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Resumo
O metilmercúrio é um poluente altamente neurotóxico que se acumula nos organismos e biomagnifica ao 

longo da cadeia trófica. O metilmercúrio é formado através de uma reação de transferência de um grupamento 
metil para o mercúrio inorgânico. Essa transformação, denominada metilação, é mediada principalmente por 
microrganismos que habitam ambientes anóxicos. A metilação pode ser abiótica como resultado de uma reação 
não-enzimática na transferência do grupamento metil por via fotoquímica ou interação com substâncias húmicas 
presentes nos corpos d’água, porém com uma taxa de metilação menor do que pela mediada por microrganismos. 
As taxas de metilação de mercúrio em sistemas aquáticos são influenciadas tanto pela especiação do mercúrio 
quanto por sua biodisponibilidade. Diversas variáveis ambientais, que se interrelacionam, tais como a atividade 
biológica dos microrganismos metiladores, disponibilidade de nutrientes, pH, temperatura, potencial redox, e a 
presença de complexos orgânicos e inorgânicos podem afetar as taxas de metilação. A importância de cada um 
desses fatores na produção de metilmercúrio pode variar em diferentes ecossistemas.
Palavras-chave: metilmercúrio, microorganismos, ciclo global, metilcobalamina, mercúrio inorgânico, 
especiação.

Abstract 
mercury in aquatic systems: environmental factors affecting mercury 

methylation. Methylmercury is a highly neurotoxic contaminant that accumulates in organisms and 
biomagnifies along the food chain. Methylmercury is formed through the transfer of a methyl group to the 
inorganic mercury (Hg2+). This reaction is mainly mediated by microorganisms living in anoxic environments 
like bottom sediments and macrophytes rhizosphere. Abiotic methylation can also occur, however in most 
cases with lower rates than biological methylation. Mercury methylation rates in aquatic systems are influenced 
by both the speciation and bioavailability of mercury. Many interrelated environmental variables such as 
biological activity, nutrient availability, pH, temperature, redox potential, and the presence of inorganic and 
organic complexing agents can also affects the net rate of methylmercury production. Which factors dominate 
methylmercury production is likely to differ from one ecosystem to other.
Key-words: methylmercury, microorganisms, global cycle, methylcobalamin, inorganic mercury, speciation.

breve Histórico do Mercúrio

O mercúrio é conhecido e utilizado pelo homem 
por mais de 3.500 anos. Provavelmente a aplicação 
mais antiga seja como pigmento vermelho em pinturas 
rupestres na forma de sulfeto de mercúrio (HgS). 
Pouco se sabe sobre quando o mercúrio foi isolado 
pela primeira vez ou a tecnologia utilizada neste 
processo na antiguidade. A primeira referência escrita 
deste metal foi feita por Aristóteles no quarto século 

AC que o chamou de prata líquida (hydrargyrum) 
dando origem ao símbolo Hg. Aristóteles e outros 
autores gregos como Plínio e Dioscorides descreveram 
aplicações medicinais como o tratamento de doenças 
de pele e fizeram também referências ao uso de 
mercúrio na recuperação de metais nobres por meio 
de amálgamas. 

Descrições históricas do uso de mercúrio por 
civilizações orientais são escassas, porém sabe-se 
que o mercúrio era usado como medicamento e 
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afrodisíaco na China e Índia antes dos tempos de 
Buda por volta de 500 AC.

Os romanos herdaram grande parte do 
conhecimento grego sobre o mercúrio e expandiram 
significativamente as aplicações comerciais deste 
metal. A extração de ouro por amalgamação já 
era prática comum e a maior parte do mercúrio 
consumido pelos romanos destinava-se à produção 
do pigmento vermilion altamente valorizado. As 
aplicações medicinais incluíam drogas mercuriais 
para o tratamento de doenças de pele, dos olhos, 
sífilis e cura de queimaduras. Com a queda do 
Império Romano, o consumo de mercúrio declinou 
drasticamente e tornou-se basicamente restrito ao uso 
medicinal e farmacêutico.

A invenção do barômetro em 1643 por Torricelli e 
do termômetro de mercúrio em 1720 por Fahrenheit 
anunciaram a introdução do elemento na pesquisa 
científica. Outras descobertas importantes que 
levaram à crescente demanda por mercúrio incluem a 
introdução de células eletrolíticas à base de mercúrio 
na indústria de cloro-soda em 1894 por H.Y. Castner 
e o desenvolvimento de baterias de mercúrio durante 
a Segunda Guerra Mundial. O uso de fulminato de 
mercúrio como detonador de explosivos significa 
que o mercúrio (como o deus de quem seu nome é 
derivado) teve uma participação importante tanto em 
tempos de guerra como de paz na história das nações 
(Nriagu 1979).

A exposição aguda ao mercúrio inorgânico 
pode levar a danos nos pulmões. O envenenamento 
crônico é caracterizado por sintomas neurológicos e 
fisiológicos como tremor, alterações na personalidade, 
inquietação, ansiedade, distúrbios de sono e depressão. 
Os sintomas são reversíveis depois de terminada a 
exposição. Já o mercúrio metálico pode causar danos 
reversíveis aos rins caso a exposição seja interrompida 
(Järup 2003).

O metilmercúrio é a forma mais tóxica, pois sua 
alta estabilidade combinada a sua lipossolubilidade 
e propriedades iônicas levam a uma alta penetração 
de membranas de organismos vivos sendo inclusive 
capaz de atravessar a barreira hematoencefálica e 
a placenta (Andren & Nriagu 1979, Zahir et al. 
2005). 

A ação do metilmercúrio em adultos é caracterizada 
por um período de latência entre a exposição e o 
aparecimento dos sintomas. Este período pode ser de 

várias semanas ou até meses dependendo da dose e do 
período de exposição (Clarkson 2002).

Ao contrário das formas inorgânicas, a orgânica 
causa efeitos irreversíveis. Os sintomas decorrentes 
da exposição ao metilmercúrio são de origem 
neurológica e consistem em distúrbios como 
escotomas (visão turva), redução do campo visual, 
ataxia (baixa coordenação para andar), parestesia 
(insensibilidade na pele), neurestenia (dor nos 
nervos), perda de audição, disartria (dificuldade 
na articulação de palavras), deterioração mental, 
tremor muscular, distúrbio da motilidade e, nos casos 
de exposição grave, paralisia e morte (Bisinoti & 
Jardim 2004). Exames neuropatológicos revelam 
uma destruição regional de neurônios no córtex 
visual e na camada granulosa do cerebelo gerando os 
sintomas relatados anteriormente. O metilmercúrio é 
particularmente prejudicial ao desenvolvimento de 
embriões inibindo a divisão e migração de células 
neuronais além de romper a citoarquitetura do cérebro 
em desenvolvimento (Clarkson et al. 2003).

Um dos casos mais famosos de contaminação por 
metilmercúrio ocorreu na Baía de Minamata, Japão, 
na década de 50. A companhia Chisso Fertilizer 
descartava metilmercúrio, um subproduto do processo 
de produção de acetaldeído, nas águas da baía levando 
à contaminação de peixes posteriormente pescados e 
consumidos pela população local. As concentrações de 
metilmercúrio no pescado eram elevadas o suficiente 
para causar envenenamento pelo mesmo (Watanabe 
& Satoh 1996).

Na década de 70, no Iraque, Paquistão, Gana e 
Guatemala ocorreram vários casos de contaminação 
de agricultores e familiares que utilizavam grãos 
tratados com fungicidas à base de metil e etilmercúrio 
na confecção de pão caseiro. Particularmente no 
Iraque, 6.530 pessoas foram hospitalizadas e 459 
mortes foram registradas nos hospitais do país 
(Watanabe & Satoh 1996).

INTRODUÇÃO

As substâncias tóxicas presentes no ambiente podem 
ser classificadas como (i) provenientes de elementos 
e compostos naturais e (ii) compostos tóxicos que são 
sintetizados pela indústria (Wood 1974). Os elementos 
tóxicos deslocam-se no ambiente sob condições 
naturais através dos ciclos biogeoquímicos, nos quais 
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estes elementos tornam-se disponíveis para a biota. 
As atividades humanas providenciam novas fontes de 
elementos que influenciam os ciclos biogeoquímicos e 
consequentemente a disponibilidade desses elementos 
para a biota (Wood 1974). 

O mercúrio é um metal traço e apresenta-se sob 
diversas formas químicas e físicas nos ambientes 
aquáticos naturais. O ciclo biogeoquímico do mercúrio 
(Figura 1) é muito complexo e envolve a inter-relação 
entre os sistemas atmosféricos, aquáticos e terrestres 
(Morel et al. 1998). Existem dois ciclos que afetam 
o transporte e a distribuição do mercúrio: (i) global, 
que envolve a circulação atmosférica do mercúrio 
elementar (Hg0) provenientes de fontes na crosta 
terrestre para os oceanos e (ii) local, que depende da 
metilação do mercúrio inorgânico (Hg2+) proveniente 
principalmente de fontes antrópicas.

Dentre as diversas espécies químicas existentes 
do mercúrio, podemos destacar como as mais 
importantes: o mercúrio elementar, também 
denominado mercúrio metálico (Hg0); o mercúrio 
iônico em suas duas formas oxidadas: íon mercuroso 
(Hg2

2+) e íon mercúrico (Hg2+); e as espécies metiladas; 
o metilmercúrio (CH3Hg+) e o dimetilmercúrio 
[(CH3)2Hg]. A especiação do mercúrio em ambientes 
aquáticos é influenciada pela interação com a biota 
e complexos orgânicos e inorgânicos presentes na 
coluna d’água e sedimentos. 

A matéria orgânica interage com o mercúrio de 
diversas formas, afetando o transporte, especiação 
e biodisponibilidade do mercúrio nos ambientes 
aquáticos. Uma das reações mais importantes é a 
formação de ligações iônicas extremamente fortes 
entre o mercúrio e os grupos funcionais que contem 
enxofre reduzido presentes no solo e na matéria 
orgânica (Ravichandran 2004). 

Dentre as espécies citadas, o metilmercúrio desperta 
maior interesse do ponto de vista ecotoxicológico, 
uma vez que é uma neurotoxina e tem a tendência 
de bioacumular e biomagnificar, tornando-o um 
risco à saúde humana. Essa tendência é devido à 
sua maior lipossolubilidade quando comparada às 
outras espécies químicas de mercúrio. Além disso, 
o metilmercúrio possui uma alta afinidade com os 
grupamentos sulfidrilas das proteínas.

A principal via de contaminação por metilmercúrio 
nos seres humanos é através da ingestão de alimentos, 
principalmente peixe. Nos peixes adultos entre 
90 - 100% do mercúrio está presente na forma de 
metilmercúrio (EPA 2001). 

Transformações do Mercúrio em 
Ambientes Aquáticos

Os compostos mercuriais podem ser divididos 
em: (a) voláteis, Hg0 e (CH3)2Hg; (b) espécies 

Figura 1. Ciclo biogeoquímico do mercúrio (adaptado de Morel et al. 1998).

Miranda, M.R. et al.
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reativas solúveis em água, Hg2+,HgX2, HgX3
-, 

HgX4
2- (X = OH-, Cl- ou Br-), HgO em aerossóis 

e complexos de Hg2+ com ácidos orgânicos; 
(c) espécies não reativas, CH3Hg+, CH3HgCl, 
CH3HgOH e outros compostos organomercuriais, 
Hg(CN)2, HgS e Hg2+ ligado ao enxofre em 
fragmentos de matéria húmica (Azevedo 2003). 
A Figura 2 apresenta a distribuição das diferentes 
espécies de mercúrio no ambiente aquático com 
ênfase no seu processo de biomagnificação. A 
natureza e as reações dessas espécies determinam 
a solubilidade, mobilidade e toxicidade do Hg nos 
sistemas aquáticos, assim como o potencial de 
metilação (Ulrich et al. 2001). 

Dentre as espécies de compostos mercuriais, as 
que possuem maior importância do ponto de vista 
ecotoxicológico devido às transformações que sofrem 
são: (a) as espécies de mercúrio inorgânico Hg0, 
Hg2+ e Hg2

2+; (b) as espécies de mercúrio orgânico 
metilmercúrio e dimetilmercúrio.

Formação do mercúrio elementar

A redução do Hg2+ para Hg0 pode ocorrer 
como resultado de um processo físico-químico 
quando o potencial redox for favorável para essa 

transformação. Essa redução do Hg2+ também 
pode ocorrer por via biótica através da ação de 
microrganismos. Tem sido demonstrado que os 
compostos organomercuriais podem ser convertidos 
em Hg0 por processos físico-químicos ou biológicos. 
Por exemplo, o dimetilmercúrio pode ser convertido 
a Hg0 quando em contato com luz UV ou em um meio 
com pH ácido. O Hg0 formado pode se acumular no 
sedimento, permanecendo inerte, ou se difundir para 
a atmosfera.

Formação de metilmercúrio - CH3Hg+

A metilação do mercúrio tem recebido atenção 
desde a descoberta de que o metilmercúrio presente 
em altos níveis em organismos aquáticos não provinha 
de nenhuma entrada de compostos organomercuriais 
nos ecossistemas aquáticos (Robinson & Tuovinen 
1984). Jensen & Jernelov (1969) e Wood (1974) 
concluíram que a presença de metilmercúrio nos 
peixes era devido à metilação biótica do mercúrio 
inorgânico. A metilação do mercúrio ocorre pela 
transferência de um ou dois metilcarbânions 
(CH3

-) ao mercúrio inorgânico. Três coenzimas 
eram reconhecidas como possíveis doadoras 
do grupamento metil: (i) S-adenosilmetionina, 

Figura 2. Especiação do mercúrio em ambientes aquáticos.
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(ii) derivados do N5–metiltetrahidrofolato, e 
(iii) derivados do metilcorrinóide (Wood 1974). 
Entretanto, a S-adenosilmetionina e os derivados do 
N5–metiltetrahidrofolato doam o seu grupamento 
metil sob a forma de carbocátion (CH3

+), sendo a 
vitamina B12 (metilcobalamina), um derivado do 
metilcorrinóide, a única coenzima capaz de transferir 
o grupamento metil sob a forma de carbânion 
(CH3

-) para o Hg2+ (Wood 1974). Acreditava-se 
que esse processo era mediado pelas bactérias 
metanogênicas (Wood et al. 1968), uma vez que 
esses microrganismos eram capazes de produzir 
metilcobalamina (Blaylock & Stadtman 1964). 
Posteriormente foi visto que outros microrganismos 
eram capazes de metilar o mercúrio em laboratório 
(Furutani & Rudd 1980, Rudd et al. 1980, Robinson 
& Tuovinem 1984), inclusive microrganismos 
eucariotos como o fungo Neurospora crassa 
(Landner 1971).

Compeau & Bartha (1985), utilizando-se de um 
experimento com amostras ambientais e inibidores 
específicos do metabolismo das bactérias, notaram 
que ao se inibir a sulfato redução, as taxas de 
metilação de mercúrio baixavam drasticamente. 
Ao inibir a metanogênese, não havia alteração nas 
taxas de metilação no sedimento. Desde então, 
muitos estudos foram realizados enfocando as 
bactérias sulfato redutoras como os principais 
agentes metiladores no ambiente (e.g., Berman et 
al. 1990, Gilmour et al. 1992, Choi & Bartha 1993, 
King et al. 2001).

A eficiência da metilação biótica do mercúrio de-
pende da atividade microbiana e da concentração de 
mercúrio biodisponível, mais do que a quantidade 
total de mercúrio existente no ambiente. Diversos 
fatores ambientais influenciam a forma e a dispo-
nibilidade do mercúrio para os microrganismos tais 
como a interação química com complexos orgânicos 
e inorgânicos, pH, potencial redox e temperatura 
(Compeau & Bartha 1984).

A via biológica para a metilação do mercúrio 
necessita de uma quantidade significativa 
de mercúrio dentro da célula que não esteja 
complexado (Choi et al. 1994a). Desse modo 
a metilcobalamina intracelular pode catalisar a 
transferência do grupamento metil ao mercúrio 
“livre” (Choi & Bartha 1993, Choi et al. 1994a). 
Apesar de a metilcobalamina ser vista como a única 

possível doadora do grupamento metil (Wood 1974), 
acredita-se que o grupamento metil transferido 
pode ser proveniente de outros compostos 
químicos como o aminoácido serina (Berman et 
al. 1990), o metiltetrahidrofalato, através da via da 
acetilcoenzima A (Choi et al. 1994a, b) ou através 
da via metiltransferase, uma via similar a de síntese 
da metionina pela homocisteína (Siciliano & Lean 
2002). Devido à grande distribuição e diversidade 
de microrganismos envolvidos na transformação 
das diversas formas de mercúrio, é evidente que eles 
exercem um papel importante no ciclo do mercúrio 
no ambiente (Robinson & Tuovinen 1984).

A metilação abiótica do mercúrio pode ser 
química ou fotoquímica. A metilação química pode 
ocorrer através de via não-enzimática ao reagir com a 
metilcobalamina excretada pelas bactérias cultivadas 
em laboratório (Wood et al. 1968) ou adicionada in 
vitro (Bertilsson & Neujahr 1971; Nobumasa et al. 
1971; DeSimone et al. 1973). Essa reação ocorre numa 
velocidade muito inferior que pela via enzimática. 
Uma outra maneira de ocorrer a metilação abiótica 
é através da doação de grupos metil provenientes de 
material húmico (ácidos fúlvico e húmico) ao Hg2+ 
(Nagase et al. 1982).

A metilação fotoquímica ocorre quando o 
metilmercúrio é formado quimicamente através 
da reação de transalquilação (transferência de um 
grupamento metil) quando na presença de radiação 
ultravioleta (Siciliano et al. 2005). A concentração de 
metilmercúrio presente num ambiente é regulada pelo 
balanço entre os processos de metilação e demetilação 
do mercúrio.

Formação do dimetilmercúrio – 
(Ch3)2Hg

O dimetilmercúrio pode ser formado a partir 
do mercúrio inorgânico ou metilmercúrio como 
resultado da atividade microbiológica (Wood et al. 
1968). Entretanto, nem sempre e necessário a ação 
de microrganismos para que o segundo grupamento 
metil seja transferido ao metilmercúrio de modo a 
formar o dimetilmercúrio. Esse pode ser formado 
através da disproporcionação do metilmercúrio onde 
os microrganismos afetam o processo ao formar 
ligantes para o Hg2+ disponível (Fagerstrom & 
Jernelov 1972).

Miranda, M.R. et al.
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Fatores ambientais que influenciam 
a metilação do mercúrio

	
O ciclo biogeoquímico dos metais nos ambientes 

aquáticos envolve uma complexa relação entre os 
processos biológicos, principalmente os mediados 
por microrganismos, e os processos geoquímicos, 
que ocorrem em ambas as escalas microscópicas e 
macroscópias (Warren & Haack 2001).

A metilação do mercúrio em sistemas aquáti-
cos é influenciada por diversos fatores ambientais 
que formam um complexo sistema com efeitos 
sinergísticos e antagonísticos (Figura 3). Alguns 
dos fatores mais estudados são a composição e a 
atividade dos microrganismos metiladores, con-
centração de Hg biodisponível, pH, temperatura, 
potencial redox e a presença de agentes comple-
xantes orgânicos e inorgânicos presentes nos sis-
temas aquáticos. Aparentemente, as maiores taxas 
de metilação de mercúrio estão relacionadas com 
pH ácido, baixa salinidade e a presença de matéria 
orgânica em decomposição em condições reduto-
ras (Ulrich et al. 2001). 

Os microrganismos possuem um importante pa-
pel na ciclagem aquática do Hg e podem catalisar 

muitas das transformações entre as diferentes for-
mas do Hg. Algumas das principais transformações 
são as conversões do Hg2+ para CH3Hg+ e (CH3)2Hg 
e a redução do Hg2+ para Hg0 (Summers & Silver 
1978, Robinson & Tuovinen 1984). Apesar da alta 
toxicidade do Hg, muitos microrganismos desen-
volveram mecanismos de resistência a esse metal 
(Robinson & Tuovinen 1984, Barkay 1987, Bogda-
nova et al. 1988). Foram encontradas correlações 
positivas entre a concentração de Hg e a presença 
de microrganismos resistentes ao Hg (Osborn et al. 
1997, Muller et al. 2001). 

Uma grande variedade de microrganismos é capaz 
de metilar o mercúrio in vitro (Landner 1971, Furutani 
& Rudd 1980, Rudd et al. 1980, Robinson & Tuovinem 
1984). Entretanto, as bactérias sulfato redutoras se 
mostraram os principais agentes metiladores em 
amostras de sedimento anóxico (Compeau & Bartha 
1985). Geralmente, a eficiência da produção de 
metilmercúrio pelas bactérias está relacionada com a 
disponibilidade de mercúrio e nutrientes, abundância 
de aceptores de elétrons, taxas de sulfato redução 
(King et al. 2000, 2001), composição da comunidade 
microbiana (Macalady et al. 2000, King et al. 2001, 
Acha et al. 2005, Desrosiers et al. 2006, Guimarães et 

Figura 3. Fatores ambientais que afetam a metilação do Hg (Fagerstrom & Jernelov 1972).
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al. 2006b), distribuição das populações de bactérias 
sulfato redutoras (Devereux et al. 1996) e atividade 
bacteriana (Guimarães et al 2006a). Entretanto, nem 
todas as espécies de bactérias sulfato redutoras são 
capazes de metilar o Hg. O gênero Desulfovibrio, 
pertencente ao grupo das bactérias sulfato redutoras, 
tem sido mais utilizado para os estudos com metilação 
(Choi & Bartha 1993, Choi et al. 1994a, 1994b). Mais 
recentemente foi notado que outros componentes 
desse grupo têm a capacidade de metilar Hg, tais 
como os pertencentes à família Desulfobacteriaceae, 
que apresentaram uma maior eficiência para metilar o 
Hg que os indivíduos do gênero Desulfovibrio (King 
et al. 2001), e os indivíduos do gênero Desulfobacter, 
que possuem uma maior abundância nos sedimentos 
que os do gênero Desulfovibrio (Macalady et al. 2000). 
Recentemente, Flemming et al. (2006) evidenciaram 
as bactérias ferro-redutoras seriam capazes de metilar 
o Hg em condições ambientais com uma eficiência de 
metilação semelhante à das bactérias sulfato redutoras. 
Outros microrganismos podem atuar de maneira 
antagônica no processo de metilação, competindo 
por nutrientes ou por aceptores de elétrons (Compeau 
& Bartha 1985), ou de maneira sinergística, onde 
as bactérias metiladoras fariam uso dos metabólitos 
excretados por outros microrganismos (Coelho-Souza 
et al. 2006, Guimarães et al. 2006b).

A produção de metilmercúrio é maior nos primeiros 
dias ou semanas após a entrada do Hg (dependendo 
da concentração do Hg adicionado e do tipo de 
experimento). Após essa fase inicial de equilíbrio a 
produção pode decrescer ou apresentar um padrão 
cíclico (Spangler et al. 1973, Furutani & Rudd 1980). 
A disponibilidade de Hg para os microrganismos 
metiladores é determinada pela concentração de íons 
Hg2+ livres (Ulrich et al. 2001). A entrada do Hg na 
célula bacteriana envolve o transporte do Hg através 
das membranas celulares por difusão. Entretanto, 
as membranas celulares possuem uma maior 
permeabilidade para moléculas sem carga do que para 
moléculas com carga (Moat et al. 2002). Desse modo, 
o HgCl2 sem carga se difunde rapidamente através 
da bicamada lipídica enquanto que os complexos 
carregados, tais como o HgOHCl e o Hg(OH)2, não 
atravessam as membranas em uma taxa significativa 
(Gutknecht 1981). O HgCl2 pode ser a espécie chave 
que determinaria a absorção celular do Hg inorgânico 
em sistemas aquáticos aeróbicos (Morel et al. 1998), 

enquanto que a as espécies sem carga HgS0, Hg(SH)2
0 

ou os complexos polissulfídicos (HgSn
0) podem 

ser importantes para a absorção de Hg em sistemas 
aquáticos anóxicos (Benoit et al. 1999, Jay et al. 
2000). Berman & Bartha (1986) encontraram uma 
correlação negativa entre as taxas de metilação e a 
presença de sulfetos no sedimento de fundo.

A maioria dos estudos em sistemas aquáticos tem 
negligenciado a contribuição das bactérias perifíticas 
associadas às macrófitas aquáticas e dispensado mais 
atenção à metilação no sedimento de fundo e coluna 
d’água (Guimarães et al. 2006a). As comunidades 
microbianas associadas às raízes de macrófitas 
aquáticas apresentam uma alta taxa de metilação 
do mercúrio que pode em média uma ordem de 
magnitude maior do que as taxas encontradas nos 
sedimentos (Guimarães et al. 1998, 2000a, 2000b, 
Brito & Guimarães 1999, Mauro et al. 2001, 2002). 

A maioria das bactérias no ambiente se desenvolve 
em biofilmes que funcionam como microhabitats 
(Costerton et al., 1995), apresentando-se em condições 
diferentes das do ambiente à sua volta, possibilitando 
às células microbianas exercerem funções que não 
poderiam ser realizadas fora do biofilme (Morris 
& Monier 2003). A matriz polissacarídica fornece 
diversas vantagens para os microrganismos agindo 
como proteção contra o estresse ambiental (Morris 
& Monier 2003), sistema de captura e retenção 
de carbono orgânico dissolvido, como via para o 
transporte intercelular e como um meio em que 
as exoenzimas ficariam mais próximas às células 
microbianas facilitando a degradação de moléculas 
de alto peso molecular e sua absorção (Freeman & 
Lock 1993).

As macrófitas aquáticas são colonizadas por uma 
comunidade perifítica composta de grande diversida-
de de microrganismos, algas, consumidores e detrito 
(Wetzel 1975, Carpenter & Lodge 1986, Klumpp et 
al. 1992). O carbono orgânico liberado pelas macrófi-
tas aquáticas é o principal substrato para as bactérias 
perifíticas (Sondergaard 1983). As bactérias perifíti-
cas possuem acesso direto aos nutrientes e compostos 
orgânicos lábeis liberados pelas plantas conferindo-
lhes uma alta atividade metabólica (Sondergaard 
1983, Thomaz & Estevez 1997). 

A rizosfera, região que compreende a superfície da 
raiz e a região à sua volta, constitui um nicho ecológico 
onde os nutrientes estão mais prontamente disponíveis 
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devido à rizodeposição, que é a liberação de material 
orgânico pela raiz durante o seu desenvolvimento 
(Davey & O’Toole 2000). A rizodeposição, composta 
principalmente por aminoácidos, açúcares simples, 
ácidos orgânicos, carboidratos, enzimas e gases como 
o dióxido de carbono e etileno, aumenta o crescimento 
microbiano e influencia diretamente a estrutura das 
comunidades microbianas na rizosfera (Davey & 
O’Toole 2000). Em um lago densamente colonizado 
por macrófitas aquáticas, a produção bacteriana 
perifítica pode exceder a produção bacteriana pelágica 
(Fischer & Pusch 2001).

A temperatura possui grande influência na metilação 
uma vez que afeta diretamente a atividade microbiana. 
Em alguns casos, as maiores taxas de metilação são 
observadas durante o verão (Korthals & Winfrey 1987, 
Winfrey & Rudd 1990, Matilainen & Verta 1995), 
em detrimento de menores taxas durante as estações 
com baixa temperatura. Entretanto, outras variáveis 
ambientais relacionadas à estação do ano, como por 
exemplo, uma maior entrada de matéria orgânica nos 
sistemas aquáticos durante essa época como resultado 
de um aumento da produtividade primária.

A metilação do mercúrio ocorre tanto em 
condições óxicas quanto em condições anóxicas, 
entretanto as maiores taxas de metilação ocorrem 
em condições anóxicas (Olson & Cooper 1975). 
Aparentemente, quando o potencial redox está 
negativo favorece a metilação do Hg2+ em função 
da seleção das comunidades microbianas com 
relação à disponibilidade de receptores de elétrons 
(Compeau & Bartha 1984). A microbiota associada 
a ambientes redutores e com baixa concentração de 
sulfetos parece ser mais apta a converter o mercúrio 
inorgânico em metilmercúrio (Compeau & Bartha 
1984). Em um experimento com sedimento de fundo 
Olson & Cooper (1975) notaram que as taxas de 
metilação em condições anóxicas foram maiores do 
que em condições aeróbicas. Uma possível explicação 
fornecida pelos autores seria de que os microrganismos 
demetiladores possuiriam uma maior atividade em 
condições aeróbicas de modo que a degradação do 
metilmercúrio ocorreria mais rapidamente do que em 
condições anaeróbicas. 

Quanto maior a concentração de matéria orgânica 
na coluna d’água, menores são as taxas de metilação. 
Isso se deve à associação do mercúrio aos complexos 
orgânicos presentes no material particulado. Após 

a associação o mercúrio complexado se precipita 
depositando no sedimento (Winfrey & Rudd 1990). 
O oposto ocorre nos sedimentos onde as taxas de 
metilação no sedimento aumentam com a entrada 
da matéria orgânica, principalmente na interface 
sedimento-água. Essa interface apresenta um carbono 
mais lábil de modo a ser mais facilmente assimilado 
pela microbiota metiladora (Furutani & Rudd 1980).

Os componentes aniônicos dos sais marinhos pos-
suem um efeito na especiação do mercúrio nos sis-
temas aquáticos, influenciando a transferência dos 
grupamentos metil provenientes da metilcobalamina, 
além de afetar a composição da comunidade micro-
biana responsável pela metilação, sendo que o metil-
mercúrio formado é menos estável sob condições de 
alta salinidade do que em condições de baixa salini-
dade (Compeau & Bartha 1984). Uma possível expli-
cação para esse fato é a da maior presença de sulfetos 
originados da redução de sulfatos presentes em maior 
quantidade no ambiente marinho. Ao interagir com o 
mercúrio, os sulfetos formam o composto HgS, uma 
espécie mais inerte e menos suscetível à metilação 
(Compeau & Bartha 1983).

Não há um consenso acerca da influência do pH 
na metilação. Algumas hipótese foram levantadas tais 
como aumentar a biodisponibilidade do mercúrio para 
a microbiota, alteração da estrutura das comunidades 
microbianas e consequentemente a sua atividade, o 
que poderia levar tanto a um aumento da metilação 
quanto ao seu decréscimo (Winfrey & Rudd 1990, 
Gilmour & Henry 1991). Miller & Akagi (1979) 
notaram que as alterações no pH não afetaram o 
processo de metilação do mercúrio no sedimento, e 
sim a distribuição do metilmercúrio entre o sedimento 
e a coluna d’água.

O laboratório de traçadores e a 
metilação do mercúrio

O estudo da metilação de mercúrio pelo Laboratório 
de Traçadores Wolfgang Christian Pfeiffer iniciou-
se com o empenho do Prof. Jean R.D. Guimarães 
em simplificar a técnica radioquímica comumente 
empregada na avaliação da metilação em estudos de 
sistemas aquáticos desenvolvida por Furutani & Rudd 
(1980) a fim de torná-la mais simplificada e adequada 
a experimentos realizados em áreas distantes dos 
centros de pesquisa, minimizando o atraso entre as 
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etapas de incubação, extração e quantificação do 
metilmercúrio formado.

Após a publicação do método simplificado em 
1995, o laboratório buscou compará-lo a outros 
métodos (Brito & Guimarães 1999) e entender 
melhor os fatores biológicos e físico-químicos que 
controlam a produção e distribuição do metilmercúrio 
principalmente em sedimentos, água e macrófitas 
aquáticas de regiões do Brasil e Bolívia.

Medidas de metilação de mercúrio foram 
extraídas de variadas partes do Brasil como rios e 
lagos do Pantanal, Região Amazônica (rio Tapajós, 
Negro e Amazonas), Rio de Janeiro, São Paulo, além 
de regiões da Bolívia e levaram em consideração a 
presença de fontes de origem natural e antropológica 
de mercúrio. Os principais sítios de metilação 
analisados foram solos, sedimentos, água e raízes de 
macrófitas aquáticas de diversas espécies (Guimarães 
et al. 2000a, Miranda et al. 2004). 

As análises que visavam o entendimento de 
fatores físico-químicos avaliaram variações de pH, 
salinidade, condutividade elétrica e temperatura 
(Mauro et al. 1999) além de variações sazonais e 
verticais (Guimarães et al. 2000b).

Recentemente o principal foco do laboratório 
é entender a participação de determinados grupos 
de organismos associados às raízes de macrófitas 
aquáticas, como bactérias, fungos e algas, na 
formação de metilmercúrio nessa matriz (Acha et al. 
2005, Guimarães et al. 2006).
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