forma desorganizada, atingindo áreas de recarga ou de afloramento de aqüíferos, 

bastante vulneráveis à contaminação por agrotóxicos. Isso requer soluções de manejo, uma 

vez que os recursos hídricos subterrâneos vêm sendo utilizados de forma mais intensiva 

(EMBRAPA, 1999).  

A aplicação de herbicidas na agricultura também pode causar contaminação de 

águas superficiais, além das águas subterrâneas. A quantidade de herbicida que se move 

para fora da área de aplicação irá depender das propriedades físico-químicas do herbicida e 

das características do local de aplicação (CARTER, 2000). Para determinar o potencial de 

poluição de águas, para um dado solo e clima, é necessária a determinação da meia-vida e 

da mobilidade dos herbicidas no solo. 

A poluição das águas subterrâneas tem sido muito estudada em regiões temperadas 

(KOLPIN et al., 1998; FUNARI et al., 1998) e mediterrâneas (GRIFFINI et al. 1997; 
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PLANAS et al., 1997). No entanto, dados em solos de regiões tropicais são escassos 

(CASTILHO et al., 1997). A maioria dos dados de meia-vida reportados na literatura foi 

determinada na Europa e nos Estados Unidos e, portanto, não são diretamente aplicáveis a 

países tropicais (DORES; DELAMONICA-FREIRE, 1999).  

Além do problema da contaminação de águas, a diversidade microbiana pode ser 

marcadamente afetada mediante o uso seguido de agrotóxicos, com ou sem alteração do 

metabolismo microbiano, e tais mudanças podem afetar a fertilidade do solo (JOHNSEN et 

al., 2001; KAARE et al., 2001). 

Entretanto os agrotóxicos podem ser mineralizados por um microrganismo ou por 

um conjunto de microrganismos. A biotransformação de um complexo de moléculas 

normalmente envolve o efeito interativo das comunidades mistas de microrganismos e 

conta com a versatilidade metabólica das bactérias e fungos (ALEXANDER, 1999). Logo, 

ela é dependente da presença, número, e capacidade enzimática dos microrganismos do 

solo. Porém, a biodisponibilidade do composto, assim como as propriedades físico-

químicas do solo e do composto influenciam fortemente a taxa de degradação (AISLABIE; 

LOYD-JONES, 1995). 

Entre os agrotóxicos, a biotransformação de herbicidas tem sido objeto de estudo, 

devido ao potencial elevado, de parte destes compostos, para contaminação ambiental. Uma 

vez que grande parte deles é aplicada diretamente no solo. A disponibilidade destes 

compostos para os microrganismos do solo depende dos fatores temperatura e umidade, 

uma vez que ambos afetam sua adsorção ao solo, influenciando a bioatividade e a 

persistência dos mesmos (BEULKE et al., 2004). Além disso, em escala de campo, a 

temperatura ótima para degradação de compostos orgânicos é a mesofílica (ao redor de 

25ºC a 40ºC), e a umidade do solo tem efeito direto e profundo na proliferação dos 

microrganismos e suas atividades (FAY; SILVA, 2004). 

O herbicida sulfentrazona destaca-se como objeto de estudo para biotransformação. 

Ele é um dos herbicidas mais utilizados nas principais culturas do Estado de São Paulo 

(FAIRBANKS, 2005). Esta molécula é um ácido fraco que tem uma constante de 

dissociação (pKa) de 6,56, logo,  pode estar nas formas neutra (em pH < 6,56) e aniônica 

(em pH > 6.56) em solos agrícolas. Em solos arenosos e em valores de pH que excedem seu 
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pKa, sua adsorção diminui e cresce sua susceptibilidade a lixiviação e escorrimento 

superficial (GREY et al., 1997; GREY et al., 2000). Este herbicida é altamente móvel, 

persistente, tem um alto potencial para contaminação de águas, e é considerado perigoso ao 

meio ambiente (AGROFIT, 2002; EPA, 2003). 

A degradação microbiana do herbicida sulfentrazona é algo a ser explorado, uma 

vez que ainda não há relatos referentes a esta ocorrência, e que facilitaria o 

desenvolvimento de futuros estudos de biorremediação de locais contaminados. Além 

disso, os dados obtidos podem dar origem a taxas constantes aplicadas em modelos de 

destino e transporte, permitindo o estudo do comportamento de sulfentrazona em solos 

brasileiros. Sendo assim, foram traçados para este estudo os seguintes objetivos: 

Avaliar a interação microbiana com o herbicida sulfentrazona enfocando a 

degradação da molécula, em diferentes tipos de solos brasileiros. 

Determinar os efeitos da temperatura e umidade na degradação, dependente do 

tempo, do herbicida sulfentrazona. 

Avaliar o efeito do herbicida sobre a microbiota dos solos mediante a contagem 

de unidades formadores de colônias. 

Selecionar e caracterizar morfologicamente os microrganismos capazes de 

degradar sulfentrazona. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 Agrotóxicos 

 Os agrotóxicos são compostos orgânicos antropogênicos, formulados para controlar 

de forma seletiva plantas e organismos considerados prejudiciais para culturas agrícolas 

(RIGHETTO, 1997). Quando eles são utilizados corretamente, podem salvar acima de 40% 

das perdas das colheitas, mas o uso reduzido ou exagerado desses químicos pode causar 

consideráveis conseqüências tanto ambientais quanto para a saúde pública 

(RICHARDSON, 1998) . 

 O acúmulo de agrotóxicos na biosfera pode criar um estresse ecológico, resultando 

na contaminação de recursos naturais e acumulação nos diferentes níveis tróficos da cadeia 

alimentar, sendo extremamente prejudicial aos seres vivos nos níveis mais altos, incluindo 

o homem (GOLOVLEVA et al., 1992).  

O mercado mundial de agrotóxicos movimenta atualmente US$ 30 bilhões por ano. 

Segundo dados do Sindicato Nacional da Indústria de Produtos para Defesa Agrícola 

(SINDAG), o Brasil ocupa o 3º lugar no consumo de agrotóxicos e movimenta US$ 2.5 

bilhões, após Estados Unidos e Japão (FAIRBANKS, 2005). Existe, ainda, uma tendência 

para o aumento do uso desses compostos. Segundo divulgação do Instituto Brasileiro de 

Geografia e Estatística, em 2004 o uso de agrotóxicos no Brasil aumentou 22%, passando 

de 2.3 kg ha-1 para 2.8 kg ha-1 (FELICONIO, 2006). Os herbicidas representam 49% dentro 

desse total e seu uso está concentrado nas culturas de soja, cana-de-açúcar, milho, arroz e 

algodão (PACHIONE, 2004).  

O estado de São Paulo ocupa o primeiro lugar do país na agropecuária e contribui 

com 19% da produção nacional (AGÊNCIA, 2002), constituindo o segundo maior produtor 

de soja e de cana-de-açúcar (GOVERNO, 2005). No entanto, ele ocupa o terceiro lugar no 

consumo de herbicidas (FERREIRA et al., 2002). 

A adoção de práticas conservacionistas de manejo de solo no Brasil, como sistema 

de semeadura direta, ocasiona alterações no processo de produção agrícola. Uma vez 

instalado o sistema, o revolvimento do solo passa a ser bem menor e, com isso, o preparo 

do solo deixa de ser utilizado para o controle de plantas daninhas. Como conseqüência, tem 
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aumentado a dependência do uso de herbicidas, principalmente em áreas de plantio de soja. 

Nos últimos 10 anos, cerca de US$ 800 milhões por ano foram gastos com o consumo de 

herbicidas no país, sendo que somente a cultura da soja absorveu praticamente a metade 

deste montante. (REGITANO et al., 2001).  

Apesar do Brasil ser um dos maiores sucessos da agricultura mundial (PIMENTA, 

2002), a expansão da fronteira agrícola brasileira levou a utilização de áreas de recarga ou 

de afloramento de aqüíferos, vulneráveis à contaminação por agrotóxicos. Isso requer 

soluções de manejo que tornem esses sistemas sustentáveis, uma vez que os recursos 

hídricos subterrâneos vêm sendo utilizados de forma mais intensiva. Vários esforços estão 

sendo canalizados pelos órgãos governamentais e entidades privadas com o intuito de 

preservar a qualidade das águas (EMBRAPA, 1999).  

Os relatos de contaminação de águas, geralmente, se referem à contaminação por 

herbicidas, os quais podem ser dispersos via escoamento superficial e lixiviação, causando 

contaminação de águas superficiais e subterrâneas. Apesar de considerar em separado os 

problemas de ambas, os ciclos hidrológicos permitem a conexão direta entre estes dois 

compartimentos. Dependendo do gradiente hidráulico, a água de superfície recarrega a água 

subterrânea ou é suprida por ela (LEONARD, 1990).  

A poluição das águas subterrâneas tem sido muito estudada em regiões temperadas 

(KOLPIN et al., 1998; FUNARI et al., 1998) e mediterrâneas (GRIFFINI et al. 1997; 

PLANAS et al., 1997). Os relatos geralmente se referem a contaminação por atrazina 

(KOLPIN et al., 1998; KOOKANA et al., 1998; GRAYMORE et al., 2001) simazine e 

outros derivados de s-triazine (PICK et al., 1992; DONNELLY et al., 1993; LAMB et al., 

1998), alaclor (OSANO, 2002), outros cloroacetanilidas e fenilureas (KOLPIN et al., 2000; 

GERECKE et al., 2001; CARACCIOLO et al., 2005).  

Relatos de contaminação de águas subterrâneas em regiões tropicais, como 

mostrado para herbicidas do grupo triazinas (LI et al., 2001), são escassos (CASTILHO et 

al., 1997). Laabs et al. (2002) detectaram a presença dos herbicidas alaclor, atrazina, 

metolaclor, e trifluralina por todo perfil de dois solos do cerrado brasileiro, e em 95cm de 

profundidade do solo de lisímetros, indicando que a possibilidade de poluição de águas 

subterrâneas por esses compostos não pode ser descartada. O tempo necessário para 
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dissipação de 90% dos compostos foram de 14 e 20, 14 e 62, 41 e 82, 26 e 60 dias nos solos 

Latossolo vermelho amarelo e Areia Quartzosa, para os herbicidas alaclor, atrazina, 

metolaclor e trifluralina, respectivamente.  

Apesar da avaliação do comportamento de herbicidas em solos tropicais ser relatada 

por diversos autores (OLIVEIRA JUNIOR et al., 2001; LAABS et al., 2000; LAABS et al., 

2002; PARAÍBA et al., 2003; SILVA et al., 1998; CHEAH et al., 1997), sempre há 

indicação da necessidade de estudos incluindo avaliações de fatores controladores de 

adsorção, e degradação microbiana desses compostos.  

O risco de contaminação de águas subterrâneas é classificado pelo índice do 

potencial de lixiviação (LPI) dos compostos orgânicos, frequentemente utilizado por 

agências governamentais e corporações privadas, uma vez que o transporte e degradação de 

compostos orgânicos é muito complexo envolvendo processos físicos, químicos e 

biológicos (BOESTEN, 2000). Além disso, estudos de monitoramento da presença de 

agrotóxicos em águas apresentam elevado custo, e consomem muito tempo devido ao 

grande número de análises que devem ser realizadas (SPADOTTO et al., 2004). 

Um dos fatores importantes na determinação do potencial de lixiviação de 

agrotóxicos, é a  degradabilidade destes compostos, geralmente expressa pela meia-vida, 

que constitui um dos principais processos controladores de sua mobilidade no solo 

(GUSTAFSON, 1989). A meia-vida é muito variável, incluindo dias, meses, ou anos. A 

maioria dos dados reportados na literatura foram determinados na Europa e nos Estados 

Unidos e, portanto, não são diretamente aplicáveis a países tropicais (DORES; De-

LAMONICA-FREIRE, 1999). A sua determinação deve ocorrer em condições normais de 

uso, na região em que o composto orgânico é utilizado. 

Em ambientes de clima tropical as condições de alta temperatura e precipitação, 

quando associadas com boa drenagem, favorecem o intemperismo e, conseqüentemente, a 

formação de solos com acúmulo de minerais de argila do tipo 1:1 e óxidos de ferro e 

alumínio (SILVA et al., 1998). No Brasil, por exemplo, os latossolos, que corresponde a 

esta classe de solos, compreendem cerca de 50 a 60% do território (REGITANO et al., 

2001), e podem constituir um material para trabalhos de degradação de agrotóxicos. 
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Laabs et al. (2002), por exemplo, conduziram um estudo piloto de lixiviação e 

degradação de agrotóxicos aplicados em milho e soja, nos solos Latossolo vermelho-

amarelo e Areia Quartzosa do cerrado brasileiro, e mostraram que a meia-vida foi de cinco 

a dez vezes menor do que aquelas obtidas para regiões temperadas. Ainda em solo do 

cerrado brasileiro, Laabs et al. (2000), demonstraram que a meia-vida dos herbicidas 

atrazina, simazina e metolaclor foi bem menor (T1/2 < 15 dias) em relação aquela obtida no 

mesmo solo de regiões temperadas. O que ocorreu, principalmente, pelo aumento da perda 

dos herbicidas por degradação e volatilização, devido a condição climática. 

Paraíba et al. (2003) provaram ser essencial a inclusão da temperatura do solo no 

índice de potencial de lixiviação em condições tropicais, e estimaram o LPI de vários 

herbicidas em dois solos brasileiros (Tabela 1). 

 

Tabela 1 – Meia-vida (TOMLIN, 2000) e potencial de lixiviação de herbicidas aplicados 

na cultura da soja e/ou cana-de açucar nos solos Neossolo Quartizarenico 

órtico (NQO) e Latossolo vermelho distrófico (LVD), na região do Cerrado de 

São Gabriel do Oeste (PARAÍBA et al., 2003). 

Herbicida Meia vida (dias) Potencial de lixiviação 

  Solo NQO Solo LVD 

Atrazina 77 Alto Baixo 

2,4-D 10 Muito baixo Muito baixo 

Clomazone 30 Muito baixo Muito baixo 

Clorimuron-etil 40 Baixo Muito baixo 

Diclosulam 65 Muito alto Alto 

Dimetenamid 43 Moderado Baixo 

Fenoxaprop 21 Muito baixo Muito baixo 

Fluazifop-p-butil 15 Baixo Muito baixo 

Flumetsulam 60 Muito alto Alto 

Fomesafen 100 Muito alto Alto 

Haloxifop 55 Moderado Baixo 
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Herbicida Meia vida (dias) Potencial de lixiviação 

  Solo NQO Solo LVD 

Imazaquim 60 Muito alto Moderado 

Imazetapir 90 Muito alto Muito alto 

Lactofen 7 Muito baixo Muito baixo 

Metolaclor 90 Moderado Baixo 

Metribuzin 40 Moderado Baixo 

Paraquat 1000 Muito Baixo Muito Baixo 

Sulfentrazona 540 Muito alto Muito alto 

 

Outros autores determinaram o LPI de herbicidas em solos brasileiros, como 

Oliveira Junior et al. (2001) que determinaram o LPI destes compostos nos solos Latossolo 

roxo, Areia Quartizoza e Podzólico vermelho-amarelo. Segundo estes autores o herbicida 

alachlor, com meia-vida de 15 dias, foi classificado como tendo potencial de lixiviação 

intermediário. Já os herbicidas, atrazina, hexazione e mesulfuron, com T1/2 de 55, 90 e 23-

33 dias respectivamente, apresentaram um alto potencial de lixiviação nesses solos.  

 

2.2 Impacto de agrotóxicos no ambiente solo 

O solo é um sistema vivo e dinâmico, um recurso não renovável, e a maior interface 

entre a agricultura e o ambiente (DORAN; ZEISS, 2000). A qualidade e saúde do solo 

determinam a sustentabilidade agrícola e a qualidade ambiental, as quais juntas determinam 

a saúde vegetal, animal e humana (ARSHAD; MARTIN, 2002; DORAN et al., 2002). 

Porém, mundialmente, vem ocorrendo um declínio na qualidade do solo devido às 

mudanças adversas em suas propriedades físicas, químicas e biológicas, sendo que uma das 

causas principais é a contaminação por agrotóxicos (ARSHAD; MARTIN, 2002). 

Deposições de agrotóxicos podem afetar as atividades microbianas em diferentes 

níveis funcionais. Isso acarreta mudanças na formação da complexa estrutura do solo e 

fertilidade, uma vez que os microrganismos são auxiliares importantes para tais fatores, 

através de reações bioquímicas que são fundamentais para renovação e mudança da 

composição original dos solos (FAY; SILVA, 2004). 
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A biomassa total e a diversidade microbiana também podem ser afetadas por 

agrotóxicos. Elas constituem a principal defesa contra a perda de nutrientes (por erosão ou 

por lixiviação) para todo o ecossistema (FAY; SILVA, 2004). 

A diversidade microbiana possui duas implicações importantes. A primeira é que 

uma diminuição na diversidade irá, de forma geral, resultar no risco de uma diminuição na 

capacidade do sistema biológico em responder a perturbações. A segunda é que a 

diversidade microbiana reflete o histórico da influência no microambiente, ou seja, ela 

indica quanto o ecossistema foi estressado (JOHNSEN et al., 2001). 

Na literatura, o efeito de compostos orgânicos sobre a diversidade e a atividade 

microbiana é extremamente diverso, variando de relatos sobre o efeito dos compostos em 

espécies individuais ou em populações e sistemas biológicos, existindo grande diversidade 

de métodos para os testes tanto em laboratório quanto em campo (EDWARDS; BATER, 

1990). 

El-Fantroussi et al. (1999) utilizou a técnica de DGGE (gradiente desnaturante em 

gel de eletroforese) para avaliar o efeito de três herbicidas (diuron, diuron + linuron e 

cloroturon) sobre a microbiota de um solo. Foram encontradas duas bandas associadas a 

Pseudomonas no solo controle, as quais estiveram ausentes nos solos tratados com o 

herbicida linuron.  

Haney et al. (2000) mediram a atividade microbiana pela determinação da 

mineralização de C e N. Eles observaram que a mineralização do C aumentou logo no 

primeiro dia após a adição de glifosato e continuou por 14 dias. A mineralização de C foi 

maior com o aumento da concentração do herbicida, sendo significativamente maior em 

todas as aplicações quando comparado ao controle. O herbicida estimulou 

significativamente a atividade microbiana, não afetando a biomassa. 

Os efeitos de agrotóxicos sobre os microrganismos do solo podem ser inibitórios, 

estimulantes e/ou inexistentes. Atlas et al. (1991) observaram ambos os efeito, mediante 

aplicação do herbicida 2,4,5-T (ácido triclofenoxiacético, 100 µg g-1), em comunidades 

microbianas de um solo arenoso. A diversidade das comunidades perturbadas foi 

significativamente menor, levando a sobrevivência de relativamente poucas espécies. 
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Enquanto as comunidades desenvolvidas demonstraram aumento na tolerância fisiológica e 

versatilidade metabólica em relação ao herbicida. 

A contagem de fungos não foi modificada significativamente sob aplicação do 

herbicida fluzaifop-butil, quando em baixas concentrações (0 e 0,6 µg g-1). No entanto, foi 

observada uma alta inibição temporária, para as concentrações de 3 e 6 µg g-1 (ABDEL-

MALLEK et al., 1996). Já a aplicação dos herbicidas 2,4-D, tiobencarbe e flucoralin, 

ambos na dose recomendada, inibiu de modo geral as populações fúngicas. Este efeito foi 

transitório na presença de 2,4-D, e nas parcelas tratadas com tiobencarbe e flucoralin as 

populações fúngicas permaneceram menores do que as do controle (SHULA; MISHRA, 

1997).  

Os agrotóxicos podem afetar também a simbiose entre os rizóbios e as leguminosas, 

sob doses recomendadas para os compostos ou superior a estas . Isso pode ocorrer de vários 

modos: indiretamente, causando anomalias no crescimento das plantas, ou diretamente, 

reduzindo a sobrevivência ou o crescimento das bactérias no solo, influenciando a fixação 

de nitrogênio ou inibindo diretamente o processo de nodulação (SILVA et al., 2004). 

Num estudo realizado por Arruda et al. (2001), o herbicida sulfentrazona reduziu 

tanto a formação de nódulos quanto a fixação de nitrogênio. A matéria seca dos nódulos das 

raízes de soja, mediante aplicação de 72µg m-2 (dose recomendada) do ingrediente ativo 

(i.a.), apresentou redução de 55,5% no estágio R3 da cultura e de 75% em R5. O número de 

nódulos apresentou uma redução de 33% em R3 e de 82,6% em R5. Também houve 

decréscimo dos teores de aminoácidos e ureídeos no exsudato do xilema com o aumento da 

dose do herbicida (36 a 144µg m-2 de i.a.), e doses maiores do que 24µg m-2 de i.a. inibiram 

50% a concentração de nitrato na seiva dos vasos do xilema. Ambas as alterações 

acarretaram menor produção e menor quantidade de fotoassimilados translocados e 

alocados aos nódulos. 

  

2.3 Biotransformação 

A transformação microbiana de agrotóxicos no solo varia em função de fatores 

como teor de água, temperatura, aeração, pH e níveis de nutrientes. Além destes, a 

disponibilidade do composto e a presença de microrganismos aptos a sua degradação são 
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fatores de grande importância, e determinantes na taxa de metabolismo microbiano 

(AISLABIE; LOYD-JONES, 1995). 

A disponibilidade é dependente das propriedades físicas e químicas, tanto dos 

compostos como do solo. Dentre as propriedades do composto estão a solubilidade em 

água, alcalinidade e radicais reativos, entre outros. Entre as propriedades do solo, a 

quantidade e tipos de colóides são de grande importância na adsorsão do composto às 

partículas sólidas presentes (MONTEIRO, 2001).  

A adsorção diminui a disponibilidade dos agrotóxicos. Após sua aplicação eles são 

geralmente concentrados nas regiões externas dos agregados do solo e podem, lentamente, 

movimentar-se para dentro dos agregados. A degradação pelos microrganismos do solo 

ocorre principalmente na solução do solo, e em seguida na superfície e camadas exteriores 

dos agregados do solo (SCOW; JOHNSON, 1997; BEULKE et al., 2004). Porém isso não 

necessariamente implica que a degradação do composto químico adsorvido é insignificante 

(BOIVIN et al., 2005). Park et al. (2003) verificaram uma atração quimiotática dos 

microrganismos de um solo ao herbicida atrazina, o que aliado a grande concentração do 

herbicida adsorvido em relação a que estava na solução do solo, causou um aumento da 

taxa de mineralização do herbicida adsorvido. 

A presença de microrganismos aptos para degradação de agrotóxicos conduz a um 

metabolismo dos mesmos, onde estes utilizam os compostos como fonte de carbono e 

energia, ou outro nutriente. O metabolismo pode ser construtivo e sequencial, conduzindo a 

uma oxidação completa dos compostos para dióxido de carbono e água, ou pode ser 

incompleto e produzir intermediários persistentes (de SOUZA et al., 1998). Quando os 

microrganismos são capazes de transformar parcialmente os compostos para produtos que 

não produzem energia para o seu crescimento, o qual é mantido pela presença obrigatória 

de outro substrato, o processo é denominado co-metabolismo (SILVA et al., 2004).  

Os agrotóxicos podem ser degradados por um simples microrganismo ou por um 

conjunto de microrganismos diferentes, mas a degradação de um complexo de moléculas 

normalmente envolve o efeito interativo de comunidades mistas de microrganismos, 

contando com a versatilidade metabólica de bactérias e fungos (ALEXANDER, 1999).  
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A degradação microbiana de agrotóxicos geralmente envolve a utilização de 

sistemas enzimáticos que, bioquimicamente, transformam o mesmo em nutrientes e em 

fonte de energia para o microrganismo. As enzimas são compostos orgânicos complexos 

que aceleram reações químicas sem tornarem-se parte dos produtos finais, governando as 

reações de degradação dos agrotóxicos e tendo como função complexar nutrientes para as 

células microbianas. Podem ser intracelulares necessitando que o composto seja absorvido, 

ou extracelulares, onde são liberadas pelos microrganismos para a solução do solo, 

podendo, então, reagir com o composto (KAUFMAN; EDWARDS, 1982).  

Diferentes enzimas podem ser envolvidas no processo de degradação de 

agrotóxicos. As enzimas clorohidrolase atrazina (AtzA), etilaminohidrolase hidroxiatrazina 

(AtzB), e isopropilaminohidrolase isopropilamelide (AtzC) estão envolvidas na conversão 

de atrazina para ácido cianúrico, o qual é mineralizado para dióxido de carbono e amônia 

por enzimas comumente encontradas nas bactérias do solo. Os genes, responsáveis pela 

síntese dessas enzimas envolvidas no metabolismo de atrazina, podem ser encontrados em 

um único microrganismo, como Pseudomonas sp. ADP (SADOWSKY et al., 1998). 

Alguns deles, juntos ou não de outros genes envolvidos na síntese de outras enzimas, 

podem estar em outros microrganismos como Nocardia sp. e Rhizobium sp. (SMITH et al., 

2005). 

A capacidade enzimática degradativa pode ser afetada pelos substituintes do anel 

aromático do agrotóxico. Como ocorreu segundo o estudo de Dejonghe et al. (2003), para 

herbicidas a base de urea, onde uma cultura mista bacteriana foi capaz de degradar 

herbicidas que continham o grupo metoxi-metil urea e não os que continham o grupo 

dimetil-amino urea.  

Uma vez que microrganismos presentes nos solos são capazes de degradar e 

mineralizar agrotóxicos, pode-se desenvolver biorremediação de sítios contaminados, 

empregando-se microrganismos previamente selecionados (POINTING, 2001). Logo, o 

isolamento, a caracterização e a identificação de microrganismos, com habilidade em 

metabolizar compostos potencialmente tóxicos, é de suma importância para a 

biorremediação. 
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Biorremediação é o termo utilizado para descrever a decomposição microbiana de 

produtos orgânicos. Esta tecnologia permite o tratamento de áreas contaminadas, pelo uso 

de células ou produtos celulares para a limpeza destes ambientes, visando a transformação 

de contaminantes em produtos menos tóxicos que podem ser integrados nos ciclos 

biogeoquímicos naturais (BOUWER et al., 1994; MELO et al., 2001). A biorremediação 

pode também ser realizada por plantas, as quais são capazes de retirar compostos tóxicos do 

solo através de sistemas enzimáticos, processo denominado fitorremediação (SILVA et al., 

2004).  

A aplicação da biorremediação quando comparada aos métodos físicos de limpeza 

é considerada menos onerosa, e causa menor impacto ambiental.  

 

2.3.1 Biotransformação de herbicidas  

Muitos estudos têm indicado que a degradação de herbicidas requer a atuação de 

uma cultura mista microbiana (EL-FANTROUSSI, 2000; PARK et al., 2003; SETTE et al., 

2005;  SMITH et al., 2005; KUMAR; PHILIP, 2006; SATSUMA, 2006). Uma ilustração 

advém de um estudo de Dejonghe et al. (2003), onde a cultura pura de Variovax sp. WDL1 

não mineralizou completamente o herbicida linuron, o que ocorreu junto a atuação de mais 

4 linhagens bacterianas, que degradaram os metabólitos formados, como 3,4-dicloroanilina 

e N,O-dimetilhidroxilamina. Contudo, culturas puras tem sido obtidas para a transformação 

de 3,4-dicloroanilina (CULLINGTON; WALKER, 1999), atrazina (De SOUZA et al., 

1998; AISLABIE et al., 2004), 2,4-D (HAWKINS; HARWOOD, 2002), diuron 

(TURNBULL et  al., 2001), entre outros. 

Há muitos trabalhos sobre a degradação de herbicidas e a taxa de degradação desses 

compostos varia em função de diferentes fatores. 

A degradação pode variar conforme as condições ambientais e/ou de cultivo 

microbiano. Em solos agrícolas, menos de 4% do carbono aromático de alaclor foi 

mineralizado entre 30 e 120 dias (YEN et al., 1994). Enquanto após 122 dias, 14 e 12% do 

herbicida (18 �g mL-1) presente em meio extrato de malte suplementado com substrato 

advindo de madeira, foram degradados pelos fungos Ceriporiopsis subvermispora e 

Phlebia tremellosa, respectivamente, com rompimento do carbono aromático e produção de 
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CO2 (FERREY et al., 1994). O uso de meio mineral de sais, acrescido de alaclor, para 

crescimento de seis linhagens do gênero Streptomyces, propiciou a degradação de 50 a 78% 

do herbicida após 7 dias de incubação a 30ºC (SETTE et al., 2005).   

Arthrobacter globiformis D47, adicionada em amostras de solo, degradou os 

herbicidas diuron e linuron, dentre outros herbicidas, no decorrer de 10 dias. A 

concentração inicial de ambos os herbicidas foi inicialmente igual a 20 �g g-1 solo, e a final 

foi menor que 2 �g g-1 solo (TURNBULL et al., 2001). A mesma bactéria metabolizou 

completamente o herbicida diuron após 70 horas, quando este estava presente como única 

fonte de energia em meio líquido (WIDEHEM et al., 2002). O herbicida linuron e seu 

metabólito 4-bromoanilina foram degradados por uma cultura microbiana enriquecida, em 

meio de cultura líquido, após 4 dias de incubação (EL_FANTROUSSI, 2000). 

A degradação pode variar também conforme a concentração do composto em 

estudo. SETTE et al. (2005) mostraram que entre 6 linhagens do gênero Streptomyces, 

somente as linhagens Streptomyces sp. LS166, LS177, e LS182 foram capazes de crescer 

em alaclor numa concentração de 144 mg L-1. Estas degradaram de 60 a 75% do herbicida 

em 14 dias. As demais linhagens cresceram somente em dose menor do que 72 mg L-1, e 

também degradaram o composto, após 7 dias de incubação. 

Os microrganismos podem responder de forma diferenciada a diferentes doses de 

um herbicida, variando, então, o tempo requerido para a degradação do composto. O fungo 

Cunninghamella elegans foi capaz de transformar 660 �g mL-1 de metolaclor após 48 horas 

de incubação, sendo identificados seis metabólitos (não tóxicos) que corresponderam a 81% 

do total do composto parental (POTHULURI et al., 1997). Mucor racemosus, Fusarium sp. 

e um actinomiceto, degradaram 70, 68 e 59%, respectivamente, deste herbicida à          

50�g mL-1 após 9 dias de incubação (SAXENA et al., 1987). Sanyal e Kulshrestha (2002), 

mostraram que os fungos Aspergillus flavus e Aspegillus terricola degradaram em conjunto 

este herbicida  na concentração de 100 �g mL-1, com uma meia-vida de 3,5 dias, e 

isoladamente de 3,6 e 6,4 dias, respectivamente. 

Outro fator que pode interferir na degradabilidade de um herbicida é a ocorrência da 

exposição anterior dos microrganismos ao composto, ou seja, grau de adaptação dos 

mesmos ao composto. Dellamatrice e Monteiro (2004) mostraram que a degradação de 
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diuron foi mais rápida em solo anteriormente exposto ao herbicida (T1/2 de 77 dias) do que 

em solo sem nenhuma aplicação anterior (T1/2 de 444 dias). O único metabólito encontrado 

foi 3,4-dicloroanilina. 

Enfim, a taxa de biotransformação de um herbicida geralmente varia conforme a 

molécula, e o(s) microrganismo(s) degradador(es). O fungo Chrysosporium pannorum 

degradou 61% de 2,4-diclorofenol após 5 dias de incubação, porém o mesmo degradou 

somente 10% do composto parental dessa molécula, o herbicida 2,4-D, nesse período 

(VROUMSIA et al., 2005). Koroleva et al. (2002), por exemplo, mostraram que o grau de 

consumo dependeu da cultura fúngica adicionada ao meio de cultura, onde Cerrena 

maxima, Coriolopsis fulvocenerea, e Coriolus hirsutus, produtores de lacase, consumiram 

mais de 50% de atrazina em 5 dias de cultivo, e 80 a 90% em 40 dias. Enquanto a linhagem 

Mycelia sterilia INBI 2-26, também produtora de lacase, consumiu mais de 70% de 

atrazina em apenas 17 dias.  

 

2.3.2 Influência da temperatura e umidade na biotransformação de herbicidas 

A partição de herbicidas no solo é dependente da temperatura e conteúdo de água, 

uma vez que o herbicida pode estar como vapor diluído no ar do solo, como soluto diluído 

na solução aquosa do solo, ou adsorvido na matéria orgânica e mineral do solo (TRUMAN 

et al., 1998; PARAÍBA et al., 2003; HULTGREN et al., 2002; LOVELL-TAYLOR et al., 

2002). 

Altas temperaturas podem aumentar a solubilidade de compostos em água, a difusão 

e a reação de sorção química. Em contraste, sorção física é diminuída devido a sua natureza 

exotérmica. Dessorção usualmente requer energia e pode ser aumentada em altas 

temperaturas (BEULKE et al., 2004).  

O conteúdo de água também exerce influência na sorção de herbicidas, o que 

depende, também das propriedades dos compostos (ROY et al., 2000). Quando o conteúdo 

de água no solo está baixo, a estrutura de substâncias húmicas é modificada e as superfícies 

tornam-se mais hidrofóbicas, favorecendo a sorção de herbicidas hidrofóbicos. Em 

contraste, quando o conteúdo de água no solo é alto, os compostos hidrofílicos são 
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freqüentemente adsorvidos devido a sua alta afinidade por regiões hidrofílicas do húmus 

(BEULKE et al., 2004).  

Além de influenciar no comportamento dos compostos orgânicos no solo, a 

umidade tem efeito direto sobre o microbiota dos solos. O baixo conteúdo de umidade, 

além de reduzir o herbicida na solução do solo, reduz a biomassa e a atividade microbiana, 

por ser um componente indispensável do protoplasma celular. A água, de forma geral, 

auxilia também nas trocas gasosas e dissolve e transporta os diferentes nutrientes (FAY; 

SILVA, 2004).  

Segundo Hultgren et al. (2002) o conteúdo de água, juntamente com o pH, 

influenciaram fortemente o comportamento do herbicida prosulfuron em campos agrícolas. 

O aumento do conteúdo de água causou aumento na atividade biológica e, 

consequentemente, a degradação do prosulfuron. García-Valcárcel e Tadeo (1999) 

mostraram que as taxas de degradação dos herbicidas hexazinone e simazine, em um solo 

areno-argiloso, foram maiores com o aumento do conteúdo de umidade, o qual variou de 4 

a 18% a 25ºC. 

A temperatura, assim como a umidade, tem efeito direto no crescimento e atividade 

dos microrganismos. Em escala de campo, a degradação de compostos orgânicos é ótima 

em temperatura mesofílica (ao redor de 25ºC a 40ºC) e ocorre lentamente ou não ocorre em 

temperaturas muito baixas ou muito altas (FAY; SILVA, 2004). A variação sazonal, na 

temperatura e umidade, precisa ser levada em consideração quando os herbicidas são 

usados em climas diferentes. 

A degradação microbiana do herbicida terbutilazina foi influenciada positivamente 

pela temperatura em solo superficial, mas não em subsolo. A meia-vida foi de 30  e 180 

dias em solo superficial e subsolo respectivamente, a 22ºC, Enquanto a 15ºC foi igual a 180 

e 200 dias para os respectivos solos (CARACCIOLO et al. 2001). A degradação do 

herbicida florasulam e de seu principal metabólito 5-hidroxiflorasulam também foi afetada 

pela temperatura em 3 tipos de solos. A meia-vida do herbicida foi de 1 a 8 dias a 20-25ºC 

e de 6 a 85 dias a 5ºC. Enquanto para o seu metabólito foi de 8 a 36 dias a 20-25ºC e de 43 

a 78 dias a 5ºC (KRIEGER et al., 2000). 
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Segundo Yen et al. (2003), após treze semanas de incubação, não houve dissipação 

do herbicida oxifluorfen, quando a cultura foi incubada a 10ºC, mas  23% e 55% foi 

dissipado a 25ºC e 40ºC, respectivamente, ambos com a umidade a 60% da capacidade de 

campo. A meia-vida do herbicida variou de 72 a 160 dias em solos subtropicais distintos 

(texturas argilosa, franco-argiloarenosa e argilo-siltosa).   

A temperatura e a umidade influenciam a degradação de herbicidas, uma vez que 

interferem na microbiota dos solos. Esses fatores exercem uma ação conjunta sobre a 

degradação. A meia-vida de metsulfuron-metil foi reduzida de 4,79 para 2,78 dias, 4,9 para 

3,5, e de 3,3 para 1,9 dias, para três tipos de solo respectivamente, quando a temperatura 

aumentou de 20 para 30ºC a 80% da capacidade de campo. Similarmente, a meia-vida 

diminuiu com o aumento da umidade do solo de 20 para 80% a 30ºC (ISMAIL; AZLIZAN, 

2002). Jurado-Exposito e Walker (1998), estudando a degradação dos herbicidas 

isoproturon, propyzamide e alaclor, verificaram que a meia vida de ambos os compostos foi 

maior em  umidade e temperatura mais baixas (10% e 10ºC em relação a 20% de umidade e 

20ºC).   

A presença de água estimulou a biotranformação de isoxaflutole para diketonitrila, 

ácido benzóico e outros produtos, que também foi positivamente afetada pela temperatura. 

Depois de 56 dias de incubação, 16% do total de 14C apareceu como CO2 em solo a 35ºC, 

enquanto uma mineralização insignificante ocorreu em solo a 5ºC (LOVELL-TAYLOR et 

al., 2002). Beltrán et al. (2003) mostraram que a degradação de isoxaflutole, dando origem 

a diketonitrila, foi maior com o aumento do conteúdo de umidade (17, 29 e 45%) e da 

temperatura (10, 20, 30, 40 e 60ºC), para 5 tipos de solo.  

 

2.4 O herbicida sulfentrazona 

O herbicida sulfentrazona esta entre os herbicidas mais utilizados nas principais 

culturas do estado de São Paulo (soja e cana-de-açúcar). Ele pode ser aplicado pós-plantio 

ou como pré-emergente em relação às plantas daninhas e o controle destas ocorre pela 

inibição da enzima protoporfirinogênio oxidase (Protox). Após ser absorvido pelas raízes 

das plantas, sua translocação ocorre com pequena movimentação pelo floema, pelo fato de 
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ocorrer rápida dessecação foliar. As plantas se tornam necróticas e morrem após exposição 

à luz (DAYAN, et al., 1998). 

As características inerentes ao herbicida sulfentrazona são: 

• Nome químico: N-[2,4–dicloro-5-[4-(difluorometil)-4,5-dihidro-3-metil-5-

oxo-1H-1,2,4-triazol-1-yl]-fenil] metanossulfonamida. 

• Propriedades químico-físicas:  

- Massa molar: 387,2 

- Fórmula molecular: C11H10Cl2F2N4O3S 

- Fórmula estrutural: 

 

 

- Ponto de fusão: 121-123ºC 

- Pressão de vapor: 1,3 x 10-4 mPa (25ºC) 

- Coeficiente de partição octanol-água (Kow): log Kow =1,48 

- Gravidade específica: 1,21 g mL-1 (20ºC) 

- Estabilidade: Estável a hidrólise em água (pH 5-9), mas sofre fotólise 

(T1/2<0,5 dias) 

- Solubilidade em água: 400 mg L-1 (25ºC).  

- Aplicação: Controle de plantas daninhas anuais de folha larga, 

algumas gramíneas e Cyperus spp. em soja (Glycine Max L.), cana-

de-açucar (Saccharum officinarum) e fumo (Nicotiana tabacum). 

Formulação: SC (TOMLIM, 2000; CHEN, 2003). 
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• Comercialização: Introduzido pela FMC Corporation. Nomes comerciais: 

Authority, Spartan (USA), Boral (Brasil) (FMC), Capaz (América Latina) 

(FMC,1995). 

• Destino no solo:  

- Estável no solo: Meia vida de 18 meses (TOMLIM, 2000). Segundo 

Chen (2003) tem T1/2 de 121 dias em solos arenosos e T1/2 de 302 

dias em solos argilosos 

- Composto estável a fotólise em solo.  

- Baixa afinidade a matéria orgânica (Koc 43) 

- Móvel em solo com alto conteúdo de areia 

- Baixo potencial para bioacumulação (TOMLIM, 2000; CHEN, 

2003). 

Estudos tanto em laboratório quanto em campo, dispuseram de características do 

herbicida sulfentrazona que influem no seu comportamento ambiental: moderadamente 

solúvel, não susceptível a hidrólise, extremamente susceptível a fotólise direta em água, 

muito estável para a fotólise em solo, meia-vida de 1,5 anos sob condições aeróbias, meia-

vida de nove anos em condições anaeróbias, alta mobilidade em solo (média do coeficiente 

de partição, Koc= 43, e do coeficiente de sorção, Kd<1) e baixa volatilidade em solo e água. 

Pode-se dizer que este composto é altamente móvel e persistente, e tem um alto potencial 

de lixiviação tanto vertical (para a água subterrânea) quanto horizontal (EPA, 2003).  

O herbicida sulfentrazona é um ácido fraco que tem uma constante de dissociação 

(pKa) de 6,56. Conseqüentemente pode estar predominantemente na forma neutra em 

valores de pH < 6,56, e na forma aniônica em pH maior que este. Por causa do pKa estar 

entre os valores encontrados tipicamente na maioria dos solos agrícolas, as formas neutra e 

aniônica podem ocorrer nesses ambientes. O pH também muda sua solubilidade em água; 

ela é igual a 110; 780 e 1600 mg L-1 a pH 6,0; 7,0 e 7,5 respectivamente (FMC, 1995; 

TOMLIM, 2000). 

O coeficiente de sorção (Kd) diminuiu, e a disponibilidade de sulfentrazona na 

solução do solo aumentou com a textura do solo tornando-se mais arenosa e com o aumento 

do pH (GREY et al.,1997). Quando o pH foi > pKa, mais de 75% do herbicida permaneceu 
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na solução (GREY et al., 2000). Desse modo, em valores de pH que excedem seu pKa 

cresce sua susceptibilidade a lixiviação, e escorrimento superficial pela adsorção aos 

colóides ao solo. Isso demonstra que a ionização dependente do pH marcadamente afeta as 

propriedades químicas do herbicida, logo, toda sua atividade e destino no solo.  

Avaliando a tolerância de girassol ao herbicida sulfentrazona, Kerr et al. (2004) 

verificaram que a CTC do solo teve um efeito consideravelmente maior do que o pH na 

tolerância de girassol ao herbicida sulfentrazona. Após 12 dias da aplicação verificou-se 

clorose foliar que foi 3 a 4 % mais severa em solos com pH 7.3 comparado com solos com 

pH 7.0. Porém mediante aplicação de 184 g i.a ha-1 e pH 7.8, o peso seco das plantas de 

girassol foi menor em solos com CTC 8.2 comparado com aqueles com CTC de 13.7 cmol 

Kg-1 ou maior do que esta, onde não houve alteração do peso seco. Diferença na 

intensidade da clorose mediante taxas de sulfentrazona (105, 158, e 184 g i.a ha-1) foi maior 

em solos com CTC baixa (8.2 cmol Kg-1), e menor em solos com aumento da CTC (23 

cmol Kg-1). Contudo a CTC influenciou a disponibilidade de sulfentrazona para a solução 

do solo, e consequentemente as plantas de girassol. 

A adsorção de sulfentrazona também é afetada pelas práticas de manejo. Ela foi 

maior no solo sob sistema de plantio direto comparada ao solo sob sistema convencional de 

cultivo, isso em parte, devido ao maior nível de carbono orgânico presente no primeiro 

solo. O sistema conservacionista de plantio, que tende a aumentar a quantidade de resíduos 

de plantas, pode prolongar o tempo de residência de sulfentrazona no solo. O que pode 

também aumentar o potencial para uma longa estação de controle de plantas daninhas e 

persistência no solo (REDDY; LOCKE, 1998). 

Esses fatores afetando o destino de sulfentrazona no solo são contribuidores para a 

adsorção e dessorção do sulfentrazona, e podem ajudar a explicar a ocorrência de injúrias 

em culturas susceptíveis muitos meses e até anos após a sua aplicação (GARVEY; 

MONKS, 1998; OHMES et al., 1998). Grande injúria no algodão foi observada pela 

redução no peso de planta, no terceiro ano após aplicação em um solo do Tennessee, 

quando a meia-vida foi > ou igual a 85 dias. No ano de 1995 a meia-vida do herbicida foi 

de 113 dias, enquanto em 1997 foi de 24 dias, pois foi fortemente afetada pela chuva 

(normal em 1995 e mais intensa nos demais anos) (OHMES et al., 2000). 
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Além do problema da persistência da molécula por um período suficiente para 

limitar ou injuriar o desenvolvimento de espécies cultivadas em rotação, seus resíduos 

podem persistir em partes das plantas que poderiam ser utilizadas para consumo humano ou 

animal, tornando-as inaceitáveis. Foi demonstrado que a sulfentrazona causou problemas 

no desenvolvimento e na reprodução de animais. Também foi observada em estudos de 

desenvolvimento, toxicidade para o embrião/feto em tratamentos em que a dose aplicada 

não foi maternalmente tóxica e os efeitos foram, primeiramente, observados na segunda 

geração de animais dos estudos de reprodução (EPA, 2003). 

O herbicida é levemente tóxico para peixes. Resultados crônicos indicam que a 

sobrevivência e o crescimento de peixes jovens são significantemente afetados numa 

concentração aquática abaixo de 5.93 �g mL-1 (EPA, 2003). 

O metabolismo de sulfentrazona em animais e plantas é similar. O maior metabólito 

em plantas é o 3-hidroximetilsulfentrazona (HMS). Ainda são formados o 3-

desmetilsulfentrazona (DMS) e o ácido sulfentrazonacarboxilico (SCA). 

A degradação de sulfentrazona em plantas de soja, via oxidação do grupo metil 

ligado ao anel aromático,  deu origem a metabólitos (HMS, DMS e SCA) com uma 

toxicidade menor para as plantas. Os dados sugerem que a degradação oxidativa de 

sulfentrazona na soja não pode detoxificar completamente a molécula, e a baixa atividade 

dos metabólitos esta provavelmente associada com a rápida conversão destes em 

metabólitos conjugados inativos (DAYAN et al., 1998). Num estudo anterior, Dayan et al. 

(1997) mostraram que os metabólitos iniciais foram convertidos rapidamente em 

metabólitos conjugados hidrofílicos. 

Não há estudos referentes a degradação microbiana de sulfentrazona, no entanto, 

este é um aspecto importante a ser explorado, devido esse herbicida apresentar elevado 

potencial de contaminação ambiental e ser considerado perigoso ao meio ambiente (EPA, 

2003).  
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3 MATERIAL E MÉTODOS 

Os experimentos foram conduzidos nos Laboratórios de Microbiologia Ambiental e 

de Análise de Resíduos de Pesticidas da Embrapa Meio Ambiente (Jaguariúna – SP). 

 

3.1  Coleta e análise físico-química dos solos 

Os solos utilizados foram provenientes da Fazenda Experimental da Embrapa Meio 

Ambiente. Para cada tipo de solo selecionado: Latossolo vermelho escuro (LVE), Latossolo 

vermelho-amarelo (LVA) e Argissolo vermelho-amarelo (AVA), foram retiradas dez sub-

amostras ao acaso, à profundidade de 0-10cm, as quais foram misturadas e homogeneizadas 

para constituírem uma amostra composta para cada solo. Em laboratório as amostras foram 

peneiradas em malha de 2mm e mantidas em câmara fria a 4ºC até sua utilização.  

 

3.2  Determinação do pH em CaCl2 e água para amostras de solo  

Aplicou-se a metodologia utilizada para a determinação do pH de soluções de solo 

em CaCl2 proposta por van Raij et al. (2001). A um volume de solo de 10cm3, medidos em 

proveta volumétrica, foram adicionados 25mL de solução de CaCl2 0,01 mol L-1 deixando 

esta solução em contato com o solo durante 15 minutos. Agitou-se a solução por 10 

minutos a 220rpm, usando um agitador orbital, Lab Line. Após um período de decantação 

de 30 minutos, determinou-se o pH da solução do solo, utilizando um pHmetro Micronal, 

modelo 374, dotado de eletrodo de vidro combinado, previamente calibrado. 

O pH dos solos também foi determinado em água. A 10g de solo foram adicionados 

25mL de água. Esta solução foi agitada por 15 minutos a 220rpm, e após um período de 

decantação de 30 minutos, determinou-se o pH da solução do solo (EMBRAPA, 1997). Os 

equipamentos utilizados foram os mesmos utilizados para determinação do pH em CaCl2. 

 

3. 3 Determinação da umidade residual e capacidade de campo (CC) dos solos 

Solo seco e peneirado (20g) foi colocado em placa de Petri de maneira a formar um 

cone. No ponto mais alto deste cone foram adicionadas 20 gotas de água, retirando-se em 

seguida, o torrão formado com o auxílio de uma espátula. Este foi pesado, colocado em 
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estufa à 105ºC por 24 horas e pesado novamente. A capacidade de campo foi calculada de 

acordo com a Equação 1.  

Para detereminação da umidade residual (Ur), 10g de solo foram pesados e 

colocados em estufa a 105ºC por 24 h. Após este período essas amostras foram pesadas 

novamente. A Ur foi calculada mediante a aplicação da Equação 1, substituindo-se Uc por 

Ur (EMBRAPA, 1997). Para o ajuste da umidade dos solos em 30, 70 e 100% da 

capacidade de campo, foram aplicadas as a Equação 2 e a Equação 3. 

Equação1:     Uc = (mu) – (ms)  

                         ms 

Equação 2:    mu = ms (Ur + 1) 

Equação 3:    mf = ms (CCa x Uc + 1) 

Onde Uc é a umidade do solo na capacidade de campo, mu é o peso da massa úmida 

do solo (g),  ms é o peso do solo seco (g) em estufa, mf é a massa final, Ur é a umidade 

residual e CCa é a umidade requerida em % da CC.  

 

3.4 Degradação do herbicida sulfentrazona  

 
3.4.1 Efeito da umidade 

De cada amostra composta foram retiradas sub-amostras (150g) que foram 

acondicionadas em Erlenmeyer, e incubadas a temperatura ambiente por uma semana para 

equilíbrio da população microbiana. Posteriormente os solos foram suplementados com 

sulfentrazona (FMC Química do Brasil; grau técnico; 91,93% de pureza) na concentração 

de campo (700g de ingrediente ativo ha-1; 0,7�g g-1), sendo, logo em seguida, ajustado seu 

teor de umidade com água esterilizada, para 30, 70 e 100% da capacidade de campo. A 

correção da umidade, posterior à aplicação do herbicida, facilitou a homogeneização do 

solo, que foi realizada com o uso de um bastão de vidro. Os frascos foram mantidos a 27ºC 

e a umidade foi mantida constante, por meio de pesagens efetuadas periodicamente. As 

amostras controle constaram de solo sem aplicação do herbicida. Com 30, 60, 120, 180 e 

255 dias de incubação, amostras foram retiradas para avaliação da degradabilidade do 

herbicida, através de quantificação por cromatografia gasosa.  
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O delineamento estatístico foi completamente casualizado com três repetições. 

 

3.4.2  Efeito da temperatura 

De cada amostra composta foram retiradas sub-amostras (150g), mantidas em 

Erlenmeyer. Após sete dias de incubação para equilíbrio da população microbiana, os solos 

receberam a suplementação de sulfentrazona na concentração de campo. Estas sub-

amostras foram incubadas a 15, 30 e 40ºC.  A umidade foi ajustada para 70% da capacidade 

de campo, devido aos resultados obtidos no ensaio descrito no ítem 4.1 e mantida constante 

durante todo o período experimental. Amostras de solo sem o herbicida foram incubadas 

como controle. Aos 14, 30, 60, e 120 dias de incubação, amostras foram retiradas para 

avaliação da degradabilidade do herbicida.  

O delineamento estatístico foi completamente casualizado com três repetições. 

 

3.4.3  Extração e purificação de sulfentrazona em amostras de solo 

Ambos os procedimentos de extração e purificação foram validados e adaptados 

pelo Laboratório de Análise de Resíduos de Pesticidas da Embrapa Meio Ambiente, 

utilizando a metodologia de Chen (2003).  

 

3.4.3.1  EXTRAÇÃO 

A amostra de solo (10g) foi submetida à extração em sistema de refluxo, utilizando-

se 150mL da solução de acetona e ácido clorídrico 0,25mol L-1 (3:1), por 1 hora. Após 

atingir temperatura ambiente, as amostras foram filtradas em funil de Buchner a vácuo, em 

filtro Whatman Nº 1. A fração líquida foi quantitativamente transferida para um balão de 

fundo redondo (250mL), sendo então, submetida ao processo de rotaevaporação (40°C), 

para redução de seu volume a 25mL. O volume final foi ajustado para 100mL com água 

bidestilada.  

 

3.4.3.2  PURIFICAÇÃO 

Foram realizadas extrações em coluna, em duas diferentes fases adsorventes (C8 e 

sílica gel, ambos de 500mg), utilizando-se sistema Manifold. Alíquotas de 25mL da 
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amostra foram submetidas ao processo de purificação, inicialmente na fase C8, pré – 

condicionada com acetato de etila e hexano, sendo o analito de interesse retido na fase 

adsorvente. Eluiu-se o analito para a coluna de sílica gel, utilizando-se uma mistura de 

acetato de etila-hexano (3:1, v/v), sendo então, recolhido após eluição com acetato de etila. 

O solvente de eluição foi evaporado até próximo à secura, utilizando-se um sistema de 

evaporação sob fluxo de nitrogênio (Concentrador Tecnal; modelo TE 194), a 45ºC. A 

amostra foi ressuspendida para um volume final de 5mL em acetona.  

 

3.4.4  Identificação e quantificação de sulfentrazona via cromatografia gasosa 

 

3.4.4.1 CONDIÇÕES CROMATOGRÁFICAS 

 As amostras foram analisadas por cromatografia gasosa, utilizando-se cromatógrafo 

a gás Agilent, modelo 6890, dotado de sistema de injeção splitless, (temperatura de 250°C), 

e detector de captura de elétrons (µECD com temperatura ajustada a 300°C). O volume 

injetado foi de 1µL. A separação do analito foi feita em coluna megabore, DB 608 (30 m x 

0,53 mm x 0,83 µm) com fluxo de nitrogênio de 16mL min.-1 e temperatura do forno 180°C 

por 1 min., seguida de rampa de aquecimento a 20° C min.-1 até 250°C e 5°C min.-1 até 

260°C .  

 

3.4.4.2  DETERMINAÇÃO DO LIMITE DE DETECÇÃO 

O limite de detecção (menor concentração que o analito pode ser identificado, com 

95% de certeza) foi determinado nas condições analíticas estabelecidas para análise de 

sulfentrazona, via cromatografia gasosa. Soluções padrões do herbicida, em diferentes 

concentrações (intervalo de 0,01 a 0,05mg L-1), foram preparadas pela técnica de diluições 

sucessivas, a partir da solução padrão de sulfentrazona (FMC Química do Brasil, grau 

técnico, 91,93 % de pureza) a 1000mg L-1, com grau de pureza corrigido para 100%. O 

solvente acetona (grau PR) foi utilizado para a obtenção das soluções. Posteriormente 

foram feitas cinco injeções de cada concentração da solução padrão do herbicida, e o limite 

de detecção foi estabelecido por análise estatística dos resultados obtidos nas injeções 

cromatográficas.  
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3.4.4.3  RECUPERAÇÕES E DESEMPENHO DO MÉTODO 

A eficiência da metodologia, estabelecida para a determinação de resíduos de 

sulfentrazona em amostras de solo, foi avaliada fazendo-se experimentos de recuperação, 

que consistiram em estabelecer a fração do analito presente na amostra que de fato pode ser 

determinada através do método analítico empregado. Uma quantidade conhecida do 

herbicida foi adicionada às matrizes não contaminadas (amostras testemunha), sendo então 

submetidas ao procedimento de extração, purificação e análise do herbicida. Os níveis de 

fortificação testados foram 0,05mg Kg-1 e 0,7mg Kg-1. Foi considerado como faixa de 

aceitabilidade valores de recuperação compreendidos entre 70 e 120%. Amostras 

testemunha e amostras em branco foram submetidas aos mesmos procedimentos, para 

verificar a existência de interferentes nas matrizes estudadas e nos materiais e reagentes 

utilizados. 

 

3.4.4.4  QUANTIFICAÇÃO 

Para corrigir possíveis alterações na resposta do detector de captura de elétrons, para 

cada cinco amostras, nova curva de calibração foi efetuada.  

Os dados de resíduos aqui apresentados foram calculados por regressão linear das 

curvas de calibração obtidas com soluções padrão de sulfentrazona, versus a resposta 

(altura, área do pico) obtida no cromatograma.  Nas concentrações trabalhadas a resposta 

do equipamento é linear obedecendo a Equação 4: 

Equação 4:  y = b + m.x 

Onde as constantes b (interseção) e m (coeficiente de regressão) são encontradas 

através da regressão linear no intervalo observado, x  é a quantidade do composto injetado 

em nanograma (ng), e y é a resposta do detector. 

As curvas foram feitas com cinco pares de concentração x resposta e foram obtidas 

para cada determinação analítica executada. 

A quantidade em ppm (mg kg-1) de sulfentrazona nas amostras foi, então, calculada 

segundo a Equação 5: 
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Equação 5:   mg kg-1 =  (x µg) (vol.f.) (f.dil.) 

         (m.) (vol. inj.) 

 Onde: 

x = y – b / m      

vol.f. = volume final no qual são dissolvidas as amostras antes da análise 

cromatográfica (mL). 

f. dil. = fator de diluição das amostras. 

m = massa da amostra tomada para a análise, em grama. 

vol. inj. = volume injetado no cromatógrafo em µL. 

 

Nas amostras fortificadas a percentagem de recuperação foi calculada da seguinte 

maneira (Equação 6): 

Equação 6: % de recuperação = ppm encontrado (mg kg-1) x 100 

                                                       ppm adicionado (mg kg-1) 

 

3.5  Detecção do metabólito 3-hidroximetilsulfentrazona 

O padrão de 3-hidroximetilsulfentrazona utilizado para análise qualitativa das 

amostras foi obtido mediante a metabolização da sulfentrazona por camundongos. O 

procedimento foi validado e adaptado pelo Laboratório de Resíduos da Embrapa, utilizando 

a metodologia de Leung et al. (1991). 

A fase orgânica (acetona) das amostras purificadas foi evaporada utilizando-se um 

sistema de evaporação sob fluxo de nitrogênio (Concentrador Tecnal - TE 194), a 45ºC. As 

amostras foram ressuspendidas em acetonitrila, e analisadas em cromatografia líquida de 

alta eficiência (CLAE) sob as seguintes condições: cromatógrafo Shimadzu, coluna fase 

reversa C18, fluxo 1mL min-1, temperatura ambiente, detecção por conjunto de fotodiodos, 

UV 254nm, gradiente 24:75 a 60:40 em 60 minutos, sendo a fase móvel composta por 

acetonitrila e ácido acético 0,5 %. 
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3.6  Seleção e isolamento de microrganismos degradadores 

Foram isolados microrganismos das amostras de solo com e sem herbicida. Em 

Erlenmeyers foram pesados 10g de cada solo e adicionados 90mL de água. Após agitação 

manual, procedeu-se as diluições em série. As diluições foram feitas com água destilada 

autoclavada, precedidas do plaqueamento de 0,1mL  das diluições 10-2; 10-3 e 10-4 para o 

isolamento de bactérias, fungos e actinomicetos, nos respectivos meios de cultura, com o 

uso de pérolas de vidro.  

O isolamento de bactérias foi feito utilizando-se o meio Czapek (1000mL água; 3g 

NaNO3; 1g K2HPO4; 0,5g MgSO4.7H2O; 0,5g KCl; 0,01g FeSO4.7H2O; 30g sacarose; 16g 

ágar). Para o isolamento de actinomicetos utilizou-se o meio amido-caseína (1000mL água; 

10g amido; 0,3g caseína; 0,01g FeSO4.7H2O; 0,05g MgSO4.7H2O, 2g K2HPO4; 2g NaCl; 2g 

KNO3; 16g ágar). E para o isolamento de fungos, o meio de Martin (1000mL água; 0,03g 

rosa bengala; 20g dextrose; 1g KH2PO4; 0,5g MgSO4.7H2O; 5g peptona; 16g ágar). Os 

meios de cultura foram autoclavados por 20 minutos a 121ºC e 1 atm. Os isolamentos 

procedentes de solo com o herbicida foram realizados em meios de cultura suplementados 

com sulfentrazona (0,7µg mL-1) como única fonte de energia, o qual foi adicionado ao meio 

de cultura após a autoclavagem. 

Após a inoculação as placas foram mantidas sob condição de incubação a 27ºC. 

Após o isolamento os fungos foram mantidos em meio Sabourad (1000mL água; 

10g peptona; 40g D(+) glucose; 15g ágar) até a identificação. 

As colônias bacterianas foram contadas com 3 dias de crescimento. Os 

actinomicetos foram contados com 2 e 7 dias de crescimento, nos meios com e sem adição 

de sulfentrazona respectivamente, enquanto o crescimento fúngico foi avaliado com 3 dias 

no solo LVE, e para os solos LVA e AVA com 17 e 8 dias, nos meios com e sem adição de 

sulfentrazona respectivamente.  

Fez-se um isolamento visando a seleção de bactérias tolerantes, presentes nos solos 

em estudo, a doses maiores do herbicida. Este foi realizado em meio de cultura Czapeck 

líquido, utilizando as concentrações de 2,13; 4,22 e 7,0µg mL-1 de sulfentrazona. Após 

diluição em série das amostras de solo, alíquotas de 1mL das suspensões das diluições 10-1 

foram transferidas para Erlenmeyers contendo 99mL de meio de cultura líquido. Após 3 
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dias de crescimento foram retiradas alíquotas de 1mL, as quais foram transferidas para 

novos Erlenmeyers contendo 99mL de meio de cultura Czapek. Esse processo foi repetido e 

após 3 dias, procedeu-se as diluições em série, transferindo-se alíquota de 1mL da 

suspensão (10-1) a um tubo de ensaio contendo 9mL de água destilada, e assim 

sucessivamente até a diluição 10-4. Alíquotas (0,1mL) das diluições 10-2; 10-3 e 10-4 foram 

plaqueadas em meio Czapek sólido com as mesmas doses do herbicida utilizadas para o 

meio líquido, com o uso de pérolas de vidro. Os procedimentos foram conduzidos sob 

condições assépticas. Após a inoculação as placas foram mantidas sob incubação a 27ºC. 

Após o quarto dia de crescimento procedeu-se a contagem das colônias formadas. 

Foram isoladas e purificadas colônias referente a cada solo, de acordo com diferenças 

morfológicas visuais. Para purificação fez-se o teste de Gram concomitante a repicagens 

contínuas com estriamentos em 4 quadrantes em placa de Petri, mantendo-se o meio de 

cultura original de crescimento.  

O teste de Gram consiste em um esfregaço da cultura sobre uma lâmina, que após 

ser fixado por 4 passagens sobre o fogo, foi submetido a coloração com cristal violeta (2g 

cristal; 20mL etanol; 0,8g oxalato de amônio; 80mL água destilada) seguido por lugol (1g 

lodina; 2g lodeto de potássio; 100mL água destilada), ambos por 1 minuto. Posteriormente 

lavou-se com etanol 95% (95mL etanol, 5mL água destilada) por 30 segundos, seguido de 

uma coloração final com safranina (0,25g safranina; 10mL etanol 95%; 90mL água 

destilada) por 10 segundos. A lâmina foi observada  em microscópio óptico após secagem 

em temperatura ambiente (MÉTODOS, 2001). 

 

3.7 Caracterização dos microrganismos tolerantes ao herbicida sulfentrazona  

 

3.7.1 Identificação de linhagens bacterianas  

Identificou-se as bactérias tolerantes a doses maiores do herbicida pela análise do 

perfil de ácidos graxos da membrana celular. 

As bactérias a serem identificadas foram cultivadas em meio Trypticase Soy Broth, 

TSB sólido (30g TSB; 16g ágar; 1000mL água), pelo método de estrias cruzadas, e 

incubadas a 28±1ºC, por 24±2 horas. Decorrido este tempo, foram coletados, 
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aproximadamente, 40mg (quatro a seis alças com capacidade para 10µL) da cultura no 3º 

quadrante e transferidas para tubos Kimax (100 X 13mm). Depois, foram executadas quatro 

etapas para extração dos ácidos graxos celulares, sendo elas: saponificação, metilação, 

extração e lavagem (MICROBIAL, 2001). 

 

3.7.1.1  SAPONIFICAÇÃO 

Foi adicionado 1mL do reagente 1 (45g NaOH, 150mL metanol, 150mL água 

destilada deionizada) aos tubos contendo as células. Os tubos foram fechados 

vigorosamente, agitados durante 5 segundos no vortex e colocados em banho-maria a 95-

100ºC, por 5 minutos. Em seguida foram resfriados em água, e novamente agitados no 

vortex por 5-10 segundos, retornando ao banho-maria por mais 25 minutos. 

 

3.7.1.2  METILAÇÃO  

 Os tubos foram resfriados em água, sendo posteriormente adicionados 2mL do 

reagente 2 (325mL HCL 6N, 275mL Metanol) e agitados por 5-10 segundos em vortex. 

Posteriormente foram colocados em banho-maria à 80ºC±1, por 10 minutos. 

 

3.7.1.3  EXTRAÇÃO 

Os tubos foram novamente resfriados em água e a estes foi adicionado 1,25mL do 

reagente 3 (200mL hexano; 200mL terc-butil metil éter) e colocados no rotator clínico 

(Fisher M246) por 10 minutos. Os tubos foram fechados e com auxílio da pipeta de 

Pasteur, foi descartada a fase inferior (aquosa). 

 

3.7.1.4  LAVAGEM 

Foram adicionados 3mL do reagente 4 (10,8g NaOH; 900mL água destilada 

deionizada) aos tubos e estes foram agitados no rotator clínico por mais 5 minutos. Os 

tubos foram centrifugados a 4350g por 3 minutos, e aproximadamente 2/3 (500µL) da fase 

superior (orgânica) foram pipetadas e colocadas nos tubos vial. Em seguida, os tubos vial 

foram acondicionados no cromatógrafo gasoso, para a leitura das amostras. 

 



 31

3.7.1.5  ANÁLISE CROMATOGRÁFICA 

Foi utilizado o cromatógrafo gasoso com injetor automático e detector Flame 

Ionization Detector (FID), marca Agilent, modelos 6850 e 7683, respectivamente. A 

interface foi obtida pelos programas ChemStation A.09.01 [1206] e MIDI Sherlock 

Microbial Identification System 4.0. A biblioteca selecionada foi a TSBA 40. 

O tempo da corrida de cada amostra foi de 20.7 minutos. O resultado foi expresso 

por meio de um cromatograma e um relatório elaborado pelos softwares, que contêm área 

de picos e tempo de retenção nomeados. O resultado final foi apresentado de acordo com a 

similaridade entre o banco de dados e as áreas nomeadas, identificando, dessa forma, o 

microrganismo em questão. No caso de duas espécies diferentes serem nomeadas para a 

bactéria considerou-se o resultado significativo ao haver uma diferença de similaridade de 

0,1 entre elas (MICROBIAL, 2001). 

 

3.7.2  Identificação de linhagens fúngicas 

Os fungos foram observados quanto as suas características morfológicas (coloração 

e conformação micelial), e submetidos à microscopia óptica. Para facilitar a identificação 

algumas linhagens foram submetidas à microscopia eletrônica de varredura (MEV), sendo 

esta também aplicada para ilustração das linhagens tolerantes ao herbicida.  

Para visualização em MEV, adaptou-se a metodologia de Nogueira e Barroso 

(1998) fixando-se os fragmentos fúngicos em solução de glutaraldeído 2% e tampão 

cacodilato de sódio 0.1M, pH 7,3, lavou-se 3 vezes em tampão cacodilato de sódio 0,1M 

por 10minutos. Posteriormente fixou-se o fragmento em OsO4 1% (tamponado em 

cacodilato de sódio 0,1M; pH 7,3) por 60 minutos e lavou-se 5 vezes em água destilada. 

Procedeu-se, então, a desidratação em série crescente de acetona (15, 30, 50, 75, 80, 95 e 

100%), repetindo-se 3 vezes a última desidratação, com duração de 15 minutos cada uma. 

As amostras foram secas no Ponto Crítico (Emitech - K850), sendo, posteriormente 

metalizadas em metalizador (Emitech - K550) (NOGUEIRA; BARROSO 1998).  

A determinação do gênero das linhagens fez-se mediante o uso de manual de 

identificação (BARNETT; HUNTER, 1972).  
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3.8  Análise estatística 

Os efeitos de umidade e período de incubação sobre a quantidade remanescente de 

sulfentrazona (QRSulf) foram investigados utilizando-se análise de variância e testes F de 

Snedecor (MONTGOMERY, 1991). A mesma análise foi realizada para avaliar o efeito da 

temperatura sobre a QRSulf. A influência da temperatura e da umidade sobre a taxa média 

de degradação foi quantificada pela QRSulf (µg g-1) na última data de avaliação, pois a 

quantidade inicial (0,7µg g-1) era constante para todos os tratamentos. Para isso foram 

realizados testes t para contrastes entre as médias das QRSulf em diferentes níveis de 

temperatura e umidade.  

As análises de variância e testes t para contrastes foram realizadas utilizando o Proc 

MIXED (The Mixed Procedure) do SAS System (SAS, 2004). 

Quando as diferenças entre as médias de QRSulf foram significativas para algum 

dos contrastes avaliados, escolheu-se o nível do fator (temperatura ou umidade) com menor 

QRSulf (maior taxa de degradação) para ajuste de modelos de degradação e estimação de 

meia-vida (para os casos onde a QRSulf foi inferior a 50% na última data de avaliação).  

Foram ajustados modelos não lineares do tipo exponencial negativo para descrever 

o padrão de degradação ao longo do tempo e estimação da meia-vida da sulfentrazona 

(Equação 7). Quando o modelo não linear não apresentou bom ajuste, utilizou-se uma 

aproximação linear (Equação 8). 

Equação 7: Q (t) = 1 - α.exp (-β.t) + ε; α > 0; β > 0 

Equação 8: Q (t) = 1 - β.t + ε;  β > 0 

Onde Q (t) é a porcentagem de sulfentrazona remanescente no tempo t, α é a 

degradação máxima atingida, β é um parâmetro relacionado com a velocidade da 

degradação na fase decrescente, e ε é o erro aleatório associado a cada observação. A meia-

vida corresponde ao valor t, para o qual o valor predito Q (t) é igual a 0,50. No modelo não 

linear do tipo exponencial negativo foi utilizado o método de Gauss-Newton (BARD, 

1970), utilizando o Proc NLIN do SAS System (SAS, 2004). 

O efeito do herbicida sobre a microbiota dos solos, mensurado pelo número da 

unidade formadora de colônias (UFC), foi avaliado pelo teste de Student, com aproximação 
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de Satterthwaite (1946). Utilizou-se o Proc TTEST (TTEST procedure) do SAS System 

(SAS, 2004). 
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4 RESULTADOS  

 

4.1 Identificação e quantificação de sulfentrazona via cromatografia gasosa 

Nas condições estabelecidas de análise cromatográfica, a sulfentrazona foi 

identificada como sendo o pico que apresenta tempo de retenção médio de 8,8 min. O 

tempo necessário para cada análise foi de 13,5 minutos. 

 A Figura 1 apresenta um cromatograma obtido para uma solução padrão do 

herbicida.  
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Figura 1 - Cromatograma obtido para sulfentrazona via cromatografia gasosa. 

 

A Figura 2 apresenta a comparação entre os cromatogramas de uma amostra 

testemunha e fortificada, de uma mesma matriz (solo), mostrando que não ocorre 

interferência de componentes da matriz na região de detecção do analito. 
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Figura 2 - Cromatogramas obtidos para amostra de solo testemunha e fortificada no 

detector µECD. 

 

O limite de detecção obtido para a determinação do herbicida nas condições 

analíticas estabelecidas foi de 0,01 mg L-1. Todos os experimentos resultaram em valores 

de recuperação inseridos na faixa de aceitabilidade estabelecida (entre 70 e 120%). A 

Tabela 2 apresenta os valores de recuperação provenientes da análise das amostras 

fortificadas. 

 

Tabela 2 - Níveis de fortificação e porcentagem de recuperação de sulfentrazona em 

amostras de solo fortificadas. 

Matriz Nível de Fortificação % de Recuperação 

Solo 0,05 mg Kg –1 106 

Solo 0,7 mg Kg –1 120 

 

As curvas de calibração obtidas para cada injeção de amostras não apresentaram 

coeficiente de correlação menor do que 0,99. A Figura 3 apresenta uma das curvas de 

calibração aplicadas. 
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Figura 3 - Curva de calibração obtida em função da concentração das soluções padrões do 

herbicida e as respectivas áreas dos picos. 

 

4.2 Caracterização dos solos 

Os solos em estudo apresentaram as características químicas e físicas descritas nas 

Tabelas 3 e 4. A umidade na capacidade de campo (CC) para os solos LVE, LVA e AVA 

foi igual a 0,401; 0,303 e  0,376g g-1 de solo respectivamente.  

 

Tabela 3 - Dados referentes a análise química dos solos LVE, LVA e AVA 

 

Solo 

 

V 

%* 

Alumí- 

nio (mmol 

dm-3) 

Acidez 

potencial 

(mmol dm-3) 

Capacidade de 

troca de cátions 

(mmol dm-3) 

Soma de  

bases  

(mmol dm-3) 

Matéria 

orgânica 

(g dm-3) 

PH em 

água / e 

CaCl2 

LVE 5 19 88 93,2 4,8 21 5,01 / 4,02 

LVA 46 1 28 61,1 23,3 16 6,22 / 4,90 

AVA 18 11 58 71 13 21 5,44 / 4,34 

*Saturação de bases. 

Tabela 4 - Análise granulométrica dos solos LVE, LVA e AVA.  

Solo Argila (g Kg-1) Silte (g Kg-1)  Areia total (g kg-1) Classificação textural 

LVE 373 162 466 Argiloarenosa 

LVA 444 100 456 Argiloarenosa 

AVA 221 98 681 Franco-argiloarenosa 
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4.3 Efeito da umidade  na biotransformação de sulfentrazona  

Observou-se um período de adaptação (fase lag) dos microrganismos ao herbicida, 

antes do início da degradação. Este período variou de acordo com o tipo de solo e teor de 

umidade (Tabela 5). No solo LVE a 100%CC não foi verificada a degradação do herbicida 

até 255 dias de incubação. 

A velocidade de degradação diminuiu em quase todos os tratamentos, a partir dos 

180 dias de incubação. Somente no caso do solo AVA com 30 e 70 % da CC, esta 

diminuição ocorreu já a partir dos 120 dias de incubação (Tabela 5). 

Segundo os dados observados, a taxa de degradação do herbicida sulfentrazona foi 

maior para o solo AVA (76,39%), seguida do LVA (69,26%) e LVE (40,83%), com 255 

dias de incubação (Tabela 5), considerando a umidade de 70%CC para os dois primeiros 

solos e a de 30%CC para o último. 

 

Tabela 5 – Quantidade remanescente de sulfentrazona (%) no decorrer do tempo nos solos 

AVA, LVA e LVE sob diferentes teores de umidade (%CC), e período (dias) 

correspondente a fase lag da microbiota presente nos respectivos solos. 

Solo Umidade 

(%CC) 

30 dias 60 dias 120 dias 180 dias 255 dias Fase lag 

AVA 30 128,45 110,58 59,17 51,36 37,54 > 60 e <120 

AVA 70 88,77 88,18 57,64 52,91 23,61 > 60 e <120 

AVA 100 85,12 90,93 85,58 70,97 63,11 > 60 e <120 

LVA 30 62,08 68,54 55,16 36,06 38,95 < 30 

LVA 70 81,11 88,61 56,74 33,06 30,74 > 60 

LVA 100 88,77 85,54 71,18 51,83 49,9 > 30 e <60 

LVE 30 119,65 105,07 76,31 55,14 59,17 > 60 e <120 

LVE 70 90,97 79,53 99,47 60,21 63,91 > 30 e <60 

LVE 100 123,11 160,06 190,64 73,71 90,12 >255 

 

Para o fator umidade não houve efeito sobre a degradação de sulfentrazona (p>0,28; 

Tabela 6 e Tabela 7).  
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Tabela 6 - Análise de variância da concentração remanescente de sulfentrazona (�g g-1), 

sob deferentes teores de umidade, nos solos AVA, LVA e LVE. 

Solo Fonte de variação Estatística (valor F) Valor p 

AVA Umidade 0,73 0,5212 

 Data 6,93 0,0007 

 Data*Umidade 0,95 0,4929 

LVA Umidade 1,75 0,2512 

 Data 8,92 0,0001 

 Data*Umidade 0,37 0,9249 

LVE Umidade 23,54 <0,0001 

 Data 14,42 <0,0001 

 Data*Umidade 3,86 0,0032 

 

Tabela 7 - Estimativas de contrastes entre as concentrações remanescentes médias de 

sulfentrazona (�g g-1) em diferentes teores de umidade, aos 255 dias, nos solos 

AVA, LVA e LVE. 

SOLO 

Contraste entre médias 

sob diferentes teores de 

umidade (%CC) 

Estimativa do 

contraste 

( g g-1) 

Erro padrão da 

estimativa 

( g g-1) 

Valor p* 

AVA 30%  vs  70% -0,01087 0,1829 0,9531 

 30%  vs  100% -0,1373 0,1829 0,4594 

 70%  vs  100% -0,1264 0,1829 0,4954 

LVA 30%  vs  70% 0,02097 0,1200 0,8625 

 30%  vs  100% -0,1104 0,1200 0,3652 

 70%  vs  100% -0,1314 0,1200 0,2828 

LVE 30%  vs  70% -0,0355 0,1234 0,7755 

 30%  vs  100% -0,1299 0,1234 0,3007 

 70%  vs  100% -0,0944 0,1234 0,4500 

* probabilidade de erro tipo I associada ao teste t para contrastes. 
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4.4 Efeito da temperatura na biotransformação de sulfentrazona 

Houve efeito da temperatura e do tipo de solo no período de adaptação dos 

microrganismos ao herbicida, antes do início da degradação (Tabela 8). 

Não foi possível observar alteração na velocidade de degradação do herbicida para o 

solo AVA a 15 e 40ºC,  e para o solo LVE a 15ºC, devido a fase lag, observada  sob estas 

condições, ser maior do que 60 dias e o experimento terminar aos 120 dias. Para os demais 

tratamentos houve aumento na velocidade de degradação a partir de 60 dias de incubação 

(Tabela 8). 

Segundo os dados observados, a taxa de degradação foi maior para o solo LVE 

(63,24%), seguida do LVA (55,02%) e AVA (44,14%), com 120 dias de incubação. Estas 

foram obtidas a 40, 30 e 15ºC respectivamente (Tabela 8). 

 

Tabela 8 – Quantidade remanescente de sulfentrazona (%) no decorrer do tempo nos solos 

AVA, LVA e LVE sob diferentes níveis de temperatura (ºC), e período (dias) 

correspondente a fase lag da microbiota presente nos respectivos solos. 

Solo Temperatura (ºC) 14 dias 30 dias 60 dias 120 dias Fase lag  

AVA 15 123,47 87,5 106,15 55,86 > 60 

AVA 30 92,37 76,44 81,63 76,14 > 14 e <30 

AVA 40 126,35 101,37 91,63 75,68 > 60 

LVA 15 75,1 80,01 78,84 63,8 < 14 

LVA 30 82,7 60,78 78,33 44,98 < 14 

LVA 40 90,48 84,94 79,96 68,26 > 14 e <30 

LVE 15 113,37 80,61 100,64 63,06 >60 

LVE 30 87,46 65,78 85,8 43,27 > 14 e <30 

LVE 40 79,47 78,23 72,48 36,76 < 14 

 

Para o fator temperatura houve efeito sobre a degradação de sulfentrazona para os 

solos LVE e LVA (p < 0,013; Tabela 9). Conforme a análise de contrastes, a degradação do 

herbicida no solo LVE foi maior nas temperaturas de 30 e 40ºC, que não diferiram entre si. 
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Enquanto que no solo LVA a degradação foi maior a 30ºC. O solo AVA apresentou uma 

evidência onde p<0,17 para os contrastes 15 vs 30ºC e 15 vs 40ºC (Tabela10). 

 

Tabela 9 - Análise de variância da concentração remanescente de sulfentrazona (�g g-1), 

sob diferentes temperaturas, nos solos AVA, LVA e LVE. 

Solo Fonte de variação Estatística 

(valor F) 

Valor p 

AVA Temperatura 2,76 0,1416 

 Data 11,39 0,0002 

 Data*Temperatura 1,84 0,1481 

LVA Temperatura 5,24 0,0130 

 Data 8,49 0,0005 

 Data*Temperatura 1,49 0,2238 

LVE Temperatura 10,54 0,0005 

 Data 21,68 <0,0001 

 Data*Temperatura 1,04 0,4266 

 
 

Tabela 10 - Estimativas de contrastes entre as concentrações remanescentes médias de 

sulfentrazona (�g g-1) em diferentes temperaturas, aos 120 dias, nos solos 

AVA, LVA e LVE. 

Solo 

Contraste entre médias 

sob diferentes 

temperaturas (ºC) 

Estimativa do 

contraste 

( g g-1) 

Erro padrão da 

estimativa 

( g g-1) 

Valor p* 

AVA 15º  vs  30º -0,1421 0,09631 0,1533 

 15º  vs  40º -0,1388 0,09631 0,1626 

 30º  vs  40º 0,003267 0,09631 0,9732 

LVA 15º  vs  30º 0,1317 0,06157 0,0428 

 15º  vs  40º -0,03117 0,06157 0,6173 

 30º  vs  40º -0,1629 0,06157 0,0142 
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Solo 

Contraste entre médias 

sob diferentes 

temperaturas (ºC) 

Estimativa do 

contraste 

( g g-1) 

Erro padrão da 

estimativa 

( g g-1) 

Valor p* 

LVE 15º  vs  30º 0,1385 0,07402 0,0736 

 15º  vs  40º 0,1840 0,07402 0,0203 

 30º  vs  40º 0,04557 0,07402 0,5440 

* probabilidade de erro tipo I associada ao teste t para contrastes. 

4.5 Estimação da meia-vida 

As estimativas de meia-vida de sulfentrazona para os solos AVA, LVA e LVE 

foram de 172,41; 146,52 e 91,63 respectivamente (Tabela 11). Primeiramente estimou-se o 

valor de meia-vida para os solos sob o tratamento que proporcionou uma maior degradação 

de sulfentrazona, segundo as análises estatísticas. Assim foram ajustados  modelos para os 

solos LVE (40ºC; Figura 4) e LVA (30ºC; Figura 5), ambos a 70%CC. Porém não foi 

possível calcular a meia-vida para este último. Optou-se, então, por ajustar modelos para 

este solo (Figura 6) e para o solo AVA (Figura 7) com dados advindos do ensaio de 

umidade a 70%CC, os quais mostraram uma taxa maior de degradação do herbicida. 

 

Tabela 11 – Estimativas dos parâmetros alfa (a) e beta (b) dos modelos de degradação e 

respectivos valores estimados de meia vida do herbicida nos solos AVA, 

LVA e LVE, sob diferentes condições experimentais (níveis de temperatura 

e umidade). 

Solo  Umidade 

(%) 

Temperatura 

(°C) 

F Valor pb A b Meia vida 

(dias) 

AVAa 70 27 226,79 <0,001 1,0000 0,0029 172,41 

LVA 70 27 34,49 <0,001 1,2506 0,0034 146,52 

LVA 70 30 147,38 <0,001 0,5000 0,0260 >120,00 

LVE 70 40 164,63 <0,001 1,3456 0,0051 91,63 

a) Para este solo foi ajustado um modelo linear. Neste caso o valor de a não foi estimado, 
mas fixado a priori (a=1). 

b) Valor p relativo ao teste F para avaliação do ajuste do modelo proposto. 
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Figura 4 - Degradação de sulfentrazona ao longo do tempo no solo LVE a 40ºC e 70%CC, 

sendo 50% do composto degradado aos 91,63 dias ( modelo exponencial 

negativo ajustado, ● valores observados). 

 

Figura 5 - Degradação de sulfentrazona ao longo do tempo no solo LVA a 30ºC e 70%CC, 

sendo a meia-vida superior a 120 dias ( modelo exponencial negativo 

ajustado, ● valores observados). 
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Figura 6 - Degradação de sulfentrazona ao longo do tempo no solo LVA a 70%CC e 27ºC, 

sendo 50% do composto degradado aos 146,52 dias ( modelo exponencial 

negativo ajustado, ● valores observados). 

 

Figura 7 – Degradação de sulfentrazona no decorrer do tempo no solo AVA a 70%CC e 

27ºC, sendo 50% do composto degradado aos 172,41 dias ( modelo linear 

ajustado,● valores observados). 
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4.6 Metabólito 

Nas condições estabelecidas de análise cromatográfica, o metabólito 3-

hidroximetilsulfentrazona (HMS) foi identificado como sendo o pico que apresenta tempo 

de retenção médio de 12,52 min (Figura 8). O tempo necessário para cada análise foi de 60 

minutos. A análise foi desenvolvida por CLAE e detecção por arranjo de diodos em fase 

reversa com acetonitrila: ácido acético 0,5% (25:75) com gradiente em 45 min. para 

acetonitrila : ácido acético 0,5% (60:40) a um fluxo de 1ml min-1. 

Os microrganismos presente nos solos foram capazes de metabolizar o herbicida. O 

metabólito HMS foi encontrado nas amostras  de solo LVA a 30ºC, AVA a 40ºC, com 180 

dias de incubação, e LVE a 27ºC com 255 dias, ambos a 70% CC.  O HMS também é o 

maior metabólito encontrado em plantas, onde ainda são formados o                             

3-desmetilsulfentrazona (DMS) e o ácido sulfentrazonacarboxilico (SCA). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 8 - Cromatograma de HMS obtido por CLAE. 
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4.7 Efeito do herbicida sobre os microrganismos 

Houve efeito da ausência*presença do herbicida sobre o número de unidades 

formadoras de colônias (UFC) de actinomicetos nos três solos estudados. Para o 

crescimento de bactérias, somente o solo LVA apresentou baixa evidência do efeito do 

herbicida em UFC, enquanto para os solos AVA e LVA este efeito foi identificado na 

comunidade fúngica (Tabela 12).  

Tabela 12 – Avaliação do efeito do herbicida sulfentrazona no número médio de unidades 

formadoras de colônias microbianas isoladas dos solos LVE, LVA e AVA, 

mediante aplicação do Teste t de Student. 

Organismos Solo Sulfentrazona 

(0,7µµµµg g-1) 

médiab 

(UFC) 

Limite 

inferiorb 

Limite 

superiorb 

Valor pc 

Actinomiceto AVA Ausente 303,33 116,885 489,78  

Actinomiceto AVA Presente 696,67 341,571 1051,76  

Actinomiceto AVA Diferença a 393,33   0,02393 

Actinomiceto LVA Ausente 203,33 119,923 526,59  

Actinomiceto LVA Presente 753,33 414,239 1092,43  

Actinomiceto LVA Diferença 550,00   0,00727 

Actinomiceto LVE Ausente 233,33 175,965 290,70  

Actinomiceto LVE Presente 523,33 312,060 734,61  

Actinomiceto LVE Diferença 290,00   0,02135 

Bactéria AVA Ausente 1046,67 588,390 1504,94  

Bactéria AVA Presente 1440,00 960,877 1919,12  

Bactéria AVA Diferença 393,33   0,06325 

Bactéria LVA Ausente 1233,33 795,721 1670,95  

Bactéria LVA Presente 1826,67 506,953 3146,38  

Bactéria LVA Diferença 593,33   0,18463 

Bactéria LVE Ausente 433,33 225,001 641,67  

Bactéria LVE Presente 33,33 18,991 47,68  

Bactéria LVE Diferença -400,00   0,01401 
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Organismos Solo Sulfentrazona 

(0,7µµµµg g-1) 

médiab 

(UFC) 

Limite 

inferiorb 

Limite 

superiorb 

Valor pc 

Fungos AVA Ausente 22,33 -14,288 58,96  

Fungos AVA Presente 2,67 -0,202 5,54  

Fungos AVA Diferença -19,67   0,14626 

Fungos LVA Ausente 7,00 -3,828 17,83  

Fungos LVA Presente 2,00 -0,484 4,48  

Fungos LVA Diferença -5,00   0,18019 

Fungos LVE Ausente 11,33 -19,327 41,99  

Fungos LVE Presente 109,33 77,295 141,37  

Fungos LVE Diferença 98,00   0,00069 

a) Diferença entre o número de UFC das amostras com e sem sulfentrazona.  
b) Valor 1000 vezes menor do que o abservado (divididos por 1000). 
c) Valor p relativo ao teste t. 
 

Conforme os resultados da análise estatística (Teste t de Student; Tabela 12), 

baseada nos microrganismos cultiváveis em meio de cultura (1% de 100 milhões g-1 solo), 

nota-se que o crescimento de bactérias foi favorecido pelo herbicida no solo AVA 

(p=0,0632), e afetado negativamente no solo LVE (p=0,01410), enquanto no solo LVA não 

se observou diferença no crescimento nos solos com e sem herbicida (p=0,1846; Figura 9). 

O contrário ocorreu para o crescimento fúngico, o qual foi favorecido pelo herbicida no 

solo LVE (p=0,00069) não sendo afetado por ele nos solos LVA e AVA (p>0,14; Figura 

10). O crescimento de actinomicetos foi estimulado na presença do herbicida em todos os 

solos (p<=0,02; Figura 9). 
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Figura 9 – Média da unidade formadora de colônia (UFC g-1 solo) de bactérias e 

actinomicetos, contadas para os solos LVE, LVA e AVA com e sem o 

herbicida sulfentrazona (�g g-1). 
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Figura 10 – Média da unidade formadora de colônia fúngica (UFC g-1 solo), contadas para 

os solos LVE, LVA e AVA com e sem o herbicida sulfentrazona (�g g-1). 
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No isolamento, visando seleção de bactérias tolerantes a doses maiores do herbicida, 

foram selecionadas bactérias dos tratamentos presentes na Tabela 13, onde está apresentado 

o crescimento bacteriano com 4 dias de incubação (UFC mL-1).  

 

Tabela 13 – Média da contagem de bactérias tolerantes a doses maiores do herbicida 

sulfentrazona (2,13; 4,22 e 7,0�g g-1) isoladas dos solos LVE, LVA e AVA. 

Solo Sulfentrazona ( g g-1) Diluição UFC mL-1 

AVA 7,0 10-3 2550000 

LVE 2,13 10-2 22000 

LVE 4,22 10-2 63000 

LVA 2,13 10-3 >3000000 

LVA 4,22 10-3 >3000000 

LVA 7,0 10-3 >3000000 

 

As bactérias isoladas do solo AVA e LVA foram capazes de crescer nos meios 

contendo 7,0�g mL-1 de sulfentrazona. Para o solo LVE, houve um crescimento muito 

pequeno (< 25 UFC placa-1, em diluição 10-2) nas doses 2,13 e 7,0�g mL-1.  

 

4.8 Identificação das linhagens microbianas degradadoras 

 

4.8.1 Identificação de bactérias 

Na Tabela 14 estão listadas as linhagens bacterianas selecionadas como 

degradadoras de sulfentrazona, pelo seu crescimento em dose até 10 vezes superior a dose 

de campo. Dentre elas,  no solo LVE a espécie Nocardia brasiliensis (tolerante a dose      

4,22µg mL-1) foi encontrada em maior número. Enquanto no solo AVA foi a espécie 

Acinetobacter calcoaceticus (tolerante a dose 7,0µg mL-1). Já no solo LVA se destacaram 

em número as espécies Ralstonia pickettii e Rhizobium radiobacter (tolerante a dose   

7,0µg mL-1).  

 



 49

Tabela 14 - Identificação de linhagens bacterianas por MIS, presente nos solos LVE, AVA 

e LVA, selecionadas em meios com concentrações crescentes de sulfentrazona 

como única fonte de energia. 

Solo/ 

nº do Isolado 

Sulfentrazona 

(µg mL-1) 

Identificação Índice de  

similaridade 

LVE 9 2,13 Nocardia pseudobrasiliensis 0,521* 

LVE 3 2,13 Nocardia brasiliensis GC, subgrupo B 0,481* 

LVE 4 2,13 Rhodococcus rhodnii 0,283* 

LVE 1 4,22 Nocardia nova ou Nocardia 

brasiliensis GC, subgrupo B 

0,634 /  

0,614 

LVE 8 2,13 Nocardia brasiliensis GC, subgrupo B 0,546* 

LVE 6 2,13 Nocardia brasiliensis GC, subgrupo B 0,521* 

LVE 2B 4,22 Nocardia brasiliensis GC, subgrupo B 0,526* 

LVE 7 2,13 Nocardia brasiliensis GC, subgrupo B 0,497* 

LVE 2 4.22 Gordonia-amarae GC subgrupo B 0,497* 

LVE 5 2,13 Nocardia brasiliensis GC, subgrupo B 0,378* 

AVA3 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,827 

AVA 5 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,771 

AVA 8 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,785 

AVA 6 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,814 

AVA 7 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,791 

AVA 2A 7,0 Acinetobacter calcoaceticus ou 

Acinetobacter radioresistens 

0,773 / 0,705 

AVA 2B 7,0 Staphylococcus schleiferi 0,465* 

AVA 4 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,792 

AVA 1 7,0 Acinetobacter calcoaceticus 0,795 

LVA 7 2,13 Rhizobium radiobacter 0,623 

LVA 5 2,13 Rhizobium radiobacter 0,572* 

LVA 4 2,13 Ralstonia pickettii 0,628 
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Solo de 

origem/Isolado 

Sulfentrazona 

(µgmL-1) 

Identificação Índice de 

similaridade 

LVA 2 7,0 Rhizobium radiobacter 0,585* 

LVA 10 7,0 Rhizobium radiobacter 0,560* 

LVA 1B 7,0 Ralstonia pickettii  0,750 

LVA 12 7,0 Methylobacterium-mesophilicum/ 

radiotolerans 

0,732 

LVA 1 7,0 Ralstonia pickettii 0,855 

*Índice de similaridade abaixo do índice confiável (0,6). 

 

4.8.2 Identificação de fungos 

Os fungos isolados e identificados do solo LVA com aplicação de sulfentrazona, 

selecionados como possíveis degradadores do herbicida, foram Cladosporium sp., 

Eupenicillium sp. e Paecilomyces sp. (Figura 11). As linhagens isoladas  do solo controle 

foram Aspergillus sp., duas linhagens de Penicillium sp., Eupenicillium sp. e Paecilomyces 

(Figura 12). 
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Figura 11 – Fungos isolados do solo LVA com herbicida sulfentrazona, com 7 (a), 17 (b) e 
25 dias (c) de crescimento, em meio Ágar Sabouraud. 
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Figura 12 – Fungos isolados do solo LVA sem adição do herbicida sulfentrazona com 7 (a, 

b), 9 (c) e 20 dias (d, e) de crescimento, em meio Ágar Sabouraud. 

 

 

Penicillium sp. (Figura 13) foi o único fungo isolado do solo LVE como possível 

degradador de sulfentrazona. Do solo controle foram isolados e identificados 

Scopulariopsis sp., duas linhagens de Penicillium sp. e Aspergillus sp. (Figura 14). 
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Figura 13 – Fungo isolado do solo LVE com herbicida sulfentrazona, com 20 dias de 

crescimento (a), em meio Ágar Sabouraud. 
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Figura 14 – Fungos isolados do solo LVE sem adição do herbicida sulfentrazona com 18 
(a, b, c) e 30 dias (d) de crescimento, em meio Ágar Sabouraud. 
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Foram isolados e identificados do solo AVA como possíveis degradadores do 

herbicida os fungos Chrysosporium sp., duas linhagens de Eupenicillium sp., Metarrhizium 

sp. e Paecilomyces sp. (Figuras 15). Penicillium sp. (Figura 16) foi isolado e identificado 

do solo controle. 
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Figura 15 – Fungos isolados do solo AVA com herbicida sulfentrazona, com 4 (a), 7 (b, c, 
d) e 25 dias (e) de crescimento, em meio Ágar Sabouraud. 
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Figura 16 – Fungo isolado do solo AVA sem adição do herbicida, com 14 dias de 

crescimento (a), em meio Ágar Sabouraud. 

 

Dentre as linhagens fúngicas isoladas não foi possível proceder a identificação dos 

isolados CCMA247 (do solo LVE) e CCMA248 (AVA) advindos do solo controle (Figura 

17), e CCMA244 (LVA), CCMA245 (AVA) e CCMA246 (AVA), advindos do solo com 

adição do herbicida (Figura 18).  
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Figura 17 – Fungos isolados do solo LVE (a) e AVA (b) sem adição do herbicida 

sulfentrazona, com 4 e 18 dias de crescimento respectivamente, em meio 

Ágar Sabouraud. 
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Figura 18 – Fungos isolados do solo LVA (a) e AVA (b, c) com herbicida sulfentrazona, 

com 10, 7 e 30 dias de crescimento respectivamente, em meio Ágar 

Sabouraud. 
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5 DISCUSSÃO 

A sulfentrazona está entre os herbicidas mais utilizados nas principais culturas do 

estado de São Paulo (soja e cana-de-açúcar). Porém não há estudos referentes a 

biotransformação deste composto em solos brasileiros, o que é um aspecto importante a ser 

explorado devido às suas características e o seu potencial de contaminação (AGROFIT, 

2002; EPA, 2003). Além disso, Ohmes et al. (2000) mostraram que a degradação 

microbiana é um mecanismo importante na dissipação de sulfentrazona, uma vez que a 

degradação foi muito lenta em solos autoclavados. 

Segundo o Instituto do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis 

(IBAMA, 1990), este composto foi classificado como tendo uma persistência média (com 

meia-vida entre 90 e 180 dias), o que corrobora os valores de meia-vida obtidos no presente 

estudo: 91,63; 146,52 e 172,41 dias, para os solos LVE, LVA e AVA, respectivamente.  

O herbicida apresentou meia-vida maior no solo AVA, apesar deste solo ter um teor 

maior de areia em relação aos demais solos, o que diminui a adsorção e favorece a 

biotransformação da molécula (GREY et al.1997). Isso pode ser devido a um potencial 

menor da microbiota presente neste solo para degradar o composto. 

Devido a este herbicida apresentar de média a alta persistência há necessidade de 

cuidado no intervalo de sua aplicação, disponibilizando o tempo necessário para sua 

degradação, e minimizando o risco de injúrias às culturas e espécies não-alvo. Ohmes et al. 

(2000) observaram grande injúria no algodão pela redução no peso de planta, devido a 

aplicações de sulfentrazona (420 e 840g ha-1) no ano antecedente na cultura da soja, quando 

a meia-vida do herbicida foi maior ou igual a 85 dias. 

A persistência pode estar relacionada a fatores como: a molécula pode estar 

inacessível devido a adsorção; o ambiente pode ser deficiente em algum fator essencial para 

o crescimento dos microrganismos capazes de degradar a molécula; insolubilidade do 

composto e, portanto, indisponibilidade ao ataque microbiano; os microrganismos presentes 

nos solos podem não apresentar potencial enzimático para degradar o composto; a célula 

pode ser incapaz de absorver a molécula; a concentração ou a natureza física do composto 

pode inibir os microrganismos e suas enzimas (FAY; SILVA, 2004). Além disso, fatores 
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como temperatura e umidade influenciam a persistência por afetarem a degradação 

microbiana e o comportamento do composto no solo (HANEY et al., 2000).  

Reddy e Locke (1998) mostraram uma taxa de mineralização de sulfentrazona, 

advinda da mineralização do anel fenílico da molécula, menor do que 2,1% para três tipos 

de solos, após 77 dias de incubação. A umidade foi mantida próxima da capacidade de 

campo e os solos não tinham histórico de aplicação do herbicida. Isso indica, segundo os 

autores, um baixo potencial para biotransformação desse herbicida em solos que nunca 

foram expostos a ele.  

Quando um agrotóxico é sujeito a degradação microbiana, sendo aplicado ao solo 

pela primeira vez, um período de adaptação é usualmente observado, antes que a 

degradação ocorra a taxas significativas. É nesta fase que os microrganismos produzem 

enzimas capazes de degradar o composto, sendo esta seguida por um período de 

“enriquecimento”, quando os microrganismos adaptados multiplicam-se utilizando o 

substrato como fonte de carbono (ALEXANDER, 1999). 

Dellamatrice e Monteiro (2004) mostraram a ocorrência da fase lag em solo sem 

aplicação anterior do herbicida diuron. Neste solo a degradação do herbicida foi baixa e a 

meia-vida do composto foi de 444 dias, enquanto em solo que já recebia aplicação de 

diuron há 3 anos, a meia-vida foi de 77 dias. 

Comportamento semelhante foi observado neste estudo, uma vez que os solos 

utilizados não tiveram contato anterior com a sulfentrazona e observou-se uma fase de 

adaptação (fase lag) dos microrganismos, ao composto, que variou de acordo com o tipo de 

solo e os tratamentos (temperatura e umidade) utilizados. Esta variação foi de menos que 

14 dias a mais de 60 dias.  

Os microganismos, após o período de adaptação, foram capazes de degradar o 

herbicida sob diferentes condições de umidade e temperatura. Detectou-se a formação do 

metabólito 3-hidroximetilsulfentrazona nos três tipos de solo, mostrando que esta molécula 

esta na rota metabólica de degradação deste herbicida. 

A biotransformação de sulfentrazona foi afetada, de maneira significativa, pela 

temperatura. No solo LVA houve maior degradação a 30ºC, e no solo LVE, não houve 

diferença estatística na degradação a 30 e 40ºC, mas esta foi superior à degradação a 15ºC. 
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Em escala de campo, a degradação de compostos orgânicos é ótima em temperatura 

mesofílica (ao redor de 25ºC a 40ºC), e, embora as linhagens termofilicas possam ser 

encontradas na maioria dos solos, as linhagens mesofilicas que sobrevivem às altas 

temperaturas como esporos dormentes, são provavelmente as mais difundidas.  

No solo AVA houve certa evidência (p < 0,16) do efeito da temperatura sobre a 

degradação do herbicida, que foi maior a 15ºC. De acordo com Moreale e van Bladel 

(1979), uma diminuição da temperatura pode diminuir a adsorção do herbicida, visto que a 

camada de água ligada a superfície do solo é liberada em altas temperaturas e, assim, mais 

sítios de adsorção tornam-se vazios e mais herbicida é adsorvido em altas temperaturas. 

Além da temperatura, as propriedades físico-quimicas do solo, tais como pH, conteúdo de 

matéria orgânica e composição elementar, em conjunto com a atividade dos 

microrganismos do solo, afetam a taxa de degradação. 

Em relação a umidade, sob o teor de 100%CC, onde e os microrganismos 

anaeróbios, obrigatórios e facultativos, são predominantes, houve uma degradação mais 

lenta do herbicida sulfentrazona nos solos LVA e AVA, enquanto no solo LVE não houve 

degradação durante o período de avaliação (255 dias de incubação). Outros trabalhos já 

demonstraram diminuição na velocidade de dissipação de herbicidas em condições de 

anaerobiose, como para o herbicida flufenacete em três tipos de solos submersos em água 

(GUPTA; GAJBHIYE, 2002). 

Todos os solos estudados apresentaram pH ácido, o que pode ter diminuído a 

influência do conteúdo de água na degradação de sulfentrazona, mediante a ocorrência de 

adsorção favorecida pela acidez.  

A adsorção e a mobilidade do herbicida são dependentes do pH e do tipo de solo. A 

adsorção do herbicida aumenta com o aumento da acidez do solo (GREY et al., 1997; 

REDDY; LOCKE, 1998). O herbicida sulfentrazona é um ácido fraco com pKa de 6,56. 

Em solos com pH < 6,56, como nos solos em estudo, a adsorção da sulfentrazona é maior 

do que sua disponibilidade para estar na solução do solo (TONLIM, 2000),  porque o 

herbicida esta na forma neutra, onde a ocorrência de dissociação é mínima, e 

conseqüentemente sua solubilidade em água é reduzida (< 110mg L-1), aumentando, desse 

modo, sua afinidade pela matéria orgânica do solo. Quando o herbicida se encontra na 
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forma aniônica (pH > pKa), o que não ocorreu nos solos em estudo (pH < pKa), ele sofre 

maior dissociação e sua afinidade pela água aumenta, permanecendo uma fração maior na 

solução do solo. 

Além do efeito do pH sobre a molécula de sulfentrazona e nos processos de 

adsorção e dessorção, este também influencia a atividade microbiana. A ação do pH sobre 

os microrganismos do solo pode ser avaliada através de efeitos diretos sobre o 

metabolismo, permeabilidade das membranas e absorção; ou indiretos sobre a fisiologia, 

interação com outros organismos, disponibilidade de nutrientes, solubilização de elementos 

tóxicos e adsorção de substrato (SIQUEIRA, 1993).  

Em geral, as bactérias são neutrófilas, no entanto o pH da suspensão de solo não 

reflete o pH do micro-habitat, o que dificulta generalizações sobre as relações ecológicas do 

pH. Devido à plasticidade fisiológica dos microrganismos, é possível selecionar estirpes 

nativas ou obter mutantes tolerantes a estresses provocados pela acidez. Estirpes ou 

isolados nativos tolerantes à acidez elevada são mais facilmente obtidos de populações 

adaptadas a estes ambientes, sendo inclusive já encontrados genes para tolerância à acidez 

(SIQUEIRA et al., 1994). 

Outro fator que interfere no comportamento de sulfentrazona no solo é a 

variabilidade na CTC. A CTC do solo teve um efeito maior do que o pH na tolerância da 

cultura do girassol ao herbicida sulfentrazona, mediante aplicação de 184g i.a ha-1 e pH 7,8. 

O peso seco das plantas de girassol foi menor em solos com CTC 8,2 comparado com 

aqueles com CTC de 13,7cmol Kg-1 ou maior do que esta, onde não houve alteração do 

peso seco (KERR et al., 2004). Isso demonstra que mesmo a um pH elevado (básico), onde 

o herbicida teoricamente seria encontrado na solução do solo e causaria maior dano a 

planta, a CTC influenciou o comportamento de sulfentrazona no solo, pois valores maiores 

de CTC causaram aumento da adsorção  do herbicida.  

Os solos LVA, LVE e AVA apresentaram valores baixos de CTC, além de baixo 

teor de carbono orgânico, embora tenham apresentado pH ácido que corrobora para maior 

adsorção do herbicida.  

Observou-se que ao invés de reprimir a atividade microbiana, o herbicida 

sulfentrazona não afetou ou então induziu o crescimento microbiano nos solos LVA e 



 71

AVA, no entanto, reduziu o crescimento da comunidade bacteriana no solo LVE, o que 

pode ter sido consequência do estímulo na comunidade fúngica, influenciado também pelo 

pH ácido do solo. Corroborando os resultado obtidos sobre o menor número de UFCs 

bacterianas quando comparado aos demais solos; as bactérias isoladas neste solo, quando 

inoculadas em doses maiores de sulfentrazona, mostraram um crescimento muito pequeno 

(< 63 UFC placa-1, em diluição 10-2) em todas doses testadas (2,13; 4,22 e 7,0�g mL-1).  

Em geral, as bactérias são neutrófilas e menos tolerantes a pH ácido em relação aos 

fungos, os quais toleram amplas variações de pH, embora os valores mais favoráveis para 

seu crescimento estejam entre 5 e 7. Também, o herbicida pode ter apresentado certa 

toxicidade às bactérias presentes nesse solo, diminuindo, assim, sua comunidade.  

Para os solos LVA e AVA houve estímulo das comunidades bacteriana e de 

actinomiceto na presença do herbicida, sugerindo que essas foram responsáveis pela 

degradação da sulfentrazona nesses solos. Já, no solo LVE o herbicida estimulou o 

crescimento de fungos e actinomicetos, sugerindo que a degradação da molécula esteve 

associada a essas duas comunidades. 

Resultados obtidos por Chang  et al., (2001) demonstraram que a aplicação conjunta 

dos herbicidas atrazina, dicamba, fluometuron, metolaclor e sulfentrazona causou impacto 

na estrutura da população microbiana oxidante de amônia, e em sua abundância no solo. O 

tratamento de 10ppm induziu ao aumento da comunidade microbiana, devido 

provavelmente à provisão de substrato de crescimento pelo herbicida fluometuron. Já na 

dose de 100ppm houve rápida diminuição do número de bactérias oxidantes de amônia e 

sob 1000ppm a população caiu abaixo do limite do método de detecção (reação de cadeia 

da polimerase com alvo no gene amo A). Esses resultados demonstram que a aplicação de 

herbicidas em altas concentrações pode prejudicar as comunidades bacterianas do solo 

(BOLDT; JACOBSEN, 1998). 

No entanto, as bactérias isoladas do solos AVA e LVA apresentaram um ótimo 

crescimento em meio suplementado com alta concentração de sulfentrazona (7,0�g mL-1), 

indicando um alto potencial degradativo dessas linhagens. Há relatos de várias bactérias 

com capacidade de crescimento sob doses elevadas de herbicidas. Sette et al. (2005) 

mostraram que 6 linhagens do gênero Streptomyces foram capazes de crescer em altas 
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concentrações de alaclor (72mg L-1), degradando mais de 50% do herbicida em 7 dias. 

Dentre estas, somente as linhagens Streptomyces sp. LS166, LS177, e LS182 foram capazes 

de crescer em 144mg L-1 do herbicida.  

Não foram encontrados na literatura artigos que abordem o isolamento e a 

identificação de microrganismos degradadores do herbicida sulfentrazona. No presente 

trabalho linhagens bacterianas e fúngicas foram selecionadas como degradadoras deste 

herbicida, mediante sua transformação.  

As bactérias responsáveis pela degradação do herbicida foram Acinetobacter 

calcoaceticus (no solo AVA), Ralstonia pickettii e Rhizobium radiobacter (no solo LVA), e 

o actinomiceto Nocardia brasiliensis no solo LVE. Entre os fungos, os gêneros 

Eupenicillium sp. e Paecilomyces sp. foram isolados nos solos LVA e AVA, Cladosporium 

sp. no solo LVA, Chrysosporium sp. e Metarrhizium sp. no solo AVA e Penicillium sp. no 

solo LVE. 

Trabalhos, como o de Mulbry et al. (2002) demonstraram a participação de 

bactérias do gênero Nocardia na degradação do herbicida atrazina, revelando novas rotas 

metabólicas para mineralização desse composto. Também um consórcio bacteriano de oito 

espécies, contendo Nocardia sp. e Rhizobium sp., foi responsável pela degradação de 100% 

de atrazina em 4 dias, porém, esta não foi mineralizada na ausência de Nocardia sp, 

confirmando assim, o papel essencial desta linhagem na declorinação de atrazina para seu 

posterior uso pelas demais bactérias (SMITH et al., 2005). Outra bactéria, a Ralstonia 

picketii foi capaz de conduzir a declorinação do herbicida atrazina (SEFFERNICK et al., 

2000). A linhagem Ralstonia eutropha JMP134 (pJP4) possui o plasmídeo pJP4 que abriga 

o gene tfd, que além de proporcionar a degradação do herbicida 2,4-D, produz a permease 

TfdK que induz a quimiotaxia em relação a este (HAWKINS; HARWOOD, 2002).  

Entre as Acinetobacter sp., de cinco linhagens bacterianas isoladas em solo 

contaminado com atrazina, apenas uma foi capaz de crescer na presença de 250 �g mL-1  do 

herbicida, utilizando-o como fonte de carbono e como fonte secundária de nitrogênio. A 

mesma linhagem foi capaz de utilizar cianazine, prometon, simazine e terbutrin como 

fontes de energia (SINGH et al., 2004). Portanto, as Acinetobacter sp. freqüentemente 

contêm a maquinaria enzimática necessária para mineralizar muitos compostos orgânicos.  
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Já, as linhagens Methylobacterium organophilum e Methylobacterium radiotolerans 

apresentaram capacidade de degradar tebutiuron, e Rhodococcus equi, o herbicida 

hexazinona (MOSTAFA; HELLING, 2003). 

A influência de agrotóxicos sobre grupos bacterianos com importante função na 

transformação do nitrogênio do solo tem sido o foco de muitos estudos. Em geral, os 

herbicidas têm pouca influência sobre a amonificação do solo (DAS; MUKHERJEE, 1998). 

Segundo Olson e Lindwall (1991) os herbicidas glifosato e 2,4-D, quando aplicados em 

doses de campo ou dez vezes maiores, não têm demonstrado efeitos negativos sobre a 

nitrificação do solo. No presente estudo a bactéria Rhizobium radiobacter, no solo LVA, 

não foi afetada pelo herbicida sulfentrazona, crescendo em dose 10 vezes maior do que a 

dose de campo (7.0µg g-1 solo). 

Linhagens de Penicillium também têm sido isoladas como degradadoras de 

herbicidas. O fungo Penicillium steckii degradou o herbicida simazine (50mg L-1), com 

redução de 53% após 5 dias de cultivo a 30ºC (KODAMA et al., 2001). Segundo Benezet e 

Knowles (1982), dentre 13 espécies fúngicas, o fungo Penicillium cyclopium foi o mais 

ativo na degradação de fototiazuron, um fotoproduto do herbicida tidiazuron. Já Klimek et 

al. (2001) isolaram a linhagem Penicillium chrysogenum, por sua habilidade  de crescer em 

meio mínimo contendo o herbicida glifosato (5mM) como única fonte de nitrogênio. 

O fungo Cladosporium oxysporum degradou 89% do inseticida endosulfan   

(1.83mg kg-1) em 15 dias. O inseticida apresentou meia-vida igual a 5 dias, e o fungo se 

mostrou efetivo para detoxificação deste composto nos ambientes solo e água 

(MUKHERJEE; MITTAL, 2005). Vroumsia et al. (2005) mostraram a degradação de 2,4-

diclorofenol (49%), um metabólito do herbicida 2,4-D, pelo fungo Cladosporium 

cladosporioides, após 5 dias de incubação. 

Fungos do gênero Paecilomyces tem mostrado capacidade para metabolização de 

diferentes compostos orgânicos como herbicidas e lignina (ODA et al., 1997). Dois fungos 

de solo, Paecilomyces varioti e Fusarium oxysporum, em meio de cultura, degradaram 

pendimetalim para os metabólitos N-(1-etilpropil)-3,4-dimetil-2-nitrobenzene-1,6-diamine 

e 3,4-diemtil-2,6-dinitroanilina (SINGH; KULSHRESTHA, 1991). Duas linhagens 

fúngicas de Paecilomyces inflatus foram isoladas de amostras de adubo advindo de resíduos 
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municipais, pedaços de papel e de madeira. As linhagens mineralizaram aproximadamente 

6,5% de lignina sintética durante o cultivo do fungo no estado sólido em adubo 

autoclavado. A lacase foi a única enzima ligninolítica detectada e sua produção dependeu 

das condições de cultivo. Em contraste com os fungos de decomposição branca, os isolados 

degradaram a lignina durante o metabolismo primário (TURPEINEN et al., 2001). 

Não foram encontrados relatos sobre a capacidade de fungos Metarhizium sp. na 

metabolização de substâncias antropogênicas. 
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6 CONCLUSÕES 

Os microrganismos presentes nos solos foram capazes de degradar o herbicida 

sulfentrazona. 

Não houve efeito significativo da umidade sobre a degradação de sulfentrazona, 

no decorrer do tempo. Quanto à temperatura, esta teve efeito na degradação do 

herbicida nos solos LVE e LVA, se destacando as temperaturas de 30 e 40ºC 

para o primeiro e de 30ºC para o segundo.  

O herbicida afetou negativamente o crescimento bacteriano no solo LVE.  

Nas condições 70% CC a 27ºC para os solos AVA e LVA, e 40ºC para o solo 

LVE, a meia-vida da sulfentrazona foi de 172,41; 146,52 e 91,63 dias, 

respectivamente. 

Foram identificadas linhagens fúngicas e bacterianas como possíveis 

degradadoras de sulfentrazona. Dentre as linhagens bacterianas se destacaram o 

actinomiceto Nocardia brasiliensis (do solo LVE), e as bactérias Acinetobacter 

calcoaceticus (do solo AVA), e Ralstonia pickettii e Rhizobium radiobacter (do 

solo LVA). E dentre os fungos, os gêneros Eupenicillium sp. e Paecilomyces sp. 

(dos solos LVA e AVA), Cladosporium sp. (do solo LVA), Chrysosporium sp. e 

Metarrhizium sp. (do solo AVA), e Penicillium sp. (do solo LVE). 
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APENDICE A 

 

Médias referentes a concentração de sulfentrazona (µg g-1solo) detectada no decorrer do 

tempo sob o efeito umidade*data, nos solos AVA, LVA e LVE. 

Efeito Solo Data Umidade 

(%CC) 

Valor estimado  

(µµµµg g-1solo) 

Erro 

padrão 

Umidade*data AVA 30 30 0,8992 0,1293 

Umidade*data AVA 30 70 0,6214 0,1293 

Umidade*data AVA 30 100 0,5959 0,1293 

Umidade*data AVA 60 30 0,7741 0,1293 

Umidade*data AVA 60 70 0,6173 0,1293 

Umidade*data AVA 60 100 0,6365 0,1293 

Umidade*data AVA 120 30 0,4142 0,1293 

Umidade*data AVA 120 70 0,4035 0,1293 

Umidade*data AVA 120 100 0,5991 0,1293 

Umidade*data AVA 180 30 0,3595 0,1293 

Umidade*data AVA 180 70 0,3704 0,1293 

Umidade*data AVA 180 100 0,4968 0,1293 

Umidade*data AVA 255 30 0,2628 0,1293 

Umidade*data AVA 255 70 0,1653 0,1293 

Umidade*data AVA 255 100 0,4418 0,1293 

Umidade*data LVA 30 30 0,4346 0,08485 

Umidade*data LVA 30 70 0,5678 0,08485 

Umidade*data LVA 30 100 0,6214 0,08485 

Umidade*data LVA 60 30 0,4798 0,08485 

Umidade*data LVA 60 70 0,6203 0,08485 

Umidade*data LVA 60 100 0,5988 0,08485 

Umidade*data LVA 120 30 0,3861 0,08485 

Umidade*data LVA 120 70 0,3972 0,08485 
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Efeito Solo Data Umidade 

(%CC) 

Valor estimado 

(µµµµg g-1solo) 

Erro 

padrão 

Umidade*data LVA 120 100 0,4983 0,08485 

Umidade*data LVA 180 30 0,2524 0,08485 

Umidade*data LVA 180 70 0,2314 0,08485 

Umidade*data LVA 180 100 0,3628 0,08485 

Umidade*data LVA 255 30 0,2727 0,08485 

Umidade*data LVA 255 70 0,2151 0,08485 

Umidade*data LVA 255 100 0,3493 0,08485 

Umidade*data LVE 30 30 0,8376 0,08725 

Umidade*data LVE 30 70 0,6368 0,08725 

Umidade*data LVE 30 100 0,8618 0,08725 

Umidade*data LVE 60 30 0,7355 0,08725 

Umidade*data LVE 60 70 0,5567 0,08725 

Umidade*data LVE 60 100 1,1242 0,08725 

Umidade*data LVE 120 30 0,5342 0,08725 

Umidade*data LVE 120 70 0,6963 0,08725 

Umidade*data LVE 120 100 1,3345 0,08725 

Umidade*data LVE 180 30 0,3860 0,08725 

Umidade*data LVE 180 70 0,4215 0,08725 

Umidade*data LVE 180 100 0,5160 0,08725 

Umidade*data LVE 255 30 0,4142 0,08725 

Umidade*data LVE 255 70 0,4474 0,08725 

Umidade*data LVE 255 100 0,6309 0,08725 

 

 

 
 
 
 
 



 92

APENDICE B 

 

Médias referentes a concentração de sulfentrazona (µg g-1solo) detectada no decorrer do 

tempo sob o efeito temperatura*data, nos solos AVA, LVA e LVE. 

Efeito Solo Data Temperatura 

(Cº) 

Valor estimado 

(µµµµg g-1solo) 

Erro padrão 

Temperatura*data AVA 14 15 0,8643 0,06810 

Temperatura*data AVA 14 30 0,6466 0,06810 

Temperatura*data AVA 14 40 0,8845 0,06810 

Temperatura*data AVA 30 15 0,6125 0,06810 

Temperatura*data AVA 30 30 0,5351 0,06810 

Temperatura*data AVA 30 40 0,7096 0,06810 

Temperatura*data AVA 60 15 0,7431 0,06810 

Temperatura*data AVA 60 30 0,5714 0,06810 

Temperatura*data AVA 60 40 0,6414 0,06810 

Temperatura*data AVA 120 15 0,3910 0,06810 

Temperatura*data AVA 120 30 0,5330 0,06810 

Temperatura*data AVA 120 40 0,5298 0,06810 

Temperatura*data LVA 14 15 0,5257 0,04354 

Temperatura*data LVA 14 30 0,5789 0,04354 

Temperatura*data LVA 14 40 0,6334 0,04354 

Temperatura*data LVA 30 15 0,5601 0,04354 

Temperatura*data LVA 30 30 0,4255 0,04354 

Temperatura*data LVA 30 40 0,5946 0,04354 

Temperatura*data LVA 60 15 0,5519 0,04354 

Temperatura*data LVA 60 30 0,5483 0,04354 

Temperatura*data LVA 60 40 0,5597 0,04354 

Temperatura*data LVA 120 15 0,4466 0,04354 

Temperatura*data LVA 120 30 0,3149 0,04354 
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Efeito Solo Data Temperatura 

(Cº) 

Valor estimado 

(µµµµg g-1solo) 

Erro padrão 

Temperatura*data LVA 120 40 0,4778 0,04354 

Temperatura*data LVE 14 15 0,7936 0,05234 

Temperatura*data LVE 14 30 0,6122 0,05234 

Temperatura*data LVE 14 40 0,5563 0,05234 

Temperatura*data LVE 30 15 0,5643 0,05234 

Temperatura*data LVE 30 30 0,4605 0,05234 

Temperatura*data LVE 30 40 0,5476 0,05234 

Temperatura*data LVE 60 15 0,7045 0,05234 

Temperatura*data LVE 60 30 0,6006 0,05234 

Temperatura*data LVE 60 40 0,5074 0,05234 

Temperatura*data LVE 120 15 0,4414 0,05234 

Temperatura*data LVE 120 30 0,3029 0,05234 

Temperatura*data LVE 120 40 0,2573 0,05234 

 

 
 
 


