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Resumo 
 
 
 

O objetivo desta pesquisa foi avaliar os efeitos do diuron e do carbofuran, isolados e 
em mistura, sobre as espécies Raphidocelis subcapitata, Paramecium caudatum e 
Ceriodaphnia silvestrii e realizar uma avaliação de risco preliminar destes agrotóxicos para 
os corpos d’água brasileiros. Para isso, testes de toxicidade aguda e crônica foram realizados 
com os compostos isolados e em mistura, nas suas formas padrão e comercial. Os resultados 
mostraram que, em ação individual, estes agrotóxicos inibiram significativamente o 
crescimento populacional de R. subcapitata e causaram alterações fisiológicas (conteúdo de 
clorofila a) e morfológicas (complexidade e tamanho celular) nas células. Para esta espécie 
de alga, a toxicidade dos ingredientes ativos nas formas padrão e comercial não apresentaram 
diferenças significativas. Para o protozoário P. caudatum, os testes de toxicidade aguda 
evidenciaram um aumento da mortalidade com o aumento do tempo de exposição aos 
compostos selecionados. Além disso, estes agrotóxicos causaram uma diminuição 
significativa no crescimento populacional, no número de gerações e na biomassa de P. 
caudatum. A toxicidade do diuron padrão e de sua formulação comercial foi similar para 
este protozoário, enquanto que o carbofuran comercial foi mais tóxico do que a sua forma 
padrão, sugerindo a ocorrência de interações sinérgicas com os ingredientes “inertes”. 
Diferentemente, para o cladócero C. silvestrii, os testes de toxicidade aguda mostraram que 
o produto comercial de diuron foi 7,2 vezes mais tóxico do que o seu ingrediente ativo 
padrão, enquanto que para o carbofuran, o produto comercial foi 1,5 vezes menos tóxico do 
que o seu ingrediente ativo padrão. Em relação à toxicidade crônica, o herbicida diuron, 
tanto na forma padrão como comercial, causou efeitos horméticos sobre a fertilidade das 
fêmeas de C. silvestrii. Já o carbofuran reduziu significativamente a reprodução de C. 
silvestrii em concentrações a partir de 0,38 µg L-1. A espécie tropical C. silvestrii foi mais 
sensível a estes agrotóxicos do que cladóceros comumente utilizados em regiões temperadas, 
e além disso, para o carbofuran, esta espécie foi o organismo-teste mais sensível já registrado 
na literatura (CE50-48h = 0,86 µg L-1). De acordo com os resultados dos testes de toxicidade 
das misturas de diuron e carbofuran, exposições agudas e crônicas sobre todos os 
organismos-teste selecionados causaram desvios significativos da toxicidade prevista pelos 
modelos de referência de Adição de Concentração e Ação Independente. Para a alga R. 
subcapitata, os dados evidenciaram a ocorrência do sinergismo na mistura destes compostos, 
principalmente quando o diuron é o produto químico dominante na mistura. Para o P. 
caudatum, o desvio dependente da proporção da dose (sinergismo causado pelo carbofuran 
e antagonismo causado pelo diuron) foi observado em exposições agudas e desvio para o 
antagonismo foi verificado para o crescimento populacional em concentrações subletais das 
misturas dos compostos padrões. Para a C. silvestrii, observou-se o antagonismo em baixas 
doses e o sinergismo em altas doses, prevalecendo o sinergismo nas exposições agudas das 
misturas dos agrotóxicos padrões, enquanto que para a reprodução foi encontrado o desvio 
para o antagonismo. As misturas dos produtos comerciais de diuron e carbofuran 
apresentaram efeitos significativamente diferentes e mais graves do que as misturas dos 
compostos padrões para o P. caudatum e a C. silvestrii. Portanto, diuron e carbofuran em 
mistura podem interagir e causar respostas tóxicas diferentes das previstas para os compostos 
individuais. De acordo com as concentrações encontradas nos corpos d’água brasileiros, 
estes compostos podem causar efeitos tóxicos diretos e indiretos sobre as comunidades de 
algas, protozoários e cladóceros, podendo alterar a estrutura e o funcionamento dos 



 

 

ecossistemas aquáticos. Na avaliação de risco preliminar destes agrotóxicos, os quocientes 
de risco foram maiores do que 1, indicando que o diuron e o carbofuran representam riscos 
ecológicos potenciais para os corpos d’água brasileiros. Diante do exposto, conclui-se que 
os agrotóxicos estudados, isolados e em mistura, causaram toxicidade aos organismos 
avaliados e representam riscos ecológicos potenciais para os ambientes aquáticos, o que 
sugere a implantação pelas agências reguladoras de medidas mais restritivas para o uso 
destes agrotóxicos, visando uma melhor proteção da biota aquática.   

 
 

Palavras-chave: Ecotoxicologia; Raphidocelis subcapitata; Paramecium caudatum; 
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Abstract 
 
 
 

The aim of this study was to evaluate the effects of diuron and carbofuran, isolated 
and mixed, on Raphidocelis subcapitata, Paramecium caudatum and Ceriodaphnia silvestrii 
and carry out a preliminary risk assessment of these pesticides for Brazilian water bodies. 
For this, acute and chronic toxicity tests were performed with individual compounds and in 
combination, in its standard form and commercial formulations. The results showed that in 
individual action, these pesticides significantly inhibited the R. subcapitata population 
growth and caused physiological (chlorophyll a content) and morphological (complexity and 
cell size) changes in the cells. For this alga, the toxicity of standard active ingredients and 
their commercial formulations showed no significant differences. For the protozoan P. 
caudatum, acute toxicity tests evidenced an increase of mortality with increasing exposure 
time for the selected compounds. Moreover, these pesticides caused a significant decrease 
in population growth, number of generations and biomass of P. caudatum. The toxicity of 
standard diuron and its commercial formulation was similar for this protozoan, while 
commercial carbofuran was more toxic than its standard form, suggesting a synergistic 
interaction with “inert” ingredients. In contrast, for the cladoceran C. silvestrii, acute toxicity 
tests showed that diuron commercial product was 7.2 times more toxic than its standard 
active ingredient, whereas for carbofuran, commercial product was 1.5 times less toxic than 
its standard active ingredient. Regarding chronic toxicity of diuron herbicide, both standard 
and commercial form caused hormetic effects on fertility of C. silvestrii female. Carbofuran 
significantly reduced the reproduction of C. silvestrii at concentrations from 0.38 µg L-1 
onwards. The tropical species C. silvestrii was more sensitive to these pesticides than 
cladocerans commonly used in temperate regions, and in addition, for carbofuran, this 
species was the most sensitive organism already tested (EC50-48h = 0,86 µg L-1). According 
to the toxicity tests results of diuron and carbofuran mixtures, acute and chronic exposures 
on all selected test organisms caused significant deviations from the toxicity predicted by 
Concentration Addition and Independent Action reference models. For P. subcapitata, data 
indicated the occurrence of synergism in the mixture of these compounds, especially when 
diuron is the dominant chemical in combination. For P. caudatum, dose ratio dependent 
deviation (synergism caused by carbofuran and antagonism caused by diuron) was observed 
in acute exposure and deviation for antagonism was verified for population growth at 
sublethal concentrations of the standard compounds mixtures. For C. silvestrii, antagonism 
was observed in low doses and synergism at high doses, predominating synergism in acute 
exposures of standard pesticides mixtures, while for reproduction the deviation for 
antagonism was found. The commercial product mixtures of diuron and carbofuran showed 
significantly different effects and more severe than the standard compounds mixtures for P. 
caudatum and C. silvestrii. Therefore, diuron and carbofuran mixture can interact and cause 
toxic responses different from those predicted for individual compounds. According to the 
concentrations found in water bodies in Brazil, these compounds can cause direct and 
indirect toxic effects on communities of algae, protozoa and cladocerans and may change 
the structure and functioning of aquatic ecosystems. In a preliminary risk assessment of these 
pesticides, risk quotients were larger than 1, indicating that diuron and carbofuran represent 
potential ecological risks to Brazilian water bodies. Given the above, it is concluded that the 
pesticides studied alone and in combination, caused toxicity to test organisms and represent 
potential ecological risk for aquatic environments, which suggests the implementation by 



 

 

the regulatory agencies of more stringent measures for the use of pesticides to improve the 
protection of aquatic biota.     
 
 
Keywords: Ecotoxicology; Raphidocelis subcapitata; Paramecium caudatum; 
Ceriodaphnia silvestrii; Diuron Nortox® 500 SC; Furadan® 350 SC 
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Estruturação da tese 
 
 

Esta tese foi elaborada de forma a facilitar a publicação dos resultados e foi 

estruturada na forma de capítulos, os quais foram redigidos contemplando os itens Resumo, 

Introdução, Materiais e Métodos, Resultados, Discussão, Conclusões e Referências 

Bibliográficas, além da inserção de apêndices, quando necessários para fornecer 

informações mais detalhadas sobre os resultados dos experimentos, que foram incluídos 

como elementos pós-textuais ao final da tese. Assim, além de um capítulo inicial no qual se 

contextualizou a pesquisa, discorrendo de forma ampla sobre os agrotóxicos (definição, 

processos, interações, efeitos tóxicos), as misturas e a Ecotoxicologia, foram elaborados 

mais cinco capítulos, os quais estão ordenados em função do período de desenvolvimento 

das diferentes etapas da pesquisa, conforme descrito abaixo: 

 

Capítulo 1 - Efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran em ação individual e 

em mistura sobre a microalga Raphidocelis subcapitata – neste capítulo avaliaram-se os 

efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran e sua mistura sobre a microalga Raphidocelis 

subcapitata, utilizando-se testes de toxicidade crônica com os compostos individuais e em 

mistura, analisados por meio da citometria de fluxo. Foram avaliadas a taxa de crescimento, 

o conteúdo de clorofila a, a fluorescência da clorofila a, a complexidade e o tamanho celular, 

e nos testes de toxicidade das misturas a variável analisada foi a taxa de crescimento das 

algas. 

 

Capítulo 2 – Efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran em suas formas padrão 

e comercial sobre Paramecium caudatum: o uso de protozoários em Ecotoxicologia - 

neste estudo foi analisado os efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran utilizando como 

organismo teste o protozoário Paramecium caudatum. O objetivo foi determinar a faixa de 

sensibilidade deste protozoário a uma substância de referência, tendo em vista a sua 

utilização rotineira em testes de laboratório, a determinação da CL50 (2, 3, 4 e 6 horas) e os 

efeitos crônicos (24 horas) do diuron e do carbofuran (padrão e comercial) sobre as variáveis 

crescimento populacional, número de gerações e biomassa.  
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Capítulo 3 - Toxicidade dos agrotóxicos diuron e carbofuran ao cladócero 

neotropical Ceriodaphnia silvestrii - este capítulo teve o propósito de verificar a toxicidade 

do carbofuran e do diuron (padrão e comercial) ao cladócero Ceriodaphnia silvestrii. A 

sensibilidade de C. silvestrii aos agrotóxicos selecionados na pesquisa foi avaliada através 

de testes de toxicidade aguda e crônica para determinar os valores de CE50-48h e valores de 

CENO-8d para a reprodução. Os parâmetros avaliados foram: imobilidade, sobrevivência e 

fertilidade. 

 

Capítulo 4 - Efeitos da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran em suas 

formas padrão e comercial aos invertebrados Paramecium caudatum e Ceriodaphnia 

silvestrii - considerando-se os estudos dos dois capítulos anteriores, no qual foram realizados 

testes ecotoxicológicos com os agrotóxicos individualmente, neste capítulo foi feita a 

avaliação dos efeitos tóxicos letais e subletais da mistura de diuron e carbofuran em suas 

formas padrão e comercial aos organismos-teste Paramecium caudatum e Ceriodaphnia 

silvestrii. Os endpoints avaliados para o protozoário foram a mortalidade e o crescimento 

populacional e para o cladócero foram a imobilidade e a reprodução (fertilidade).  

 

Capítulo 5 - Avaliação de risco preliminar dos agrotóxicos diuron e carbofuran 

para os corpos d’água brasileiros e distribuição da sensibilidade das espécies - este 

capítulo teve como objetivo realizar uma avaliação de risco preliminar dos agrotóxicos 

diuron e carbofuran para os corpos d’ água brasileiros, bem como verificar por meio de 

modelos matemáticos a distribuição dos compostos selecionados e suas concentrações 

ambientais previstas e comparar a sensibilidade dos organismos-teste por meio de curvas de 

distribuição da sensibilidade das espécies (SSDs). 

 

Com base nesses cinco capítulos, as conclusões gerais da tese e as considerações 

finais foram elaboradas. 
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Contextualização e justificativa da pesquisa 
 
 
1. Introdução e justificativa 

 

1.1. Agrotóxicos 

 

Agrotóxicos, defensivos agrícolas, praguicidas, pesticidas e biocidas são 

denominações dadas as substâncias químicas, naturais ou sintéticas, destinadas a matar, 

controlar ou combater de algum modo tudo aquilo que ataca, lesa ou transmite enfermidade 

às plantas, aos animais e ao homem (Zambrone, 1986). De acordo com a Lei Federal 7.802, 

de 11 de julho de 1989, os agrotóxicos são produtos destinados ao uso nos setores de 

produção, no armazenamento e beneficiamento de produtos agrícolas, nas pastagens, na 

proteção de florestas e de outros ecossistemas, e também de ambientes urbanos, hídricos e 

industriais, cuja finalidade seja alterar a composição da flora ou da fauna, a fim de preservá-

las da ação danosa de organismos vivos considerados nocivos, bem como as substâncias e 

produtos empregados como desfolhantes, dessecantes, estimuladores e inibidores de 

crescimento (Brasil, 1989).  

A história dos agrotóxicos no mundo pode ser dividida em três fases. A primeira fase 

compreende o período antes de 1870, no qual eram utilizados os produtos naturais, por 

exemplo o enxofre na Grécia antiga para controlar as pragas. A segunda fase foi a era dos 

agrotóxicos sintéticos inorgânicos, entre os anos de 1870 a 1945. Os materiais naturais e os 

compostos inorgânicos foram utilizados principalmente durante este período. Na terceira 

fase, a partir de 1945, começaram a ser utilizados os agrotóxicos sintéticos orgânicos. A 

aplicação de agrotóxicos, em particular os sintetizados orgânicos, tem sido uma marca 

significativa da civilização humana. Mundialmente 4,6 milhões de toneladas de agrotóxicos 

são aplicados anualmente no meio ambiente (Zhang et al., 2011). O uso de agrotóxicos em 

todo o mundo indica claramente um aumento de cerca de US$ 31 bilhões para US$ 38 

bilhões entre 2005 e 2010 (AGRAR, 2011). 

No Brasil, as primeiras unidades produtivas de agrotóxicos datam de meados da 

década de 1940. Entretanto, apenas na segunda metade dos anos de 1970 foi constituído o 

parque industrial brasileiro de agrotóxicos (Terra e Pelaez, 2009). Uma série de políticas 

incentivaram a implementação da chamada “modernização da agricultura” no Brasil, 
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processo que resultou em altos custos sociais, ambientais e de saúde pública. Além da 

criação do Sistema Nacional de Crédito Rural (SNCR) em 1965 e o Programa Nacional de 

Defensivos Agrícolas em 1975, que tiverem papel central na expansão do comércio de 

agrotóxicos, isenções fiscais e tributárias foram concedidas pelo governo para compra destes 

produtos, como redução de ICMS (Imposto sobre Circulação e Mercadorias e Serviços) em 

1997 e isenção de IPI (Impostos sobre Produtos Industrializados) em 2006 (Londres, 2011). 

Neste contexto, a indústria e a comercialização de agrotóxicos cresceu de forma significativa 

e desde 2008 o Brasil passou a ser o maior consumidor de agrotóxicos do mundo (Carneiro 

et al., 2015).   

Segundo o Instituto Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais 

Renováveis (IBAMA), as vendas de agrotóxicos e afins no Brasil cresceram 194,09% entre 

os anos de 2000 e 2012 (IBAMA, 2013). Em 2013 (dados ainda não atualizados para os anos 

de 2014 e 2015), houve um aumento de 3,8% na venda de ingredientes ativos no país em 

relação a 2012, alcançando o valor de 495.764,55 toneladas vendidas no ano (IBAMA, 

2014). De acordo com a classe de uso, os agrotóxicos mais vendidos foram os herbicidas 

(61,2%), seguido dos inseticidas (11,5%) e os fungicidas (10,9%). Do total de produtos 

comercializados, a grande maioria é pertencente às classes III (62,0%) e II (31,3%) quanto 

ao grau de periculosidade, e que correspondem a produtos perigosos ao meio ambiente e 

produtos muito perigosos ao meio ambiente, respectivamente. Ressalta-se ainda que 1% do 

total, ou seja, aproximadamente 5 mil toneladas de ingrediente ativos comercializados no 

Brasil, são altamente perigosos ao meio ambiente (IBAMA, 2014).  

Os agrotóxicos podem ser classificados com base em diferentes critérios. Quanto a 

sua origem, estes produtos podem ser inorgânicos (produzidos a partir de compostos de 

mercúrio, bário, enxofre e cobre), orgânicos (possuem átomos de carbono em sua estrutura) 

ou de origem vegetal, bacteriana e fúngica (e.g. antibióticos) (Sanches et al., 2003). De 

acordo com seu modo de ação, os agrotóxicos podem ser divididos em 21 classes, sendo os 

maiores grupos formados pelos inseticidas, fungicidas, herbicidas, rodenticidas e fumigantes 

(Gavrilescu, 2005).  

A toxicidade de um agrotóxico é distribuída em quatro classes que devem ser 

indicadas por cores nas embalagens dos produtos, sendo que no Brasil todos os agrotóxicos 

devem ser classificados de acordo com seu potencial tóxico (Lei nº 7802/1989, 

regulamentada pelo Decreto nº 4074/2002). Considerando a toxicidade aguda (expressa em 

DL50), as cores indicam a seguinte classificação: vermelho para os produtos de Classe I 
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(extremamente tóxico), amarelo para os de Classe II (muito tóxico), azul para os de Classe 

III (moderadamente tóxico) e verde para os de Classe IV (pouco tóxico) (EMBRAPA, 2003).  

Em relação ao potencial de periculosidade ambiental, os agrotóxicos são 

classificados em quatro classes: altamente perigoso (classe I); muito perigoso (classe II); 

perigoso (classe III) e pouco perigoso (classe IV). Esta classificação baseia-se em várias 

características dos produtos como, por exemplo, persistência no ambiente, características 

físicas e químicas, bioacumulação nos tecidos vivos, toxicidade a diferentes organismos e a 

capacidade de deslocamento do mesmo no ambiente (IBAMA, 2009).  

Os agrotóxicos também podem ser classificados quanto a sua persistência no 

ambiente, sendo classificados em: compostos de vida curta (persistência < 5 dias no 

ambiente), pouco persistentes (de 5 a 15 dias no ambiente), moderadamente persistentes (de 

16 a 30 dias) e persistentes (> 30 dias no ambiente) (Hassan, 1997). Esta classificação tem 

importância por demonstrar o potencial de contaminação do composto, já que determina seu 

tempo de disponibilidade aos organismos vivos presentes no ambiente. 

 

1.2. Dinâmica dos agrotóxicos no ambiente  

 

O uso contínuo e intensivo dos agrotóxicos durante as últimas décadas tem 

aumentado a preocupação sobre o comportamento, o destino ambiental e os efeitos adversos 

potenciais sobre os organismos não-alvo destes compostos (Gerónimo et al., 2014). A 

mobilidade e a persistência dos agrotóxicos nos diferentes compartimentos ambientais (ar, 

água, solo, sedimento) depende de uma variedade de complexos processos físicos, químicos 

e biológicos que ocorrem simultaneamente, incluindo retenção (sorção), transporte e 

transformação (Gavrilescu, 2005; Spadotto et al., 2010).  

Os diferentes compostos utilizados na agricultura podem ser distribuídos no ambiente 

através de deriva, volatilização, escoamento superficial e lixiviação, sendo encontrados 

longe do ponto de aplicação (Aparicio et al., 2013; Gavrilescu, 2005; Sasal et al., 2010). 

Assim, uma quantidade significativa dos produtos aplicados nas culturas é dissipada para o 

ambiente. Segundo Gavrilescu (2005), 45% da quantidade de produto aplicada se mantêm 

na área-alvo e os demais 55% se dissipam no ambiente.  

Além do transporte, os agrotóxicos sofrem uma série de modificações durante sua 

permanência no ambiente. Transformações como fotólise, hidrólise, oxidação-redução, 

biodegradação, complexação e adsorção são recorrentes e podem transformar os compostos 
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químicos em subprodutos com características físico-químicas diferentes das do produto 

inicial (Costa et al., 2008). Muitas vezes, estes metabólitos são ainda mais tóxicos para certos 

organismos não-alvo que os compostos originais.  

A dinâmica dos agrotóxicos é influenciada também pelas condições ambientais, 

como o clima (temperatura, pluviosidade, ventos), a topografia do terreno, a atividade 

microbiológica, as propriedades físicas e químicas do solo (teor de matéria orgânica e argila, 

pH, umidade) e do meio aquático (pH, potencial de oxiredução, ácidos húmicos dissolvidos 

e particulados em suspensão) (Brown et al., 2006; Dores e De-Lamonica-Freire, 1999; 

Gavrilescu, 2005).  

Os agrotóxicos podem alcançar os ambientes aquáticos por diversas rotas (Figura 1), 

como, por exemplo, pela aplicação direta para o controle de macrófitas e insetos; transporte 

através da deriva, lixiviação e escoamento superficial a partir de áreas agrícolas; lançamento 

de esgoto municipal e industrial; e pelo descarte inadequado de embalagens de produtos 

usados (Brock et al., 2006; Silva e Santos, 2007). De acordo Schulz (2004), o escoamento 

superficial é a maior fonte de poluição difusa de agrotóxicos nas águas superficiais.  
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Figura 1. Transporte de agrotóxicos no ambiente. Fonte: Adaptado de Gavrilescu (2005). 

 

A entrada dos agrotóxicos no ecossistema aquático a partir do uso na agricultura 

depende, em grande parte, da dinâmica destes compostos no solo. Se o agrotóxico apresenta 

alta solubilidade em água, o mesmo é facilmente carreado pela água da chuva, através do 

escoamento superficial ou infiltra no perfil do solo, vindo a contaminar águas subterrâneas 

por lixiviação. Se for insolúvel em água, o mesmo tende a ficar aderido ao solo e também 

aderido aos materiais orgânicos e inorgânicos que são arrastados pelo runoff (Rieder, 2005). 

Assim, as características físico-químicas destes produtos, como solubilidade em água, 

pressão de vapor, coeficiente de partição n-octanol-água (Kow), constante de ionização 

ácido (pKa), coeficiente de adsorção (Koc), constante da lei de Henry e meia vida, são fatores 

importantes que determinam o transporte e definem o grau de lixiviação, fugacidade, 

capacidade de retenção a até o potencial de acumulação do composto em determinado 

compartimento ambiental ou no organismo de seres vivos (Deuber, 1992).  

Diferenças na distribuição dos agrotóxicos podem ser observadas entre as regiões 

tropical e temperada. De acordo com Sanchez-Bayo e Hyne (2011), a elevada precipitação 
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pluviométrica nos trópicos aumenta a importância relativa dos processos de escoamento 

superficial e lixiviação do solo nessas regiões, o que potencializa o fluxo de partículas e 

compostos adsorvidos ou dissolvidos para os corpos d'água. Além disso, fatores como a 

qualidade do solo, que afeta a mobilidade dos compostos, e temperaturas mais elevadas, que 

aumentam a solubilidade dos produtos em água e a absorção por organismos não-alvo, 

aumentam os riscos ambientais nas regiões tropicais (Sanchez-Bayo e Hyne, 2011).  

Após alcançarem os ecossistemas aquáticos, os agrotóxicos interagem 

continuamente com os sedimentos e a coluna de água, o que possibilita que os organismos 

sejam expostos aos compostos tóxicos por mais tempo. Nos ambientes aquáticos, estes 

compostos podem promover a eliminação de organismos benéficos, a redução da 

biodiversidade, a seleção biológica de organismos indesejáveis, e alterações na dinâmica 

bioquímica, induzindo a um desequilíbrio biológico (Chagnon et al., 2015; Hua e Relyea, 

2014; Köhler e Triebskorn, 2013). Adicionam-se, ainda, os efeitos ocasionados à saúde 

humana como, por exemplo, os neurológicos (Meyer-Baron et al., 2015; Wesseling et al., 

2002) e mutagênicos (Miligi et al., 2006; Saleem et al., 2014) e perda de qualidade da água 

como um recurso para o ser humano (Silva e Santos, 2007).  

Os efeitos adversos ocasionados pela ação destes contaminantes nos organismos 

aquáticos se propagam pelos demais componentes dos ecossistemas. Esses efeitos podem 

provocar modificações nas características e dinâmica das populações (reprodução, migração, 

restabelecimento e mortalidade), na estrutura e função das comunidades (alteração na 

diversidade de espécies, modificações na relação predador-presa) e na função do ecossistema 

(alterações nos processos de respiração e fotossíntese e no fluxo de nutrientes) (Costa et al., 

2008; Silva et al., 2013).  

Portanto, os agrotóxicos podem causar efeitos nocivos a diferentes níveis de 

organização biológica. Em níveis de organização mais baixos (e.g. respostas moleculares e 

celulares, e alterações bioquímicas e fisiológicas), os efeitos acontecem de maneira mais 

rápida e, por isso, esse tipo de bioindicador é um importante sinalizador de exposição a 

contaminantes. Em níveis superiores de organização (indivíduo, população e comunidade), 

diversos estudos constataram impactos significativos dos agrotóxicos (e.g. Choung et al., 

2013; Mansano et al., 2016; Novelli et al., 2012; Nunes e Espíndola, 2012).  
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1.3. Misturas tóxicas 

 

A maior parte do conhecimento e compreensão dos efeitos dos agrotóxicos em 

organismos aquáticos baseia-se nos efeitos dos compostos individuais. No entanto, os 

organismos aquáticos raramente são expostos apenas a um único contaminante, mas 

frequentemente a misturas de vários agrotóxicos com diferentes concentrações e proporções 

(Faust et al., 2003; Liu et al., 2013). Apesar de alguns compostos individuais estarem 

presentes no ambiente em concentrações abaixo daquelas que causam um efeito visível nos 

organismos, eles podem, no entanto, contribuir para o efeito da mistura, provocando danos 

mais graves (Kortenkamp et al., 2009; Tang et al., 2013). Portanto, estudos ecotoxicológicos 

realizados somente com compostos isolados podem subestimar o risco dos agrotóxicos para 

o ambiente e para a saúde humana.  

Alguns modelos teóricos têm sido desenvolvidos e utilizados para explicar o 

comportamento das misturas químicas (e.g. Barata et al., 2006; Cassee et al., 1998; Jonker 

et al., 2005). Estes modelos são baseados em dois conceitos de referência, sendo utilizados 

para prever a toxicidade da mistura esperada com base nas toxicidades individuais dos 

componentes da mistura. Tais conceitos de referência assumem que não há nenhuma 

interação entre os compostos. O modelo da Adição de Concentração (Concentration 

Addition - CA) (Loewe e Muischnek, 1926) assume que os compostos individuais com o 

mesmo modo de ação agem sobre o mesmo sistema biológico (i.e., sobre o mesmo alvo 

molecular) e contribuem para uma resposta comum em proporção a suas toxicidades 

relativas. Este modelo conceitual é definido como a soma das toxicidades relativas dos 

componentes individuais em uma mistura (Ferreira et al., 2008; Groten, 2000; Loureiro et 

al., 2010). O conceito de Adição de Concentração pode ser descrito matematicamente por 

(Berenbaum, 1985): 

 

 

onde Ci é a concentração do químico i na mistura e ECxi é a concentração de efeito do 
químico i que produz o mesmo efeito (x%) como a mistura toda. 
 

Alternativamente, o modelo da Ação Independente (Independent Action - IA) (Bliss, 

1939) assume que os compostos individuais afetam os organismos por meio de diferentes 
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modos de ação e seus efeitos são, portanto, independentes um do outro durante a exposição, 

a absorção e a ação tóxica (Ferreira et al., 2008; Loureiro et al., 2010; Olmstead e LeBlanc, 

2005). A fórmula matemática é baseada na probabilidade das respostas e é expressa como: 

 

 

onde Y é a resposta biológica, Ci é a concentração dos químicos na mistura, qi (Ci) é a 
probabilidade de não-resposta, umax é a resposta do controle para endpoints e Π é a função 
de multiplicação. 

 

As misturas químicas podem ser também compostas por substâncias cujos modos de 

ação são desconhecidos ou ambíguos e, em tais casos, os modelos de CA e IA são aplicados 

para a predição do efeito da mistura (Loureiro et al., 2010). O modelo de CA é 

frequentemente preferido para o propósito de avaliação de risco (Cedergreen et al., 2007), 

por ser, em geral, mais conservativo. No entanto, são relatados na literatura exemplos de 

casos em que os modelos de Adição de Concentração e/ou de Ação Independente foram 

capazes de predizer satisfatoriamente a toxicidade da mistura de determinados compostos 

químicos (e.g. Backhaus et al., 2004; Cleuvers, 2005; Faust et al., 2003; Loureiro et al., 

2010).  

Em condições naturais reais, os compostos podem interagir uns com os outros, 

modificando a amplitude e, por vezes, a natureza do efeito tóxico. Assim, as diferentes 

combinações de uma mistura podem causar um efeito tóxico mais severo (sinergismo) ou 

menos severo (antagonismo) do que aquele calculado pelos modelos de CA e IA. Ainda, os 

desvios podem ser dependentes do nível da dose (Dose Level - DL) ou da proporção da dose 

(Dose Ratio - DR). Em DL pode ser verificado diferentes desvios para altas ou baixas 

concentrações, e em DR pode ser observado desvios diferentes a partir da composição da 

mistura (Ferreira et al., 2008; Loureiro et al., 2010; Ferreira et al., 2010; Freitas et al., 2014). 

Tais desvios em relação aos modelos de referência podem ser de natureza física, química 

e/ou biológica e as interações podem ocorrer na fase de toxicocinética (processos de 

absorção, distribuição, metabolismo e excreção) ou na fase de toxicodinâmica (efeitos dos 

químicos nos receptores, sítios celulares ou órgãos) (Cassee et al., 1998; Ferreira et al., 

2008). Entretanto, os desvios a partir dos modelos de referência das misturas podem ser 

caracterizados utilizando o modelo do MIXTOX (Jonker et al., 2005). O modelo MIXTOX 
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avalia se e como os dados observados desviam a partir dos modelos de CA e IA e testa se 

descrições significativamente melhores dos dados observados podem ser alcançadas 

utilizando um conjunto de funções de desvio por meio de uma avaliação passo a passo. Estas 

funções permitem uma diferenciação entre o sinergismo e o antagonismo, juntamente com 

os desvios baseados na dependência do nível da dose e da proporção do tóxico (Loureiro et 

al., 2010; Freitas et al., 2014). 

A representação gráfica de doses isoladas, e em combinação, que causam X% de 

efeito (e.g. X = 50%, CE50) de dois compostos é chamada de isobolograma, a qual é 

representada por isoboles de aditividade, sinergismo e antagonismo (Figura 2). No 

isobolograma, as doses do composto A são representadas nas abcissas e as doses do 

composto B nas ordenadas, sendo que cada ponto representa um par de doses que atingem o 

CE50 quando estão associados. No isobolograma, os CE50 provenientes da aplicação isolada 

de cada produto são unidos, gerando a isobole de aditividade ou linha teórica de aditividade. 

Os demais valores de CE50 obtidos da associação em diferentes proporções dos produtos 

podem então ser analisados em relação à sua posição diante da isobole de aditividade. Se 

esses pontos se posicionarem em torno da isobole de aditividade, a ação é de aditividade; se 

estiverem localizados abaixo, a ação é de sinergismo e se estiverem localizados acima, a 

ação é de antagonismo. De modo geral, isoboles linear, côncava e convexa representam não-

interação, sinergismo e antagonismo, respectivamente (Kruse et al., 2006; Ryall e Tan, 

2015). 

 

 
Figura 2. Isobolograma mostrando interações entre os compostos A e B. A curva 1 indica 
aditividade (sem interação), a curva 2 sinergismo e a curva 3 antagonismo. A linha 
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pontilhada apresenta um exemplo de uma isobole enviesada. Fonte: Modificado de Bell 
(2005). 
 

1.4. A ecotoxicologia na avaliação ambiental  

 

Diante da contaminação dos recursos hídricos por agrotóxicos e suas misturas, a 

ecotoxicologia surge como uma ferramenta necessária para avaliar a toxicidade destes aos 

organismos aquáticos. Por meio da utilização de organismos-teste é possível a identificação 

de compostos que afetam os sistemas biológicos, permitindo a avaliação do potencial de 

risco ambiental de determinados contaminantes (Costa et al., 2008; Zagatto e Bertoletti, 

2006). Os ensaios de toxicologia aquática são realizados com a finalidade de regulamentação 

dos limites aceitáveis de contaminação ambiental, homologação e registro de produtos 

químicos comerciais usados no meio ambiente e testes com fármacos, que permitem avaliar 

a eficácia e também os efeitos deletérios de tais compostos químicos (Lombardi, 2004).  

Diferentes organismos podem ser utilizados em estudos ecotoxicológicos, tais como 

bactérias, algas, protozoários, microcrustáceos, insetos, plantas e peixes. Para escolher quais 

desses organismos serão utilizados, devem ser considerados diversos fatores como seu valor 

ecológico e econômico, sensibilidade frente aos fatores envolvidos no estudo, abundância, 

distribuição geográfica e ciclo de vida (APHA, 2005). De acordo com Van den Brink et al. 

(2000), diferentes organismos-teste podem responder de maneiras distintas a um 

determinado fator de estresse devido à diferença na sensibilidade. Portanto, não é possível 

extrapolar o efeito tóxico de uma substância sobre organismos de determinada espécie para 

organismos de outras espécies (Castillo et al., 2000). Assim, é recomendável avaliar o efeito 

de um composto tóxico para espécies de diferentes grupos taxonônicos para que, por meio 

do resultado obtido com o organismo mais sensível, seja possível estimar com mais 

segurança o impacto do contaminante no ambiente aquático afetado (Gherardi-Goldstein et 

al., 1990).  

As algas são amplamente recomendadas para serem usadas como organismos-teste, 

pois, como produtores primários, são a base da cadeia alimentar e qualquer alteração na 

dinâmica de suas populações pode afetar os níveis tróficos superiores do ecossistema 

(Rioboo et al., 2007). As vantagens na utilização das algas são o rápido ciclo de vida, a alta 

taxa de crescimento e a facilidade de cultivo e manutenção em laboratório. As algas podem 

ser mais sensíveis a determinados compostos (e.g. herbicidas) quando comparados a outros 

organismos-teste fornecendo assim, uma melhor compreensão do risco ambiental (Prado et 
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al., 2011; Liu et al., 2013). A espécie Raphidocelis subcapitata (Korshikov) Hindák, 1990 

(anteriormente designada de Selenastrum capricornutum e Pseudokirchneriella 

subcapitata) é uma alga verde unicelular pertencente ao grupo das clorofíceas. Esta 

microalga ocorre em ambientes oligotróficos a eutróficos (Blaise e Vasseur, 2005).  

Os protozoários são organismos eucarióticos componentes de comunidades 

microbianas planctônicas e bentônicas de ambientes aquáticos, onde desempenham papéis 

fundamentais nos ecossistemas (Fenchel, 1987). Estes organismos são importantes elos nas 

cadeias tróficas, onde medeiam o fluxo de substâncias e energia de um nível trófico ao 

seguinte (Sherr e Sherr, 1984), e são muito sensíveis a mudanças ambientais, sendo, 

portanto, bons indicadores de alerta precoce da deterioração de ambientes aquáticos (Logar 

e Vodovnik, 2007). Devido à sua alta sensibilidade a substâncias tóxicas ambientais, ao seu 

curto ciclo de vida, facilidade para cultivo e manutenção, os protozoários têm sido utilizados 

em estudos toxicológicos (e.g. Gomiero et al., 2013; Gomiero e Viarengo, 2014; Láng e 

Kohidai, 2012). Os protozoários mais utilizados em experimentos de toxicidade são os 

ciliados, especialmente os do gênero Tetrahymena (Mortimer et al., 2010; Zhang et al, 2010). 

Outro promissor organismo-teste é o Paramecium caudatum, um ciliado encontrado em uma 

grande variedade de ambientes de água doce e também em habitats semi-terrestres, lodo ou 

solo. Estudos demonstraram que P. caudatum apresenta alta sensibilidade a metais (e.g. 

Gong et al., 2014, Kvitek et al., 2009; Madoni, 2000; Wu et al., 2015) e a alguns agrotóxicos 

(Miyoshi et al., 2003).  

Os cladóceros, principalmente os dafinídeos, são organismos-teste amplamente 

utilizados em ensaios de avaliação da toxicidade aquática (Walker et al., 2001). O uso destes 

organismos em testes ecotoxicológicos tem inúmeras vantagens, incluindo entre elas a sua 

ampla distribuição em ambientes de água doce; grande relevância ecológica nas cadeias 

alimentares, atuando como consumidores primários; fácil manuseio e cultivo em laboratório; 

um ciclo de vida relativamente curto, com reprodução partenogenética; alta fecundidade e 

sensibilidade a uma ampla gama de substâncias tóxicas, entre elas os agrotóxicos (Casali-

Pereira et al., 2015; Moreira et al., 2014; Novelli et al., 2012). Dentre os cladóceros, 

Ceriodaphnia silvestrii Daday, 1902 é uma espécie nativa neotropical com ampla 

distribuição geográfica na América do Sul, sendo comum em muitos corpos d’água 

brasileiros (Rocha et al., 2011; Santos et al., 2011; Brito et al., 2013; Silva, 2015). Esta 

espécie nativa é um organismo-teste padronizado pela Associação Brasileira de Normas 

Técnicas - NBR 13373 (ABNT, 2005).  
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Estudos ecotoxicológicos utilizando espécies e populações fornecem importantes 

informações ecológicas, mas não podem ser representativas dos possíveis efeitos de 

contaminantes sobre toda uma comunidade ou um ecossistema. Dessa forma, para prever os 

efeitos em escala ambiental, os dados obtidos em testes laboratoriais devem ser conectados 

a modelos populacionais (Costa et al., 2008). Assim, a associação de mais de um modelo de 

estudo contribui para a robustez das análises ambientais. Para isso, modelos matemáticos e 

computacionais são ótimos exemplos, pois são capazes de prever a distribuição de 

compostos químicos dentre os compartimentos ambientais, as possíveis concentrações 

presentes em situações reais de campo ou organizar informações e calcular índices que 

expressem um nível mais complexo de organização, permitindo interpretações mais 

realísticas (Plese et al., 2009). Portanto, modelos matemáticos podem constituir boas 

ferramentas que equilibram vantagens das análises laboratoriais com aquelas desenvolvidas 

no campo, permitindo a extrapolação de dados a níveis ecossistêmicos. Neste sentido, 

segundo Rand et al. (1995), análises estatísticas e modelagem matemática têm sido utilizadas 

como ferramentas importantes para quantificar e predizer os efeitos biológicos e determinar 

sua probabilidade de ocorrência sobre diferentes condições ambientais.  

 

1.5. Substâncias-teste: diuron e carbofuran 

 

O diuron (3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilureia) (Figura 3) pertence ao grupo 

químico das feniluréias, é parcialmente polar, não ionizável e apresenta baixa solubilidade 

em água (35,6 mg L-1 a 25 ºC). De acordo com o grau de toxicidade e periculosidade 

ambiental, é considerado mediamente tóxico (classe III) e muito perigoso ao meio ambiente 

(classe II) (Giacomazzi e Cochet, 2004). Embora apresente baixa a moderada lixiviabilidade, 

este pode contaminar o lençol freático devido aos baixos valores de coeficiente de adsorção 

(Koc) que permitem eficiente movimentação no perfil do solo (Lapworth e Gooddy, 2006). 

Além do transporte para águas superficiais e subterrâneas, a degradação biótica e abiótica 

do diuron também pode ocorrer e neste caso, o principal produto gerado é a 3,4-

dicloroanilina (3,4 DCA) que possui maior toxicidade e persistência no ambiente que o 

composto de origem (Giacomazzi e Cochet, 2004).  
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Figura 3: Estrutura química de diuron. Fonte: Araujo et al. (2012). 

 

O diuron é considerado como sendo um dos herbicidas mais perigosos para o 

ambiente, uma vez que é muito persistente no ambiente (meia-vida > 30 dias) e 

bioacumulável (Kumar et al., 2011; Mhadhbi e Beiras, 2012). A sua persistência é atribuída 

principalmente à sua estabilidade química e baixa solubilidade em água (Wong et al., 2013).  

O agrotóxico diuron pode ser usado de forma isolada ou combinada com outros 

herbicidas em culturas de cana de açúcar, citros, algodão, café, abacaxi, cacau, banana, entre 

outras (Rodrigues e Almeida, 2005). Este herbicida é aplicado nas plantações em pré e pós-

emergência de ervas daninhas, agindo na planta por absorção, principalmente pelas raízes, 

de onde é deslocado através do xilema (Moncada, 2012).  Seu mecanismo de ação é a 

inibição da fotossíntese através do bloqueio da cadeia de transporte de elétrons no 

fotossistema II (Giacomazzi e Cochet, 2004).  

Vários estudos relataram efeitos do diuron sobre o fitoplâncton, no qual 

demonstraram que este herbicida pode afetar significativamente a produção primária 

(Knauer et al., 2010), a densidade (Knauer e Hommen, 2012) e a diversidade das 

comunidades (Knauert et al., 2009). Apesar de existir diversos estudos sobre a toxicidade de 

diuron sobre organismos e comunidades fotossintetizantes (e.g. Bao et al., 2011; DeLorenzo 

et al.,2013; Gatidou et al., 2015; Larras et al., 2013; Magnusson et al., 2012; Pesce et al., 

2011; Tlili et al., 2011; Van Dam et al., 2012; Zhang et al., 2012), poucos são os trabalhos 

no qual consideram a toxicidade deste herbicida sobre microrganismos heterotróficos e 

organismos zooplanctônicos (e.g. Leboulanger et al., 2011; Neuwoehner et al., 2010). 

Segundo Rico-Martínez et al. (2012), herbicidas inibidores da fotossíntese, como o diuron, 

causam efeitos indiretos sobre o zooplâncton. Como esse herbicida causa efeitos tóxicos 

diretos sobre o fitoplâncton, reduzindo suas populações, consequentemente existe uma 

redução da oferta de alimentos ao zooplâncton, que pode causar efeitos indiretos, tais como 

diminuição da abundância de alguns taxa (efeito indireto negativo), aumento de alguns taxa 
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(efeito indireto positivo), diminuição da diversidade e mudanças na composição de espécies 

zoplanctônicas (Relyea, 2005, 2009; Chang et al., 2008).  

Apesar do diuron ser específico para organismos fotossintetizantes, alguns estudos 

demonstraram que este composto pode causar efeitos tóxicos em organismos heterotróficos 

não-alvo (invertebrados, anfíbios e peixes) por diferentes modos de ação. Por exemplo, 

Luna-Acosta et al. (2012) relataram que diuron (exposição à 1 µg L-1) pode potencialmente 

afetar os parâmetros imunes na ostra Crassostrea gigas, pois observaram a repressão de 

diferentes genes implicados nos mecanismos de defesa imune dos hemócitos e a inibição de 

atividades enzimáticas, tais como a atividade de laccase-type phenoloxidase (PO) e 

superóxido dismutase (SOD) no plasma. Orton et al. (2009) verificaram a inibição dos níveis 

de testosterona e ovulação no anfíbio Xenopus laevis após a exposição ao diuron.  

Para peixes, Bretaud et al. (2000) observaram inibições significativas de atividade da 

acetilcolinesterase cerebral de juvenis de Carassius auratus em resposta à exposição diuron. 

Lazhar et al. (2012) verificaram que diuron causa efeitos teratogênicos aos estágios de 

embrião-larva de Psetta maxima, onde observaram uma diminuição significativa no sucesso 

de eclosão, malformações (embriões), edema de pericárdio e deformação do esqueleto 

(larvas) nesta espécie.  

Neuwoehner et al. (2010) observaram que, nos testes de toxicidade com algas e 

Daphnia magna, diuron e seus subprodutos MCPDMU (3-(3-chlorophenyl)-1,1-

dimethylurea), DCPMU (1-(3,4-dichlorophenyl)3-methylurea), DCPU (1-(3,4-

dichlorophenyl)ureia) e 3,4-dichloroaniline mostraram-se mais tóxicos para as algas do que 

para as dáfnias, causando toxicidade específica para as algas e toxicidade baseline em 

Daphnia magna. No entanto, em relação ao subproduto 3,4-DCA (3,4-dichloroaniline) de 

diuron, este foi mais tóxico para as dáfnias, apresentando um modo de ação específico para 

estes organismos. 

O carbofuran (2,3-diidro-2,2-dimetil-7-benzofuranil-N-metil carbamato) (Figura 4) 

é um inseticida, acaricida e nematicida do grupo dos carbamatos, largamente utilizado em 

culturas de cana de açúcar, arroz, soja, algodão, batata, milho, feijão, amendoim, café. No 

Brasil, o carbofuran é comercialmente encontrado pelo nome de Furadan, Carborano e 

Ralzer, vendidos em diferentes formulações.  
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Figura 4: Estrutura química do carbofuran. Fonte: Valencia et al. (2008). 

 

O carbofuran inibe a ação da enzima acetilcolinesterase (AChE), a qual desempenha 

uma função importante nas sinapses colinérgicas, hidrolisando o neurotransmissor 

acetilcolina em colina e ácido acético (Kavitha e Rao, 2007). Este composto apresenta alta 

solubilidade em água (322 mg L-1 a 20 °C), baixa tendência a volatilizar e é muito persistente 

em ambientes ácidos, mas dissipa rapidamente em meios alcalinos. A meia-vida de 

carbofuran por hidrólise é na ordem de semanas em pH 7 (28 dias) e dias em pH 8 (3 dias). 

Ele tem um baixo Koc (22 mL g-1) e é um composto não iônico (baixa reatividade com o 

solo), o que demonstra ser altamente móvel em solos, podendo lixiviar para as águas 

subterrâneas ou atingir as águas superficiais através de escoamento superficial (Tarkowski, 

2004).   

Este agrotóxico apresenta curta persistência no ambiente e é classificado como muito 

tóxico para as abelhas, peixes e outros animais aquáticos e perigoso para animais e aves 

(COLLECTIVE SPA, 2002). De acordo com os estudos de Américo-Pinheiro (2015), o 

carbofuran foi extremamente tóxico para o cladócero Daphnia magna (CE50-48h = 0,011 mg 

L-1), altamente tóxico para o peixe Oreochromis niloticus (CL50-48h = 0,44 mg L-1) e 

praticamente não tóxico para a macrófita Lemna minor (CI50-7d = 144,41 mg L-1) e o 

caramujo Pomacea canaliculata (CE50-48h = 659,60 mg L-1).  

Bailey et al. (2005), em ensaios de contato residual, observaram que abelhas expostas 

a inflorescência de milho contaminado com carbofuran apresentaram mortalidade 

significativa após 2 e 3 dias do tratamento, sendo esta mortalidade de 73% a 100%. Azizullah 

et al. (2011) relataram que o flagelado Euglena gracilis exposto ao carbofuran diminuiu 

significativamente a densidade celular e alterou o formato das células, tornando-as 

arredondadas, após 24 e 72 h de exposição. Barata et al. (2004) verificaram que a 
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sobrevivência D. magna foi afetada em baixos níveis de inibição de AChE (<40%) sob 

exposição ao carbofuran.  

Bretaud et al. (2000) relataram inibição da atividade da enzima acetilcolinesterase 

em cérebro de juvenis do peixe Carassius auratus após 12 horas de exposição à concentração 

de 5 µg L-1 de carbofuran (8,6% de inibição em relação ao grupo controle). Charttejee et al. 

(2001) verificaram que a exposição a concentrações sub-letais de carbofuran (0,5; 1 e 2 mg 

L-1) sobre o peixe Heteropneustes fossilis por 30 dias reduziu os níveis de vitelogênese 

ovariana na fase de pré-desova e afetou a liberação de gonadotrofinas (GnRH) do 

hipotálamo, sugerindo uma disrupção no eixo hipofiseal gonadal deste peixe.  

 

1.6. Justificativa 

 

O uso de agrotóxicos no mundo e, especialmente no Brasil, vem aumentando 

significativamente com o crescimento populacional e da produção agrícola. A introdução 

desenfreada destes compostos no ambiente aquático gera uma gama de misturas e interações 

com efeitos ainda pouco estudados e não previstos para a biota. Além disso, a interação dos 

ingredientes “inertes” das formulações comerciais com os ingredientes ativos e com outros 

compostos presentes no ambiente, permanecem desconhecidas quanto aos possíveis efeitos 

tóxicos sobre os organismos aquáticos. 

No Brasil, os agrotóxicos diuron e carbofuran vêm sendo aplicados intensamente nas 

áreas agrícolas. Em 2013, estes compostos ocuparam a 13ª e 26ª posição no ranking de 

vendas, sendo que 6100,96 toneladas de ingrediente ativo de diuron e 1739,81 toneladas de 

ingrediente ativo de carbofuran foram vendidas (IBAMA, 2014). O estado de São Paulo foi 

a região que mais consumiu os agrotóxicos diuron e carbofuran, representando, 

respectivamente, 41% e 62% das vendas totais (IBAMA, 2014), sendo usados 

principalmente em plantações de cana de açúcar. 

Diversos estudos no Brasil relataram a contaminação de águas superficiais e 

subterrâneas por diuron e carbofuran (Tabela 1). Em Ribeirão Preto (SP), os poços de 

abastecimentos da cidade que se encontravam próximos a plantações de cana de açúcar 

revelaram concentrações de diuron de 0,26 a 7,12 µg L-1, demonstrando a contaminação das 

águas subterrâneas do Aquífero Guarani (Dantas et al., 2011). No alto da sub-bacia do Rio 

Poxim (SE), Britto et al. (2012) constataram a presença de diuron na água superficial dos 

rios Poxim-Mirim e Poxim, principalmente no período chuvoso, provocado possivelmente 



19 

 

pelo escoamento superficial. Já o agrotóxico carbofuran foi detectado em águas superficiais 

de área de nascente do Rio São Lourenço (Campo Verde, MT) em elevadas concentrações 

(valor máximo 35,25 µg L-1) (Ribeiro et al., 2013). Caldas et al. (2011) verificaram a 

contaminação de águas subterrâneas em Quitéria (RS), região com intensa produção 

agrícola, e registraram a presença de carbofuran em concentrações de 9,75 e 10,4 µg L-1. 

Grützmacher et al. (2008), ao monitorar a presença de agrotóxicos nas águas do canal São 

Gonçalo e do rio Piratini (Pelotas, RS) durante o cultivo do arroz irrigado, observaram 

resíduos de carbofuran com frequência nas amostras analisadas. Silva et al. (2009) 

detectaram a presença de carbofuran nas águas superficiais de regiões orizícolas no sul do 

Brasil, sendo a maior concentração média observada na Planície Costeira Interna à Lagoa 

dos Patos (Tabela 1). 

 

Tabela 1. Concentrações máximas dos agrotóxicos diuron e carbofuran detectadas em 
ambientes de água doce no Brasil. 

 

 

Assim, considerando-se que no ambiente aquático os agrotóxicos podem causar 

diversos efeitos adversos na comunidade biológica, como redução da densidade e 

diversidade de espécies, alteração na reprodução, alteração comportamental, bioacumulação 

e biomagnificação biológica, faz-se necessário o uso dos testes ecotoxicológicos para se 

avaliar os efeitos do diuron e carbofuran sobre a biota aquática. 

No Brasil, o registro do agrotóxico é baseado nas características agronômicas, 

toxicológicas e ecotoxicológicas de cada substância/produto (Peres et al., 2003). Na 

formulação comercial é reconhecido que outros ingredientes, como surfactantes, são 

adicionados ao ingrediente ativo para aumentar a eficácia do agrotóxico. Muitos estudos 

Diuron (µg L-1 ) Carbofuran (µg L-1) Área de estudo Referência

0,90 - Alto Rio Poxim, Aracaju, SE (água superficial) Britto et al. (2012)

- 10,40 Quitéria, RS (água subterrânea) Caldas et al. (2011)

0,78 68,80 Primavera do Leste, MT (água subterrânea) Carbo et al. (2008)

7,12 -  Ribeirão Preto, SP (água subterrânea) Dantas et al. (2011)

6,29 - Região Centro-Oeste (água subterrânea) Dores et al. (2009)

- 14,99 Canal São Gonçalo e Rio Piratini, RS (água superficial) Grützmacher et al. (2008)

- 0,10 Região do médio rio Uruguai, RS (água superficial) Loro et al. (2015)

- 0,80 Rios da Depressão Central, RS (água superficial) Marchesan et al. (2010)

408,00 Rio Pardo, Ribeirão Preto, SP (água superficial) Paschoalato et al. (2008)

- 35,25 Rio São Lorenço, MT (água superficial) Ribeiro et al (2013)

- 1,40 Sete regiões do sul do Brasil (água superficial) Silva et al. (2009)
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indicaram que esses ingredientes “inertes” podem aumentar significativamente a 

persistência dos agrotóxicos no ambiente e a toxicidade desses produtos para organismos 

não-alvo (Beggel et al., 2010; Cox e Surgan, 2006; Novelli et al., 2012; Pereira et al., 2009). 

Apesar disso, esses ingredientes não são identificados nas bulas dos produtos comerciais e 

para esses compostos não são previstos testes de toxicidade convencionais como os 

realizados com o princípio ativo.  

Além da inserção de compostos potencialmente tóxicos no ambiente, o uso 

simultâneo de diferentes tipos de agrotóxicos na agricultura agrava o cenário de riscos 

ecológicos. Estudos com diferentes agrotóxicos mostraram que as misturas de compostos, 

muitas vezes, potencializam os impactos sobre os organismos não-alvo alterando o equilíbrio 

dos ecossistemas (Schwarzenbach et al., 2006; Relyea, 2009).  

Apesar de existir diversos estudos sobre a toxicidade de diuron e carbofuran nos 

ecossistemas aquáticos, poucos são os trabalhos que avaliaram os efeitos destes agrotóxicos 

em diferentes níveis tróficos e raros os estudos feitos com a formulação comercial do diuron 

(Diuron Nortox® 500 SC) e do carbofuran (Furadan® 350 SC). Além disso, não existem 

estudos sobre a toxicidade da mistura de diuron e carbofuran. Considerando que os 

agrotóxicos não estão presentes nos ambientes aquáticos de forma isolada, mas sim como 

misturas, é essencial que estudos sobre os efeitos combinados destes compostos sobre a biota 

aquática sejam realizados a fim de que seus resultados possam contribuir para uma avaliação 

de risco mais acurada e realística. 

Diante deste contexto, faz-se necessário um estudo mais complexo da toxicidade dos 

ingredientes ativos diuron e carbofuran e de seus produtos comerciais (Diuron Nortox® 500 

SC e Furadan® 350 SC, respectivamente), no qual envolva organismos aquáticos de 

diferentes níveis tróficos e, aliado a isso, um estudo da toxicidade da mistura destes 

compostos, a qual poderá fornecer uma melhor compreensão das respostas dos organismos 

aquáticos frente à contaminação por estes agrotóxicos. 
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Objetivos e Hipóteses 
 

 
2. Objetivos e Hipóteses 

 

2.1. Objetivo geral 

 

Avaliar os efeitos do diuron e do carbofuran, isolados e em mistura, sobre organismos 

aquáticos e realizar uma avaliação de risco preliminar destes agrotóxicos para corpos d’água 

brasileiros. 

 

2.2. Objetivos específicos 

 

� Determinar os efeitos da toxicidade crônica do diuron e do carbofuran (padrão e 

comercial), em ação individual e em mistura, sobre a alga Raphidocelis subcapitata 

utilizando citometria de fluxo; 

� Avaliar os efeitos tóxicos agudos e crônicos do diuron e do carbofuran (padrão e 

comercial), isolados e em mistura, sobre o protozoário Paramecium caudatum; 

� Analisar a toxicidade aguda e crônica do diuron e do carbofuran (padrão e comercial), 

isolados e em mistura, sobre o cladócero Ceriodaphnia silvestrii; 

� Verificar se existe diferença significativa da toxicidade dos ingredientes ativos nas formas 

padrão (diuron e carbofuran) e comercial (Diuron Nortox® 500 SC e Furadan® 350 SC) 

para os organismos testados; 

� Comparar a sensibilidade de diferentes organismos-teste por meio de curvas de SSD e 

verificar as espécies mais sensíveis aos agrotóxicos testados; 

� Realizar uma avaliação de risco preliminar dos agrotóxicos diuron e carbofuran para 

corpos d’água brasileiros. 
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2.3. Hipóteses 

 

1. Os agrotóxicos diuron e carbofuran (padrão e comercial) causam efeitos deletérios à alga 

Raphidocelis subcapitata, ao protozoário Paramecium caudatum e ao cladócero 

Ceriodaphnia silvestrii; 

2. Os agrotóxicos diuron e carbofuran em suas formulações comerciais (Diuron Nortox® 

500 SC e Furadan® 350 SC) são mais tóxicos do que os ingredientes ativos padrões para 

todos os organismos-teste utilizados; 

3. Os efeitos agudos e crônicos da mistura de diuron e carbofuran sobre os organismos-teste 

são diferentes dos efeitos observados para a exposição isolada a cada agrotóxico; 

4. A mistura das formulações comerciais dos agrotóxicos selecionados causa efeitos tóxicos 

mais graves aos organismos-teste do que a mistura dos ingredientes ativos padrões; 

5. A alga é o organismo-teste mais sensível ao diuron e o cladócero é o mais sensível ao 

carbofuran, sendo que o protozoário é o organismo menos sensível a estes dois 

agrotóxicos; 

6. Os agrotóxicos diuron e carbofuran representam potenciais riscos ecológicos para os 

corpos d’água brasileiros. 
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Capítulo 1 
 
 
Efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran em ação individual e em mistura sobre a 

microalga Raphidocelis subcapitata  

 

Resumo  

Nos ambientes aquáticos, os organismos são frequentemente expostos a misturas de vários 
agrotóxicos. Neste estudo, os efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran e sua mistura sobre 
a microalga Raphidocelis subcapitata foram investigados. Para isso, testes de toxicidade 
crônica foram realizados com os compostos individuais (ingrediente ativos e produtos 
comerciais) e em mistura (ingrediente ativos) e analisados utilizando a citometria de fluxo. 
De acordo com os resultados, a toxicidade dos ingredientes ativos nas formas padrão e 
comercial para R. subcapitata não apresentaram diferenças significativas. A partir dos testes 
de toxicidade individuais, verificou-se que o diuron e o carbofuran inibiram 
significativamente o crescimento populacional de R. subcapitata e causaram alterações 
fisiológicas (conteúdo de clorofila a) e morfológicas (complexidade e tamanho celular) nas 
células. Em relação aos testes de toxicidade da mistura, os dados se ajustaram aos modelos 
de referência de adição de concentração (CA) e ação independente (IA) e apresentaram 
desvios significativos. Para o modelo CA, o desvio dependente da proporção da dose 
apresentou o melhor ajuste aos dados evidenciando sinergismo causado principalmente pelo 
diuron e antagonismo causado principalmente pelo carbofuran. Para o modelo de IA, o 
desvio sinergismo/antagonismo representou o melhor ajuste e indicou interações sinérgicas 
entre os agrotóxicos diuron e carbofuran quando combinados. De modo geral, os dois 
modelos evidenciaram a ocorrência do sinergismo na mistura destes compostos, 
principalmente quando o diuron é o produto químico dominante na mistura. O aumento da 
toxicidade sobre as algas causada pela mistura destes agrotóxicos poderia representar um 
risco ambiental maior para o fitoplâncton. Assim, a exposição ao diuron e carbofuran em 
mistura deve ser considerada nas avaliações de risco, uma vez que a mistura destes 
compostos pode resultar em efeitos mais graves sobre o crescimento populacional das algas 
do que as exposições individuais. 
 
Palavras-chave: toxicidade; adição de concentração; ação independente; sinergismo; 
fitoplâncton. 
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1. Introdução  

 

Os ambientes aquáticos são muitas vezes contaminados com agrotóxicos a partir de 

diferentes fontes, principalmente da agricultura, constituindo portanto um potencial risco 

para os organismos não-alvo. Estes organismos, no entanto, raramente são expostos a apenas 

um único contaminante, mas normalmente a misturas de vários agrotóxicos com diferentes 

componentes em diferentes concentrações e proporções (Faust et al., 2003; Schuler e Rand, 

2008). Muitos agrotóxicos são persistentes e seu uso contínuo e crescente representa uma 

ameaça potencial para ambientes aquáticos através de exposição aguda e crônica (Faust et 

al., 2001; McClellan et al., 2008) e suas misturas podem levar a diferentes interações dos 

compostos (Magnusson et al., 2010; Liu et al., 2013).  

A avaliação de risco para regulamentação de produtos químicos e a maioria dos 

estudos ecotoxicológicos nos ambientes aquáticos incidem principalmente sobre a 

toxicidade dos compostos isolados em condições controladas (Barata et al., 2006). No 

entanto, considerando que os organismos no ambiente são constantemente expostos a 

misturas complexas de substâncias tóxicas (Cedergreen et al., 2008; Ferreira et al., 2008; 

Pavlaki et al., 2011), alguns modelos teóricos foram desenvolvidos (Cassee et al., 1998; 

Jonker et al., 2005) para prever e avaliar de uma forma mais realista o comportamento de 

contaminantes quando estes ocorrem juntos no ambiente.  

Os modelos teóricos utilizados para analisar a toxicidade de misturas baseiam-se em 

dois conceitos de referência, a Adição de Concentração (Concentration Addition - CA) 

(Loewe e Mechanik, 1926) e a Ação Independente (Independent Action - IA) (Bliss, 1939). 

O modelo CA assume que os tóxicos individuais apresentam o mesmo modo de ação e atuam 

sobre o mesmo alvo no organismo, contribuindo para uma resposta comum em proporção a 

suas toxicidades relativas (Ferreira et al., 2008; Loureiro et al., 2010; Freitas et al., 2014). 

Por outro lado, o modelo de IA assume que agentes tóxicos individuais têm modos de ação 

diferentes e, assim, não interferem uns com os outros durante a sua ação nos respectivos 

sítios-alvo (Ferreira et al., 2008; Loureiro et al., 2010; Freitas et al., 2014). Quando os modos 

de ação dos produtos químicos são desconhecidos, os dois modelos (CA e IA) são utilizados 

e aquele que melhor se ajustar aos dados é escolhido em detrimento do outro (Loureiro et 

al., 2010; Pavlaki et al., 2011).   

Em cenários reais, os compostos podem interagir uns com os outros, modificando a 

amplitude e, por vezes, a natureza do efeito tóxico. Interações podem acontecer na fase 
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toxicocinética (processos de absorção, distribuição, metabolismo e excreção) ou na fase 

toxicodinâmica (efeitos de substâncias químicas no receptor, no alvo celular ou órgão; 

Cassee et al., 1998). Assim, a interação entre os agrotóxicos pode resultar em desvios dos 

modelos CA e IA. Os desvios esperados são aqueles que produzem um efeito sinérgico ou 

antagônico, ou aqueles que dependem dos níveis da dose dos produtos químicos (diferentes 

desvios a baixas e altas concentrações), ou da proporção da dose dos componentes na mistura 

(Jonker et al., 2005).  

Os agrotóxicos diuron e carbofuran são comumente usados em várias culturas 

agrícolas, tais como algodão, café, cana de açúcar, milho, trigo, e frequentemente têm sido 

encontrados em corpos d’água em todo o mundo (e.g. Faggiano et al., 2010; Kaonga et al., 

2015; Masiá et al.; 2015; Papadakis et al., 2015) e também no Brasil (e.g. Caldas et al., 2011; 

Carbo et al., 2008; Loro et al., 2015; Ribeiro et al., 2013). O diuron (feniluréia) é um 

herbicida que inibe a fotossíntese pelo bloqueio da cadeia de transporte de elétrons no 

fotossistema II em microrganismos e plantas fotossintéticas (Giacomazzi e Cochet, 2004), 

enquanto que o carbofuran (carbamato) é um inseticida, acaricida e nematicida que age 

contra uma ampla variedade de organismos por ligar-se à enzima acetilcolinesterase, 

inibindo sua ação sobre a acetilcolina (Pessoa et al., 2011).  

A contaminação dos ambientes aquáticos com os agrotóxicos diuron e carbofuran 

pode induzir efeitos adversos sobre os organismos, incluindo microalgas. As algas 

desempenham um papel fundamental nos ecossistemas aquáticos, pois, sendo produtores 

primários, são uma parte importante da base da teia alimentar e qualquer efeito sobre elas 

pode afetar os níveis tróficos mais elevados e, consequentemente, impactar a dinâmica e o 

funcionamento do ecossistema (DeLorenzo et al., 2002; Rioboo et al., 2007). Por esta razão, 

espécies de algas são muitas vezes utilizadas em avaliações de riscos de produtos químicos 

(Pérez et al., 2011; Ribeiro et al., 2014). Em adição ao seu papel ecológico, microalgas são 

fáceis de cultivar, possuem tempo de geração curto e são sensíveis a vários compostos (e.g. 

herbicidas), tornando-se ferramentas biológicas adequadas em testes de toxicidade com 

poluentes (e.g. Stachowski-haberkorn et al., 2013; Suman et al., 2015). 

Respostas tóxicas de microalgas expostas a agrotóxicos são tipicamente medidas 

utilizando parâmetros populacionais, como por exemplo a taxa de crescimento, que 

geralmente envolve um método de contagem de células algais. Técnicas convencionais de 

contagem de células, como aquelas utilizando microscópio óptico, envolvem um trabalho 

intensivo e demorado (Jamers et al., 2009). A este respeito, a citometria de fluxo pode ser 
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uma ferramenta alternativa, uma vez que permite uma contagem rápida e precisa, permitindo 

a análise de milhares de células por segundo (Franklin et al., 2004). Além disso, a citometria 

de fluxo realiza a análise multiparamétrica de uma ampla gama de propriedades celulares 

por medição dos sinais de dispersão da luz e autofluorescência da clorofila a das algas 

(Franklin et al., 2004; Prado et al., 2011; Stachowski-Haberkorn et al., 2013). A citometria 

de fluxo tem sido reconhecida como sendo útil em diversos estudos envolvendo o 

fitoplâncton, tais como avaliações ecotoxicológicas em laboratório (e.g. Prado et al., 2011; 

Suman et al., 2015), em microcosmos in situ (e.g. Stachowski-Haberkorn et al., 2008, 2009) 

ou para monitorar as populações naturais no campo (e.g. Sarmento et al., 2008; Schiaffino 

et al., 2013).  

O objetivo do presente estudo foi avaliar os efeitos dos agrotóxicos diuron e 

carbofuran e sua mistura sobre a microalga Raphidocelis subcapitata. Para isso, testes de 

toxicidade crônica foram realizados com os compostos individuais (ingredientes ativos e 

produtos comerciais) e em mistura (ingredientes ativos) e analisados utilizando a citometria 

de fluxo. Os endpoints avaliados nos testes de toxicidade com os agrotóxicos individuais 

foram a taxa de crescimento, o conteúdo de clorofila a, a fluorescência da clorofila a e a 

complexidade e o tamanho celular, e nos testes de toxicidade de mistura o endpoint analisado 

foi a taxa de crescimento das algas.  

 

2. Materiais e Métodos 

 

2.1. Organismo-teste e condições de cultivo 

 

Os exemplares iniciais de Raphidocelis subcapitata foram obtidos de culturas-estoque 

do Laboratório de Ecotoxicologia da Universidade Federal de São Carlos. As culturas de R. 

subcapitata foram mantidas em meio LC Oligo (AFNOR, 1980), sob iluminação contínua 

(4306 lux), temperatura controlada (25± 1ºC) e agitação manual três vezes ao dia. Nos testes 

de toxicidade, somente células algais em fase de crescimento exponencial com até 72h de 

idade foram utilizadas (Ver Figura 1, Apêndice A referente ao crescimento da R. subcapitata 

até o 12º dia nas condições de cultivo).  
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2.2. Substâncias e soluções-teste 

 

Os compostos diuron (CAS nº 330-54-1) e carbofuran (CAS nº 1563-66-2) com 

pureza ≥98% (padrão analítico) foram adquiridos da Sigma-Aldrich. O grau de pureza do 

produto comercial Diuron Nortox® 500 SC (adquirido de Nortox S/A, Brasil) é de 50% m/v 

de ingrediente ativo (69,4% m/v de ingredientes inertes) e do Furadan® 350 SC (adquirido 

de FMC, Brasil) é de 35% m/v de ingrediente ativo (65% m/v de ingredientes inertes). As 

soluções estoques de diuron administrado como Diuron Nortox® 500 SC (100 mg i.a. L-1), 

carbofuran padrão (100 mg i.a. L-1) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (100 

mg i.a. L-1) foram preparadas pela diluição de uma quantidade específica de cada composto 

em água destilada imediatamente antes dos testes, com a exceção do diuron padrão, o qual 

foi preparado em acetonitrila grau HPLC (Merck®) devido à sua baixa solubilidade em água 

(35,6 mg L-1 a 20 °C). Por sua vez, as concentrações nominais de cada composto testado 

foram obtidas pela diluição da solução-estoque em meio de cultura (água reconstituída).   

Para confirmar as concentrações nominais utilizadas nos ensaios, as soluções-teste 

foram analisadas em cromatógrafo líquido de alta eficiência (HPLC) (Agilent Technologies 

1200, Waldbronn, Alemanha), equipado com detector de arranjo de diodos (DAD). As 

condições cromatográficas de análise foram: coluna Zorbax ODS C18 (250mm × 4,6mm × 

5µm) (Agilent Technologies, USA) e temperatura de forno de 25 °C. A fase móvel isocrática 

utilizada foi acetonitrila: água Milli-Q (70:30, v/v) durante 6 minutos, seguido de post time 

de 2 minutos, com volume de injeção de 20 µL e taxa de fluxo de 1,0 mL min-1. As análises 

foram realizadas em triplicatas. Com base nos sinais de absorbância observados no espectro 

DAD das soluções-padrão e a partir da literatura (Cappelini et al., 2012; Liyanage et al., 

2006; Qun e Rohrer, 2012; Rocha et al., 2013), o diuron e o carbofuran foram detectados e 

quantificados a 254 nm e 280 nm, respectivamente. As soluções-teste de carbofuran foram 

analisadas por injeção direta em HPLC e as soluções-teste de diuron passaram por processo 

de extração em fase sólida (SPE) para concentração do composto antes da injeção em HPLC.  

A SPE realizada foi adaptada do método descrito por Cappelini et al. (2012). Para a 

extração do analito carbofuran foram utilizados cartuchos Chromabond® C18ec (6 mL, 500 

mg) (Macherey-Nagel, Duren, Alemanha) em um dispositivo para SPE tipo manifold. Os 

cartuchos foram inicialmente condicionados com 10 mL de acetonitrila e 10 mL de água 

ultra-pura Milli-Q, seguida da adição de 50 mL de amostra sob vácuo, em triplicata. O analito 
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foi eluído com 5 mL de acetonitrila, e posteriormente submetido à evaporação com 

nitrogênio e reconstituído em 0,5 mL de acetonitrila para as análises cromatográficas. 

Os parâmetros utilizados para a validação do método foram seletividade, linearidade, 

limites de detecção (LD) e quantificação (LQ), exatidão, precisão e recuperação (Lanças, 

2004). Os cromatogramas gerados mostraram que o método de análise do diuron e do 

carbofuran em água foi seletivo para estes compostos (Figuras 2 e 3, Apêndice A). Os 

resultados para LD, LQ, coeficiente de correlação linear da curva (r), precisão, exatidão e 

recuperação para os agrotóxicos estudados são apresentados na Tabela 1. As curvas 

analíticas para diuron e para carbofuran são mostradas no Apêndice A (Figuras 4 e 5).  

 

Tabela 1. Parâmetros analíticos utilizados para a validação do método de análise de diuron 
e carbofuran nas soluções-teste utilizadas nos testes de toxicidade. 

 
LD = Limite de Detecção; LQ = Limite de Quantificação; r = coeficiente de correlação. Os valores 
indicados como média correspondem a média aritmética de n = 6 (média ± desvio padrão). 
 

Considerando-se a pré concentração do diuron de 100 vezes, uma vez que empregou-

se 50 mL de amostra para extração, resultando em 0,5 mL de extrato final, o método 

empregado possibilitou a quantificação do diuron em concentrações a partir de 0,048 µg L-

1.   

  

2.3. Testes de toxicidade com os compostos individuais 

 

Os testes de toxicidade crônica com R. subcapitata seguiram as diretrizes da Agência 

de Proteção Ambiental dos EUA (USEPA, 2002). Após os testes preliminares, a faixa de 

concentrações para cada composto foi estabelecida e os testes de toxicidade foram realizados 

com os seguintes intervalos de concentrações nominais: 1,25 a 40 µg L-1 de diuron e 400 a 

25600 µg L-1 de carbofuran. As concentrações nominais testadas para os ingredientes ativos 

nas formas padrão e comercial foram iguais.  

Os ensaios foram realizados em frasco Erlenmeyer de vidro de 250 mL de capacidade 

contendo 100 mL de solução-teste ou meio de cultura (controle). No caso do diuron padrão, 

foi necessário adicionar um controle do solvente (meio de cultura + acetonitrila) com uma 

LD (µg L-1) LQ (µg L-1) r
Precisão 

média (%)
Exatidão  

média (%)
Recuperação  

média (%)

Diuron 1,58 4,80 0,9999 0,53±0,37 98,14±7,25 98,32±5,59

Carbofuran 10,44 31,65 0,9999 0,66±0,40 98,90±6,36 -
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concentração nominal de 0,01% de acetonitrila (v/v). Os frascos-teste foram inoculados com 

uma concentração inicial de 104 células mL-1 e mantidos sob as mesmas condições 

(iluminação, temperatura, agitação e meio) descritas para o cultivo das algas. Três réplicas 

foram usadas por tratamento. As células foram expostas aos compostos durante 96 horas e 

foram amostradas diariamente (24, 48, 72 e 96 h) a partir de cada frasco-teste após agitação 

manual. A contagem das células das amostras foi realizada por citometria de fluxo. Para cada 

tratamento, a taxa de crescimento relativa (TCR) foi calculada usando a equação descrita em 

Bao et al. (2011) e a inibição do crescimento (em percentagem) foi calculada pela 

comparação entre as taxas de crescimento dos controles (considerada 100%) com os 

diferentes tratamentos. 

No final dos testes de toxicidade com os compostos selecionados, alíquotas das 

soluções-teste foram coletadas para determinação da concentração de clorofila a, a qual foi 

realizada segundo o método descrito em Golterman et al. (1978).  

Testes de toxicidade crônica com a substância de referência cloreto de sódio (NaCl) 

foram realizados para avaliar as condições fisiológicas dos organismos e, por conseguinte, a 

validade dos ensaios. Além disso, as variáveis pH e temperatura da água foram medidos no 

início e no final de todos os testes de toxicidade. 

Um teste de toxicidade preliminar comparando a contagem de células algais por 

citometria de fluxo e contagem direta usando microscopia óptica e um hemocitômetro foi 

realizado utilizando a substância de referência NaCl. 

 

2.4. Análise por citometria de fluxo 

 

Para contagem de células algais em citometria de fluxo, alíquotas do controle e dos 

diferentes tratamentos dos testes de toxicidade foram recolhidas em criotubos e fixadas 

imediatamente com formaldeído 10% tamponado com bórax (concentração final de 1%). Os 

criotubos foram deixados no escuro durante 10 min em temperatura ambiente e armazenados 

em nitrogênio líquido a -80 ºC até a análise. As células de R. subcapitata foram contadas em 

um citômetro de fluxo FACSCalibur (Becton Dickinson) equipado com laser de íon-argônio 

de 15 mW (emissão em 488 nm). Para análise, em 500 µL de subamostra foram adicionadas 

esferas fluorescentes (6 µm, microesferas de carboxilato Fluoresbrite®, Polysciences Inc., 

Warrington, PA, EUA) como padrões internos. As células das algas foram identificadas em 

citogramas utilizando os parâmetros de side scatter (SSC-H) versus fluorescência vermelha 
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(FL3-H), conforme os procedimentos descritos em Sarmento et al. (2008). A aquisição de 

dados foi realizada com o software BD CellQuest Pro 6 e a análise dos citogramas com o 

software FlowJo v.10.0.8. Foram também extraídos os valores médios de FL3-H 

(fluorescência da clorofila a), SSC-H (complexidade celular) e FSC-H (tamanho celular) da 

população de algas e das esferas e calculados valores de FL-3 relativo (FL3-Halgas/FL3-

Hesferas), SSC-H relativo (SSC-Halgas/SSC-Hesferas) e FSC-H relativo (SSC-Halgas/SSC-Hesferas), 

expressos em unidades arbitrárias. 

 

2.5. Testes de toxicidade dos compostos em mistura 

 

Para os testes de toxicidade crônica (96h) da mistura de diuron e carbofuran, um 

design experimental que incluiu simultaneamente tanto testes para cada composto isolado 

como um conjunto de 23 combinações foi selecionadas para o ensaio. Um design 

experimental de razão fixa (Cassee et al., 1998) (Figura 1) foi utilizado para as misturas com 

o objetivo de obter uma cobertura mais confiável do efeito dos dois agrotóxicos. 

Concentrações nominais das misturas foram calculadas com base nas forças tóxicas 

esperadas de 0,375 (0,125 + 0,25; 0,25 + 0,125), 0,5 (0,125 + 0,375; 0,25 + 0,25; 0,375 + 

0,125), 0,75 (0,125 + 0,625; 0,25 + 0,5; 0,375 + 0,375; 0,5 + 0,25; 0,625 + 0,125), 1 (0,125 

+ 0,875; 0,25 + 0,75; 0,375 + 0,625; 0,5 + 0,5; 0,625 + 0,375; 0,75 + 0,25; 0,875 + 0,125), 

1,5 (0,5 + 1; 0,75 + 0,75; 1 + 0,5), 1,75 (0,75 + 1; 1 + 0,75) e 2 (1 + 1) unidades tóxicas 

(UT). Uma UT foi igual à CI50-96h obtida a partir dos testes com cada agrotóxico individual. 

Os testes de mistura foram realizados segundo os mesmos protocolos utilizados nos testes 

de exposições individuais dos agrotóxicos, porém com duas réplicas por tratamento. O 

parâmetro avaliado nos experimentos de mistura foi o efeito sobre a taxa de crescimento das 

algas.  
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Figura 1. Design experimental esquemático das combinações estabelecidas para os testes 
de toxicidade das misturas dos agrotóxicos diuron e carbofuran. 

 

2.6. Análise de Dados  

 
Os valores de CI50-96h dos testes de toxicidade crônica e seus respectivos valores de 

slope para as exposições individuais aos agrotóxicos selecionados foram calculados por 

regressão não linear, usando uma curva logística de três parâmetros (SYSTAT, 2008). Esta 

curva é descrita pela seguinte equação: Yi = max / 1 + (Ci / CI50i)βi; em que Yi é a resposta 

de um determinado parâmetro; max é a sua resposta máxima; Ci é a concentração do produto 

químico i; CI50i é a concentração de inibição do químico i  e βi é o slope para o químico i. 

Os valores de CENO e CEO para os testes crônicos foram obtidos pela análise de variância 

(ANOVA). O teste de Dunnett para comparações múltiplas com o controle foi realizado 

quando os dados seguiram uma distribuição normal. Nos testes estatísticos, diferenças foram 

consideradas significativas quando p ≤ 0,05. Todas as análises estatísticas foram realizadas 

utilizando o software SigmaPlot v. 11.0 (SYSTAT, 2008). 

Os resultados obtidos para os testes de toxicidade com as misturas foram analisados 

por meio dos modelos conceituais de adição de concentração (CA) e ação independente (IA). 

Em primeiro lugar, os dados observados foram comparados com o efeito combinado 

esperado calculado a partir das exposições individuais, utilizando a ferramenta MIXTOX 

(Jonker et al., 2005). Em segundo lugar, o modelo foi estendido, tal como descrito por Jonker 

et al. (2005) e os três desvios dos modelos de referência, tais como interações 

sinérgicas/antagônicas (S/A), desvio dependente da proporção da dose (dose ratio 
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dependence - DR) e dependente do nível da dose (dose level dependence - DL) foram 

modelados pela adição de dois parâmetros (“a” e “b”). O parâmetro “a”, em desvios 

sinérgicos e antagônicos, torna-se, respectivamente, negativo ou positivo. Para o desvio 

dependente da proporção da dose (DR), um segundo parâmetro “bDR” está incluído além do 

parâmetro “a”, permitindo que o papel de cada composto na mistura seja identificado.  Para 

descrever o desvio dependente do nível da dose (DL), novamente um segundo parâmetro 

“bDL” é incluído além do parâmetro “a”. O valor de “a” indica o desvio em baixas e altas 

doses e o valor de “bDL” indica em que nível da dose o desvio muda. Mais detalhes sobre 

estas funções são apresentados em Jonker et al. (2005) e na Tabela 2. Os dados foram 

ajustados aos modelos conceituais e desvios, e o melhor ajuste foi escolhido pelo método de 

máxima verossimilhança. Após identificado um modelo estatisticamente mais descritivo do 

desvio, o padrão de efeitos foi deduzido diretamente dos valores dos parâmetros (Tabela 2) 

e o desvio máximo calculado em termos de nível de efeito (Jonker et al., 2005; Freitas et al., 

2014).   
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Tabela 2. Interpretação dos parâmetros adicionais (“a” e “b”) que definem a forma funcional do padrão dos desvios a partir da Adição de 
concentração (CA) e da ação independente (IA); adaptado de Jonker et al. (2005). 

 

 

 

 

Desvio Padrão Parâmetro "a" (CA e IA) Parâmetro "b" ( CA) Parâmetro "b" (IA)

a > 0 - antagonismo

a < 0 - sinergismo

Dependente da proporção da dose (DR)

a > 0 - antagonismo, exceto para aquelas 
proporções de misturas onde um valor de b 
negativo significativo indica sinergismo

a < 0 - sinergismo, exceto para aquelas 
proporções de misturas onde um valor de b 
positivo significativo indica antagonismo

bDL > 1 - mudança em nível da dose menor do que CE50 bDL > 2 - mudança em nível da dose menor do que CE50

bDL = 1 - mudança em CE50 bDL = 2 - mudança em CE50

0 < bDL < 1 - mudança em nível da dose maior do que CE50 1 < bDL < 2 - mudança em nível da dose maior do que CE50

bDL < 0 - sem mudança, mas a magnitude do S/A é 

dependente do nível da dose

bDL < 1 - sem mudança, mas a magnitude do S/A é 

dependente do nível de efeito

a < 0 - sinergismo em nível da dose baixo e 
antagonismo em nível da dose alto

a > 0 - antagonismo em nível da dose baixo e 
sinergismo em nível da dose alto

Dependente do nível da dose (DL)

Sinergismo / Antagonismo (S/A)

bi  > 0 - antagonismo onde a toxicidade da mistura é causada principalmente pelo toxicante i

bi  < 0 - sinergismo onde a toxicidade da mistura é causada principalmente pelo toxicante i
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3. Resultados 

 

3.1. Variáveis abióticas dos testes de toxicidade e análises químicas 

 

Durante os testes de toxicidade, os valores de pH das soluções-teste permaneceram 

dentro do intervalo de 7,4 e 8,2 e não variaram mais de 1,0 unidade. A temperatura da água 

em todos os testes de toxicidade variou entre 24,7 e 25,6 oC. Assim, todos os testes 

preencheram os critérios estabelecidos nas orientações da USEPA (2002). 

Após análise das soluções-teste em HPLC-DAD, verificou-se que, tanto nos testes 

de toxicidade com os compostos individuais (padrão e comercial) (Figura 6, Apêndice A) 

como nos testes de toxicidade com as misturas (Tabela 1, Apêndice A), as concentrações 

reais do diuron e do carbofuran diferiram menos de 10% das concentrações nominais. 

Portanto, os resultados foram calculados com base nas concentrações nominais, como 

sugerido pela ISO 10706 (2000). 

 

3.2. Testes de toxicidade com os compostos individuais 

 

Para todos os compostos testados, o coeficiente de variação das réplicas nos controles 

dos testes de crescimento populacional não excedeu 10%, como recomendado pelas 

diretrizes da USEPA (2002). Em todos os experimentos com o diuron padrão, o controle e o 

controle do solvente não apresentaram diferença significativa, excluindo a possibilidade de 

efeitos do solvente (0,01% de acetonitrila, v/v) sobre os resultados de toxicidade. Os testes 

utilizando a substância de referência NaCl indicaram que a sensibilidade de R. subcapitata 

(CE50-48h = 2,80 ± 0,45 g L-1) estava dentro da faixa esperada (faixa de referência: 1,74 a 

4,49 g L-1, Vieira, 2010) após exposição de 96 horas a este composto. 

A técnica de contagem de células algais por citometria de fluxo utilizada nos testes 

de toxicidade demonstrou boa concordância com a técnica de contagem direta usando 

microscopia óptica. Os dois métodos apresentaram uma correlação significativa (r = 0,999, 

p < 0,001, segundo correlação de Pearson) e um valor de r2 de 0,998 para a regressão linear 

dos dados (dados brutos na Tabela 2, no Apêndice A). 

As curvas de crescimento populacional (em número de células mL-1) para R. 

subcapitata exposta aos agrotóxicos diuron e carbofuran (ingrediente ativo padrão e produto 

comercial) durante 96h mostraram uma forte diminuição no número de células nas maiores 
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concentrações testadas (Figura 2). Em comparação ao controle, as reduções na densidade de 

algas foram superiores a 82% na maior concentração testada dos compostos após 96h de 

exposição.  

 

 

Figura 2. Curvas de crescimento populacional de Raphidocelis subcapitata (número de 
células x104 mL-1) após 96 horas de exposição a diferentes concentrações de diuron padrão 
(A), diuron administrado como Diuron Nortox® 500 SC (B), carbofuran padrão (C) e 
carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D).  
 

Os valores médios de IC50-96h e seus respectivos intervalos de confiança de 95% 

para cada composto testado são apresentados na Tabela 3. De acordo com os resultados, 

tanto para o diuron como para o carbofuran, a toxicidade do ingrediente ativo na forma 

padrão e comercial foi similar para a espécie R. subcapitata, não havendo qualquer diferença 
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significativa entre eles (p > 0,05). Além disso, como esperado, o herbicida diuron foi mais 

tóxico do que inseticida carbofuran a microalga R. subcapitata. 

 

Tabela 3. Valores médios de CI50-96h e intervalos de confiança de 95% (IC 95%) para cada 
composto testado para a microalga Raphidocelis subcapitata.  

 

 

Os testes de toxicidade crônica (96h) mostraram que todos os compostos 

apresentaram concentrações que inibiram significativamente a taxa de crescimento da 

microalga R. subcapitata (Figura 3). Para o diuron, tanto o ingrediente ativo padrão (Figura 

3A) como o seu produto comercial (Figura 3B) inibiram significativamente o crescimento 

da alga nas concentrações de 5 a 40 µg L-1, como evidenciado pelo teste de Dunnett (diuron 

padrão: F7,16 = 152,4, p < 0,001; diuron produto comercial: F6,14 = 187,4, p < 0,001). Em 

relação à inibição da taxa de crescimento, a maior concentração de diuron (ingrediente ativo 

padrão e produto comercial) sem qualquer efeito observável (CENO) foi 2,5 µg L-1, enquanto 

que a menor concentração que causou um efeito observável (CEO) foi 5 µg L-1. Para o 

carbofuran, uma inibição significativa do crescimento foi observada em populações de R. 

subcapitata expostas às concentrações de 1600 a 25600 µg L-1 de carbofuran padrão (Figura 

3C) e 800 a 25600 µg L-1 de carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (Figura 3D), 

tal como evidenciado teste de Dunnett (carbofuran padrão: F7,16 = 46,8, p < 0,001; carbofuran 

produto comercial: F7,16 = 132,4, p < 0,001). O valor de CENO e CEO para carbofuran 

padrão foi de 800 µg L-1 e 1600 µg L-1, respectivamente, enquanto que o CENO e CEO para 

carbofuran do produto comercial foi de 400 µg L-1 e 800 µg L-1, respectivamente. 

 

Compostos CI50-96h (IC 95%)

Diuron (ingrediente ativo padrão) (µg L-1) 10,4 (8,5 - 12,2)

Diuron (Diuron Nortox® 500 SC) (µg L-1) 9,3 (8,1 - 10,5)

Carbofuran (ingrediente ativo padrão) (µg L-1) 7426,5 (5618,9 - 9234,2)

Carbofuran (Furadan® 350 SC) (µg L-1) 6974,7 (5810,4 - 8139,1)
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Figura 3. Inibição da taxa de crescimento (%) de Raphidocelis subcapitata exposta a 
diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como Diuron Nortox® 
500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D). 
A linha representa a curva de ajuste logístico. O asterisco (*) indica valor significativamente 
diferente do controle (p ≤ 0,05).  

 

Em relação aos efeitos dos agrotóxicos sobre o conteúdo de clorofila a, todos os 

compostos testados resultaram em concentrações que aumentaram significativamente o 

conteúdo de clorofila a nas células algais, em comparação com o controle (diuron padrão: 

F7,16 = 56,2, p < 0,001; diuron produto comercial: F6,14 = 7,2, p = 0,001; carbofuran padrão: 

F7,16 = 26,9, p < 0,001; carbofuran produto comercial: F7,16 = 15,8, p < 0,001) (Figura 4). 

Para o diuron padrão (Figura 4A) e sua formulação comercial (Figura 4B), as concentrações 

que aumentaram o conteúdo de clorofila a celular foram 10, 20 e 40 µg L-1, enquanto que 
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para o carbofuran padrão (Figura 4C) e formulação comercial (Figura 4D) foram 6400, 

12800 e 25600 µg L-1.  

 

 

Figura 4. Concentração de clorofila a (pg célula-1) em Raphidocelis subcapitata exposta a 
diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como Diuron Nortox® 
500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D). 
O asterisco (*) indica valor significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05).  

 

A partir dos dados de citometria de fluxo, alterações na fluorescência da clorofila a 

(FL3-H relativo), na complexidade (SSC-H relativo) e no tamanho celular (FSC-H relativo) 

das algas foram verificadas em comparação com o controle (Figura 5). O diuron, tanto na 

forma padrão como comercial (Figura 5A e 5B, respectivamente), causou um aumento 

significativo da fluorescência da clorofila a nas concentrações de 10 a 40 µg L-1 e também 

da complexidade e do tamanho celular nas concentrações de 5 e 40 µg L-1. Carbofuran, tanto 
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na forma padrão como comercial (Figura 5C e 5D, respectivamente) apresentou efeitos 

similares sobre as algas, que também aumentaram significativamente a fluorescência da 

clorofila a (3200 a 25600 µg L-1) e a complexidade e o tamanho celular das algas (12800 e 

25600 µg L-1). 

 

Figura 5. Valores médios de fluorescência da clorofila a (FL3-H), complexidade (SSC-H) 
e tamanho celular (FSC-H) da população de Raphidocelis subcapitata exposta a diferentes 
concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como Diuron Nortox® 500 SC (B), 
carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D). O asterisco 
(*) indica valor significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05). Os valores são expressos 
em unidades arbitrárias (u.a.). 
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3.3. Testes de toxicidade dos compostos em mistura 

 

Como os testes de toxicidade individuais mostraram que a toxicidade dos 

ingredientes ativos nas formas padrão e comercial não apresentaram diferenças 

significativas, optou-se por realizar os testes de mistura somente com os ingredientes ativos 

padrões. O valor de CI50-96h para cada composto testado individualmente no curso dos testes 

de mistura foi 13,1±1,5 µg L-1 para diuron padrão e 8333,2±1898,8 µg L-1 para o carbofuran 

padrão.   

Embora o modo de ação do diuron (feniluréia) como inibidor de fotossíntese em algas 

seja bem conhecido, o modo de ação do carbofuran (carbamato) sobre as algas ainda não 

está bem estabelecido. Por isso, neste estudo optou-se por testar os dois modelos de 

referência (CA e IA) para avaliar a resposta de R. subcapitata quando exposta à mistura 

destes dois agrotóxicos. 

Todos os parâmetros e resultados dos testes de significância obtidos pelos ajustes da 

ferramenta MIXTOX são mostrados na Tabela 4. O ajuste dos dados da mistura ao modelo 

de CA produziu uma soma dos quadrados dos resíduos (SS) de 0,62 (p < 0,05; r2 = 0,81). 

Após a adição de parâmetro “a” para o modelo de CA, de modo a descrever o desvio S/A, o 

valor de SS diminuiu para 0,39 e foi estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,88). Para 

o desvio dependente da dose (DR), quando os parâmetros “a” e “bDR” foram adicionados, 

houve uma diminuição do valor de SS para 0,32 que foi estatisticamente significativo (p 

<0,05; r2 = 0,90). O desvio dependente do nível da dose (DL) não foi significativo (p = 

0,854) (Tabela 4). Assim, o desvio DR para o modelo de CA apresentou o melhor ajuste, e 

explicou 90% dos dados. Com isso, verificou-se que a interação dos agrotóxicos na mistura 

foi dependente da proporção da dose (DR), sendo que ocorreu antagonismo em altas 

concentrações de carbofuran e baixas de diuron e sinergismo em altas concentrações do 

diuron e baixas de carbofuran. O sinergismo da toxicidade da mistura foi causada 

principalmente pelo diuron (Figura 6).  
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Tabela 4. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência utilizando o MIXTOX 
aplicado à taxa de crescimento de Raphidocelis subcapitata exposta durante 96h à mistura 
dos agrotóxicos diuron e carbofuran. 

 
max é o valor máximo da resposta; β é o slope da curva de resposta à dose individual; CI50 é a 
concentração mediana de inibição de crescimento; a, bDR e bDL são os parâmetros da função; SS é a 
soma dos quadrados dos resíduos; r2 é o coeficiente de regressão; Teste χ2 ou F é o teste estatístico; 
df é o grau de liberdade; p (χ2 / F) é o nível de significância do teste estatístico. CA é o modelo de 
adição de concentração e IA é o modelo de ação independente (ambos modelos de referência), S/A 
é o desvio sinergismo ou antagonismo, DR é o desvio dependente da proporção da dose e DL é o 
desvio dependente do nível da dose.   
 

 

Figura 6. Isobolograma do efeito da mistura de diuron e carbofuran sobre a taxa de 
crescimento de Raphidocelis subcapitata a partir do desvio dependente da proporção da dose 
(DR) do modelo de Adição de Concentração (CA). 
 

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 0,93 0,92 0,92 0,92 0,93 0,93 0,93 0,93

β Diuron 2,13 2,90 2,79 3,40 3,22 4,04 4,16 2,87

β Carbofuran 7,32 705,85 705,85 705,86 7,84 19,07 65,94 17,03

CI50 para Diuron 15,98 11,69 14,26 7126,41 9,63 13,21 12,81 14,19

CI50 para Carbofuran 12786,18 12773,73 12773,73 12773,96 10642,73 10642,78 10643,94 10642,81

a - 0,90 2,36 -0,05 - -4,50 -7,66 -1,83

bDR/DL - - -3,83 13,51 - - 5,48 -4,97

SS 0,62 0,39 0,32 0,39 0,54 0,37 0,36 0,36

r 2 0,81 0,88 0,90 0,88 0,83 0,88 0,89 0,89

χ
2 ou teste F 33,84 17,21 7,33 0,03 40,05 13,60 1,58 1,56

df - 1,00 1,00 1,00 - 1,00 1,00 1,00

p  (χ2/ F) 4,45 x 10-11 0,00003 0,007 0,854 5,00 x 10-12 0,0002 0,209 0,212
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O ajuste dos dados da mistura de diuron e carbofuran ao modelo de IA produziu um 

valor de SS de 0,54 (p < 0,05; r2 = 0,83). Após a adição de parâmetro “a” para o modelo de 

CA, de modo a descrever o desvio S/A, o valor de SS diminuiu para 0,37 e foi 

estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,88). Os desvios DR e DL não foram 

estatisticamente significativos (p = 0,209 e p = 0,212, respectivamente) (Tabela 4). Portanto, 

o desvio S/A para o modelo de IA apresentou o melhor ajuste para os dados e indicou 

interações sinérgicas (aumento da toxicidade) entre os agrotóxicos diuron e carbofuran 

quando misturados (Figura 7). Apesar do desvio DR para o modelo de IA não ter sido 

significativo, a Figura 7 mostra que o sinergismo ocorreu quando o diuron foi o produto 

químico dominante na mistura, mas que o antagonismo tem a possibilidade de ocorrer 

quando o carbofuran estiver em altas concentrações na mistura.  

 

Figura 7. Isobolograma do efeito da mistura de diuron e carbofuran sobre a taxa de 
crescimento de Raphidocelis subcapitata a partir do desvio sinergismo/antagonismo (S/A) 
do modelo de Ação Independente (IA).  
 

 

 

 

 

2,6
2,4

2,2

2,2

2,0

2,0

1,8

1,8

1,6

1,6

1,6

1,4

1,4

1,4

1,2

1,2

1,2

1,0

1,0

1,0

1,0

0,8

0,8

0,8

0,8

0,6

0,6

0,6

0,6

0,4

0,4

0,4

0,2

0,2

0,2

0,0

0,0

0,00,0

0,0

0,2

0,2

0,2

0,4

0,4

0,4

0,6

0,6

0,4

0,4

0,8

0,8

0,2

0,2

0,2

0,0

0,0-0,2

-0,2

-0,4

Diuron (µg L-1)

0 5 10 15 20 25 30 35 40

C
ar

bo
fu

ra
n (

µ
g 

L-1
)

0

5000

10000

15000

20000

25000



55 

 

 

 

4. Discussão 

 

4.1. Efeitos tóxicos dos compostos em ação individual 

 

No presente estudo, a toxicidade do diuron e do carbofuran nas formas padrão e 

comercial sobre a alga R. subcapitata foi comparada. Como os produtos comerciais dos 

agrotóxicos contêm o ingrediente ativo misturado com os chamados ingredientes “inertes” e 

sabendo-se que estes compostos podem ser fisicamente, quimicamente e biologicamente 

ativos (Cox e Surgan, 2006), inicialmente acreditava-se na hipótese que a toxicidade dos 

ingredientes ativos testados seria alterada por estas substâncias inertes. No entanto, 

especificamente para esta espécie e produtos comerciais, a toxicidade dos ingredientes ativos 

nas formas padrão e comercial não apresentaram diferenças significativas. Estes resultados 

diferem da maioria das pesquisas, que relatam uma toxicidade maior do produto comercial 

quando comparada à do ingrediente ativo (e.g. Cedergreen e Streibig, 2005; Pereira et al., 

2009; Beggel et al., 2010; Mullin, 2015; Kroon et al., 2015). Entretanto, Pessoa et al. (2011), 

ao compararem a toxicidade do carbofuran e a de seu produto comercial Furadan® 350 SC 

para larvas de peixe Oreochromis niloticus, encontraram valores similares de CL50-96h para 

estes compostos, indicando que a potência tóxica do ingrediente ativo não foi afetada pelas 

substâncias “inertes” adicionadas na formulação comercial, como ocorrido no presente 

estudo. Testes de toxicidade com outras espécies de algas utilizando o ingrediente ativo 

padrão e sua formulação comercial são necessários, pois podem revelar respostas tóxicas 

diferentes das obtidas neste estudo, tanto devido aos ingredientes inertes associados como 

pelas respostas de toxicidade serem normalmente espécie-específicas. 

Como esperado, o herbicida diuron foi altamente tóxico à microalga R. subcapitata, 

enquanto que o inseticida/ acaricida/ nematicida carbofuran foi somente levemente tóxico a 

esta espécie. A alta toxicidade do diuron sobre algas e plantas aquáticas deve-se ao modo de 

ação específico deste composto sobre organismos autotróficos. Este herbicida liga-se ao sítio 

da plastoquinona (QB) na proteína D1, bloqueando o transporte de elétrons no fotossistema 

II e, consequentemente, inibindo o processo da fotossíntese (Krieger-Liszkay, 2005). Já o 

carbofuran é um inibidor da acetilcolinesterase, considerado muito tóxico para peixes e 

invertebrados aquáticos (Ibrahim e Harabawy, 2014), porém não possui um modo de ação 

específico em organismos autotróficos.  
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Neste estudo, o diuron e o carbofuran causaram efeitos tóxicos significativos sobre o 

crescimento populacional de R. subcapitata. As curvas de crescimento das algas após 96h 

de exposição aos agrotóxicos mostraram reduções da densidade de células em comparação 

ao controle nas maiores concentrações dos compostos. Além disso, os agrotóxicos 

apresentaram concentrações que inibiram significativamente a taxa de crescimento das algas. 

Estes dados estão coerentes com os de outros autores, os quais relataram os efeitos destes 

agrotóxicos sobre o crescimento celular de microalgas (e.g. Arzul et al., 2006; Ma et al., 

2006a, 2006b; Zhang et al., 2012). 

Magnusson et al. (2008) estudaram o efeito de três herbicidas (diuron, hexazinona e 

atrazina) sobre duas microalgas bentônicas, a Navicula sp. (Heterokontophyta) e 

Nephroselmis pyriformis (Chlorophyta) e observaram que o diuron causou alta inibição da 

taxa de crescimento e foi, dentre os três, o que apresentou maior toxicidade para ambas as 

algas. Ma et al. (2006b) avaliaram a toxicidade de 40 herbicidas sobre a alga R. subcapitata 

e, considerando o parâmetro inibição de crescimento, o herbicida diuron foi o mais tóxico. 

Larras et al. (2013) analisaram a sensibilidade de 11 espécies de diatomáceas bentônicas 

para diuron e demonstraram através de curvas de sensibilidade das espécies (SSDs) que 

diuron foi altamente tóxico para as algas. Reduções na densidade e taxa de crescimento 

podem alterar a composição de comunidades de algas planctônicas e bentônicas. Vários 

estudos revelaram efeitos negativos da exposição de diuron sobre a biomassa (em níveis de 

clorofila a) e a produção primária em comunidades de fitoplâncton (Perschbacher e Ludwig, 

2004; Knauert et al., 2008, 2009; Knauer et al., 2010) e perifiton (McClellan et al., 2008; 

Tlili et al., 2008, 2010; Ricart et al., 2009; López-Doval et al., 2010).   

O valor de CI50-96h para R. subcapitata exposta ao diuron (ingrediente ativo padrão) 

encontrado neste estudo foi próximo ao verificado por Fai et al. (2007), menor do que o 

registrado por Zhang et al. (2012) e maior do que o valor observado por Ma et al. (2006b) 

(Tabela 5). Em comparação com outros organismos autotróficos, R. subcapitata foi mais 

sensível ao diuron do que a cianobactéria Synechococcus sp., as algas Achnanthidium 

minutissimum, Chaetoceros gracilis, Craticula accomoda, Desmodesmus subspicatus e 

Navicula forcipata e a macrófita Lemna minor, embora menos sensível do que outras 8 

espécies de algas, como pode ser observado na Tabela 5. 
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Tabela 5. Valores de toxicidade (CI50 ou CE50) obtidos a partir da literatura para diferentes 
espécies autotróficas expostas aos agrotóxicos diuron e carbofuran.  
 

 

 

Parâmetro Valor (µg L-1) Referência

DIURON

Synechococcus sp. CE50 96h 110,0  Bao et al. (2011)

Achnanthidium minutissimum CI50 96h 108,0 Larras et al. (2012)

Chaetoceros gracilis CI50 72h 36,0 Koutsaftis e Aoyama (2006)

Chlorella pyrenoidosa CI50 96h 2,3 Ma et al. (2002b)

Chlorella vulgaris CI50 96h 4,3 Ma et al. (2002a)

Craticula accomoda CI50 96h 1734,0 Larras et al. (2012)

Desmodesmus subspicatus CI50 72h 46,3 Masojidek et al. (2011)

Dunaliella tertiolecta CE50 96h 9,2 DeLorenzo et al. (2013)

Navicula forcipata CI50 96h 27,0 Gatidou e Thomaidis (2007)

Nephroselmis pyriformis CI50 72h 4,7 Magnusson et al. (2008)

Raphidocelis subcapitata CI50 96h 10,4 Presente estudo

Raphidocelis subcapitata CI50 72h 10,5 Fai et al. (2007)

Raphidocelis subcapitata CI50 96h 0,4 Ma et al. (2006b)

Raphidocelis subcapitata CI50 72h 22,3 Zhang et al. (2012)

Scenedesmus obliquus CI50 96h 4,1 Ma (2002)

Scenedesmus quadricauda CI50 96h 2,7 Ma et al. (2003)

Skeletonema costatum CI50 96h 5,9  Bao et al. (2011)

Thalassiosira pseudonana CI50 96h 4,3  Bao et al. (2011)

Lemna minor CI50 168h 28,3  Gatidou et al. (2015)

CARBOFURAN

Anabaena flos-aquae CI50 96h 7926,3  Ma et al. (2006a)

Microcystis aeruginosa CI50 96h 4649,7  Ma et al. (2006a)

Microcystis flosaquae CI50 96h 11260,5  Ma et al. (2006a)

Chaetoceros gracilis CE50 72h 5110,0 Arzul et al. (2006)

Chlorella pyrenoidosa CI50 96h 14633,3  Ma et al. (2006a)

Chlorella vulgaris CI50 96h 7864,6  Ma et al. (2006a)

Chlorella vulgaris CE50 72h 9960,0 Arzul et al. (2006)

Phaeodactylum tricornutum CE50 72h 7130,0 Arzul et al. (2006)

Raphidocelis subcapitata CI50 96h 7426,5 Presente estudo

Raphidocelis subcapitata CE50 72h 2600,0 Iesce et al. (2006)

Raphidocelis subcapitata CI50 72h 158,2 Dobšíková (2003)

Raphidocelis subcapitata CI50 96h 6219,1  Ma et al. (2006a)

Scenedesmus acutus CI50 96h 6774,5  Ma et al. (2006a)

Scenedesmus quadricauda CI50 96h 37875,6  Ma et al. (2006a)
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O diuron também causou alterações fisiológicas (conteúdo de clorofila a) e 

morfológicas (complexidade e tamanho celular) nas células algais de R. subcapitata. Após 

96h de exposição, verificou-se neste estudo que o diuron aumentou significativamente o 

conteúdo de clorofila a nas células algais (observado tanto pela concentração celular como 

pela fluorescência) e também a complexidade e o tamanho celular das algas, em comparação 

com o controle. Efeitos similares sobre o teor de clorofila a já foram observados em outros 

estudos onde microalgas foram expostos a inibidores de fotossíntese como a atrazina (Adler 

et al., 2007), o isoproturon e terbutrina (Rioboo et al., 2002) e também ao diuron (Magnusson 

et al., 2008; Stachowski-Haberkorn et al., 2013). Magnusson et al. (2008) sugeriram que este 

efeito poderia ser uma estratégia para compensar a ação do diuron. À medida que o herbicida 

inibe a fotossíntese, as células podem produzir mais clorofila, a fim de maximizar a captação 

de luz. Em relação à complexidade e o tamanho celular relativo, Stachowski-Haberkorn et 

al. (2013) observaram uma diminuição significativa nestes parâmetros quando as células da 

microalga Tetraselmis suecica foram expostas ao diuron, apresentando assim resultados 

contrários aos observados para R. subcapitata no presente estudo.  

Para o carbofuran, alguns estudos ecotoxicológicos foram realizados com microalgas 

(e.g. Arzul et al., 2006; Dobšíková, 2003; Iesce et al., 2006; Ma et al., 2006a). Ma et al. 

(2006a) examinaram os efeitos de cinco inseticidas carbamatos, entre eles o carbofuran, 

sobre três cianobactérias e cinco algas verdes, e observaram que a cianobactéria Microcystis 

aeruginosa e a alga R. subcapitata (nomeada neste estudo de Selenastrum capricornutum) 

foram as espécies mais sensíveis ao carbofuran. Arzul et al. (2006), ao avaliarem a taxa de 

crescimento de algas expostas ao carbofuran, verificaram que este agrotóxico causou efeitos 

horméticos significativos na alga Chlorella vulgaris, em que a concentração de 880 µg L-1 

de carbofuran estimulou o crescimento e concentrações a partir de 4620 µg L-1 de carbofuran 

reduziram a taxa de crescimento desta alga. Além disso, estes mesmos autores observaram 

inibições significativas nas taxas de crescimento das algas marinhas Chaetoceros gracilis e 

Phaeodactylum tricornutum. Azizullah et al. (2011) em um trabalho realizado com Euglena 

gracilis mostrou que o carbofuran pode influenciar na motilidade e orientação deste 

organismo. 

No presente estudo, o valor de CI50-96h para R. subcapitata exposta ao carbofuran 

(ingrediente ativo padrão) foi próximo ao registrado por Ma et al. (2006a), porém maior do 

que os valores observados por Dobšíková (2003) e Iesce et al. (2006) (Tabela 5). Em 

comparação com outros organismos autotróficos, R. subcapitata foi mais sensível ao 
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carbofuran do que a cianobactéria Microcystis flosaquae e as algas Chlorella pyrenoidosa, 

C. vulgaris e Scenedesmus quadricauda, como pode ser observado pela Tabela 5. 

O carbofuran causou alterações fisiológicas (conteúdo de clorofila a) e morfológicas 

(complexidade e tamanho celular) nas células algais de R. subcapitata. Similarmente ao 

observado para o diuron, o carbofuran também aumentou significativamente o conteúdo de 

clorofila a nas células algais, além da complexidade e do tamanho celular, em comparação 

com o controle. No estudo de Megharaj et al. (1993), a concentração de clorofila a (µg mL-

1) de Chlorella vulgaris aumentou em concentrações de 2 e 5 mg L-1 e diminuiu em 

concentrações acima de 10 mg L-1 de carbofuran. Segundo estes autores, o aparelho 

fotossintético desta alga foi grandemente perturbado em células cultivadas na presença de 

carbofuran. No presente estudo, provavelmente o aumento do conteúdo de clorofila a pode 

ser uma estratégia para compensar a ação do carbofuran sobre o aparelho fotossintético de 

R. subcapitata. De acordo com Azizullah et al. (2011), um produto químico pode afetar o 

tamanho e formato da célula por exercer stress osmótico ou interagir com a membrana 

plasmática da célula. Estes mesmos autores demonstraram em seu trabalho que o carbofuran 

afetou a forma da célula de Euglena gracilis. A interação do carbofuran com propriedades 

da membrana (Azizullah et al., 2011; Megharaj et al., 1993) pode ser uma possível 

explicação para as alterações sobre a complexidade e o tamanho celular de R. subcapitata 

no presente estudo. 

No Brasil, os agrotóxicos diuron e carbofuran foram detectados em altas 

concentrações nos ambientes aquáticos, sendo estas de 0,9 a 408 µg L-1 para o diuron (e.g. 

Britto et al., 2012; Dantas et al., 2011; Dores et al., 2009; Paschoalato et al., 2008) e de 0,1 

a 68,8 µg L-1 para o carbofuran (e.g. Caldas et al., 2011; Carbo et al., 2008; Loro et al., 2015; 

Ribeiro et al., 2013). De acordo com estas concentrações reais, o diuron apresenta alto risco 

ecológico de causar efeitos tóxicos sobre as algas nos corpos d’água brasileiros, podendo 

alterar a composição e estrutura das comunidades e o funcionamento dos ecossistemas 

aquáticos. No caso do carbofuran, se este composto ocorresse isoladamente no ambiente, os 

organismos autotróficos estariam aparentemente protegidos. No entanto, como o carbofuran 

ocorre em misturas com outros agrotóxicos, como por exemplo o diuron, interações 

sinérgicas podem ocorrer, afetando diretamente as populações de algas. Além disso, as 

concentrações ambientais observadas para o carbofuran podem causar efeitos tóxicos sobre 

consumidores primários sensíveis (e.g. microcrustáceos e larvas de peixes) e indiretamente 

afetar as microalgas pela redução de seu predador. 
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4.2. Efeitos tóxicos dos compostos em mistura 

 

Neste estudo, os resultados dos testes de toxicidade da mistura de diuron e carbofuran 

foram analisados utilizando os dois modelos de referência, a Adição de Concentração (CA) 

e a Ação Independente (IA). A priori, considerando somente o modo de ação específico de 

cada composto sobre os organismos, o modelo IA deveria ser selecionado. No entanto, em 

relação ao agrotóxico diuron, o modo de ação sobre espécies autotróficas está bem definido, 

mas o mecanismo de ação de carbofuran sobre as microalgas ainda não está claro. Segundo 

Walter et al. (2002), para a maioria dos compostos químicos que ocorrem no ambiente, 

frequentemente não existem informações suficientes sobre os seus modos de ação que 

permitiriam classificá-los em grupos de ação similares ou diferentes. Assim, quando os 

modos de ação dos produtos químicos são desconhecidos, alguns autores (e.g. Loureiro et 

al., 2010; Pavlaki et al., 2011) sugerem que os dois modelos (CA e IA) sejam utilizados e o 

que melhor se ajustar aos dados seja selecionado.  

Faust et al. (2003) testaram misturas de 16 biocidas com mecanismos de ação 

diferentes sobre a alga Scenedemus vacuolatus e demonstraram que o modelo conceitual IA 

apresentou uma melhor previsão quando comparado ao modelo CA. O efeito da mistura de 

níquel e clorpirifós foi testado ao cladócero Daphnia magna e neste estudo ambos os 

modelos (CA e IA) foram igualmente bem ajustáveis aos dados, mostrando o mesmo padrão 

de desvio (Loureiro et al., 2010). Backhaus et al. (2004) investigaram a toxicidade da mistura 

de 12 feniluréias a alga S. vacuolatus. Estes autores, reconhecendo que os compostos 

apresentavam modos de ação similares, esperavam que apenas o modelo CA teria um bom 

poder preditivo para os efeitos das misturas, no entanto, o conceito de IA provou ter um igual 

poder para prever as toxicidades das misturas de feniluréias (Backhaus et al., 2004).  

No presente estudo, os dados dos testes de toxicidade da mistura dos agrotóxicos se 

ajustaram bem em ambos os modelos de referência (CA e IA), mas apresentaram desvios 

diferentes. Para o modelo CA, o desvio dependente da proporção da dose (DR) apresentou 

o melhor ajuste e indicou antagonismo em altas concentrações de carbofuran e baixas de 

diuron e sinergismo em altas concentrações do diuron e baixas de carbofuran, sendo que o 

sinergismo da toxicidade da mistura foi causada principalmente pelo diuron. Para o modelo 

de IA, o desvio sinergismo/antagonismo (S/A) apresentou o melhor ajuste para os dados e 

indicou interações sinérgicas entre os agrotóxicos diuron e carbofuran quando misturados. 
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De modo geral, os dois modelos evidenciaram a ocorrência do sinergismo na mistura destes 

compostos, principalmente quando o diuron é o produto químico dominante na mistura. 

Além disso, considerando que as concentrações de diuron testadas são ambientalmente 

relevantes e que somente baixas concentrações de carbofuran podem ocorrer no ambiente, o 

efeito de sinergismo da mistura destes compostos é mais provável ocorrer nos ecossistemas 

aquáticos. 

De acordo com dos dados da literatura, este é o primeiro estudo feito para avaliar os 

efeitos da mistura do diuron e do carbofuran sobre a microalga R. subcapitata. Para esta 

espécie, estudos de misturas foram realizados utilizando outros agrotóxicos. Como exemplo, 

podem ser citadas as pesquisas de Perez et al. (2011), que analisaram os efeitos de misturas 

binárias de herbicidas (atrazina, simazina, terbutilazina e metolacloro) sobre a taxa de 

crescimento de R. subcapitata e de Fernández-Alba et al. (2002), que avaliaram os efeitos 

de misturas binárias de herbicidas (diuron, irgarol, tributilestanho e Kathon 5287) e 

fungicidas (clorotalonil, diclofluanida e TCMTB) sobre R. subcapitata (nomeada como 

Selenastrum capricornotum). As misturas binárias de herbicidas (irgarol e diuron) e um 

herbicida e fungicida (irgarol e clorotalonil; irgarol e TCMTB) causaram interações 

sinérgicas no estudo de Fernández-Alba et al. (2002). 

DeLorenzo e Serrano (2003) analisaram a toxicidade de duas misturas (atrazina e 

clorpirifós; atrazina e clorotalonil) para a alga marinha Dunaliella tertiolecta (Chlorophyta). 

A mistura de atrazina (herbicida) e clorpirifós (inseticida) exibiu uma toxicidade aditiva, 

enquanto que a mistura de atrazina e clorotalonil (fungicida) causou um efeito sinérgico, 

sendo que a toxicidade da mistura foi aproximadamente 2 vezes maior do que a dos produtos 

químicos individuais (DeLorenzo e Serrano, 2003). 

Em uma recente revisão feita por Cedergreen et al. (2014), estes autores encontraram 

que em 95% dos 69 casos sinérgicos descritos para agrotóxicos, as misturas sinérgicas 

incluíam inibidores da colinesterase ou fungicidas azólicos. Segundo estes pesquisados, 

ambos os grupos de agrotóxicos são conhecidos por interferirem na degradação metabólica 

de outros xenobióticos. No entanto, casos de sinergia envolvendo um inibidor de 

colinesterase nas misturas binárias de agrotóxicos para organismos autotróficos não foram 

ainda relatados (Cedergreen et al., 2014). Assim, ressalta-se a importância do presente 

estudo, que mostra um caso de interação sinérgica da mistura de um inibidor de colinesterase 

(carbofuran) com uma feniluréia (diuron) para uma microalga. 
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No que se refere à toxicidade ao organismo, as interações entre os produtos químicos 

podem afetar diversos processos, tais como biodisponibilidade, adsorção, distribuição, 

metabolismo (biotransformação), ligação ao sítio alvo e excreção (Cedergreen et al., 2014). 

De acordo com Cedergreen et al. (2014), as interações sinérgicas são provavelmente 

causados pelas interações em torno de um ou mais destes processos. Belden e Lydy (2000) 

verificaram que a mistura de uma trazina (atrazina) com um organofosforado (clorpirifós) 

causou interações sinérgicas em larvas de Chironomus tentans. O aumento da toxicidade 

destes compostos em mistura foi explicado pelo fato da atrazina aumentar as taxas de 

biotransformação do composto organofosforado, convertendo-o num metabólito mais tóxico 

(Belden e Lydy, 2000). Cedergreen et al. (2014) propuseram que a interação sinérgica entre 

metais e herbicidas inibidores de fotossíntese em organismos autotróficos poderia ser devido 

à interação de metais com enzimas responsáveis pela reparação, o que impediria a reparação 

do fotossistema II danificado e também dos danos causados pelas espécies reativas de 

oxigênio (ROS) produzidas pela inibição da fotossíntese e pelos próprios metais. Embora 

existam exemplos de mecanismos que causam sinergia em espécies de invertebrados e 

organismos autotróficos, não existe na literatura informações sobre um mecanismo 

semelhante que possa explicar as interações sinérgicas da mistura do diuron e do carbofuran 

sobre a alga R. subcapitata.  

Segundo Neuwoehner et al. (2010), para a alga R. subcapitata, os produtos de 

degradação de diuron (3,4-DCA, DCPU, MCPDMU) são menos tóxicos do que o composto 

parental. Assim, talvez o aumento das taxas de biotransformação de diuron não explicariam 

o aumento da toxicidade em R. subcapitata. Para trabalhos futuros, são importantes estudos 

sobre os mecanismos responsáveis pelo sinergismo entre o diuron e o carbofuran.  

Estudos realizados no Brasil (e.g. Carbo et al., 2008; Souza, 2006) e em outros 

lugares do mundo (Bacigalupo e Meroni, 2007; Faggiano et al., 2010; Masiá et al., 2015) 

revelaram a presença simultânea de diuron e carbofuran nos ambientes aquáticos analisados. 

De acordo com os resultados deste estudo, a presença de diuron e carbofuran em mistura no 

ambiente aquático pode levar a um aumento de toxicidade para as algas e, portanto, causar 

efeitos mais devastadores nos ecossistemas. Assim, para uma melhor proteção dos 

ecossistemas aquáticos, faz-se necessário que as agências reguladoras considerem a 

toxicidade de misturas e não apenas as concentrações seguras para compostos individuais, 

uma vez que a mistura de diversas substâncias químicas é comum nos ambientes aquáticos.  
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5. Conclusões 

 

Os resultados dos efeitos da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran sobre a alga 

R. subcapitata obtidos neste estudo são inéditos. De acordo com o ajuste dos dados aos 

modelos de referência CA e IA, interações sinérgicas entre estes agrotóxicos podem ocorrer, 

principalmente quando o diuron é o produto químico dominante na mistura. Casos de 

sinergia envolvendo um inibidor de colinesterase em misturas binárias de agrotóxicos para 

organismos autotróficos não foram relatados na literatura até o presente momento, o que 

revela a importância deste estudo. Para esta espécie especificamente e produtos comerciais, 

a toxicidade dos ingredientes ativos nas formas padrão e comercial não apresentaram 

diferenças significativas, indicando que a potência tóxica do ingrediente ativo não foi afetada 

pelas substâncias “inertes” adicionadas na formulação comercial. A partir dos resultados dos 

testes de toxicidade individuais, ambos os agrotóxicos causaram efeitos tóxicos adversos 

sobre a microalga R. subcapitata. Concentrações ambientalmente relevantes de diuron 

inibiram significativamente o crescimento populacional das algas e causaram alterações 

fisiológicas (conteúdo de clorofila a) e morfológicas (complexidade e tamanho celular) nas 

células. Apesar dos efeitos tóxicos de carbofuran ocorrerem em altas concentrações, este 

agrotóxico em baixas concentrações pode interagir com o diuron, e aumentar a toxicidade 

deste sobre as algas. O aumento da toxicidade sobre o crescimento das algas causada pela 

mistura de diuron e carbofuran poderia representar um risco ambiental maior para o 

fitoplâncton. Assim, uma vez que o diuron e o carbofuran são encontrados em mistura nos 

ambientes naturais, nossos resultados reforçam que as avaliações de risco ecológicos devem 

considerar a toxicidade de misturas, a fim de evitar sub ou sobre-estimação dos seus efeitos 

sobre a comunidade fitoplanctônica. 
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Capítulo 2 
 
 
Efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran em suas formas padrão e comercial sobre 

Paramecium caudatum: o uso de protozoários em Ecotoxicologia 

 

Resumo 

Os efeitos tóxicos dos agrotóxicos diuron e carbofuran sobre o protozoário de água doce 
Paramecium caudatum foram avaliados. Para isso, testes de toxicidade aguda e crônica 
foram realizados com diuron e carbofuran, nas suas formas padrão e formulações comerciais, 
Diuron Nortox® 500 SC e Furadan® 350 SC, respectivamente. A faixa de sensibilidade de P. 
caudatum à substância de referência cloreto de sódio também foi estabelecida. Os testes 
indicaram que a toxicidade do diuron padrão e de sua formulação comercial foi semelhante, 
enquanto que o carbofuran comercial foi mais tóxico do que a sua forma padrão. Nos testes 
de toxicidade aguda, as leituras foram realizadas em 2, 3, 4 e 6 horas e evidenciaram um 
aumento da mortalidade com o aumento do tempo de exposição. A sensibilidade de P. 
caudatum ao NaCl variou de 3,31 a 4,44 g L-1, com média de 3,88 g L-1. Para o diuron, a 
CL50-6h foi de 64,6 ± 3,3 mg L-1 para a sua forma padrão e 62,4 ± 2,5 mg L-1 para a sua 
formulação comercial. O carbofuran foi menos tóxico do que diuron, apresentando uma 
CL50-6h de 142,0 ± 2,4 mg L-1 para a sua forma padrão e 70,4 ± 2,2 mg L-1 para o seu produto 
comercial. Os testes de toxicidade crônica demonstraram que estes agrotóxicos causam uma 
diminuição significativa no crescimento populacional, no número de gerações e na biomassa 
de P. caudatum. O valor de CI50-24h foi de 7,10 ± 0,58 mg L-1 para o diuron padrão, 6,78 ± 
0,92 mg L-1 para o diuron comercial, 22,95 ± 3,57 mg L-1 para o carbofuran padrão e 4,98 ± 
0,62 mg L-1 para o carbofuran comercial. Nossos resultados indicaram que P. caudatum foi 
um organismo-teste adequado e sensível para avaliar a toxicidade dos agrotóxicos diuron e 
carbofuran para o protozooplâncton de água doce e, tendo em conta o papel relevante dos 
protozoários nos ambientes aquáticos continentais, recomendamos fortemente a sua inclusão 
em estudos ecotoxicológicos.  
 

 

Palavras-chaves: Ciliado; organismo-teste; toxicidade; herbicida; inseticida 
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1. Introdução 

  

Os agrotóxicos têm por objetivo aumentar a produtividade agrícola, mas seu uso 

indiscriminado pode causar problemas graves devido à contaminação ambiental, que pode 

levar a grandes perdas de biodiversidade (Carvalho, 2006), e problemas de saúde pública 

(Daam e Van den Brink, 2010). Um dos principais problemas com a utilização destes 

compostos é que, como não são totalmente seletivos, eles podem causar efeitos tóxicos em 

organismos não-alvo, o que representa uma ameaça para o funcionamento dos ecossistemas 

terrestres e aquáticos (Schreinemachers e Tipraqsa, 2012). Quando aplicado ao solo e/ ou 

plantas, e, dependendo da persistência do composto no ambiente, os agrotóxicos são 

submetidos a uma série de processos bióticos e abióticos que podem envolver a degradação 

e/ ou transporte através de deriva, lixiviação e escoamento superficial a diferentes matrizes 

ambientais (e.g. água, sedimento, solo) (Wilson e Foos, 2006). Assim, o risco de 

contaminação da água no ambiente é bastante evidente, especialmente quando um 

ecossistema agrícola e corpos d’água estão em estreita proximidade (Abhilash e Singh, 

2009). 

Condições geoclimáticas de cada ecossistema influenciam diretamente os efeitos 

tóxicos dos agrotóxicos aos organismos não-alvo. Assim, avaliações de risco ambiental 

dessas substâncias em condições tropicais são essencialmente recomendadas (Daam e Van 

den Brink, 2010), considerando-se que nos trópicos, devido à mobilidade relativamente 

elevada dos agrotóxicos no solo e às chuvas torrenciais frequentes no verão, muitos 

defensivos aplicados nas culturas são lixiviados e, seus resíduos podem ser encontrados em 

águas superficiais e subterrâneas (Pinheiro et al., 2010; Wightwick e Allinson, 2007). Além 

disso, fatores tais como a qualidade do solo, que afetam a mobilidade dos compostos, e 

temperaturas mais elevadas que aumentam a solubilidade dos produtos em água e a absorção 

por organismos não-alvo, contribuem para o aumento dos riscos ambientais (Sanchez-Bayo 

e Hyne, 2011). 

Atualmente, o Brasil é o maior consumidor de agrotóxicos no mundo, seguido pelos 

EUA (Pelaez et al., 2013). Entre os pesticidas, diuron e carbofuran ocuparam em 2013 a 13ª 

e 26ª posição no ranking de vendas, respectivamente, sendo que 6100,96 toneladas de 

ingrediente ativo de diuron e 1739,81 toneladas de ingrediente ativo de carbofuran foram 

vendidas (IBAMA, 2014). O estado de São Paulo é a região que mais consome os 

agrotóxicos diuron e carbofuran, representando, respectivamente, 41% e 62% das vendas 
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totais, sendo usados principalmente em plantações de cana de açúcar. No entanto, em várias 

outras regiões do Brasil já foi relatada a contaminação de águas superficiais e subterrâneas 

por estes compostos. As concentrações máximas detectadas para diuron estiveram na faixa 

de 0,9 a 408,0 µg L-1 (Britto et al., 2012; Dantas et al., 2011; Dores et al., 2009; Paschoalato 

et al., 2008) e para carbofuran foram na faixa de 0,1 a 68,8 µg L-1 (Caldas et al., 2011; Carbo 

et al., 2008; Loro et al., 2015; Ribeiro et al., 2013).  

O diuron é um herbicida pertencente à família fenilamida e da subclasse feniluréia. 

Este composto inibe a fotossíntese pelo bloqueio da cadeia de transporte de elétrons no 

fotossistema II em microrganismos e plantas  fotossintéticas (Giacomazzi e Cochet, 2004). 

É amplamente utilizado em muitas culturas agrícolas, como cana de açúcar, citros, algodão, 

café, dentre outras, e sua dispersão pode levar à poluição do ambiente aquático 

principalmente por lixiviação do solo, conforme indicado pelo seu índice de vulnerabilidade 

de águas subterrâneas (Groundwater Ubiquity Score - GUS) de 2,58 (Cerdeira et al., 2015; 

Gooddy et al., 2002). Devido à sua elevada persistência (um mês a um ano), o diuron pode 

ser encontrado em muitas matrizes ambientais, tais como solo, sedimento e água (Field et 

al., 2003). O herbicida diuron é conhecido por ser ligeiramente tóxico para os mamíferos e 

aves, moderadamente tóxico para os peixes e pouco tóxico para os invertebrados aquáticos 

(Giacomazzi e Cochet, 2004). 

O carbofuran é um inseticida, acaricida e nematicida conhecido por ligar-se à enzima 

acetilcolinesterase, inibindo a sua ação sobre a acetilcolina (Pessoa et al., 2011). Este 

carbamato é usado em quantidades crescentes em campos de arroz, algodão, café, cana de 

açúcar, feijão e milho (Ehler, 2004). Ambientes aquáticos são particularmente propensos à 

contaminação por carbofuran como indicado pelo seu índice de GUS de 4,52, caracterizando 

um risco relativamente alto de ser transportado do solo de áreas de aplicação aos corpos de 

água adjacentes após eventos de chuva (Carbo et al., 2008; Ribeiro et al., 2013). O agrotóxico 

carbofuran é considerado altamente tóxico para aves, abelhas e animais aquáticos, como 

peixes e invertebrados (Coletiva SPA, 2002; Ibrahim e Harabawy, 2014). 

Uma avaliação aprofundada dos efeitos do diuron e do carbofuran para a vida 

aquática exigiria, evidentemente, uma investigação mais sistemática, envolvendo uma 

variedade de organismos-teste. Entre os organismos não-alvo, os protozoários ciliados são 

importantes componentes do ecossistema aquático e desempenham um papel crucial no 

funcionamento das teias alimentares (Madoni, 2006; Rehman et al., 2008). Os ciliados agem 

como um elo entre a produção bacteriana e os produtores secundários (Fenchel, 1987) e 
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desempenham funções importantes, tais como: aumento do processo de remineralização 

(Sherr e Sherr, 1984), controle da densidade bacteriana (Mansano et al., 2014) e mudanças 

na morfologia e composição taxonômica das comunidades bacterianas por predação (Corno 

et al., 2008). Além disso, protozoários são presas de organismos superiores e, como 

consequência, os contaminantes podem ser potencialmente transferidos ao longo das cadeias 

alimentares e afetarem organismos de níveis tróficos superiores (Mortuza et al., 2005; 

Gerhardt et al., 2010). Assim, os efeitos de substâncias tóxicas sobre o componente protista 

de comunidades microbianas podem alterar a cadeia trófica e significativamente afetar o 

equilíbrio dos ecossistemas aquáticos (Trielli et al., 2007). 

Somando-se aos atributos ecológicos, os protozoários ciliados também têm as 

vantagens de ter ciclos de vida curtos, distribuição cosmopolita, simplicidade estrutural, alto 

grau de reprodutibilidade e respostas rápidas às perturbações ambientais de forma integrada 

e contínua, cumprindo todos os requisitos para ser usado como organismos-teste em 

avaliações de risco e impacto ambiental (Tan et al., 2010). Além disso, várias espécies de 

protozoários podem ser cultivadas em laboratório sob condições muito semelhantes àquelas 

na natureza, tornando suas respostas biológicas mais confiáveis (Delmonte Corrado et al., 

2006). 

Estudos sobre as interações de protozoários com poluentes ambientais são escassos 

em comparação com outros microrganismos (por exemplo, bactérias e algas), apesar do fato 

dos ciliados serem fáceis de manter em cultura e serem considerados modelos biológicos 

confiáveis e, portanto bons candidatos para utilização em bioensaios (Delmonte Corrado et 

al., 2006; Gomiero et al., 2013). Os protozoários não possuem parede celular e, assim, 

respondem mais rápido aos estímulos externos que a maioria dos outros microrganismos. 

Testes realizados com a célula eucariótica de Tetrahymena pyriformis mostraram 

significativamente maior sensibilidade a diferentes metais e xenobióticos, como por 

exemplo aos inseticidas, em comparação com testes bacterianos, tais como o teste Microtox® 

(Bogaerts et al., 2001; Bonnet et al., 2007).  

O objetivo deste estudo foi avaliar os efeitos tóxicos dos agrotóxicos diuron e 

carbofuran, utilizando o protozoário ciliado Paramecium caudatum como organismo-teste. 

Os objetivos específicos foram: (I) determinar a faixa de sensibilidade deste protozoário a 

uma substância de referência, tendo em vista a sua utilização rotineira em testes de 

laboratório; (II) Determinar a CL50 (2, 3, 4 e 6 horas) do diuron e do carbofuran testando 

tanto o ingrediente ativo padrão como o produto comercial; (III) Avaliar os efeitos crônicos 
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(24 horas) do diuron e do carbofuran (padrão e comercial) sobre as variáveis crescimento 

populacional, número de gerações e biomassa.   

 

2. Materiais e Métodos 

 

2.1. Cultivo e manutenção de protozoários ciliados 

 

Paramecium caudatum Ehrenberg, 1833 (Protozoa, Ciliophora) foi inicialmente 

isolado do Reservatório do Monjolinho, São Carlos, SP, Brasil e mantido em culturas 

estoque por mais de cinco anos na Coleção de Culturas do Laboratório de Ecologia de 

Microrganismos Aquáticos da Universidade Federal de São Carlos. 

Este ciliado foi cultivado em tubos de ensaio contendo ágar inclinado (2%), um grão 

de arroz com casca estéril e água mineral Minalba® suplementado com a bactéria 

Enterobacter aerogenes na concentração de 106 células mL-1 (Madoni e Romeo, 2006; Rao 

et al., 2007; Wickham e Gugenberger, 2008). A bactéria E. aerogenes que serviu como 

alimento para o protozoário foi cultivada em meio ágar nutriente (pH 6,8 ± 0,2) à temperatura 

constante de 35 ± 2°C durante 24 h (Difco e BBL, 2009). As características químicas da 

água mineral utilizada como meio de cultura foram: 97,51 mg L-1 de bicarbonatos, 16,11 mg 

L-1 de cálcio, 9,08 mg L-1 de magnésio, 1,02 mg L-1 de potássio, 0,92 mg L-1 de sódio, 0,70 

mg L-1 de nitratos, 0,13 mg L-1 de sulfatos, 0,11 mg L-1 de cloretos, 0,05 mg L-1 de fluoretos, 

0,02 mg L-1 de bário, 0,02 mg L-1 de estrôncio e pH 7,89.  

As culturas de P. caudatum foram mantidas em uma incubadora com temperatura 

controlada a 25 ± 1oC; fotoperíodo de 12 h luz: 12 h escuro e pH de 7,5-8,0 (adaptado de 

Rao et al., 2007). Os ciliados foram repicados para meio de cultura novo pelo menos a cada 

duas semanas para a sua manutenção. Novas culturas foram iniciadas inoculando-se 10 mL 

do meio com 200 µL de uma cultura em fase estacionária de P. caudatum contendo 50 

organismos. Somente os indivíduos de populações em fase de crescimento logarítmico 

(cultura estoque < 72h com base em um experimento de crescimento preliminar) foram 

utilizados para os testes. 
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2.2. Substâncias e soluções-teste 

 

Os cinco produtos químicos testados nos ensaios de toxicidade foram: cloreto de 

sódio (NaCl) da Lafan Química Fina Ltda (Brasil), diuron (N-(3,4-dichlorophenyl)-N,N-

dimethyl-urea) da Sigma-Aldrich, Diuron Nortox® 500 SC da Nortox S/A (Brasil), 

carbofuran (2,3-dihydro-2,2-dimethyl-7- benzofuranyl N-methylcarbamate) da Sigma-

Aldrich e Furadan® 350 SC da FMC (Brasil). O primeiro composto foi escolhido porque é 

uma substância de referência adequada para uso rotineiro em testes de sensibilidade 

(Environmental Canada,1990) e foi utilizada para estabelecer a faixa de sensibilidade de P. 

caudatum. Os seguintes compostos foram os agrotóxicos utilizados nos testes de toxicidade 

aguda e crônica.  

Os produtos químicos cloreto de sódio, diuron e carbofuran apresentaram alta pureza 

(≥ 99%, ≥ 98% e ≥ 98%, respectivamente). O grau de pureza da formulação comercial 

Diuron Nortox® 500 SC é de 50% m/v de ingrediente ativo (69,4% m/v de ingredientes 

inertes) e do Furadan® 350 SC é de 35% m/v de ingrediente ativo (65% m/v de ingredientes 

inertes). As soluções estoque de cloreto de sódio (100 g L-1), de diuron administrado como 

Diuron Nortox® 500 SC (1000 mg L-1), de carbofuran padrão (300 mg L-1) e de carbofuran 

administrado como Furadan® 350 SC (1000 mg L -1) foram preparadas pela diluição de uma 

quantidade específica de cada composto em água destilada imediatamente antes dos testes, 

com a exceção do diuron padrão, o qual foi preparado em acetona grau analítico (C3H6O; 

LabSynth) devido à sua baixa solubilidade em água (35,6 mg L-1 à 20oC). Por sua vez, as 

concentrações nominais de cada composto testado foram obtidas pela diluição da solução 

estoque em meio de cultura (água mineral Minalba®).    

Para confirmar as concentrações nominais iniciais utilizadas nos ensaios, as 

soluções-teste foram analisadas em cromatógrafo líquido de alta eficiência (HPLC) (Agilent 

Technologies series 1200, Waldbronn, Alemanha), equipado com um detector de arranjo de 

diodos (DAD). As condições cromatográficas de análise foram: coluna C18 Zorbax ODS 

(250mm × 4,6mm × 5µm) (Agilent Technologies, USA) e temperatura de forno de 25°C. A 

fase móvel isocrática utilizada foi acetonitrila: água Milli-Q (70:30, v/v) durante 6 minutos, 

seguido de post time de 2 minutos, com volume de injeção de 20 µL e taxa de fluxo de 1,0 

mL min-1. A acetonitrila grau HPLC foi obtida da Merck (Alemanha). As análises foram 

realizadas em triplicatas. Com base nos sinais de absorbância observados no espectro DAD 

das soluções-padrão e a partir da literatura (Cappelini et al., 2012; Liyanage et al., 2006; Qun 
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e Rohrer, 2012; Rocha et al., 2013), o diuron e o carbofuran foram detectados e quantificados 

a 254 nm e 280 nm, respectivamente. Os tempos de retenção médios encontrados para o 

carbofuran e o diuron foram 3,620 e 4,271 minutos, respectivamente. Os limites de detecção 

e quantificação foram de 1,5 µg L-1 e 4,5 µg L-1 para o diuron, respectivamente, e para o 

carbofuran foram de 10,7 µg L-1 e 32,3 µg L-1, respectivamente. A precisão em termos de 

repetibilidade, expressa como desvio padrão relativo, foi de 0,76% para o diuron e de 1,38% 

para o carbofuran. No Apêndice B, são mostrados alguns cromatogramas (Figuras 1 e 2) e 

as curvas analíticas juntamente com as equações utilizadas para a quantificação dos 

compostos (Figuras 3 a 6).  

 

2.3. Testes de toxicidade aguda e crônica 

 

Os testes de toxicidade aguda foram realizados com base no design experimental 

desenvolvido por Moreira et al. (2015) para o rotífero Philodina roseola, com as alterações 

necessárias para o estudo toxicológico utilizando protozoário (período de exposição e 

volume da solução-teste). Para os testes de toxicidade aguda, 5 concentrações mais um 

controle foram utilizadas, enquanto que para os testes de toxicidade crônica foram 

estabelecidas 6 concentrações, além de um controle. Após uma série de testes preliminares, 

a faixa de concentrações para cada um dos compostos foi estabelecida e testes de toxicidade 

aguda foram realizados com os seguintes intervalos de concentração nominais: 3,0 a 5,5 g 

L-1 de cloreto de sódio; 40 a 140 mg L-1 de diuron padrão, 14 a 224 mg L-1 de diuron 

administrado como Diuron Nortox® SC 500; 120 a 240 mg L-1 de carbofuran padrão e 60 a 

180 mg L-1 de carbofuran administrado como Furadan® 350 SC.    

Os testes de toxicidade aguda com o cloreto de sódio foram repetidos 20 vezes, em 

intervalos variando entre 30 e 60 dias, para estabelecer a faixa de sensibilidade (ou carta 

controle) de P. caudatum para este composto. Para o diuron e o carbofuran, utilizando-se 

tanto o ingrediente ativo padrão como a formulação comercial, os testes de toxicidade aguda 

foram repetidos cinco vezes, a fim de determinar a toxicidade aguda destes produtos a P. 

caudatum.  

Os ensaios de toxicidade aguda foram realizados em vidros de relógio (80 mm de 

diâmetro) mantidos individualmente dentro de placas de Petri (110 mm de diâmetro), por 

um período de exposição máximo de 6h. Este tempo de exposição foi escolhido 

considerando o tempo de replicação de P.caudatum determinado experimentalmente em 
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boas condições de saúde (tempo médio de 9,2 h). O tempo de exposição deve ser menor do 

que o tempo de replicação do protozoário, a fim de se avaliar a toxicidade em nível de 

indivíduo (endpoint mortalidade).  

O controle para todos os testes consistiu de água mineral. No caso do diuron padrão, 

um controle adicional (água mineral mais acetona) foi necessário para determinar o efeito 

do solvente sobre a sobrevivência dos organismos. A quantidade de solvente adicionado nos 

testes foi sempre igual a 0,5% (v/v), concentração esta que não causou quaisquer efeitos 

tóxicos sobre os organismos. Para cada concentração-teste e controle, quatro réplicas foram 

feitas, contendo 1 mL de solução-teste e 10 organismos em cada réplica. Os ciliados foram 

transferidos da cultura estoque em fase logarítmica para cada vidro de relógio por meio de 

uma micropipeta de vidro (capilar), sob um microscópio estereoscópico Leica MZ6, em 

aumento de 50x. Para evitar a diluição da solução-teste, o meio de cultura transferido com o 

protozoário foi drenado do vidro de relógio com uma pipeta capilar, e em seguida foi 

adicionada a solução-teste.  

Os experimentos de toxicidade aguda foram mantidos a 25 ± 1oC, sem adição de 

alimento e na ausência de luz. O pH, a condutividade elétrica, a temperatura da água e a 

dureza foram medidos nas soluções-teste e controle no início e no final de cada teste. Para 

cada teste de toxicidade, copos de plástico não tóxicos contendo 100 mL de cada solução-

teste e controle foram preparados antes do ensaio. As alíquotas de 1 mL utilizadas em cada 

teste foram obtidas a partir desse volume de 100 mL e o volume restante, que era suficiente 

para as variáveis a serem medidas, foi colocado na incubadora em conjunto com os testes. 

Durante o período de 6 horas, leituras foram realizadas nos tempos de exposição de 2, 3, 4 e 

6 horas e o número de indivíduos mortos nas quatro réplicas foi contado sob microscópio 

estereoscópico. Para cada tempo de exposição, a concentração letal mediana (CL50) foi 

calculada. Neste estudo, as células lisadas, deformadas ou desaparecidas foram consideradas 

indivíduos mortos. 

Para os ensaios de toxicidade crônica, adaptações foram feitas a partir de métodos já 

descritos na literatura (e.g. Bonnet et al., 2007; Rao et al., 2007; Gomiero et al., 2013). Três 

testes de toxicidade crônica completos foram realizados com o diuron e o carbofuran 

utilizando o ingrediente ativo padrão e o produto comercial. Os bioensaios foram realizados 

nos seguintes intervalos de concentrações nominais: 0,88 a 28 mg L-1 de diuron e de diuron 

administrado como Diuron Nortox® 500 SC; 1,88 a 60 mg L-1 de carbofuran e 0,47 a 15 mg 



80 

 

L-1 de carbofuran administrado como Furadan® 350 SC. Estes níveis foram escolhidos com 

base nos testes preliminares e de toxicidade aguda. 

Os testes de toxicidade crônica tiveram a duração de 24 horas e foram realizados em 

tubos de ensaio (tamanho 15x100mm) contendo 5 ml de solução-teste e 50 protozoários 

provenientes de uma cultura em fase logarítmica de crescimento. O controle consistiu de 

água mineral Minalba® acrescido de bactérias E. aerogenes (concentração final de 106 

células mL-1) e um grão de arroz estéril. Os diferentes tratamentos consistiram de meio de 

cultura igual ao do controle, mas contaminados com os agrotóxicos selecionados. Quatro 

réplicas foram realizadas tanto para o controle como para cada concentração-teste. Os 

experimentos foram mantidos sob a mesma temperatura e fotoperíodo das culturas-estoques: 

25 ± 1 oC e 12h luz: 12h escuro, respectivamente. 

Após 24 h de exposição, os protozoários foram fixados com Lugol ácido 0,4% e as 

células foram quantificadas e medidas sob microscópio óptico (aumento de 100x) em câmara 

de Sedgwick-Rafter. O número de protozoários em cada concentração após 24 h foi utilizado 

para determinar a concentração de pesticida requerida para uma inibição de crescimento de 

50% (CI50). Os biovolumes foram determinados medindo-se as dimensões das células de P. 

caudatum (n = 30) e utilizando a equação apropriada para a forma geométrica esferóide 

prolato (Hillebrand et al., 1999). A biomassa do protozoário foi calculada usando o 

biovolume da célula convertido em carbono usando o fator de conversão específico para 

ciliados fixados com Lugol (0,19 pg C µm-3) de acordo com Putt e Stoecker (1989), 

multiplicado pelo número de indivíduos de P. caudatum. Baseado nas densidades celulares, 

o número de gerações (fissões) foi estimado pela seguinte fórmula (Rao et al., 2007): n = 

(Log N1 - Log N0) / Log 2, onde n é o número de gerações; N1 é o número de células em 24 

h e N0 é o número de células em 0 h. 

 

2.4. Tratamento dos dados e análise estatística 

 

A CL50 para os testes de toxicidade aguda e CI50 para testes de inibição de 

crescimento foram calculadas por regressão não linear, utilizando a curva logística de três 

parâmetros no software Statistica 7.0 (Statsoft, 2004). Dado que o uso de valores de CE10 

para expressar a toxicidade nos testes de toxicidade crônica tem aumentado ao longo dos 

últimos anos (e.g. Landis e Chapman, 2011; Jager, 2012), valores de CE10 ou CI10 foram 

também calculados neste estudo, utilizando-se a curva logística de três parâmetros. 
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A faixa de sensibilidade de P. caudatum ao cloreto de sódio foi estabelecida por meio 

de um modelo desenvolvido pela USEPA (1985). A carta controle consistiu de um plot dos 

valores CL50-6h calculados para cada um dos 20 ensaios. Os limites superior e inferior da 

faixa são mostrados como duas linhas que correspondem a dois desvios-padrão acima e 

abaixo do valor médio, respectivamente.  

Os dados dos testes de toxicidade crônica (inibição de crescimento, número de 

gerações e biomassa) foram primeiro testados para normalidade (Teste Qui-quadrado) e 

homogeneidade de variâncias (Teste de Bartlett), e em seguida submetidos à análise de 

variância (ANOVA). O teste de Dunnett para comparações múltiplas foi aplicado quando as 

diferenças foram reveladas em dados que seguiram uma distribuição normal. Quando o teste 

de normalidade falhou, foi utilizado o teste não paramétrico de Kruskal-Wallis e 

comparações múltiplas foram realizadas pelo método de Dunn. Nos testes estatísticos, as 

diferenças foram consideradas significativas quando p ≤ 0,05. Todas as análises estatísticas 

foram realizadas utilizando o software Statistica versão 7.0 (Statsoft, 2004). 

 

3. Resultados 

 

3.1. Variáveis abióticas dos testes de toxicidade e análises químicas 

 

Durante os testes de toxicidade aguda e crônica a medida do pH das soluções-teste 

permaneceu dentro do intervalo de 7,6 e 8,4 e não variou mais do que 1,0 unidade no decorrer 

do teste. A temperatura da água das soluções-teste em todos os testes de toxicidade variou 

entre 24 e 25oC, a condutividade elétrica variou de 151,6 a 157,9 µS cm-1 e a dureza da água 

variou entre 76 e 80 mg CaCO3 L-1.  

Após análise das soluções-teste em HPLC-DAD, os resultados mostraram que as 

concentrações reais de exposição nos testes de toxicidade aguda e crônica de diuron e 

carbofuran (padrão e comercial) diferiram menos de 10% das concentrações nominais 

(Figuras 7 e 8, do Apêndice B). Portanto, os resultados são expressos nas concentrações 

nominais, como sugerido pela ISO 10706 (2000). 
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3.2. Toxicidade aguda 

 

No final dos testes, a mortalidade no controle e no controle do solvente (no caso do 

diuron padrão) não excedeu 10%, como recomendado pelas diretrizes da OECD (2008). A 

Figura 1 mostra a faixa de sensibilidade de P. caudatum ao cloreto de sódio (NaCl). Os 

valores de CL50-6h variaram de 3,31 a 4,44 g L-1, com média de 3,88 g L-1. 

 

 

Figura 1. Faixa de sensibilidade de Paramecium caudatum (CL50-6h) a substância de 
referência cloreto de sódio com base nos resultados de 20 testes de toxicidade aguda. Os 
limites superior e inferior correspondendo a intervalos de confiança de 95% foram 3,31 e 
4,44 g L-1, respectivamente.  
 

Os valores médios de CL50 em 2, 3, 4 e 6 horas e os seus respectivos intervalos de 

confiança de 95%, para cada um dos cinco compostos analisados são apresentados na Tabela 

1. A mortalidade (%) para os protozoários expostos à forma padrão e a comercial do diuron 

e do carbofuran nos diferentes períodos de exposição são apresentados na Figura 2. 
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Tabela 1. Valores de CL50 (2, 3, 4 e 6 horas de tempo de exposição) para a toxicidade aguda e valores de CI10 e CI50 24h para a toxicidade crônica 
dos cinco compostos testados e intervalos de confiança de 95% (entre parênteses) obtidos para o protozoário ciliado Paramecium caudatum. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CL50-2h CL50-3h CL50-4h CL50-6h CI10-24h CI50-24h

Cloreto de sódio (g L-1) 5,05 (4,94 - 5,15) 4,79 (4,59 - 5,00) 4,42 (4,22 - 4,61) 3,88 (3,31 - 4,44) - -

Diuron (ingrediente ativo padrão) (mg L-1) 94,6 (84,9 - 104,4) 81,0 (70,8 - 91,2) 73,6 (66,4 - 80,8) 64,6 (57,7 - 71,6) 0,61 (0,35 - 0,87) 7,10 (5,90 - 8,29)

Diuron (Diuron Nortox® 500 SC) (mg L-1) 154,6 (138,0 - 171,2) 112,7 (101,5 - 123,8) 78,3 (71,6 - 84,9) 62,4 (57,1 - 67,7) 0,33 (0,09 - 0,58) 6,78 (4,88 - 8,67)

Carbofuran (ingrediente ativo padrão) (mg L-1) 239,3 (233,7 - 244,9) 200,6 (191,4 - 209,7) 174,0 (163,3 - 184,8) 142,0 (136,9 - 147,0)0,30 (0,02 - 0,58) 22,95 (15,60 - 30,30)

Carbofuran (Furadan® 350 SC ) (mg L-1) 170,0 (167,7 - 172,4) 119,7 (116,4 - 123,0) 98,5 (95,0 - 102,0) 70,4 (65,9 - 75,0) 0,21 (0,06 - 0,35) 4,98 (3,70 - 6,27)

Toxicidade Aguda
Compostos

Toxicidade Crônica
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Figura 2. Mortalidade (%) de Paramecium caudatum em diferentes períodos de exposição 
(2, 3, 4 e 6 horas) nas diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado 
como Diuron Nortox® 500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como 
Furadan® 350 SC (D). 
 

3.3. Toxicidade crônica 

 

Para todos os compostos testados, o coeficiente de variação das réplicas no controle 

e nos tratamentos dos testes de crescimento populacional não excedeu 10%, como 

recomendado pelas diretrizes da OECD (2008). Em um experimento preliminar sobre o 

crescimento de P. caudatum (Figura 9, Apêndice B) observou-se que o tempo médio de 

replicação é de 9,2 horas e o número de gerações em 24 horas é de 2,6 gerações para culturas 
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saudáveis a 25ºC. Isto foi confirmado no grupo controle dos presentes testes de toxicidade 

crônica. 

Os valores médios de CI10 e CI50 24h e seus respectivos intervalos de confiança de 

95% para cada um dos agrotóxicos analisados são também apresentados na Tabela 1. A 

Figura 3 mostra o efeito de inibição do crescimento (%) em P. caudatum exposto aos 

compostos selecionados. Para o diuron, tanto para o ingrediente ativo (Figura 3A) como para 

o produto comercial (Figura 3B), uma inibição significativa do crescimento foi observada 

em populações expostas a concentrações de 1,75 a 28 mg L-1, como evidenciado pelos 

resultados do teste de Dunnett (diuron padrão: F6,21 = 352,9, p = 0,00002; diuron produto 

comercial: F6,21 = 810,8, p = 0,00002). Em relação à inibição de crescimento, a maior 

concentração de diuron (ingrediente ativo padrão e produto comercial) de efeito não 

observado (CENO) foi de 0,88 mg L-1, enquanto que a menor concentração que causou um 

efeito observável (CEO) foi de 1,75 mg L-1. Para o carbofuran, uma inibição de crescimento 

significativa foi observada em populações de P. caudatum expostas a concentrações de 1,88 

a 60 mg L-1 de carbofuran padrão (Figura 3C) e 0,94 a 15 mg L-1 de carbofuran administrado 

como Furadan® 350 SC (Figura 3D), tal como evidenciado pelos resultados do teste de 

Dunnett (carbofuran padrão: F6,21 = 236,8, p = 0,00002; carbofurano produto comercial: F6,21 

= 426,5, p = 0,00002). A CENO de carbofuran foi <1,88 mg L-1 e 0,47 mg L-1 para o 

ingrediente ativo padrão e produto comercial, respectivamente. A CEO de carbofuran foi 

1,88 mg L-1 e 0,94 mg L-1 para o ingrediente ativo padrão e o produto comercial, 

respectivamente. 
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Figura 3. Inibição de crescimento populacional (%) de Paramecium caudatum exposto a 
diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como Diuron Nortox® 
500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D). 
A linha representa a curva de ajuste logístico. O asterisco (*) indica valor significativamente 
diferente do controle (p ≤ 0,05).  
  

Os resultados dos efeitos dos pesticidas sobre o número de gerações de P. caudatum 

são apresentados na Figura 4. Todos os compostos testados apresentaram concentrações que 

reduziram significativamente o número de gerações, em comparação com o controle (diuron 

padrão: F6,21 = 494,6, p <0,05; diuron produto comercial: F6,21 = 659,9, p <0,05; carbofuran 

padrão: F6,21 = 192,6, p <0,05; carbofuran produto comercial: F6,21 = 521,0, p <0,05). Para o 

diuron, tanto para o ingrediente ativo padrão (Figura 4A) como para o produto comercial 

(Figura 4B), a menor concentração que causou uma redução significativa do número de 

gerações foi 1,75 mg L-1. Para o carbofuran, a menor concentração testada que causou uma 

redução significativa do número de gerações foi 1,88 mg L-1 de carbofuran padrão (Figura 
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4C) e 0,94 mg L-1 de carbofuran do produto comercial (Figura 4D). Com basea na curva de 

ajuste logístico, os valores de CE10 para o número de gerações foram: 1,54 ± 0,61 mg L-1 de 

diuron padrão; 0,62 ± 0,32 mg L-1 de diuron produto comercial; 0,77 ± 0,59 mg L-1 de 

carbofuran padrão e 0,40 ± 0,20 mg L-1 de carbofuran produto comercial. 

 

  
Figura 4. Efeitos sobre o número de gerações de Paramecium caudatum exposto a diferentes 
concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como Diuron Nortox® 500 SC 
(B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D). O 
asterisco (*) indica valor significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05). 
  

A Figura 5 mostra o efeito dos agrotóxicos sobre a biomassa de P. caudatum. Todos 

os compostos testados apresentaram concentrações que reduziram significativamente a 

biomassa, em comparação com o controle (diuron padrão: F6,203 = 512,6, p <0,05; diuron 

produto comercial: F6,203 = 533,7, p <0,05; carbofuran padrão: F6,203 = 438,7, p <0,05; 
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carbofuran produto comercial: F6,203 = 661,6, p <0,05). Para o diuron, tanto para o 

ingrediente ativo padrão (Figura 5A) como para o produto comercial (Figura 5B), a menor 

concentração que causou uma diminuição significativa da biomassa foi 1,75 mg L-1. Para o 

carbofuran, a menor concentração que causou uma redução significativa de biomassa foi 

1,88 mg L-1 de carbofuran padrão (Figura 5C) e 0,47 mg L-1 de carbofuran do produto 

comercial (Figura 5D). A partir do ajuste da curva logística, os valores de CE10 para a 

redução da biomassa do protozoário foram: 1,08 ± 0,23 mg L-1 de diuron padrão; 0,52 ± 0,14 

mg L-1 de diuron produto comercial; 1,43 ± 0,41 mg L-1 de carbofuran padrão e 0,14 ± 0,05 

mg L-1 de carbofuran produto comercial. 

 

 
Figura 5. Efeitos sobre a biomassa (µg C mL-1) de Paramecium caudatum exposto a 
diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como Diuron Nortox® 
500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (D). 
O asterisco (*) indica valor significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05). 
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4. Discussão 

 

Os resultados deste estudo mostraram que P. caudatum foi consideravelmente 

sensível ao cloreto de sódio, uma substância de referência comumente utilizada em testes 

ecotoxicológicos (Environmental Canada, 1990; USEPA, 2002), sendo mais sensível do que 

a alga Chlamydomonas reinhardtii (CI50 96h = 4,74 g L-1; Moser and Bell, 2011), o 

cladócero Daphnia pulex (CE50 48h = 4,05 g L-1; Bezirci et al. 2012), o anfípoda Gammarus 

roeseli (CE50 72h = 9,28 g L-1; Sornom et al., 2010) e a larva de inseto Chironomus dilutes 

(CL50 96h = 5,87 g L-1; Elphick et al., 2011). Diferenças de sensibilidade são esperados 

devido às características intrínsecas das espécies e diferenças nas condições de ensaio (e.g. 

tempo de exposição, temperatura, fotoperíodo e dureza da água), como relatado por outros 

autores (e.g. Freitas e Rocha, 2012; Moreira et al., 2014). 

O protozoário de água doce P. caudatum possui vacúolos contrácteis, responsáveis 

por controlar a osmolaridade citosólica e a permeabilidade da água na membrana plasmática, 

permitindo a osmoregulação sob condições hipertônicas (Allen e Naitoh, 2002; Stock et al., 

2002). De acordo com Smurov e Fokin (1999), ciliados de água doce são capazes de regular 

a composição iónica de sal interno, provavelmente até 5,0 g L-1. No presente estudo, a 

concentração de NaCl de 5,05 g L-1 causou a mortalidade de 50% dos indivíduos de P. 

caudatum após 2 horas de exposição e este valor foi reduzido para 3,88 g L-1 após 6 horas 

de exposição. Com base nos resultados, essa substância de referência foi considerada 

adequada para avaliar o estado de saúde dos protozoários antes de realizar os testes de 

toxicidade.   

Embora o tempo de exposição adotado em estudos ecotoxicológicos seja 

previamente determinado, os resultados deste estudo evidenciaram que a variação do tempo 

de exposição (2, 3, 4 e 6 h) alterou consideravelmente a resposta de P. caudatum aos 

agrotóxicos testados, e que a mortalidade aumentou progressivamente com o aumento do 

tempo de exposição (Figura 2). A toxicidade do diuron e do carbofuran (ingrediente ativo 

padrão) foi, respectivamente, 1,5 e 1,7 vezes maior após 6 horas de exposição do que após 

2 horas. Para diuron e carbofuran em formulações comercias, a toxicidade foi 2,5 e 2,4 vezes, 

respectivamente, maior após 6 horas de exposição do que após 2 horas (Tabela 1). Alguns 

autores também mostraram variação da toxicidade dependente do tempo de exposição para 

protozoários (Zhou et al., 2011) e outros organismos, como cladóceros (Gama-Flores et al., 

2008) e peixes (Mohanty et al., 2013).  
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Ao comparar a toxicidade do diuron em sua forma padrão com o de sua formulação 

comercial, os valores médios de CL50-6h e CI50-24h mostraram que, considerando o 

intervalo de confiança de 95%, suas toxicidades para P. caudatum foram similares, 

indicando que o potencial tóxico do ingrediente ativo no produto comercial Diuron Nortox® 

500 SC não foi afetado pelas substâncias adicionadas. No entanto, a sensibilidade desta 

espécie ao carbofuran em sua formulação comercial, o Furadan® 350 SC, foi maior do que 

ao seu ingrediente ativo padrão (mortalidade e inibição de crescimento foram 2,0 e 4,6 vezes 

maiores, respectivamente), sugerindo que o aumento da toxicidade do produto comercial 

resultou provavelmente de efeitos sinérgicos do carbofuran com os ingredientes adicionados.  

As formulações comerciais dos agrotóxicos contêm o ingrediente ativo misturado 

com outros produtos químicos (geralmente chamados ingredientes “inertes”) que atuam 

como solventes, emulsionantes, tensoativos e/ ou conservantes (Cox e Surgan, 2006). Vários 

autores (e.g. Krogh et al., 2003; Oakes and Pollak, 2000; Solomon and Thompson, 2003) 

demonstraram que os ingredientes “inertes” podem contribuir para a toxicidade da 

formulação, quer por exercer atividade tóxica por si próprios, ou por interação com o 

ingrediente ativo. Em muitos estudos a toxicidade do produto comercial é maior do que a do 

ingrediente ativo padrão (e.g. Beggel et al., 2010; Cedergreen and Streibig, 2005; Pereira et 

al., 2009), assim como observado no presente estudo para o carbofuran comercial. No 

entanto, este não é sempre o caso, como foi verificado para a toxicidade da formulação 

comercial de diuron a P. caudatum e também por outros autores. Pessoa et al. (2011), ao 

comparar a toxicidade do carbofuran e Furadan® 350 SC para larvas de peixe Oreochromis 

niloticus, encontraram valores similares de CL50-96h para estes compostos, o que indicou 

que a potência tóxica do ingrediente ativo não foi afetada pelas substâncias “inertes” 

adicionadas na formulação comercial. Kroon et al. (2015) verificaram que os biomarcadores 

estrogênicos em juvenis do peixe Lates calcarifer aumentaram após a exposição à 

formulação comercial do diuron (Diurex® WG), mas não para o composto padrão, sugerindo 

uma resposta estrogênica para os aditivos. Portanto, os testes com o ingrediente ativo em sua 

forma padrão e também com a sua formulação comercial são importantes para fornecer 

informações mais realistas sobre a toxicidade dos agrotóxicos que podem causar diferentes 

respostas, tanto devido aos ingredientes inertes associados como pelas respostas de 

toxicidade serem normalmente espécie-específicas. 

A comparação dos valores de CL50-6h de P. caudatum com os de uma ampla 

variedade de espécies mostrou que este protozoário é menos sensível ao diuron (ingrediente 
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ativo padrão) do que todos os organismos apresentados na Tabela 2. No entanto, quando os 

valores de CI50-24h foram comparados, P. caudatum foi mais sensível do que a bactéria 

Vibrio fischeri, o protozoário Tetrahymena pyriformis, a anêmona Aiptasia sp., o poliqueta 

Hydroides elegans, o cladócero Daphnia magna, o anostraca Artemia salina, a craca Balanus 

amphitrite e o peixe Psetta maxima (embrião-larva) (Tabela 2). Devido ao modo de ação 

específico do herbicida diuron, os organismos fotossintéticos (cianobactérias, algas e 

macrófitas) foram os mais sensíveis. No entanto, diuron também pode causar efeitos tóxicos 

em organismos heterotróficos não-alvo (invertebrados, anfíbios e peixes) por diferentes 

modos de ação, como por exemplo inibição da atividade da AChE (Ahmed et al., 2012; 

Bretaud et al., 2000), efeitos teratogênicos (Lazhar et al., 2012), desregulação do sistema 

endócrino (Noguerol et al., 2006; Orton et al., 2009) e efeitos imunotóxicos (Luna-Acosta 

et al., 2012). 
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Tabela 2. Valores de toxicidade (CL50, CI50 ou CE50) obtidos a partir da literatura para 
diferentes espécies expostas aos agrotóxicos diuron e carbofuran.  
 

 

Valor do Parâmetro (mg L-1) Referência

DIURON

Vibrio fischeri 58,07 (CE50-30 min) Bonnet et al. (2007)

Achnanthidium minutissimum 0,108 (CI50-96h) Larras et al. (2012)

Craticula accomoda 1,734 (CI50-96h) Larras et al. (2012)

Skeletonema costatum 0,006 (CI50-96h)  Bao et al. (2011)

Dunaliella tertiolecta 0,009 (CE50-96h) DeLorenzo et al. (2013)

Raphidocelis subcapitata 0,022 (CI50-72h) Zhang et al. (2012)

Lemna minor 0,028 (CI50-168h)  Gatidou et al. (2015)

Tetrahymena pyriformis 13,80 (CI50-15h) Bricheux et al. (2013)

Tetrahymena pyriformis 7,84 (CI50-9h) Bonnet et al. (2007)

Tetrahymena pyriformis >100 (CI50-1h) Bogaerts et al. (2001)

Aiptasia sp. 19,00 (CL50-96h)  Bao et al. (2011)

Acropora tumida 4,80 (CL50-24h)  Bao et al. (2011)

Hydroides elegans 16,00 (CL50-48h)  Bao et al. (2011)

Daphnia magna 8,60 (CE50-48h) Hernando et al. (2005)

Nitocra spinipes 4,00 (CE50-96h)  Karlsson et al. (2006)

Artemia salina 12,01 (CL50-24h)  Koutsaftis e Aoyama (2007)

Balanus amphitrite 21,00 (CL50-24h)  Bao et al. (2011)
Arrenurus sp. 7,00 (CE50-96h) James (2008)

Psetta maxima 7,83 (CL50-96h)  Mhadhbi et al. (2012)

CARBOFURAN
Vibrio fischeri 28,90 (CE50-30 min) Fernández-Alba et al. (2002)

Anabaena flos-aquae 7,93 (CI50-96h)  Ma et al. (2006)

Microcystis aeruginosa 4,65 (CI50-96h)  Ma et al. (2006)

Chlorella vulgaris 7,86 (CI50-96h)  Ma et al. (2006)

Raphidocelis subcapitata 6,22 (CI50-96h)  Ma et al. (2006)

Paramecium caudatum 210,0 (CL50-3h) Hussain et al. (2008)

Brachionus calyciflorus 14,10 (CL50-24h) Iesce et al. (2006)

Philodina roseola 13,36 (CE50-48h) Moreira et al. (2015)

Ceriodaphnia dubia 0,003 (CL50-96h) Bailey et al. (1996)

Daphnia magna 0,018 (CE50-48h) Hernando et al. (2005)

Daphnia magna 0,059 (CE50-48h) Herbrandson et al. (2003)

Gammarus pulex 0,009 (CL50-24h) Ashauer et al. (2010)

Anopheles stephensi 0,26 (CL50-24h) Kumar et al. (2004)

Chironomus riparius 0,027 (CL50-24h)  Ibrahim et al. (1998)

Clarias batrachus 23,0 (CL50-96h) Begum (2008)

Danio rerio 1,34 (CL50-24h) - embrião  Lee et al. (2014)

Oreochromis niloticus 0,21 (CL50-96h) - larva  Pessoa et al. (2011)

Pimephales promelas 1,99 (CL50-96h) Tarkowski (2004)
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Embora o modo de ação do diuron seja bem estabelecido para uma variedade de 

espécies, o seu modo de ação para protozoários ainda não está claro. A partir dos resultados 

relativos à toxicidade aguda de diuron a P. caudatum, verificou-se que este composto lisou 

a membrana plasmática deste protozoário nas maiores concentrações testadas. Alguns 

estudos demonstraram que o diuron exerce efeitos tóxicos nos microrganismos 

heterotróficos, tais como a levedura Saccharomyces cerevisiae, bloqueando a cadeia 

respiratória mitocondrial (Dragone et al., 2015; Estève et al, 2009) e gerando espécies 

reativas de oxigênio (Tenda et al., 2012). Espécies reativas de oxigênio (ROS) são 

naturalmente geradas como consequência do metabolismo celular, mas quando ele entra em 

contato com agentes exógenos tais como herbicidas, o nível de ROS pode aumentar com 

subsequente indução de estresse oxidativo. ROS reagem com lipídios e, neste caso, levam à 

formação de aldeído causando a desintegração da membrana celular e a consequente morte 

celular (Catalá, 2006; Tenda et al., 2012). Assim, no presente estudo, a toxicidade do diuron 

sobre P. caudatum foi provavelmente devido à inibição da respiração e aumento do nível de 

ROS com consequente lise celular. 

O diuron causou redução significativa no crescimento populacional de P. caudatum 

a partir da concentração de 1,75 mg L-1. Bricheux et al. (2013), utilizando a técnica da 

microcalorimetria, observaram que a atividade metabólica e o crescimento do protozoário T. 

pyriformis foram progressivamente inibidos com o aumento nas concentrações de diuron e 

que o estado geral da célula viva foi bastante alterada a uma concentração de 56,0 mg L-1. O 

valor de CI50 de T. pyriformis estimado por estes pesquisadores foi de 13,8 mg L-1 por 

microcalorimetria e 18,6 mg L-1 por citometria de fluxo.  

Neste estudo, o teste de inibição de crescimento (CI50) respondeu potencialmente 

melhor do que o teste de toxicidade aguda que foi baseado na mortalidade (CL50), pois o 

teste de crescimento populacional integra todos os efeitos em vários níveis do metabolismo 

celular e, assim, torna possível avaliar um efeito global sobre uma série de processos 

implicados na divisão celular. Assim, a determinação da toxicidade de um composto em 

protozoários ciliados usando a inibição de crescimento em comparação com a mortalidade 

parece ser de grande importância, como também evidenciado por Gomiero et al. (2013). 

Uma comparação da sensibilidade de P. caudatum ao carbofuran (ingrediente ativo 

padrão) com outras espécies utilizando os valores de CL50-6h mostrou que este protozoário 

é menos sensível do que todos os organismos apresentados na Tabela 2. Quando foi 

comparado o valor de CI50-24h, P. caudatum foi mais sensível do que a bactéria Vibrio 
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fischeri e o peixe Clarias batrachus (Tabela 2). Hussain et al. (2008) relataram que o 

agrotóxico carbofuran induziu efeito inibitório sobre a fagocitose (redução de 19,71% na 

formação de vacúolo alimentar em 135 mg L-1) e sobre a atividade do vacúolo pulsátil (87 a 

135 mg L-1) de P. caudatum. O valor CL50-3h encontrado por estes autores para carbofuran 

foi de 210 mg L-1, enquanto em nosso estudo o valor encontrado foi de 200,6 ± 9,2 mg L-1 

(Tabela 1). 

A baixa sensibilidade de P. caudatum aos agrotóxicos testados evidenciada pelos 

dados de mortalidade (CL50) poderia ser explicada pela bioacumulação dos compostos na 

célula como um mecanismo de resistência. Muitos estudos reconhecem que os 

microrganismos têm uma alta afinidade para metais e xenobióticos tóxicos e que estes podem 

acumular-se nas células por uma variedade de mecanismos (e.g. Lal et al., 1987; Mortimer 

et al., 2010; Pas et al., 2004; Rehman et al., 2008; Yilmaz, 2003). Martín-González et al. 

(2005) e Mortimer et al. (2010) mostraram que os protozoários ciliados podem sequestrar os 

metais pela ingestão e armazenamento nos vacúolos alimentares ou pelo acúmulo de íons de 

metal em grânulos citoplasmáticos densos. Em nosso estudo, durante os testes de toxicidade 

aguda, observou-se que P. caudatum provavelmente acumulou os agrotóxicos diuron e 

carbofuran nos vacúolos alimentares (Figura 6).  
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Figura 6. Paramecium caudatum no controle (A1 e A2) e exposto a 150 mg L-1 de 
carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (B1 e B2) e a 112 mg L-1 de diuron 
administrado como Diuron Nortox® 500 SC (C1 e C2) após 4h de exposição. As setas 
indicam os agrotóxicos no interior dos vacúolos alimentares do protozoário. 

  

Os resultados deste estudo mostraram que tanto o diuron como o carbofuran 

reduziram significativamente o crescimento (Figura 3) e o número de gerações (Figura 4) de 

P. caudatum. Sob condições estressantes, como a exposição a poluentes, reservas de energia 

são utilizadas em processos de desintoxicação, e consequentemente, os protozoários que 

habitam ambientes poluídos podem exibir reduzidas taxas de crescimento e replicação 

(Gomiero et al., 2013). A ocorrência de concentrações de poluentes capazes de induzir 

alterações nos mecanismos de reprodução, tais como a taxa de replicação, podem modificar 

severamente a estrutura da comunidade natural em termos de ocorrência de espécies e 

abundância relativa da população (Gomiero e Viarengo, 2014). Trielli et al. (2007) 

encontraram que 9,66 mg L-1 de basudin (organofosforado) e 3,3 mg L-1 de AFD25 

C2 C1 

B2 B1 

A1 A2 

100 µm 100 µm 

100 µm 100 µm 
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(organoclorado) diminuiram significativamente as taxas de replicação do protozoário ciliado 

Euplotes crassus, enquanto Gomiero et al. (2012) relataram que células de E. crassus 

tratadas com 0,3 µg mL-1 de Cu e 20 ng mL-1 de benzo(a)pireno tiveram suas taxas de 

replicação significativamente inibidas.  

Efeitos tóxicos de contaminantes no componente protozoário das comunidades 

microbianas podem alterar a cadeia trófica e afetar significativamente o balanço ambiental 

(Gomiero et al., 2013; Trielli et al., 2007). Neste estudo, os resultados mostraram que os 

agrotóxicos diuron e carbofuran reduziram significativamente a biomassa do protozoário nas 

baixas concentrações testadas (Figura 5) devido a efeitos sobre o crescimento e a reprodução 

de P. caudatum. Li et al. (2015) relataram que a biomassa de Tetrahymena thermophila 

diminuiu em altas concentrações de tris (1,3-dicloro-2-propil) fosfato (100, 1000 e 

10000 µM) após 8h de exposição, mas quando o tempo de exposição foi aumentado para 5 

dias, baixas concentrações (0,1 e 1 µM) provocaram efeitos similares. Estes autores 

sugeriram que os contaminantes podem causar efeitos tóxicos em protozoários ciliados em 

concentrações mais baixas por exposição a multi-gerações, possivelmente ameaçando a 

microbiota após exposição a concentrações ambientalmente relevantes. 

No presente estudo, informações ecológicas relevantes foram obtidas combinando os 

resultados de mortalidade, inibição de crescimento populacional, diminuição do número de 

gerações e biomassa, uma vez que estes efeitos sobre os protozoários estão relacionados a 

importantes mecanismos estruturais e funcionais que podem trazer efeitos adversos aos 

ecossistemas aquáticos. Portanto, a incorporação de múltiplos endpoints ecologicamente 

relevantes nos testes ecotoxicológicos utilizados em programas de gestão ambiental de rotina 

parece ser uma forma pragmática de conectar destinos ambientais com suas causas 

(Galloway et al., 2004). 

O ciclo de vida curto de P. caudatum permitiu a análise dos efeitos tóxicos crônicos 

dos agrotóxicos em um número notável de células e por várias gerações (± 2,6 gerações), 

com alto grau de reprodutibilidade e respostas rápidas (24 horas). Muitos estudos têm 

demonstrado que o protozoário P. caudatum é um bom organismo-teste para avaliar os 

efeitos tóxicos causados por metais (Gong et al., 2014; Kvitek et al., 2009; Madoni, 2011; 

Wu et al, 2015). No entanto, pesquisas utilizando este organismo para avaliar o efeito de 

agrotóxicos ainda são escassos (e.g. Miyoshi et al., 2003). No presente estudo, verificou-se 

que P. caudatum é mais sensível ao agrotóxico diuron do que outras espécies comumente 

utilizadas em estudos ecotoxicológicos, tais como Vibrio fischeri, Daphnia magna e Artemia 
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salina. Portanto, este protozoário ciliado preencheu vários requisitos necessários para ser 

utilizado como organismo-teste em estudos ecotoxicológicos e confirmou que é um 

organismo-teste adequado para avaliar a toxicidade de agrotóxicos em ambientes aquáticos. 

 

5. Conclusões 

 

Este estudo revelou que os agrotóxicos diuron e carbofuran causam efeitos deletérios 

sobre protozoários ciliados como evidenciado pelas respostas de P. caudatum. Nas 

condições e concentrações testadas e para este organismo-teste particular, um protozoário 

ciliado unicelular, a toxicidade do diuron padrão e de sua formulação comercial foi similar, 

evidenciando, assim, que os ingredientes "inertes" não causaram efeitos sinérgicos. Por outro 

lado, a toxicidade aguda do carbofuran em sua formulação comercial foi duas vezes maior 

do que o seu ingrediente ativo padrão, sugerindo a ocorrência de interações sinérgicas com 

os ingredientes “inertes” e corroborando a conclusão geral de que a toxicidade é composto-

específica. As respostas subletais adotadas para avaliar a toxicidade crônica, tais como 

inibição de crescimento populacional, número de gerações e biomassa foram sensíveis e 

adequadas para mostrar a extensão em que esses agrotóxicos podem afetar os organismos 

aquáticos não-alvo. Apesar de sua simplicidade estrutural, os protozoários ciliados como P. 

caudatum são sensíveis e exibem um conjunto de respostas identificáveis à toxicidade de 

agrotóxicos, em nível individual e populacional, sendo assim organismos-teste adequados. 

Embora as concentrações que causaram efeitos crônicos deletérios tenham sido 

relativamente altas em exposição curta, com tempos de exposição prolongados envolvendo 

múltiplas gerações, os efeitos tóxicos podem ocorrer em concentrações muito menores 

aproximando-se de condições ambientais mais realistas.   
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Capítulo 3 
 
 
Toxicidade dos agrotóxicos diuron e carbofuran ao cladócero neotropical Ceriodaphnia 

silvestrii 

 

Resumo 

O objetivo do presente estudo foi avaliar a toxicidade dos agrotóxicos diuron e carbofuran 
ao cladócero neotropical Ceriodaphnia silvestrii. Para isso, testes de toxicidade aguda e 
crônica foram realizados com diuron e carbofuran, nas suas formas padrão e formulações 
comerciais, Diuron Nortox® 500 SC e Furadan® 350 SC, respectivamente. Os testes 
indicaram que o diuron comercial foi mais tóxico do que o seu ingrediente ativo padrão, 
enquanto que o carbofuran comercial foi menos tóxico do que a sua forma padrão. Para o 
diuron, a CE50-48h foi de 7436,40 ± 697,50 µg L-1 para a sua forma padrão e 1029,80 ± 
64,70 µg L-1 para a sua formulação comercial. Carbofuran foi mais tóxico do que diuron, 
apresentando uma CE50-48h de 0,86 ± 0,09 µg L-1 para a sua forma padrão e 1,31 ± 0,12 µg 
L-1 para o seu produto comercial. Em relação à toxicidade crônica, o herbicida diuron, tanto 
na forma padrão como comercial, causou efeitos horméticos sobre a fertilidade das fêmeas 
de C. silvestrii. Já o carbofuran reduziu significativamente a reprodução desta espécie em 
concentrações a partir de 0,38 µg L-1. De acordo com as curvas de distribuição da 
sensibilidade das espécies (SSDs), a espécie tropical C. silvestrii foi mais sensível a estes 
agrotóxicos do que cladóceros comumente utilizados em regiões temperadas e, além disso, 
para o carbofuran, esta espécie foi o invertebrado aquático mais sensível já registrado na 
literatura até o presente momento. De acordo com as concentrações verificadas nos corpos 
d’água brasileiros, estes compostos representam riscos ecológicos por causarem efeitos 
tóxicos diretos e indiretos sobre o cladócero C. silvestrii e, portanto, potencialmente a muitos 
outros invertebrados aquáticos. Com base nestes resultados, ressaltamos a importância de se 
utilizar espécies nativas em avaliações ambientais e o potencial de C. silvestrii como 
organismo-teste em estudos ecotoxicológicos nos ecossistemas aquáticos tropicais. 
 
Palavras-chave: microcrustáceo; ecotoxicologia; formulação comercial; herbicida; 
inseticida. 
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1. Introdução  

 
Os ecossistemas tropicais constituem os principais reservatórios de biodiversidade, 

os quais estão sujeitos a diversas ameaças, incluindo a expansão agrícola (Lacher e 

Goldstein, 1997). Nas últimas décadas, o uso de agrotóxicos em sistemas agrícolas aumentou 

consideravelmente, especialmente em regiões tropicais (Silva e Van Gestel, 2009), como é 

o caso do Brasil, que desde 2008 é o maior consumidor mundial destes produtos químicos 

(Pelaez et al., 2011; Gomes e Barizon, 2014) e seu consumo excessivo continua em ascensão 

desde então (Ferreira et al., 2010; IBAMA, 2012). Um dos pricipais problemas do uso destes 

compostos, é que eles podem causar efeitos tóxicos graves sobre organismos não-alvo, 

representando uma ameaça para a biodiversidade e o funcionamento dos ecossistemas 

aquáticos e terrestres (Schreinemachers e Tipraqsa, 2012).   

Nos trópicos, devido à mobilidade relativamente elevada de agrotóxicos no solo e 

chuvas torrenciais frequentes, muitos agrotóxicos são transportados por lixiviação e 

escoamento superficial e, conseqüentemente, os seus resíduos são encontrados em vários 

ambientes, especialmente em águas superficiais e subterrâneas que representam o destino 

final desses compostos (Wightwick e Allinson 2007). Carbofuran e diuron são agrotóxicos 

comumente usados em várias culturas e frequentemente têm sido encontrados em corpos 

d’água em todo o mundo (e.g. Faggiano et al., 2010; Kaonga et al., 2015; Masiá et al.; 2015; 

Papadakis et al., 2015) e também no Brasil (e.g. Caldas et al., 2011; Carbo et al., 2008; Loro 

et al., 2015; Ribeiro et al., 2013). 

O diuron (N-(3,4-dichlorophenyl)-N,N-dimethyl-urea) é um herbicida que inibe a 

fotossíntese pelo bloqueio da cadeia de transporte de elétrons no fotossistema II em 

microrganismos e plantas  fotossintéticas (Giacomazzi e Cochet, 2004). Entretanto, o diuron 

também pode causar efeitos aos organismos heterotróficos não-alvo (invertebrados, anfíbios 

e peixes) por diferentes modos de ação, como por exemplo: inibição da atividade da AChE 

(Ahmed et al., 2012; Bretaud et al., 2000), efeitos teratogênicos (Lazhar et al., 2012), 

desregulação do sistema endócrino (Noguerol et al., 2006; Orton et al., 2009) e efeitos 

imunotóxicos (Luna-Acosta et al., 2012). O carbofuran (2,3-dihydro-2,2-dimethyl-7-

benzofuranyl-N-methylcarbamate) é usado na agricultura como um inseticida, acaricida e 

nematicida sistêmico e de contato e age sobre uma ampla variedade de organismos por se 

ligar à enzima acetilcolinesterase, inibindo sua ação sobre a acetilcolina (Pessoa et al., 2011). 
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Este composto é considerado muito tóxico para as aves, abelhas e animais aquáticos, como 

os invertebrados e peixes (Ibrahim e Harabawy, 2014).  

A maioria dos estudos sobre os efeitos ecotoxicológicos de agrotóxicos nos 

ecossistemas aquáticos tem se concentrado em países de regiões temperadas (Lacher e 

Goldstein, 1997; Racke, 2003). Por isso, as avaliações de riscos de ambientes aquáticos em 

países tropicais muitas vezes dependem de dados de toxicidade de clima temperado (Kwok 

et al., 2007), embora o destino e os efeitos dos agrotóxicos possam ser diferentes entre as 

regiões climáticas (Daam e Van den Brink, 2010). As inadequações do uso de organismos 

modelos de regiões temperadas (e.g. Daphnia magna e Ceriodaphia dubia) para aplicação 

em regiões subtropicais e tropicais são bem reconhecidas (Kwok et al., 2007; Del Sarto et 

al., 2014) e há uma crescente preocupação no contexto da ecotoxicologia para que sejam 

selecionadas novas espécies nativas a serem incluídas na avaliação de risco ambiental de 

produtos químicos (Menchaca et al., 2010). Como relativamente pouco se sabe sobre a 

sensibilidade de espécies tropicais, em comparação com as de regiões temperadas, novos 

estudos sobre a sensibilidade dos organismos a partir de várias origens são necessários 

(Daam e Van den Brink, 2010).  

Alguns estudos ecotoxicológicos utilizando espécies nativas já demonstraram que 

estas são igualmente ou mais sensíveis do que espécies de ambientes temperados (e.g. Freitas 

e Rocha, 2012; Moreira et al., 2014). Algumas espécies tropicais substitutas para os 

cladóceros de ambientes temperados têm sido utilizadas em estudos ecotoxicológicos, e.g., 

Ceriodaphnia cornuta e Daphnia lumholtzi (Vietnã: Bui et al., 2016), Moina micrura 

(Burkina Faso: Leboulanger et al., 2009; Tailândia: Iwai et al., 2011), Moinodaphnia 

macleayi (Norte da Austrália: Van Dam et al., 2004), Ceriodaphnia silvestrii (Brasil: Casali-

Pereira et al., 2015), Diaphanosoma brachyurum (Brasil: Lopes et al., 2007) e Pseudosida 

ramosa (Brasil: Freitas e Rocha, 2012). Para proteger a importante biodiversidade em 

ambientes aquáticos tropicais, faz-se necessário estabelecer um quadro amplo e consistente 

de espécies para a avaliação e gestão de riscos ecológicos de um número cada vez maior de 

produtos químicos que ocorrem nessas regiões (Kwok et al, 2007).  

Assim, o objetivo do presente estudo foi avaliar a toxicidade do carbofuran e do 

diuron (ingrediente ativo padrão e produto comercial) ao cladócero neotropical 

Ceriodaphnia silvestrii. Esta espécie apresenta ampla distribuição geográfica na América do 

Sul, possui ciclo de vida curto, procedimentos de cultivo simples, pertence a um dos grupos 

de organismos mais sensíveis para uma ampla gama de substâncias tóxicas, além de ocupar 
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uma posição central dentro das cadeias alimentares em águas doces (Fonseca e Rocha, 2004). 

O método para cultivo em laboratório como organismo-teste e o protocolo padronizado para 

sua utilização em testes de toxicidade foram previamente desenvolvidos (ABNT NBR 

13373, 2005; Fonseca e Rocha, 2004; Santos et al., 2006). Neste estudo, a sensibilidade de 

C. silvestrii aos agrotóxicos carbofuran e diuron foi avaliada por meio de testes de toxicidade 

aguda e crônica para determinar os valores de CE50-48h e valores de CENO-8d para a 

reprodução.   

 

2. Materiais e Métodos 

 

2.1. Organismo-teste e condições de cultivo 

 

O cladócero Ceriodaphnia silvestrii, Daday, 1902 (Crustacea, Cladocera, 

Daphnidae) uma espécie nativa e endêmica da região Neotropical (Coelho e Rocha, 2010), 

foi inicialmente isolado do reservatório do Lobo-Broa, Itirapina, SP, Brasil e mantido em 

cultivo no Laboratório de Ecotoxicologia da Universidade Federal de São Carlos. 

Culturas de C. silvestrii foram mantidas sob temperatura (25 ± 1 °C) e fotoperíodo 

(12 de luz:12 h de escuro) constantes em água reconstituída com pH 7,0 - 7,6, condutividade 

de 160 µS cm-1 e dureza 40 - 48 mg CaCO3 L-1, como recomendado pela Sociedade 

Americana de Testes e Materiais (ASTM, 2001). Os organismos foram alimentados com a 

alga clorofícea Raphidocelis subcapitata (105 células mL-1), cultivada em meio Chu-12 

(Müller, 1972), e uma suspensão contendo levedura e ração para peixe foi fornecida como 

suplemento alimentar (1 ml L-1) (ABNT NBR 13373, 2005).  

 

2.2. Substâncias e soluções-teste 

 

Os compostos diuron (CAS nº 330-54-1) e carbofuran (CAS nº 1563-66-2) com 

pureza ≥98% (padrão analítico) foram adquiridos da Sigma-Aldrich. O grau de pureza do 

produto comercial Diuron Nortox® 500 SC (adquirido de Nortox S/A, Brasil) é de 50% m/v 

de ingrediente ativo (69,4% m/v de ingredientes inertes) e do Furadan® 350 SC (adquirido 

de FMC, Brasil) é de 35% m/v de ingrediente ativo (65% m/v de ingredientes inertes). As 

soluções-estoque de diuron administrado como Diuron Nortox® 500 SC (100 mg i.a. L-1), 

carbofuran padrão (100 mg i.a. L-1) e carbofuran administrado como Furadan® 350 SC (100 
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mg i.a. L-1) foram preparadas pela diluição de uma quantidade específica de cada composto 

em água destilada imediatamente antes dos testes, com a exceção do diuron padrão, que foi 

preparado em acetona grau analítico (C3H6O; LabSynth) devido à sua baixa solubilidade em 

água (35,6 mg L-1 a 20 °C). Por sua vez, as concentrações nominais de cada composto testado 

foram obtidas pela diluição da solução-estoque em meio de cultura (água reconstituída).   

Para confirmar as concentrações nominais utilizadas nos ensaios, as soluções-teste 

foram analisadas em cromatógrafo líquido de alta eficiência (HPLC) (Agilent Technologies 

1200, Waldbronn, Alemanha), equipado com detector de arranjo de diodos (DAD). As 

condições cromatográficas de análise foram: coluna C18 Zorbax ODS (250mm × 4,6mm × 

5µm) (Agilent Technologies, USA) e temperatura de forno de 25 °C. A fase móvel isocrática 

utilizada foi acetonitrila: água Milli-Q (70:30, v/v) durante 6 minutos, seguida de post time 

de 2 minutos, com volume de injeção de 20 µL e taxa de fluxo de 1,0 mL min-1. A acetonitrila 

grau HPLC foi obtida da Merck (Alemanha). As análises foram realizadas em triplicatas. 

Com base nos sinais de absorbância observados no espectro DAD das soluções-padrão e a 

partir da literatura (Cappelini et al., 2012; Liyanage et al., 2006; Qun e Rohrer, 2012; Rocha 

et al., 2013), o diuron e o carbofuran foram detectados e quantificados a 254 nm e 280 nm, 

respectivamente. As soluções-teste de diuron foram analisadas por injeção direta em HPLC 

e de carbofuran passaram por processo de extração em fase sólida (SPE) para concentração 

do composto antes da injeção em HPLC.  

O método de extração em fase sólida realizado neste estudo foi adaptado do método 

descrito por Cappelini et al. (2012). Para a extração do analito carbofuran foram utilizados 

cartuchos Chromabond® C18ec (6 mL, 500 mg) (Macherey-Nagel, Duren, Alemanha) em 

um dispositivo para SPE tipo manifold. Os cartuchos foram inicialmente condicionados com 

10 mL de acetonitrila e 10 mL de água Milli-Q, seguida da adição de 200 mL de amostra 

sob vácuo, em triplicata. O analito foi eluído com 5 mL de acetonitrila, e posteriormente 

submetido à evaporação com nitrogênio e reconstituído em 0,5 mL de acetonitrila para as 

análises cromatográficas. 

Os parâmetros utilizados para a validação do método foram seletividade, linearidade, 

limites de detecção (LD) e de quantificação (LQ), exatidão, precisão e recuperação (Lanças, 

2004). Os cromatogramas gerados mostraram que o método de análise do diuron e do 

carbofuran em água foi seletivo para estes compostos (Figuras 1 e 2, Apêndice C). Os 

resultados para LD, LQ, coeficiente de correlação linear da curva (r), precisão, exatidão e 
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recuperação do diuron e do carbofuran são apresentados na Tabela 1. As curvas analíticas 

para os compostos estudados são mostradas no Apêndice C (Figuras 3 e 4). 

 

Tabela 1. Parâmetros analíticos utilizados para a validação do método de análise de diuron 
e carbofuran nas soluções-teste dos testes de toxicidade. 

 
LD = Limite de Detecção; LQ = Limite de Quantificação; r = coeficiente de correlação. Os valores 
indicados como média correspondem a média aritmética de n = 6 (média±desvio padrão). 
 

Considerando-se a pré concentração do carbofuran de 400 vezes, uma vez que 

empregou-se 200 mL de amostra para extração, resultando em 0,5 mL de extrato final, o 

método empregado possibilitou a quantificação do carbofuran em concentrações a partir de 

0,08 µg L-1.   

 

2.3. Testes de toxicidade aguda e crônica 

 

Os testes de toxicidade aguda e crônica com C. silvestrii seguiram as diretrizes da 

Organização para a Cooperação Econômica e Desenvolvimento (OECD, 2004, 2008). Após 

os testes preliminares, a faixa de concentrações para cada composto foi estabelecida e testes 

de toxicidade aguda foram realizados com os seguintes intervalos de concentrações 

nominais: 2000 a 32000 µg L-1 de diuron e 400 a 2000 µg L-1 de diuron administrado como 

Diuron Nortox® 500 SC; 0,16 a 2,60 µg L-1 de carbofuran e 0,60 a 3,93 µg L-1 de carbofuran 

administrado como Furadan® 350 SC.  

Nos testes de toxicidade aguda, quatro réplicas foram usadas por tratamento. Cada 

réplica continha cinco neonatos (6-24 h de idade) em um copo de polipropileno atóxico com 

10 mL de solução-teste ou 10 mL de água reconstituída (controle). No caso do diuron padrão, 

foi necessário adicionar um controle do solvente (água reconstituída + acetona) em uma 

concentração nominal de 0,01% de acetona (v/v). Os organismos expostos não foram 

alimentados no decorrer dos experimentos e foram mantidos em incubadora na temperatura 

constante de 25 ± 1 °C e no escuro, como recomendado pela OECD (2004). Após 48 horas 

de exposição, os organismos foram observados sob microscópio estereoscópico e o número 

LD (µg L-1) LQ (µg L-1) r
Precisão 

média (%)
Exatidão  

média (%)
Recuperação  

média (%)

Diuron 1,51 4,56 0,9990 0,51±0,19 99,71±5,37 -

Carbofuran 10,60 32,13 0,9998 1,23±0,71 98,96±8,15 99,15±7,46
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de indivíduos imóveis foi contado e usado para o cálculo da concentração efetiva mediana 

(CE50-48h). 

Os testes de toxicidade crônica foram realizados utilizando dez réplicas, cada uma 

contendo um neonato (6-24h de idade) em 15 mL de solução-teste ou 15 mL de água 

reconstituída (controle). No caso do diuron padrão, um controle do solvente (0,01% de 

acetona, v/v) foi adicionado. Os testes foram semi-estáticos, sendo as soluções-teste 

renovadas a cada 2 dias. A duração do experimento foi de 8 dias e os organismos foram 

alimentados e mantidos sob as mesmas condições (temperatura, fotoperíodo e meio) 

descritas para o cultivo. Durante oito dias, os organismos foram observados sob microscópio 

estereoscópico, a fim de verificar diariamente a sobrevivência das fêmeas e o número de 

descendentes, que foram contados e descartados a cada renovação.  

Para considerar a variabilidade e, consequentemente, a reprodutibilidade dos valores 

de toxicidade, dez testes definitivos de toxicidade aguda e três testes de toxicidade crônica 

foram realizados. Testes de toxicidade aguda com a substância de referência cloreto de sódio 

(NaCl) foram realizados mensalmente para avaliar as condições fisiológicas dos organismos 

e, por conseguinte, a validade dos ensaios. Além disso, as variáveis pH, temperatura da água, 

condutividade elétrica, dureza e oxigênio dissolvido foram medidos no início e no final dos 

testes de toxicidade.  

 

2.4. Análise de Dados  

 

Os valores de CE50-48h e seus intervalos de confiança de 95% para os testes de 

toxicidade aguda foram calculados por regressão não linear, ajustando-se uma equação 

logística aos dados no software Statistica 7.0 (Statsoft, 2004). Os dados dos testes de 

toxicidade crônica foram submetidos à análise de normalidade (teste de Chi-Quadrado) e 

homogeneidade das variâncias (teste de Bartlett) e, em seguida a análise de variância 

(ANOVA). O teste de Dunnett foi utilizado para verificar a existência de diferenças entre os 

tratamentos e o controle em dados que seguiram uma distribuição normal. Nos testes 

estatísticos, diferenças foram consideradas significativas quando p ≤ 0,05. Todas as análises 

estatísticas foram realizadas por meio do software Statistica. 

Curvas da distribuição da sensibilidade das espécies (Species Sensitivity Distribution 

- SSD) foram construídas para comparar os valores de toxicidade aguda (CE50) e crônica 

(CENO) obtidos para Ceriodaphnia silvestrii exposta aos agrotóxicos diuron e carbofuran 
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com valores correspondentes para outras espécies de invertebrados. Dados de toxicidade 

para os invertebrados foram compilados a partir do banco de dados USEPA ECOTOX 

(http://cfpub.epa.gov/ecotox/), suplementado com dados da literatura aberta e relatórios de 

avaliação de diuron e carbofuran (European Commission, 2006) para as espécies não 

incluídas neste banco de dados. Neste estudo, apenas dados laboratoriais de toxicidade para 

invertebrados aquáticos foram considerados. Além disso, somente os dados que pudessem 

ser confirmados a partir de publicações originais e que aderem aos critérios de seleção 

fornecidos na Tabela 2 foram incluídos nas SSDs. Médias geométricas foram calculadas 

quando mais de um valor de toxicidade foi relatado para uma dada espécie. 

 

Tabela 2. Critérios de seleção para os dados de testes de toxicidade aguda e crônica 
(adaptado de Van den Brink et al., 2006; Brock e Van Wijngaarden, 2012). 
 Teste de toxicidade aguda Teste de toxicidade crônica 

Endpoint CE50; CL50 CENO; CE10 

Parâmetros do teste Mortalidade, imobilização Crescimento, alimentação, 

reprodução, desenvolvimento, 

mortalidade ou  imobilização 

Duração do teste (d) 2 - 4 > 6 

 

 

Distribuições log-normal dos valores foram construídas utilizando o software ETX, 

versão 2.0 (Van Vlaardingen et al., 2004). O gráfico resultante traz no eixo Y a PAF 

(Potentially Affected Fraction - fração potencialmente afetada) que se refere ao HCp 

(Hazardous concentration - concentração perigosa) onde p é a porcentagem de espécies 

ameaçadas pelo contaminante. As porcentagens mais comumente utilizadas são 5% e 50%, 

ou seja, HC5 e HC50 (Maltby et al., 2005; Kwok et al., 2007). Os valores de HC5 e HC50 e 

seus respectivos limites de confiança foram calculados com este software com base na 

metodologia descrita por Aldenberg e Jaworska (2000). Uma vez que o modelo assume uma 

distribuição log-normal dos dados, a log-normalidade foi testada com o teste de Anderson-

Darling incluídos no pacote do software ETX, que foi avaliada no nível de significância de 

5%.  
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3. Resultados 

 

3.1. Variáveis abióticas dos testes de toxicidade e análises químicas 

 

Durante os testes de toxicidade aguda e crônica, os valores de pH das soluções-teste 

permaneceram dentro do intervalo de 7,1 e 7,6 e não variaram mais que 1,0 unidade. A 

temperatura da água em todos os testes de toxicidade variou entre 24,2 - 25,8 oC, a 

condutividade elétrica entre 142,7 - 164,2 µS cm-1, a dureza da água entre 40 - 48 mg CaCO3 

L-1 e o oxigênio dissolvido entre 6,5 - 7,3 mg L-1. Assim, todos os testes preencheram os 

critérios de validade estabelecidos nas orientações da OECD (2004, 2008). 

As análises das soluções-teste em HPLC-DAD mostraram que as concentrações 

iniciais reais de diuron e carbofuran (Figuras 5 e 6, no Apêndice C) nos testes de toxicidade 

aguda e crônica (ingrediente ativo padrão e produto comercial) diferiram menos de 10% das 

concentrações nominais. Portanto, os resultados foram calculados com base nas 

concentrações nominais, como sugerido pela ISO 10706 (2000).  

 

3.2. Toxicidade aguda e crônica 

 

No final dos testes de toxicidade aguda e crônica, a sobrevivência nos controles foi 

de 100%. Em todos os experimentos com o diuron padrão, não houve diferença significativa 

entre os resultados do controle e do controle com o solvente, excluindo a possibilidade de 

efeitos do solvente (0,01% de acetona) sobre os resultados de toxicidade. Os testes utilizando 

a substância de referência NaCl também indicaram que a sensibilidade de C. silvestrii (CE50-

48h variou de 1,00 a 1,32 g L-1) estava dentro da faixa esperada (faixa de referência: 1,00 a 

1,83 g L-1, Casali-Pereira et al., 2015) após exposição de 48 horas (Figura 7, no Apêndice 

C). 

Nos testes de toxicidade aguda, os valores de CE50-48h para diuron e carbofuran 

(padrão e comercial) foram calculados separadamente para cada um dos dez testes 

realizados. Os resultados são apresentados em Box Plot na Figura 1. De acordo com os 

dados, a toxicidade dos ingredientes ativos dos compostos padrões testados foi 

significativamente diferente (p < 0,05) das suas formulações comerciais. No caso do diuron, 

o produto comercial foi 7,2 vezes mais tóxico do que o seu ingrediente ativo padrão, 

enquanto que para o carbofuran, o produto comercial foi 1,5 vezes menos tóxico do que o 
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seu ingrediente ativo padrão. Os valores médios de CE50-48h e seus respectivos intervalos 

de confiança de 95% são também mostrados na Figura 1. Como esperado, o inseticida 

carbofuran foi mais tóxico do que o herbicida diuron ao cladódero C. silvestrii. 

 

 
Figura 1. Box-plots representando os valores de CE50-48h para os ingredientes ativos nas 
formas padrão e comercial de diuron (A) e carbofuran (B) para o cladócero Ceriodaphnia 
silvestrii. 
 

Nos testes de toxicidade crônica, a porcentagem de sobrevivência das fêmeas de C. 

silvestrii após 8 dias de exposição em 8000 µg L-1 de diuron foi significativamente menor 

do que no controle. Nos experimentos com diuron administrado como Diuron Nortox® 500 

SC, as diferentes concentrações testadas e o controle não apresentaram diferenças 

significativas com relação a sobrevivência. Para carbofuran, tanto na forma padrão como 

comercial, a porcentagem de sobrevivência das fêmeas na concentração de 0,96 µg L-1 foi 

significativamente menor do que no controle (Figura 2). 
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Figura 2. Porcentagem de sobrevivência das fêmeas de Ceriodaphnia silvestrii após 8 dias 
de exposição a diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron administrado como 
Diuron Nortox® 500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran administrado como 
Furadan® 350 SC (D) nos testes de toxicidade crônica. O asterisco (*) indica valor 
significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05, Teste de Dunnett). 

 

Os dados obtidos nos testes de toxicidade crônica mostraram que os agrotóxicos 

diuron e carbofuran causam efeitos de redução na fertilidade das fêmeas de C. silvestrii nas 

altas concentrações testadas. No entanto, efeitos estimulantes (hormesis) em baixas 

concentrações de diuron também foram observados (Figura 3). Diuron causou um aumento 

significativo na fertilidade de fêmeas de C. silvestrii expostas às concentrações de 250 a 

2000 µg L-1 de diuron na sua forma padrão (Figura 3A) e de 25 a 200 µg L-1 de diuron na 

sua forma comercial (Figura 3B). Contudo, uma diminuição significativa na fertilidade foi 

observada nos organismos-teste expostos as concentrações de 6000 e 8000 µg L-1 de diuron 

padrão e de 400 e 800 µg L-1 de diuron comercial. Todos estes resultados foram evidenciados 
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pelo teste de Dunnett (diuron padrão: F9,75 = 39,8, p < 0,001; diuron produto comercial: F7,59 

= 51,4, p < 0,001). Em relação à variável fertilidade, a maior concentração sem qualquer 

efeito observável (CENO) foi de 125 µg L-1 para diuron padrão e de 12,5 µg L-1 para diuron 

comercial, enquanto que a menor concentração de diuron que causou um efeito observável 

(CEO) foi 250 µg L-1 e 25 µg L-1 para o ingrediente ativo padrão e para o produto comercial, 

respectivamente. 

 

  
Figura 3. Fertilidade de Ceriodaphnia silvestrii (média ± DP do número de neonatos por 
fêmea) após 8 dias de exposição a diferentes concentrações de diuron padrão (A), diuron 
administrado como Diuron Nortox® 500 SC (B), carbofuran padrão (C) e carbofuran 
administrado como Furadan® 350 SC (D) nos testes de toxicidade crônica. O asterisco (*) 
indica valor significativamente diferente do controle (p ≤ 0,05, Teste de Dunnett). 
 

Para o carbofuran, tanto o ingrediente ativo padrão (Figura 3C) como o seu produto 

comercial (Figura 3D) causaram uma diminuição significativa na fertilidade de fêmeas de 
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C. silvestrii expostas às concentrações de 0,38, 0,60 e 0,96 µg L-1, como evidenciado pelo 

teste de Dunnett (carbofuran padrão: F6,56 = 20,2, p < 0,001; carbofuran produto comercial: 

F6,56 = 40,5, p < 0,001). Os valores de CENO e CEO para o carbofuran foram 0,23 µg L-1 e 

0,38 µg L-1, respectivamente, tanto para o ingrediente ativo padrão como para seu produto 

comercial.  

 

3.3. Distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) 

 

Pela análise das curvas de distribuição da sensibilidade das espécies (SSDs) obtidas 

para diuron (Figura 4) e carbofuran (Figura 5), a espécie neotropical C. silvestrii, quando 

comparada com outros invertebrados, foi um organismo-teste sensível aos agrotóxicos 

selecionados, principalmente para o carbofuran. Em relação a toxicidade aguda de diuron, 

C. silvestrii foi mais sensível do que o cladócero D. magna, o copépodo Tigriopus japonicus, 

o branquiópoda Artemia salina, o poliqueta Hydroides elegans, o cnidário Aiptasia sp. e a 

craca Balanus amphitrite. Ao comparar os valores de toxicidade crônica (CENO ou EC10), 

C. silvestrii foi mais sensível ao diuron do que todas as espécies representadas na SSD (por 

exemplo, D. magna, Hyella azteca e Chironomus tentans) (Figura 4). 
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Figura 4. Curva de distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) construída com base 
nos valores de CE50 (círculos abertos) e de NOEC/ CE10 (círculos fechados) para diuron 
obtidos no presente estudo para Ceriodaphnia silvestrii (em negrito) e para outros 
invertebrados da literatura. 
 

De acordo com a curva SSD para carbofuran (Figura 5), o cladócero C. silvestrii foi 

o invertebrado mais sensível já registrado na literatura até o presente momento. Em relação 

aos valores de EC50, C. silvestrii foi mais sensível do que muitas espécies comumente usadas 

em estudos ecotoxicológicos, como por exemplo os cladóceros C. dubia, D. magna e D. 

pulex, os anfípodas Gammarus fasciatus e G. pulex, o quironomídeo Chironomus riparius e 

o rotífero Brachionus calyciflorus. Ao comparar os valores de toxicidade crônica (CENO ou 

CE10), C. silvestrii foi mais sensível ao carbofuran do que Americamysis bahia, C. dubia e 

D. magna. 
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Figura 5. Curva de distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) construída com base 
nos valores de CE50 (círculos abertos) e de NOEC/ CE10 (círculos fechados) para carbofuran 
obtidos no presente estudo para Ceriodaphnia silvestrii (em negrito) e para outros 
invertebrados da literatura. 

 

A partir das curvas de SSD para diuron e carbofuran, os valores da concentração 

perigosa para 5% (HC5) e 50% (HC50) da comunidade de invertebrados foram calculados 

para os agrotóxicos selecionados (Tabela 3). De acordo com os valores de HC5 e seus 

intervalos de confiança de 95% calculados, C. silvestrii estaria protegida contra os efeitos 

tóxicos do diuron, porém o carbofuran ainda poderia causar toxicidade crônica e aguda a 

esta espécie (ver limite superior de IC 95% para HC5). Além disso, o baixo valor da razão 

entre a toxicidade aguda-a-crônica (acute-to-chronic ratio - ACR; sendo ACR = CE50-

48h/CENO-8d) para carbofuran neste estudo (ACR = 3,7) indica pequeno intervalo entre a 

concentração “segura” (CENO) e o aparecimento de efeitos em C. silvestrii (geralmente um 

ACR de 10 é assumido como padrão). 
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Tabela 3. Valor médio da concentração perigosa para 5% (HC5) e 50% (HC50) da 
comunidade de invertebrados e seus respectivos intervalos de confiança de 95% (IC 95%) 
para diuron e carbofuran, calculada com base nas curvas de SSD geradas a partir dos dados 
ecotoxicológicos (CENO e CE50). 

 

 

4. Discussão 

 

No presente estudo, a toxicidade de diuron padrão e carbofuran padrão à espécie C. 

silvestrii foi significativamente diferente da toxicidade dos seus produtos comerciais (Diuron 

Nortox® 500 SC e Furadan® 350 SC, respectivamente). As formulações comerciais dos 

agrotóxicos contêm o ingrediente ativo, cuja função é afetar o organismo-alvo, misturado 

com os chamados ingredientes “inertes”, que agem como solventes, emulsionantes, 

surfactantes, dentre outros (Cox e Surgan, 2006) e muitas vezes são mantidos em sigilo pelas 

empresas fabricantes. Estes ingredientes “inertes” podem contribuir para a toxicidade da 

formulação, quer por exercer atividade tóxica por si próprios, ou por interação com o 

ingrediente ativo, facilitando a sua absorção pelos organismos vivos, o transporte e a 

volatilização do composto, além de tornar o agrotóxico mais persistente no ambiente 

(Baynes e Rivieri, 1998; Huston e Pignatello, 1999).  

Na maioria das pesquisas e também como verificado no presente estudo para o 

diuron, a toxicidade da formulação comercial é maior do que a do ingrediente ativo padrão 

(e.g. Pereira et al., 2009; Beggel et al., 2010; Mullin, 2015). Kroon et al. (2015), ao comparar 

a toxicidade do ingrediente ativo diuron e seu produto comercial, verificaram que os 

biomarcadores estrogênicos em juvenis do peixe Lates calcarifer aumentaram após a 

exposição à formulação comercial do diuron (Diurex® WG), mas não para o composto 

químico padrão, sugerindo uma resposta estrogênica para os aditivos. Diferentemente da 

tendência frequentemente relatada, em alguns casos, como o ocorrido com o carbofuran 

neste estudo, a toxicidade do produto comercial é menor do que a do seu ingrediente ativo 

padrão, sendo provável que os compostos “inertes” adicionados nas formulações tenham 

HC5 (µg L-1) IC 95% (µg L-1) HC50 (µg L-1) IC 95% (µg L-1)

Diuron 
Toxicidade crônica (CENO) 19,7 0,5 - 118,4 905,7 178,6 - 4593,0
Toxicidade aguda (EC50) 3728,0 1892,0 - 5473,0 9683,0 6995,0 - 13400,0

Carbofuran
Toxicidade crônica (CENO) 0,07 0,0005 - 0,38 1,20 0,20 - 7,10
Toxicidade aguda (EC50) 0,35 0,017 - 2,60 181,00 37,00 - 876,00

HC5 HC50
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contribuído para um efeito antagônico (e.g. Guilherme et al., 2012). Moreira et al. (2015), 

ao comparar a toxicidade do ingrediente ativo carbofuran padrão com o seu produto 

comercial Furadan® 350 SC ao rotífero Philodina roseola também verificou maior 

toxicidade do carbofuran em sua forma padrão. Portanto, testes com o ingrediente ativo 

padrão e também com a sua formulação comercial são importantes, pois fornecem 

informações mais realísticas sobre a toxicidade de agrotóxicos, que podem ter respostas 

tóxicas diferentes, tanto devido aos ingredientes inertes associados como ao fato das 

respostas de toxicidade serem normalmente espécie-específicas.  

Comparando-se os valores médios de CE50-48h dos ingredientes ativos carbofuran 

(0,86 µg L-1) e diuron (7436,4 µg L-1) verificou-se que o carbofuran é aproximadamente 

8647 vezes mais tóxico. A alta toxicidade do carbofuran é provavelmente devida ao seu 

modo de ação específico. Este inseticida carbamato inibe a ação da enzima 

acetilcolinesterase que atua nas sinapses colinérgicas, hidrolisando o neurotransmissor 

acetilcolina em colina e ácido acético (Kavitha e Rao, 2007). O mecanismo de inibição da 

acetilcolinesterase por carbofuran ocorre por meio da formação de um complexo enzima-

inibidor (reversível) e posterior carbamilação (Maxwell et al., 2008). Já o herbicida diuron 

é um potente inibidor da fotossíntese, não sendo um agrotóxico específico para organismos 

heterotróficos. No entanto, apesar da relativamente baixa sensibilidade de C. silvestrii ao 

diuron, este composto causou efeitos tóxicos sobre este organismo-teste. Poucos são os 

estudos de toxicidade de diuron sobre cladóceros disponíveis na literatura (e.g Fernández-

Alba et al., 2002; Hernando et al., 2005, Neuwoehner et al., 2010), razão pela qual seu modo 

de ação sobre estes organismos ainda não está claro. De acordo com Neuwoehner et al. 

(2010), em dafinídeos (e.g. Daphnia magna), o diuron foi um agente tóxico baseline. 

Segundo Nendza et al. (2014), a toxicidade baseline (ou nível-narcose) denota os efeitos 

mínimos causados por interações não-covalentes inespecíficas de xenobióticos com 

componentes da membrana, isto é, perturbações da membrana. Kao et al. (1995) observaram 

que o herbicida atrazina induziu o citocromo P450 e a atividade esterase não-específica em 

insetos. Estas enzimas induzidas quebram agrotóxicos, com o efeito de aumentar ou diminuir 

a toxicidade, dependendo se os metabolitos resultantes são mais ou menos tóxicos do que os 

seus compostos precursores. Como os herbicidas atrazina e diuron apresentam modos de 

ação similares e crustáceos e insetos compartilham propriedades fisiológicas importantes, o 

diuron pode similarmente induzir o citocromo P450 e a atividade esterase não-específica em 

C. silvestrii.   
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Quando os dados de sensibilidade de C. silvestrii para o diuron e o carbofuran 

registrados neste estudo foram representados em curvas SSDs em conjunto com os dados da 

literatura para a toxicidade aguda e crônica destes compostos a outras espécies (Figura 4 e 

5), verificou-se que a espécie neotropical C. silvestrii foi mais sensível do que cladóceros 

comumente usados em regiões temperadas, como por exemplo Ceridaphnia dubia, Daphnia 

magna e D. pulex, e muitos outros invertebrados utilizados como organismos-teste. Em 

alguns estudos, as espécies tropicais nativas selecionadas também foram mais sensíveis aos 

compostos do que as de clima temperado (e.g. Do Hong et al 2004; Freitas e Rocha, 2012; 

Moreira et al., 2014). Kwok et al. (2007) compararam a sensibilidade das espécies 

temperadas com as tropicais para 18 substâncias químicas utilizando as SSDs. Os resultados 

indicaram que as sensibilidades relativas das espécies tropicais e temperadas são 

visivelmente diferentes para alguns produtos químicos, sendo que para alguns agrotóxicos, 

como por exemplo para o clorpirifós, espécies tropicais são mais sensíveis (Kwok et al., 

2007).  

Ao comparar os valores de toxicidade aguda, C. silvestrii foi mais sensível ao diuron 

do que seis invertebrados, dentre eles o cladócero D. magna (EC50-48h = 8600,0 µg L-1, 

Hernando et al., 2005) e o copépodo Tigriopus japonicus (EC50-48h = 11000,0 µg L-1, Bao 

et al., 2011) (Figura 4). Para o ingrediente ativo carbofuran, a espécie C. silvestrii foi o 

organismo aquático mais sensível registrado na literatura até o presente momento (Figura 5). 

Considerando a média geométrica (g) dos dados para comparações, visto a grande 

quantidade de valores disponíveis na literatura, C. silvestrii foi aproximadamente 2,7 vezes 

mais sensível ao carbofuran do que a C. dubia (gEC50-48h = 2,3 µg L-1, e.g. Bailey et al., 

1996; Norberg-King et al., 1991) e 43,3 vezes mais sensível do que a D. magna (gEC50-48h 

= 37,2 µg L-1, e.g. Herbrandson et al., 2003; Hernando et al., 2005). Em relação aos valores 

de CENO, a C. silvestrii também apresentou o menor valor, sendo este aproximadamente 

42,6 vezes menor do que o de D. magna (CENO-21d = 9,8 µg L-1, USEPA, 1992). No 

entanto, as comparações diretas dos dados ecotoxicológicos deste estudo com outros 

invertebrados devem ser vistas com cautela, pois diferenças de sensibilidade observadas para 

estes compostos podem ser devido às características intrínsecas das espécies (e.g. tamanho, 

idade) e diferenças nas condições de ensaio (e.g. temperatura, fotoperíodo, composição do 

meio, dureza da água), como relatado por outros autores (e.g. Freitas e Rocha, 2012; Moreira 

et al., 2014). 
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Em relação à toxicidade crônica, os agrotóxicos selecionados apresentaram efeitos 

sub-letais sobre a reprodução. O carbofuran, tanto na forma padrão como em seu produto 

comercial, reduziu significativamente a fertilidade das fêmeas de C. silvestrii em 

concentrações a partir de 0,38 µg L-1. O número de descendentes por fêmea de Moina 

micrura também foi reduzido significativamente por carbofuran (2,5 µg L-1), além de outros 

agrotóxicos como malation, clorpirifós e glifosato (Iwai et al., 2011). Casali-Pereira et al. 

(2015) verificou a redução da fertilidade de C. silvestrii em fêmeas expostas à abamectina 

(169 ng L-1). De modo geral, vários autores têm relatado que agrotóxicos agem sobre a 

reprodução de cladóceros, diminuindo o número de descendentes, além de aumentar a taxa 

de anormalidades em embriões (e.g. Freitas e Rocha, 2012; Palma et al., 2009).   

O herbicida diuron, tanto na forma padrão como em seu produto comercial, causou 

um aumento na fertilidade das fêmeas de C. silvestrii expostas a baixas concentrações deste 

herbicida e uma redução na fertilidade das fêmeas nas maiores concentrações testadas. Este 

resultado se deve ao fenômeno hormesis, que é definido como uma relação dose-resposta 

bifásica caracterizada por estimulação em baixas doses e inibição em altas doses (Calabrese 

e Baldwin, 2002). Segundo estes autores, a resposta de estimulação em baixas concentrações 

é devida à estimulação direta ou o resultado de processos biológicos de compensação após 

uma perturbação inicial na homeostase (sobrecompensação). O efeito hormesis tem sido 

relatado para muitas espécies de invertebrados expostos a diferentes produtos químicos 

(Calabrese e Baldwin, 2003; Gama-Flores et al., 2007; Garaventa et al., 2010; Guo et al. 

2012; Huang et al., 2013; Moreira et al., 2015). Li e Tan (2011) relataram que D. magna 

após exposição crônica aos agrotóxicos triazofós (1,5 µg L-1) e clorpirifós (0,1 µg L-1) 

apresentou resposta hormética na atividade da colinesterase. Em D. carinata, o inseticida 

clorpirifós causou um efeito hormesis na 1ª e 2ª geração de descendentes de adultos expostos, 

mas indivíduos a partir da 3ª geração foram mais sensíveis a este agrotóxico (Zalizniak e 

Nugegoda, 2006). Para herbicidas, o potencial para o efeito hormesis sobre plantas terrestres, 

macrófitas e algas é bem reconhecido (e.g. Cedergreen, 2008, Cedergreen et al., 2007; Belza 

e Duke, 2014), no entanto, este efeito também tem sido observado para espécies de 

invertebrados expostos a herbicidas (e.g. Bonilla-Ramirez et al., 2013; Tyne et al., 2015).  

Vários estudos (e.g. Calabrese e Baldwin, 2002; Forbes, 2000; Jager et al., 2013) 

sugerem diferentes mecanismos que podem provocar o efeito hormesis, como por exemplo 

aumento na aquisição de energia, mudanças na alocação de recursos energéticos ou 

medicação (quando o estressor é um elemento essencial ou atua como uma cura para uma 
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doença ou infecção) (Jager et al., 2013). Neste estudo, o aumento do número de neonatos 

por fêmea de C. silvestrii exposta a baixas concentrações de diuron pode ter sido causado 

por uma mudança na alocação de energia, favorecendo o aumento na reprodução. No 

entanto, esta hipótese não foi comprovada neste estudo, visto que uma diminuição em outro 

endpoint (e.g. crescimento somático, sobrevivência) nas baixas concentrações não foi 

observado durante os testes de toxicidade crônica.  No entanto, pode-se inferir que a alta 

fertilidade observada nas baixas concentrações subletais do diuron provavelmente pode ter 

futuros efeitos adversos sobre o desempenho reprodutivo e na sua própria sobrevivência, 

como consequência da canalização de muita energia para a reprodução sob o estresse 

causado por este agrotóxico. O estudo da hormesis em ecotoxicologia é particularmente 

relevante para os agrotóxicos, pois estes compostos são geralmente encontrados em baixas 

concentrações no ambiente (Tyne et al., 2015; Konstantinou et al., 2006).     

No Brasil, em várias regiões foram relatadas a contaminação de águas superficiais e 

subterrâneas pelos agrotóxicos diuron e carbofuran. As concentrações máximas detectadas 

para o diuron variaram de 0,9 a 408 µg L-1 (e.g. Britto et al., 2012; Dantas et al., 2011; Dores 

et al., 2009; Paschoalato et al., 2008) e para o carbofuran, de 0,1 a 68,8 µg L-1 (e.g. Caldas 

et al., 2011; Carbo et al., 2008; Loro et al., 2015; Ribeiro et al., 2013). De acordo com as 

concentrações reais encontradas nos corpos d'água do Brasil, o carbofuran pode causar 

efeitos tóxicos crônicos e agudos para o cladócero C. silvestrii (CEO = 0,38 µg L-1 e CE50 = 

0,86 µg L-1). No caso do diuron, esta espécie pode estar aparentemente protegida, embora as 

baixas concentrações deste agrotóxico podem causar efeitos horméticos sobre a reprodução 

de C. silvestrii e afetar a estrutura e funcionamento dos ecossistemas aquáticos. Além disso, 

as concentrações ambientais observadas para o herbicida diuron podem ter efeitos tóxicos 

em comunidades de algas (DeLorenzo et al., 2013; Pesce et al., 2011; Tlili et al, 2011) e, 

assim, indiretamente afetarem o cladócero aqui estudado pela redução de sua fonte de 

alimento. Para um cenário mais realístico da toxicidade do diuron e do carbofuran, sugerimos 

para estudos futuros a avaliação dos efeitos tóxicos destes agrotóxicos em mistura e também 

a realização de estudos experimentais in situ (mesocosmos), os quais poderão fornecer as 

informações necessárias para uma compreensão mais aprofundada dos efeitos dos mesmos 

e de suas interações com fatores ambientais nos sistemas aquáticos.   
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5. Conclusões 

 

Os resultados deste estudo revelaram que os agrotóxicos diuron e carbofuran causam 

efeitos tóxicos letais e subletais ao cladócero neotropical Ceriodaphnia silvestrii. Esta 

espécie apresentou elevada sensibilidade a estes compostos, sendo para o carbofuran o 

organismo-teste mais sensível já registrado na literatura. De acordo com as curvas de 

distribuição da sensibilidade das espécies (SSDs), a espécie tropical C. silvestrii foi mais 

sensível a estes agrotóxicos do que cladóceros comumente utilizados em regiões temperadas, 

como por exemplo Ceridaphnia dubia e Daphnia magna. Nas condições testadas e para este 

organismo-teste particular, a toxicidade dos ingredientes ativos padrões foi 

significativamente diferente das suas formulações comerciais, sendo possivel observar maior 

e menor toxicidade do produto comercial para o diuron e carbofuran, repectivamente, 

sugerindo que os ingredientes “inertes” adicionados nas formulações comerciais podem 

causar interações sinérgicas ou antagônicas com os ingredientes ativos. O herbicida diuron, 

tanto na forma padrão como em seu produto comercial, causou efeitos horméticos sobre a 

fertilidade das fêmeas de C. silvestrii, enquanto o carbofuran reduziu significativamente a 

reprodução desta espécie em concentrações a partir de 0,38 µg L-1. De acordo com as 

concentrações reais verificadas nos corpos d'água do Brasil, o carbofuran apresenta alto risco 

de causar efeitos tóxicos agudos e crônicos para o cladócero C. silvestrii e no caso do diuron, 

esta espécie pode estar aparentemente protegida, embora as concentrações ambientais 

observadas possam ter efeitos tóxicos em comunidades de algas afetando assim, 

indiretamente a espécie. Com base neste estudo, destacamos o potencial da espécie C. 

silvestrii como organismo-teste em estudos ecotoxicológicos com agrotóxicos e ressaltamos 

a importância da utilização de organismos-teste nativos para tornar ecologicamente relevante 

a avaliação de risco desses e de outros produtos tóxicos aos ecossistemas aquáticos tropicais. 
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Capítulo 4 
 
 
Efeitos da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran em suas formas padrão e 

comercial aos invertebrados Paramecium caudatum e Ceriodaphnia silvestrii 

 

Resumo 

Neste estudo, os efeitos tóxicos da mistura de diuron e carbofuran sobre os invertebrados 
Paramecium caudatum e Ceriodaphnia silvestrii foram avaliados. Para isso, testes de 
toxicidade aguda e crônica foram realizados com as misturas dos agrotóxicos diuron e 
carbofuran, nas suas formas padrão e formulações comerciais, Diuron Nortox® 500 SC e 
Furadan® 350 SC, respectivamente. Os resultados obtidos nos testes com as misturas foram 
comparados com os previstos pelos modelos de Adição de Concentração (CA) e Ação 
Independente (IA). De acordo com os resultados, as exposições agudas e crônicas das 
misturas de diuron e carbofuran sobre os organismos-teste causaram desvios significativos 
da toxicidade prevista pelos modelos de referência CA e IA. Para o protozoário P. caudatum, 
o desvio dependente da proporção da dose (sinergismo causado pelo carbofuran e 
antagonismo causado pelo diuron) foi observado em exposições agudas (mortalidade) e o 
desvio para o antagonismo foi verificado para o crescimento populacional em concentrações 
subletais das misturas dos ingredientes ativos. Para o cladócero C. silvestrii, observou-se o 
antagonismo em baixas doses e o sinergismo em altas doses, prevalecendo o sinergismo nas 
exposições agudas das misturas dos ingredientes ativos, enquanto que para a reprodução foi 
encontrado o desvio para o antagonismo. As misturas dos agrotóxicos comerciais 
apresentaram efeitos significativamente diferentes e mais graves do que as misturas de 
diuron e carbofuran padrão para as duas espécies testadas, provavelmente devido aos 
ingredientes “inertes” das formulações. De acordo com os resultados, o diuron e o carbofuran 
em mistura podem interagir e causar respostas tóxicas diferentes das previstas para os 
compostos individuais. Assim, as avaliações de risco ecológico devem considerar além dos 
efeitos isolados, a toxicidade da mistura, a fim de evitar sub ou sobre-estimação dos efeitos 
do diuron e do carbofurano sobre o protozooplâncton e zooplâncton de água doce, uma vez 
que estes agrotóxicos são também encontrados em mistura nos ambientes naturais. 
 
 
 
Palavras-chaves: Protozoário; cladócero; toxicidade; sinergismo; antagonismo. 
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1. Introdução 

 

Grandes quantidades de substâncias tóxicas relacionadas às atividades industriais, 

agrícolas e urbanas são liberadas no meio ambiente, contaminando o ar, o solo e a água 

(Ferreira et al., 2008). Entre os inúmeros compostos que atingem os corpos de água doce, os 

agrotóxicos podem causam efeitos graves sobre a biota aquática. A maioria das avaliações 

da toxicidade de agrotóxicos para os ecossistemas aquáticos são baseadas na exposição de 

organismos a compostos individuais (Barata et al., 2006). No entanto, um agrotóxico 

raramente ocorre como um único contaminante no ambiente e os organismos são 

frequentemente expostos a misturas de agrotóxicos (Belden et al., 2007; Chèvre et al., 2006; 

Choung et al., 2013). A interação entre componentes de uma mistura pode provocar maior 

(sinergismo) ou menor toxicidade (antagonismo) a um organismo do que pode ocorrer 

quando cada substância está presente sozinha. Consequentemente, as avaliações de riscos 

ecológicos e critérios de qualidade ambiental com base em exposições individuais de 

agrotóxicos podem não proteger adequadamente os ecossistemas aquáticos (Phyu et al., 

2011).  

Em toxicologia aquática, dois conceitos de referência têm sido utilizados para 

analisar os efeitos tóxicos dos compostos em misturas, a Adição de Concentração 

(Concentration Addition - CA) (Loewe e Mechanik, 1926) e a Ação Independente 

(Independent Action - IA) (Bliss, 1939). O modelo de CA assume que os agentos tóxicos 

individuais apresentam o mesmo modo de ação e atuam sobre o mesmo alvo no organismo, 

contribuindo para uma resposta comum em proporção à somatória de suas respectivas 

toxicidades (Ferreira et al., 2008; Freitas et al., 2014). Por outro lado, o modelo de IA assume 

que agentos tóxicos individuais têm modos de ação diferentes e, assim, não interferem uns 

com os outros durante a sua ação nos respectivos sítios-alvo (Loureiro et al., 2010; Freitas 

et al., 2014). Em condições ambientais reais, os compostos podem interagir uns com os 

outros e esta interação pode resultar em desvios dos modelos de CA e IA, tais como efeitos 

sinérgicos ou antagônicos, ou aqueles que dependem dos níveis da dose dos produtos 

químicos (diferentes desvios a baixas e altas concentrações), ou da proporção da dose dos 

componentes na mistura (Jonker et al., 2005).  

Em estudos realizados no Brasil (e.g. Carbo et al., 2008; Souza, 2006) e em outros 

lugares do mundo (Bacigalupo e Meroni, 2007; Faggiano et al., 2010; Masiá et al., 2015) 

registraram a presença simultânea dos agrotóxicos diuron e carbofuran nos ambientes 
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aquáticos analisados. O diuron é um herbicida do grupo das feniluréias amplamente utilizado 

em muitas culturas agrícolas, como cana de açúcar, citros, algodão e café. Este composto 

inibe a fotossíntese pelo bloqueio da cadeia de transporte de elétrons no fotossistema II em 

microrganismos e plantas  fotossintéticas (Giacomazzi e Cochet, 2004). Devido à sua 

elevada persistência (um mês a um ano), o diuron pode ser encontrado em muitas matrizes 

ambientais, tais como solo, sedimento e água (Field et al., 2003). Já o carbofuran é um 

inseticida, acaricida e nematicida conhecido por inibir a enzima acetilcolinesterase nos 

organismos (Pessoa et al., 2011). Este carbamato é usado em quantidades crescentes em 

culturas de arroz, algodão, café, cana de açúcar, feijão e milho (Ehler, 2004). Os ambientes 

aquáticos são particularmente propensos à contaminação por carbofuran como indicado pelo 

seu índice de GUS (Groundwater Ubiquity Score) de 4,52, caracterizando um risco 

relativamente alto de ser transportado do solo de áreas de aplicação aos corpos de água 

adjacentes após eventos de chuva (Carbo et al., 2008; Ribeiro et al., 2013).   

A mistura de diuron e carbofuran nos ambientes aquáticos pode causar efeitos tóxicos 

sobre organismos não-alvo, tais como os protozoários e os cladóceros. Os protozoários 

desempenham importantes funções nos ecossistemas aquáticos, pois agem como um elo 

entre a produção bacteriana e os produtores secundários (Fenchel, 1987), aumentam os 

processos de remineralização (Sherr e Sherr, 1984), controlam as comunidades bacterianas 

por predação (Corno et al., 2008) e são presas de organismos de níveis tróficos superiores. 

Já os cladóceros ocupam uma posição central na cadeia alimentar, sendo um componente 

importante das interações fitoplâncton-zooplâncton-larvas de peixes (Dettmers e Stein, 

1992). Assim, efeitos de agentes tóxicos sobre os protozoários e os cladóceros podem alterar 

a cadeia trófica e afetar significativamente o equilíbrio dos ecossistemas aquáticos.  

Além dos atributos ecológicos, os protozoários e os cladóceros apresentam facilidade 

de cultivo e manutenção laboratorial, altas taxas de reprodução e são sensíveis a vários 

compostos, como os agrotóxicos (protozoários: Saib et al., 2014; Trielli et al, 2007; 

cladóceros: Casali-Pereira et al., 2015; Novelli et al., 2012), características que os tornam 

organismos-teste adequados para bioensaios de toxicidade. Em relação à toxicidade de 

misturas, raros são os estudos que utilizaram os protozoários como organismos-teste (e.g. 

Gomiero e Viarengo, 2014; Láng e Kohidai, 2012) e apesar de existirem diversas pesquisas 

com cladóceros (e.g. Freitas et al, 2014; Pavlaki et al 2011; Phyu et al, 2011), nenhum estudo 

foi realizado com a espécie neotropical C. silvestrii como organismo-teste em estudos de 

misturas de agrotóxicos. 
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O objetivo do presente estudo foi avaliar os efeitos tóxicos letais e subletais da 

mistura de diuron e carbofuran em suas formas padrão e comercial aos invertebrados 

aquáticos Paramecium caudatum e Ceriodaphnia silvestrii. Para isso, testes de toxicidade 

aguda e crônica foram realizados com a mistura dos ingredientes ativos padrões diuron e 

carbofuran e também com a mistura de suas formulações comerciais, Diuron Nortox® 500 

SC e Furadan® 350 SC. Os endpoints avaliados para o protozoário P. caudatum foram a 

mortalidade e o crescimento populacional e para o cladócero C. silvestrii foram a 

imobilidade e a reprodução (fertilidade). 

 

2. Materiais e Métodos 

 

2.1. Organismos-teste e condições de cultivo 

 

Os indivíduos de Paramecium caudatum Ehrenberg, 1833 (Protozoa, Ciliophora) 

foram cultivados em tubos de ensaio contendo ágar inclinado (2%), um grão de arroz com 

casca estéril e água mineral Minalba® suplementada com a bactéria Enterobacter aerogenes 

na concentração final de 106 células mL-1 (adaptado de Rao et al., 2007). Os organismos 

foram mantidos em incubadora com temperatura controlada a 25 ± 1oC; fotoperíodo de 12 h 

luz: 12 h escuro e pH 7,5-8,0. 

As culturas de Ceriodaphnia silvestrii Daday, 1902 (Crustacea, Cladocera, 

Daphnidae) foram mantidas sob temperatura controlada (25 ± 1 °C) e fotoperíodo (12 h luz: 

12 h escuro) em água reconstituída com pH 7,0 - 7,6, condutividade de 160 µS cm-1 e dureza 

40 - 48 mg CaCO3 L-1, como recomendado pela Sociedade Americana de Testes e Materiais 

(ASTM, 2001). Os organismos foram alimentados com a alga clorofícea Raphidocelis 

subcapitata (105 células mL-1), cultivada em meio Chu-12 (Müller, 1972), e uma suspensão 

contendo levedura e ração para peixe (1 ml L-1). 

 

2.2. Substâncias-teste e análises químicas 

 

Os compostos diuron e carbofuran adquiridos da Sigma-Aldrich apresentam alto grau 

de pureza (≥98%). O produto comercial Diuron Nortox® 500 SC (adquirido de Nortox S/A, 

Brasil) possui 50% m/v do ingrediente ativo diuron (69,4% m/v de ingredientes inertes) e o 

Furadan® 350 SC (adquirido de FMC, Brasil) apresenta 35% m/v de ingrediente ativo 
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carbofuran (65% m/v de ingredientes inertes). As soluções-estoque dos compostos foram 

preparadas pela diluição de uma quantidade específica de cada composto em água destilada 

imediatamente antes dos testes, com a exceção do diuron padrão, o qual foi preparado em 

acetona grau analítico (C3H6O; LabSynth) devido à sua baixa solubilidade em água (35,6 

mg L-1 a 20 °C). Por sua vez, as concentrações nominais de cada composto testado foram 

obtidas pela diluição da solução-estoque em meio de cultura (água mineral para o 

protozoário e água reconstituída para o cladócero).   

Para confirmar as concentrações nominais utilizadas nos ensaios, as soluções-teste 

foram analisadas em cromatógrafo líquido de alta eficiência (HPLC) (Agilent Technologies 

1200, Waldbronn, Alemanha), equipado com detector de arranjo de diodos (DAD). As 

condições cromatográficas de análise e métodos de quantificação dos analitos foram iguais 

as descritas anteriormente nos capítulos 2 e 3 para protozoário e cladócero, respectivamente.  

 

2.3. Testes de toxicidade das misturas  

 

Os testes de toxicidade aguda e crônica com misturas de diuron e carbofuran em suas 

formas padrão e comercial foram realizados com os organismos-teste selecionados. Os testes 

de toxicidade com P. caudatum foram realizados de acordo com o método descrito em 

Mansano et al. (2016) e os testes com C. silvestrii seguiram as diretrizes da OECD (2004, 

2008). 

Para o protozoário P. caudatum, os ensaios de toxicidade aguda (4h) foram 

realizados em vidros de relógio mantidos individualmente dentro de placas de Petri. Para 

cada tratamento e controle, três réplicas foram feitas, contendo 1 mL de solução-teste e dez 

organismos em cada réplica. Os experimentos foram mantidos a 25 ± 1oC, sem adição de 

alimento e na ausência de luz. O número de indivíduos vivos nas três réplicas foi contado 

sob microscópio estereoscópico (aumento de 50x). Os testes de toxicidade crônica (24 horas) 

foram realizados em tubos de ensaio (tamanho 15x100mm) contendo 5 mL de solução-teste 

e 50 protozoários provenientes de uma cultura em fase logarítmica (> 72h). Os experimentos 

foram realizados em triplicatas e mantidos sob as mesmas condições (temperatura, 

fotoperíodo, meio, alimentação) descritas para o cultivo. Após 24h de exposição, os 

protozoários foram fixados com lugol ácido 0,4% e a densidade de células foi quantificada 

sob microscópio óptico (aumento de 100x) usando câmara de Sedgwick-Rafter.  
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Para o cladócero C. silvestrii, os testes de toxicidade aguda (48h) foram realizados 

utilizando três réplicas, cada uma contendo cinco neonatos (6-24 h de idade) em 10 mL de 

solução-teste. Os organismos expostos não foram alimentados no decorrer dos experimentos 

e foram mantidos sob temperatura controlada (25 ± 1°C) e ausência de luz. Após 48 horas 

de exposição, os organismos foram observados sob microscópio estereoscópico e o número 

de indivíduos móveis foi contado. Os testes de toxicidade crônica foram realizados 

utilizando seis réplicas, cada uma contendo um neonato (6-24 h de idade) em 15 mL de 

solução-teste. Os testes foram semi-estáticos, sendo as soluções-teste renovadas a cada 2 

dias. A duração do experimento foi de 8 dias e os organismos foram alimentados e mantidos 

sob as mesmas condições (temperatura, fotoperíodo e meio) descritas para o cultivo. Durante 

oito dias, os cladóceros foram observados sob microscópio estereoscópico, a fim de verificar 

diariamente a sobrevivência das fêmeas e o número de descendentes, que foram contados e 

descartados a cada renovação.  

Os experimentos de misturas foram realizados utilizando os dados provenientes dos 

testes de toxicidade aguda e crônica obtidos a partir dos estudos de exposição individual dos 

compostos ao protozoário e cladócero, como apresentado nos capítulos 2 e 3, 

respectivamente.  Para os testes de toxicidade aguda de mistura foi selecionado para o ensaio 

um design experimental que incluiu simultaneamente um teste para cada composto 

individual e um conjunto de 25 combinações de ambos. Os testes com os compostos 

individuais foram realizados simultaneamente com os de mistura, para que as diferenças nas 

respostas dos organismos devido às variações de sensibilidade pudessem ser controladas e 

não invalidassem a análise. Nos testes de toxicidade aguda, um design fatorial completo 

(Figura 1A) foi utilizado, pois não havia preocupação com a mortalidade ocorrendo em 

misturas com altas concentrações dos compostos. 

Para os testes de toxicidade crônica da mistura de diuron e carbofuran, um design 

experimental que incluiu simultaneamente tanto um teste para cada composto individual e 

um conjunto de 23 combinações foi selecionado para o ensaio. Um design experimental de 

razão fixa parcial (Cassee et al., 1998) (Figura 1B) foi utilizado para as misturas com o 

objetivo de evitar a inclusão de tratamentos com altas concentrações dos compostos que 

poderiam levar à mortalidade. As concentrações nominais das misturas foram calculadas 

com base nas forças tóxicas esperadas de 0,375 (0,125 + 0,25; 0,25 + 0,125), 0,5 (0,125 + 

0,375; 0,25 + 0,25; 0,375 + 0,125), 0,75 (0,125 + 0,625; 0,25 + 0,5; 0,375 + 0,375; 0,5 + 

0,25; 0,625 + 0,125), 1 (0,125 + 0,875; 0,25 + 0,75; 0,375 + 0,625; 0,5 + 0,5; 0,625 + 0,375; 
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0,75 + 0,25; 0,875 + 0,125), 1,5 (0,5 + 1; 0,75 + 0,75; 1 + 0,5), 1,75 (0,75 + 1; 1 + 0,75) e 2 

(1 + 1) unidades tóxicas (UT). Uma UT foi igual ao valor da CI50 (para protozoário) ou CE50 

(para cladócero) obtido a partir dos testes de toxicidade crônica com cada agrotóxico 

individual.  

 

 

Figura 1. Design experimental esquemático para as misturas dos agrotóxicos diuron e 
carbofuran utilizados nos testes de toxicidade aguda - design fatorial completo (A) e nos 
testes de toxicidade crônica - design de razão fixa parcial (B). 
 

2.4. Análise de Dados  

 

Os valores de CL50-4h e CE50-48h obtidos nos testes de toxicidade aguda e os valores 

de CI50-24h e CE50-8d dos testes de toxicidade crônica e seus respectivos valores de slope 

para as exposições individuais aos agrotóxicos selecionados foram calculados por regressão 

não linear, utilizando uma curva logística de três parâmetros (Systat, 2008). Esta curva é 

descrita pela seguinte equação: Yi = max/ 1 + (Ci/ CL50i)βi; em que Yi é a resposta de um 

determinado parâmetro; max é a sua resposta máxima; Ci é a concentração do produto 

químico i; CL50i (CI50 ou CE50) é a concentração letal do produto químico i  (concentração 

de inibição ou efetiva) e βi é o slope para o produto químico i.  

Os dados dos testes de toxicidade de mistura foram analisados por meio dos modelos 

conceituais de adição de concentração (CA) e ação independente (IA). Inicialmente, os 

dados observados foram comparados com o efeito combinado esperado calculado a partir 

das exposições individuais, utilizando a ferramenta MIXTOX (Jonker et al., 2005). Em 

seguida, as análises foram estendidas, tal como descrito por Jonker et al. (2005) e os três 
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desvios dos modelos de referência, tais como interações sinérgicas/antagônicas (S/A), desvio 

dependente da proporção da dose (dose ratio-dependent - DR) e dependente do nível da dose 

(dose level-dependent - DL) foram modelados pela adição de dois parâmetros (“a” e “b”). O 

parâmetro “a”, em desvios sinérgicos e antagônicos, torna-se, respectivamente, negativo ou 

positivo. Para o desvio dependente da proporção da dose (DR), um segundo parâmetro “bDR” 

está incluído além do parâmetro “a”, permitindo que o papel de cada composto na mistura 

seja identificado.  Para descrever o desvio dependente do nível da dose (DL), novamente um 

segundo parâmetro “bDL” é incluído além do parâmetro “a”. O valor de “a” indica o desvio 

em baixas e altas doses e o valor de “bDL” indica em que nível da dose o desvio muda. 

Maiores detalhes sobre estas funções de desvio podem ser obtidos em Jonker et al. (2005) e 

na Tabela 1. Os dados foram ajustados aos modelos conceituais e desvios, e o melhor ajuste 

foi escolhido pelo método de máxima verossimilhança. Após identificado o modelo 

estatisticamente mais adequado para a descrição do desvio, o padrão de efeitos foi deduzido 

diretamente dos valores dos parâmetros (Tabela 1) e o desvio máximo pode ser calculado 

em termos de nível de efeito (Jonker et al., 2005; Freitas et al., 2014). 
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Tabela 1. Interpretação dos parâmetros adicionais (“a” e “b”) que definem a forma funcional do padrão dos desvios a partir da adição de 
concentração (CA) e da ação independente (IA); adaptado de Jonker et al. (2005). 

 

 

 

 

 

 

Desvio Padrão Parâmetro "a" (CA e IA) Parâmetro "b" ( CA) Parâmetro "b" (IA)

a > 0 - antagonismo

a < 0 - sinergismo

Dependente da proporção da dose (DR)

a > 0 - antagonismo, exceto para aquelas 
proporções de misturas onde um valor de b 
negativo significativo indica sinergismo

a < 0 - sinergismo, exceto para aquelas 
proporções de misturas onde um valor de b 
positivo significativo indica antagonismo

bDL > 1 - mudança em nível da dose menor do que CE50 bDL > 2 - mudança em nível da dose menor do que CE50

bDL = 1 - mudança em CE50 bDL = 2 - mudança em CE50

0 < bDL < 1 - mudança em nível da dose maior do que CE50 1 < bDL < 2 - mudança em nível da dose maior do que CE50

bDL < 0 - sem mudança, mas a magnitude do S/A é 

dependente do nível da dose

bDL < 1 - sem mudança, mas a magnitude do S/A é 

dependente do nível de efeito

a < 0 - sinergismo em nível da dose baixo e 
antagonismo em nível da dose alto

a > 0 - antagonismo em nível da dose baixo e 
sinergismo em nível da dose alto

Dependente do nível da dose (DL)

Sinergismo / Antagonismo (S/A)

bi  > 0 - antagonismo onde a toxicidade da mistura é causada principalmente pelo toxicante i

bi  < 0 - sinergismo onde a toxicidade da mistura é causada principalmente pelo toxicante i
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3. Resultados 

 

3.1. Variáveis abióticas dos testes de toxicidade e análises químicas 

 

Nos testes de toxicidade com o protozoário, o pH das soluções-teste permaneceu 

dentro do intervalo de 7,5 e 8,1 e a temperatura da água variou entre 24,8 e 25,4 oC. Nas 

soluções-teste utilizadas nos testes de toxicidade com o cladócero, o pH variou entre 7,2 e 

7,7, a temperatura da água entre 24,6 e 25,5 oC, a condutividade elétrica entre 147,6 e 162,8 

µS cm-1 e a dureza da água entre 40 e 46 mg CaCO3 L-1. Assim, nos testes de toxicidade 

foram atendidos os critérios de validade estabelecidos nas orientações da OECD (2004, 

2008). 

As análises das soluções-teste em HPLC-DAD mostraram que nos testes de 

toxicidade aguda e crônica com as misturas de diuron e carbofuran e dos seus produtos 

comerciais com o protozoário (Tabelas 1 a 4, Apêndice D) e o cladócero (Tabelas 5 a 8, 

Apêndice D), as concentrações reais de diuron e carbofuran diferiram menos de 10% das 

concentrações nominais. Portanto, os resultados foram calculados com base nas 

concentrações nominais, como sugerido pela ISO 10706 (2000).  

 

3.2. Testes de toxicidade das misturas  

 

Os valores de toxicidade aguda e crônica para o protozoário (CL50-4h e CI50-24h) e 

o cladócero (CE50-48h e CE50-8d) para cada composto testado individualmente no curso dos 

testes de mistura são apresentados na Tabela 2.
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Tabela 2. Valores médios das concentrações que causam toxicidade aguda e crônica para o 
protozoário P. caudatum e o cladócero C. silvestrii obtidos para cada composto testado 
individualmente durante os testes de mistura.  

 
Os valores do desvio-padrão estão entre parênteses. 
 

Neste estudo, os dois modelos de referência (CA e IA) foram utilizados para avaliar 

a resposta de P. caudatum e C. silvestrii quando expostos às misturas dos agrotóxicos 

selecionados. As Tabelas completas com todos os parâmetros e resultados dos testes de 

significância para as misturas obtidos por meio dos ajustes da ferramenta MIXTOX são 

apresentadas no Apêndice D para o protozoário P. caudatum (Tabelas 9 a 12) e para o 

cladócero C. silvestrii (Tabelas 13 a 16). 

Nos testes de toxicidade aguda da mistura de diuron e carbofuran (padrão e 

comercial) sobre P. caudatum, os resultados ajustaram-se aos dois modelos de referência e 

apresentaram desvios significativos (Tabela 3). Na mistura de diuron e carbofuran padrão, o 

ajuste dos dados ao modelo CA produziu uma soma dos quadrados dos resíduos (SS) de 

80,73 (p < 0,05; r2 = 0,61). Após a adição dos parâmetros “a” e “b” para o modelo CA, o 

desvio dependente da proporção da dose (DR) (Figura 2A) descreveu melhor os dados, na 

qual houve uma diminuição do valor de SS para 42,72 e foi estatisticamente significativo (p 

<0,05; r2 = 0,79). Já o ajuste dos dados ao modelo IA produziu um valor de SS de 73,57 (p 

< 0,05; r2 = 0,64) e após a adição dos parâmetros “a” e “b”, não apresentou desvios 

significativos, indicando que os dados se ajustam melhor ao modelo conceitual IA (Figura 

2B). De modo geral, o melhor modelo e desvio que explicou os dados da mistura dos 

ingredientes ativos padrões foi o CA com desvio DR, no qual mostrou sinergismo causado 

principalmente pelo carbofuran e antagonismo causado principalmente pelo diuron. Na 

mistura do diuron e do carbofuran em suas formulações comerciais, o ajuste dos dados ao 

modelo CA produziu um valor de SS de 90,61 (p < 0,05; r2 = 0,64). Após a adição do 

parâmetro “a” para o modelo de CA, de modo a descrever o desvio S/A, o valor de SS 

diminuiu para 43,16 e foi estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,83) (Figura 2C). Os 

desvios DR e DL não foram significativos para o modelo CA. O ajuste ao modelo IA 

Toxicidade Aguda Toxicidade Crônica Toxicidade Aguda Toxicidade Crônica

CL50-4h CI50-24h CE50-48h CE50-8d

Diuron (ingrediente ativo padrão) (mg L-1) 78,24 (9,04) 7,22 (0,88) 8,22 (0,81) 6,77 (0,29)

Diuron (Diuron Nortox® 500 SC) (mg L-1) 73,54 (6,19) 6,96 (1,15) 1,15 (0,06) 0,67 (0,06)

Carbofuran (ingrediente ativo padrão) (mg L-1) 174,36 (10,58) 22,68 (4,07) 0,98 x 10-3 (0,06 x 10-3) 0,87 x 10-3 (0,06 x 10-3)

Carbofuran (Furadan® 350 SC ) (mg L-1) 97,99 (1,83) 5,06 (0,83) 1,01 x 10-3 (0,08 x 10-3) 0,85 x 10-3 (0,14 x 10-3)

Compostos

Paramecium caudatum Ceriodaphnia silvestrii



149 

 

 

 

produziu um valor de SS de 40,27 (p < 0,05; r2 = 0,84). Após a adição do parâmetro “a” ao 

modelo IA, o desvio S/A (Figura 2D) descreveu melhor os dados, havendo uma diminuição 

do valor de SS para 33,77 e que foi estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,87). Os 

desvios DR e DL não foram significativos para o modelo IA. De acordo com estes resultados, 

o melhor modelo e desvio que explicou os dados da mistura de diuron e carbofuran 

comerciais foi o IA com desvio S/A, no qual o valor negativo do parâmetro “a” indicou 

sinergismo dos agrotóxicos em mistura.  
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Tabela 3. Resumo dos parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência para a toxicidade aguda e crônica das misturas de diuron e carbofuran 
nas formas padrão e comercial para o protozoário Paramecium caudatum. 

 
CA é o modelo de adição de concentração e IA é o modelo de ação independente (ambos modelos de referência); S/A é o desvio sinergismo ou antagonismo; 
DR é o desvio dependente da proporção da dose; a, bDR e bDL são os parâmetros da função; SS é a soma dos quadrados dos resíduos; r2 é o coeficiente de 
regressão; χ2 ou F é o teste estatístico; p (χ2 ou F) é o nível de significância do teste estatístico; max é o valor máximo da resposta; CL50 é a concentração letal e 
CI50 é a concentração de inibição de crescimento (valores expressos em mg L-1); β é o slope da curva de resposta à dose individual.  
 
 
 

 

 

Toxicidade Mistura Modelo e 
Desvio 

a bDR/DL SS r 2 p  (χ2 ou F) max CL50 ou CI50 Diuron β Diuron CL50 ou CI50 Carbofuran β Carbofuran

CA - - 80,73 0,61 7,60x10-26 1,00 97,78 1,76 170,03 7,20

CA-DR -0,99 4,65 42,72 0,79 8,28x10-7 0,88 93,66 4,65 182,73 10,14

IA - - 73,57 0,64 2,23x10-27 1,00 74,06 2,44 165,10 10,26

- - - - - - - - - - -

CA - - 90,61 0,64 2,46x10-34 1,00 78,09 1,66 105,73 6,09

CA-S/A 1,31 - 43,16 0,83 5,67x10-12 0,95 80,51 3,22 98,67 8,13

IA - - 40,27 0,84 3,76x10-45 1,00 67,77 2,51 89,21 5,89

IA-S/A -0,30 - 33,77 0,87 0,01 0,99 67,50 2,51 96,53 6,59

CA - - 162,66 0,95 2,21x10-19 61,78 7,40 0,90 25,17 0,50

CA-S/A 0,80 - 143,02 0,95 0,03 62,28 6,67 0,89 20,54 0,51

IA - - 350,27 0,89 3,03x10-14 54,24 11,84 1,25 47,02 0,61

IA-S/A 1,69 - 150,94 0,95 3,69x10-8 62,37 7,31 0,83 19,07 0,48

CA - - 331,98 0,92 3,85x10-16 65,14 4,84 0,73 4,39 0,71

CA-DR 1,95 -5,01 277,05 0,93 0,04 64,88 6,17 0,72 4,01 0,72

IA - - 419,04 0,89 1,39x10-14 60,09 8,35 0,82 7,69 0,72

IA-DR 2,20 -2,19 241,17 0,94 0,05 65,57 6,04 0,65 4,13 0,66

Aguda

Diuron e Carbofuran 
(padrão)

Diuron e Carbofuran 
(comercial)

Crônica               

Diuron e Carbofuran 
(padrão)

Diuron e Carbofuran 
(comercial)
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Figura 2. Isobologramas dos efeitos das misturas de diuron e carbofuran nas formas padrão 
e comercial sobre a sobrevivência de Paramecium caudatum. (A) Desvio dependente da 
proporção da dose (DR) a partir do modelo de CA para a mistura dos agrotóxicos padrões; 
(B) Ajuste ao modelo de IA sem desvio significativo para a mistura dos agrotóxicos padrões; 
(C) Desvio S/A mostrando antagonismo a partir do modelo CA para a mistura dos 
agrotóxicos comerciais; (D) Desvio S/A mostrando sinergismo a partir do modelo IA para a 
mistura dos agrotóxicos comerciais. 
 

Para os efeitos da mistura de diuron e carbofuran (padrão e comercial) sobre o 

crescimento populacional de P. caudatum, os dados ajustaram-se aos modelos de referência 

e apresentaram desvios significativos (Tabela 3). Na mistura dos ingredientes ativos padrões, 

o ajuste dos dados ao modelo CA produziu um valor de SS de 162,66 (p < 0,05; r2 = 0,95). 

Após a adição do parâmetro “a” para o modelo de CA, de modo a descrever o desvio S/A, o 

valor de SS diminuiu para 143,02 e foi estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,95) 
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(Figura 3A). Os desvios DR e DL não foram significativos para o modelo CA. No ajuste do 

modelo IA aos dados (SS = 350,27; p <0,05; r2 = 0,89), verificou-se resultado semelhante 

ao modelo CA, no qual o desvio S/A (Figura 3B) foi o que melhor descreveu os dados (SS 

= 150,94; p <0,05; r2 = 0,95). Porém, o melhor modelo e desvio que explicou os dados da 

mistura dos ingredientes ativos padrões foi o CA com desvio S/A, que indicou diminuição 

da toxicidade (antagonismo) dos compostos em mistura. Na mistura de diuron e carbofuran 

em suas formulações comerciais, o ajuste do modelo CA aos dados produziu um valor de SS 

de 331,98 (p < 0,05; r2 = 0,92). Após a adição dos parâmetros “a” e “b” para o modelo CA, 

o desvio DR (Figura 3C) descreveu melhor os dados, na qual houve uma diminuição do valor 

de SS para 277,05 e que foi estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,93). No ajuste do 

modelo IA aos dados (SS = 419,04; p <0,05; r2 = 0,89), após a adição dos parâmetros “a” e 

“b”, o desvio DR (Figura 3D) também foi o que melhor descreveu os dados (SS = 241,17; p 

<0,05; r2 = 0,94). De modo geral, o melhor modelo e desvio que explicou os dados da mistura 

de diuron e carbofuran comerciais foi o IA com desvio DR, que mostrou antagonismo 

causado principalmente pelo carbofuran e sinergismo causado principalmente pelo diuron. 
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Figura 3. Isobologramas dos efeitos das misturas de diuron e carbofuran nas formas padrão 
e comercial sobre o crescimento populacional de Paramecium caudatum. (A) Desvio S/A 
mostrando antagonismo a partir do modelo de CA para a mistura dos agrotóxicos padrões; 
(B) Desvio S/A mostrando antagonismo a partir do modelo de IA para a mistura dos 
agrotóxicos padrões; (C) Desvio dependente da proporção da dose (DR) a partir do modelo 
de CA para a mistura dos agrotóxicos comerciais; (D) Desvio DR a partir do modelo de IA 
para a mistura dos agrotóxicos comerciais.   
  

Nos testes de toxicidade aguda da mistura de diuron e carbofuran (padrão e 

comercial) sobre C. silvestrii, os resultados ajustaram-se aos dois modelos de referência e 

apresentaram desvios significativos (Tabela 4). Na mistura dos ingredientes ativos padrões, 

o ajuste dos dados ao modelo CA produziu um valor de SS de 27,16 (p < 0,05; r2 = 0,93). 

Após a adição dos parâmetros “a” e “b” para o modelo CA, o desvio dependente do nível da 
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dose (DL) (Figura 4A) descreveu melhor os dados havendo uma diminuição de SS para 

17,86 e foi estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,95). No ajuste dos dados ao modelo 

IA (SS = 205,40; p <0,05; r2 = 0,46), após a adição dos parâmetros “a” e “b”, o desvio DR 

(Figura 4B) descreveu melhor os dados (SS = 20,83; p <0,05; r2 = 0,94).  No geral, o melhor 

modelo e desvio que explicou os dados da mistura de diuron e carbofuran padrão foi o CA 

com desvio DL, no qual mostrou antagonismo em baixas doses e sinergismo em altas doses, 

ocorrendo a mudança para sinergismo em um nível da dose menor que a CE50. Na mistura 

de diuron e carbofuran em suas formulações comerciais, o ajuste dos dados ao modelo CA 

produziu um valor de SS de 88,96 (p < 0,05; r2 = 074). Após a adição do parâmetro “a” para 

o modelo de CA, de modo a descrever o desvio S/A, o valor de SS diminuiu para 45,56 e foi 

estatisticamente significativo (p <0,05; r2 = 0,87) (Figura 4C). Os desvios DR e DL não 

foram significativos para o modelo CA. No ajuste dos dados ao modelo IA (SS = 50,78, p < 

0,05; r2 = 0,85), após a adição do parâmetro “a” ao modelo IA, o desvio S/A (Figura 4D) 

também foi o que melhor descreveu os dados (SS = 16,72, p <0,05; r2 = 0,95). Os desvios 

DR e DL não foram significativos para o modelo IA. De acordo com estes resultados, o 

melhor modelo e desvio que explicou os dados da mistura de diuron e carbofuran comerciais 

foi o IA com desvio S/A, no qual o valor positivo do parâmetro “a” indicou antagonismo 

dos agrotóxicos em mistura.  
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Tabela 4. Resumo dos parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência para a toxicidade aguda e crônica das misturas de diuron e carbofuran 
nas formas padrão e comercial para o cladócero Ceriodaphnia silvestrii. 

 

CA é o modelo de adição de concentração e IA é o modelo de ação independente (ambos modelos de referência); S/A é o desvio sinergismo ou antagonismo; 
DR é o desvio dependente da proporção da dose; DL é o desvio dependente do nível da dose; a, bDR e bDL são os parâmetros da função; SS é a soma dos 
quadrados dos resíduos; r2 é o coeficiente de regressão; χ2 ou F é o teste estatístico; p (χ2 ou F) é o nível de significância do teste estatístico; max é o valor 
máximo da resposta; CE50 é a concentração efetiva mediana (valores expressos em mg L-1); β é o slope da curva de resposta à dose individual.  
 

 

 

 

Toxicidade Parâmetro Modelo e 
Desvio 

a bDR/DL SS r 2 p  (χ2 ou F) max CE50 Diuron β Diuron CE50 Carbofuran β Carbofuran

CA - - 27,16 0,93 1,01 x 10-74 0,95 6,42 2,73 0,88 x 10-3 4,71

CA-DL 1,93 1,56 17,86 0,95 0,05 0,96 7,13 2,01 0,99 x 10-3 3,59

IA - - 205,40 0,46 2,54 x 10-36 0,99 9,03 3,50 1,05 x 10-3 3,5

IA-DR -6,55 0,70 20,83 0,94 2,49 x 10-5 0,93 9,03 3,16 0,98 x 10-3 4,37

CA - - 88,96 0,74 6,79 x 10-53 1,27 1,16 1,16 0,89 x 10-3 3,27

CA-S/A 2,44 - 45,56 0,87 4,46 x 10-11 0,94 1,20 4,50 1,00 x 10-3 4,84

IA - - 50,78 0,85 3,99 x 10-61 1,06 1,16 2,37 1,14 x 10-3 4,68

IA-S/A 4,24 - 16,72 0,95 5,36 x 10-9 4,44 0,05 0,66 0,66 x 10-3 4,01

CA - - 47,68 0,87 5,40 x 10-13 16,63 6,92 4,46 1,56 x 10-3 0,98

CA-S/A 1,56 - 21,44 0,94 1,23 x 10-7 16,52 6,43 3,74 0,86 x 10-3 1,41

IA - - 24,52 0,93 2,69 x 10-17 16,24 6,64 3,78 0,92 x 10-3 1,49

- - - - - - - - - - -

CA - - 25,26 0,87 1,82 x 10-12 16,57 0,78 1,27 1,36 x 10-3 0,26

CA-DL -2,23 1,22 20,14 0,90 0,02 16,52 0,74 1,33 0,78 x 10-3 0,56

IA - - 45,12 0,77 7,28 x 10-9 15,38 1,60 1,10 2,30 x 10-3 0,38

IA-DL -3,73 2,30 15,96 0,92 1,28 x 10-7 16,69 0,74 1,29 0,64 x 10-3 0,76

Aguda

Diuron e Carbofuran 
(padrão)

Diuron e Carbofuran 
(comercial)

Crônica               

Diuron e Carbofuran 
(padrão)

Diuron e Carbofuran 
(comercial)



156 

 

 
 
Figura 4. Isobologramas dos efeitos das misturas de diuron e carbofuran nas formas padrão 
e comercial sobre a mobilidade de Ceriodaphnia silvestrii. (A) Desvio dependente do nível 
da dose (DL) a partir do modelo de CA para a mistura dos agrotóxicos padrões; (B) Desvio 
dependente da proporção da dose (DR) a partir do modelo de IA para a mistura dos 
agrotóxicos padrões; (C) Desvio S/A mostrando antagonismo a partir do modelo CA para a 
mistura dos agrotóxicos comerciais; (D) Desvio S/A mostrando antagonismo a partir do 
modelo IA para a mistura dos agrotóxicos comerciais.  
  

Para os efeitos da mistura de diuron e carbofuran (padrão e comercial) sobre a 

reprodução (número de neonatos por fêmea) de C. silvestrii, os dados ajustaram-se aos 

modelos de referência e apresentaram desvios significativos (Tabela 4). Na mistura dos 

ingredientes ativos padrões, o ajuste dos dados ao modelo CA produziu um valor de SS de 

47,68 (p < 0,05; r2 = 0,87). Após a adição do parâmetro “a” para o modelo de CA, de modo 
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a descrever o desvio S/A, o valor de SS diminuiu para 21,44 e foi estatisticamente 

significativo (p <0,05; r2 = 0,94) (Figura 5A). O ajuste dos dados ao modelo IA produziu 

um valor de SS de 24,52 (p < 0,05; r2 = 0,93) e não apresentou desvios significativos (Figura 

5B). De modo geral, o melhor modelo e desvio que explicou os dados da mistura dos 

ingredientes ativos padrões foi o CA com desvio S/A, no qual o valor positivo do parâmetro 

“a” indicou antagonismo dos agrotóxicos em mistura. Na mistura de diuron e carbofuran em 

suas formulações comerciais, tanto o ajuste dos dados ao modelo CA (SS = 25,26, p <0,05; 

r2 = 0,87) como ao modelo IA (SS = 45,12, p <0,05; r2 = 0,77), após a adição dos parâmetros 

“a” e “b”, o desvio DL descreveu melhor os dados (CA: SS = 20,14; p <0,05; r2 = 0,90; IA: 

SS = 15,96, p <0,05; r2 = 0,92) (Figuras 5C e 5D, respectivamente). No entanto, o melhor 

modelo e desvio que explicou os dados da mistura de diuron e carbofuran comerciais foi o 

IA com desvio DL, indicando sinergismo em baixas doses e antagonismo em altas doses.  
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Figura 5. Isobologramas dos efeitos das misturas de diuron e carbofuran nas formas padrão 
e comercial sobre a reprodução de Ceriodaphnia silvestrii. (A) Desvio S/A mostrando 
antagonismo a partir do modelo de CA para a mistura dos agrotóxicos padrões; (B) Ajuste 
ao modelo de IA sem desvio significativo para a mistura dos agrotóxicos padrões; (C) Desvio 
dependente do nível da dose (DL) a partir do modelo de CA para a mistura dos agrotóxicos 
comerciais; (D) Desvio DL a partir do modelo de IA para a mistura dos agrotóxicos 
comerciais.   
 

Uma síntese dos efeitos das misturas de diuron e carbofuran (padrão e comercial) nos 

testes de toxicidade aguda e crônica para as espécies P. caudatum e C. silvestrii é apresentada 

na Tabela 5. Pode-se observar que para todas as misturas de diuron e carbofuran (ingrediente 

ativo padrão) os dados ajustaram-se melhor ao modelo CA, enquanto que os dados da 

mistura dos agrotóxicos comerciais ajustaram-se melhor ao modelo IA. Além disso, ao 
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comparar os efeitos das misturas dos ingredientes ativos nas formas padrão e comercial, 

verificaram-se desvios dos modelos de referência diferentes. Este estudo também mostrou 

que os efeitos das misturas de diuron e carbofuran são espécie-específico, pois tiveram 

interações diferentes para P. caudatum e C. silvestrii.   
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Tabela 5. Resumo das análises obtidas a partir dos testes de toxicidade aguda e crônica das misturas de diuron e carbofuran (padrão e comercial) 
para as espécies P. caudatum e C. silvestrii.  

 

 

 

 

 

 

Modelo e 
Desvio 

Tipo de interação 
Modelo e 

Desvio 
Tipo de interação 

IA - DR

Antagonismo

Antagonismo

Antagonismo em baixas doses e sinergismo em 
altas doses, com a mudança ocorrendo em um 

valor menor do que CE50
Aguda

Diuron e Carbofuran 
(padrão)

Diuron e Carbofuran 
(comercial)

Crônica

Diuron e Carbofuran 
(padrão)

Diuron e Carbofuran 
(comercial)

Sinergismo em baixas doses e antagonismo em 
altas doses, com a mudança ocorrendo em um 

valor menor do que CE50

Sinergismo causado principalmente 
pelo carbofuran e antagonismo causado 

principalmente pelo diuron

Antagonismo causado principalmente 
pelo carbofuran e sinergismo causado 

principalmente pelo diuron
IA - DL

Toxicidade Mistura

Sinergismo

Antagonismo CA - S/A

IA -S/A 

CA - DL

Paramecium caudatum Ceriodaphnia silvestrii

CA - DR

IA - S/A

CA - S/A
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4. Discussão 

 

Neste estudo, os testes de toxicidade aguda e crônica revelaram que as misturas dos 

agrotóxicos diuron e carbofuran (padrão e comercial) causam desvios significativos da 

toxicidade prevista pelos modelos de referência CA e IA sobre os invertebrados P. caudatum 

e C. silvestrii.  

Nos testes de mistura com os protozoários, os resultados foram analisados utilizando-

se os dois modelos de referência, a CA e a IA, e o que melhor se ajustou aos dados foi 

selecionado, como sugerido por alguns autores (e.g. Loureiro et al., 2010; Pavlaki et al., 

2011). Segundo Walter et al. (2002), para a maioria dos compostos químicos que ocorrem 

no ambiente, frequentemente não existem informações suficientes sobre os seus modos de 

ação que permitam classificá-los em grupos de ação similares ou diferentes. Para os 

protozoários ciliados, os modos de ação do diuron e do carbofuran ainda não estão claros e 

seus efeitos tóxicos sobre estes organismos estão embasados em hipóteses. De acordo com 

alguns estudos, diuron exerce efeitos tóxicos nos microrganismos heterotróficos (e.g. 

levedura Saccharomyces cerevisiae) pelo bloqueio da cadeia respiratória mitocondrial 

(Dragone et al., 2015; Estève et al., 2009) e geração de espécies reativas de oxigênio (ROS) 

(Tenda et al., 2012). No caso do carbofuran, Hussain et al. (2008) relataram que este 

agrotóxico induziu efeito inibitório sobre a fagocitose e sobre a atividade do vacúolo pulsátil 

de P. caudatum, demonstrando alterações fisiológicas causadas por este composto. Além 

disso, anormalidades celulares em alguns microrganismos (cianobactérias, microalgas e 

flagelados) indicaram a interferência do carbofuran nas propriedades da membrana 

(Azizullah et al., 2011; Megharaj et al., 1993). Assim, em relação à toxicidade individual 

dos agrotóxicos, acredita-se que os efeitos tóxicos do diuron sobre P. caudatum podem ter 

sido causados provavelmente pela inibição da respiração e aumento do nível de ROS e 

consequente lise celular, enquanto que os efeitos tóxicos do carbofuran sobre este 

protozoário pode ter sido causado provavelmente por interferência deste composto nas 

propriedades das membranas celulares. No entanto, estas hipóteses devem ser testadas em 

estudos futuros.  

Para o ciliado P. caudatum, o teste de toxicidade aguda da mistura dos ingredientes 

ativos padrões, mostrou que a combinação de diuron e carbofuran alterou a toxicidade dos 

compostos sobre a sobrevivência do protozoário, sendo que o tipo de interação foi 

dependente da proporção da dose. Quando o carbofuran foi o composto dominante na 
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mistura, verificaram-se interações sinérgicas entre os compostos (aumento da toxicidade). 

No entanto, quando o diuron foi o composto dominante na mistura, observaram-se interações 

antagônicas entre os compostos (diminuição da toxicidade). Gallego et al. (2007), ao 

avaliarem a toxicidade de misturas binárias dos metais cádmio, cobre e zinco sobre o ciliado 

Tetrahymena thermophila, verificaram que a proporção da concentração entre metais 

desempenhou um papel importante na determinação do tipo de interação entre os metais, 

resultado que se assemelha ao verificado neste estudo para a mistura dos agrotóxicos 

padrões. Na pesquisa de Gallego et al. (2007), a interação predominante na mistura dos 

metais foi o antagonismo, mas a interação foi alterada para aditividade ou mesmo para 

sinergismo nas altas concentrações dos metais.   

Em relação à toxicidade crônica da mistura, ao analisar os efeitos dos ingredientes 

ativos padrões sobre a inibição de crescimento de P. caudatum, constatou-se que a interação 

dos compostos em mistura levou a uma diminuição da toxicidade da resposta (antagonismo). 

Láng e Kohidai (2012) analisaram os efeitos inibitórios de misturas binárias de fármacos 

(diclofenaco, ibuprofeno, metoprolol e propranolol) sobre o crescimento populacional do 

protozoário Tetrahymena pyriformis e verificaram que o tipo de interação predominante nas 

misturas foi o antagonismo (em 59% das combinações), seguido por aditividade (37%) e 

sinergismo (4%). De acordo com estes autores, a predominância do antagonismo pode ser 

explicada por uma inibição competitiva entre os dois fármacos que atuam sobre o mesmo 

alvo molecular, no entanto, eles ressaltaram que existe uma maior dificuldade para explicar 

o antagonismo observado entre fármacos que têm diferentes alvos moleculares. Neste 

estudo, destacamos também a necessidade de mais informações sobre os mecanismos de 

ação dos agrotóxicos selecionados sobre protozoários para elucidar as interações antagônicas 

que ocorreram sobre o crescimento populacional.   

Ao comparar os resultados do presente estudo com outras pesquisas realizadas com 

misturas de agrotóxicos envolvendo microrganismos heterotróficos, verificou-se que 

Fernández-Alba et al. (2002) observaram interações antagônicas para a mistura dos 

herbicidas Irgarol 1051 e Sea nine 211 e para a mistura de Irgarol 1051, Sea nine 211 e 

diuron sobre a bactéria Vibrio fischeri. No entanto, a mistura dos herbicidas Irgarol 1051 e 

diuron e a mistura de um herbicida com um fungicida (Irgarol 1051 e clorotalonil; Irgarol 

1051 e TCMTB) causaram interação sinérgica para a bactéria (Fernández-Alba et al., 2002). 

Farré et al. (2002) observaram efeitos antagônicos nas misturas de vários agrotóxicos 

(endosulfan, dimetoato, fenamifós, ametrina e clorfenvinfós) para a bactéria V. fischeri 
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causados por associações entre as moléculas dos compostos que diminuíram a sua 

biodisponibilidade. 

Quando os testes de toxicidade das misturas sobre P. caudatum foram realizados com 

diuron e carbofuran em suas formulações comerciais, os resultados foram significativamente 

diferentes das misturas com os ingredientes ativos padrões. De acordo com os desvios dos 

modelos de referência (Tabela 5), percebeu-se que a mistura das formulações comerciais de 

diuron e carbofuran causaram toxicidades mais severas do que as misturas dos ingredientes 

ativos padrões. No teste de toxicidade aguda com a mistura dos produtos comerciais ocorreu 

um aumento da toxicidade (sinergismo) sobre o protozoário, e o teste de toxicidade crônica 

resultou em interações dependentes da proporção da dose, que indicou sinergismo quando o 

diuron comercial foi o composto predominante na mistura, resultado este que não ocorreu 

na mistura dos ingredientes ativos padrões. Ressalta-se que o produto comercial dos 

agrotóxicos já é uma mistura de substâncias, na qual o ingrediente ativo encontra-se 

misturado com os chamados ingredientes “inertes”, compostos estes que podem contribuir 

para a toxicidade da formulação, tanto por causar atividade tóxica por si próprios como pela 

interação com o ingrediente ativo (Cox e Surgan, 2006). Quando os dois produtos comerciais 

(Diuron Nortox® 500 SC e Furadan® 350 SC) foram misturados neste estudo, aumentou-se 

a complexidade da mistura e o protozoário foi exposto a um coquetel de substâncias. Assim, 

provavelmente o aumento da toxicidade nas misturas deve-se às interações do diuron, 

carbofuran e seus ingredientes “inertes”. No presente estudo, consideramos que as interações 

observadas a partir das misturas das formulações comerciais dos agrotóxicos sobre o 

protozoário são mais propensas a ocorrer nos ambientes aquáticos naturais.    

Para o protozoário, os resultados deste estudo também reforçam a conclusão de que 

a toxicidade de misturas contendo diferentes substâncias geralmente não pode ser 

correlacionada com a toxicidade dos seus componentes individuais (Fernandez-Alba et al., 

2001; Gomiero e Viarengo, 2014). Apesar da simplicidade estrutural de P. caudatum, um 

organismo eucariótico unicelular, esta espécie foi sensível ao diuron e ao carbofuran e exibiu 

respostas identificáveis em nível individual e populacional à toxicidade da mistura destes 

agrotóxicos, mostrando desvios significativos da toxicidade, sendo considerado, portanto, 

um organismo-teste adequado para ser utilizado em avaliações de risco de misturas de 

agrotóxicos ou de outros contaminantes aquáticos. Entretanto, são raros os estudos de 

misturas de substâncias que utilizaram os protozoários como organismos-teste (e.g. Gomiero 

e Viarengo, 2014; Láng e Kohidai, 2012; Trielli et al., 2007), quando comparado com outros 
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microrganismos, como bactérias (e.g. Zhou et al., 2010; Liu et al., 2013) e algas (e.g. 

Brezovsek et al., 2014; Perez et al., 2011). Assim, mais estudos de misturas de substâncias 

tóxicas envolvendo protozoários são necessários.  

Nos testes de mistura com cladóceros, os resultados também foram analisados 

utilizando os dois modelos de referência, a CA e a IA. Apesar do modo de ação do carbofuran 

(inibidor de acetilcolinesterase) sobre os cladóceros estar bem definido, o mecanismo de 

ação do diuron sobre estes organismos ainda não está claro. De acordo com alguns estudos, 

acredita-se que o diuron pode causar efeitos tóxicos em cladóceros por interações não-

covalentes inespecíficas com componentes da membrana (toxicidade baseline) 

(Neuwoehner et al., 2010), e similarmente pode induzir o citocromo P450 como observado 

para o herbicida atrazina (Kao et al., 1995; Phyu et al., 2011).    

Para o cladócero C. silvestrii, o teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos 

padrões, revelou que a interação dos compostos foi dependente do nível da dose, sendo que 

o antagonismo ocorreu em baixas doses e o sinergismo em altas doses dos agrotóxicos. Além 

disso, os resultados indicaram que a mudança da interação ocorreu em um nível da dose 

menor do que a CE50. Choung et al. (2011), ao avaliar a toxicidade da mistura de um 

herbicida (atrazina) com um inseticida organofosforado (terbufós) sobre a imobilidade de 

Ceriodaphnia dubia, observaram um aumento da toxicidade (sinergismo) dos compostos em 

mistura. Loureiro et al. (2010) verificaram interação sinérgica para a mistura dos inseticidas 

imidacloprid e tiaclopride e interação antagônica para a mistura dos inseticidas imidacloprid 

e clorpirifós em exposições agudas (imobilização) à espécie Daphnia magna. Assim, a 

comparação dos resultados do presente estudo com outros trabalhos mostra que o tipo de 

interação a partir da mistura de agrotóxicos é dependente dos co-contaminantes testados e 

do cladócero utilizado como organismo-teste. 

Em relação à toxicidade crônica da mistura, ao analisar os efeitos dos ingredientes 

ativos padrões sobre a reprodução de C. silvestrii (número de neonatos por fêmea), verificou-

se que a interação dos compostos em mistura levou a uma diminuição da toxicidade da 

resposta (antagonismo). Phyu et al. (2011) observaram que, usando o modelo de CA, a 

mistura de um herbicida (atrazina) e um inseticida (permetrina) causou a diminuição da 

toxicidade crônica (antagonismo) ao cladócero Ceriodaphnia cf. dubia, como ocorrido neste 

estudo para C. silvestrii. Além disso, estes autores também observaram interações 

antagônicas com a mistura binária de atrazina e clorotalonil (fungicida) e a mistura ternária 

de atrazina, clorotalonil e permetrina, utilizando o modelo de CA. Pavlaki et al. (2011), ao 
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testar a toxicidade da mistura dos inseticidas imidacloprid e thiacloprid sobre a fertilidade 

de D. magna, observaram que a interação foi dependente do nível da dose, enquanto que, 

para os valores do comprimento do corpo, os dados apresentaram antagonismo ao se utilizar 

o modelo de IA. 

Os efeitos da mistura de diuron e carbofuran sobre o cladócero C. silvestrii pode ter 

ocorrido em nível toxicocinético ou toxicodinâmico. No entanto, uma provável explicação 

para a ocorrência do antagonismo nos testes de toxicidade crônica e em baixas doses nos 

testes de toxicidade aguda neste estudo poderia ser devido ao fato do diuron ter induzido o 

citocromo P450 e aumentado a biotransformação do carbofuran e, consequentemente, 

causado uma diminuição da toxicidade por uma desintoxicação metabólica. Anderson e Zhu 

(2004) verificaram que a combinação de um herbicida (atrazina) com um inseticida 

(ometoato) diminuiu a toxicidade do inseticida (antagonismo), como o verificado neste 

estudo para a mistura de diuron e carbofuran. Segundo estes autores, o herbicida atrazina 

diminuiu a toxicidade de ometoato pela indução de monooxigenases do citocromo P450 de 

Chironomus tentans, resultando na biotransformação aumentada de ometoato em 

metabolitos menos tóxicos. Vários estudos demonstraram que o mecanismo da ação mais 

comumente observado entre a atrazina e vários inseticidas organofosforados foi resultante 

do fato da atrazina aumentar a biotransformação destes compostos, convertendo-os em 

metabólitos mais (ou menos) tóxicos a vários organismos, como Ceriodaphnia dubia, 

Chironomus tentans e Hyalella azteca (Anderson e Lydy, 2002; Banks et al., 2005; Belden 

e Lydy, 2000; Choung et al., 2011; Mehler et al., 2008).   

Nos testes de misturas de diuron e carbofuran em suas formulações comerciais sobre 

C. silvestrii, os resultados também foram significativamente diferentes das misturas com os 

ingredientes ativos padrões, como o ocorrido para o protozoário. No teste de toxicidade 

aguda, a mistura dos produtos comerciais apresentou somente antagonismo sobre o 

cladócero, e o teste de toxicidade crônica mostrou interações dependentes do nível da dose, 

sendo observado sinergismo em baixas concentrações dos compostos, resultado este que não 

foi evidenciado na mistura dos ingredientes ativos padrões (Tabela 5). Chen e Stark (2010), 

após avaliarem os efeitos da combinação do inseticida spirotetramat com o adjuvante 

Destiny sobre o cladócero C. dubia, indicaram que os adjuvantes agrícolas e agrotóxicos 

podem causar mais danos para os organismos aquáticos na forma de mistura do que em ações 

individuais. Poucas são as pesquisas que realizaram testes de mistura com os produtos 

comerciais (e.g. Coors e Frische, 2011; Tesolin et al., 2014), portanto, destacamos a 
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importância dos estudos de mistura utilizando as formulações comerciais, além dos testes 

com os ingredientes ativos padrões, pois estes podem fornecer informações mais realistas 

sobre os tipos de interações que ocorrem em condições naturais.  

Em relação aos conceitos de referência para predição dos efeitos, independente do 

organismo-teste utilizado, em todas as misturas dos ingredientes ativos padrões os dados 

ajustaram-se melhor ao modelo de CA, enquanto que os dados da mistura de diuron e 

carbofuran comerciais ajustaram-se melhor ao modelo de IA. Portanto, os resultados 

mostraram que as misturas binárias dos agrotóxicos apresentaram uma tendência geral de 

fornecer melhores estimativas de toxicidade utilizando o modelo de CA em comparação com 

o modelo de IA, embora a precisão preditiva geral dos dois modelos seja muito similar. No 

entanto, para as misturas mais complexas de produtos comerciais (várias substâncias 

combinadas), o modelo IA forneceu melhor predição da toxicidade. De modo geral, os 

resultados deste estudo concordam com o consenso da maioria dos trabalhos de que o 

modelo de CA pode ser utilizado como um modelo mais conservador (de proteção) da 

toxicidade de misturas binárias para fins regulatórios e de avaliações de risco ambiental, 

fornecendo estimativas preditivas mesmo para misturas quimicamente diferentes (Backhaus 

e Faust, 2012; Belden et al., 2007; Hassold e Backhaus, 2014; Kortenkamp et al., 2009).   

Os efeitos tóxicos das misturas de diuron e carbofuran foram significativamente 

diferentes para P. caudatum e C. silvestrii. Os resultados de interação diferentes para as 

espécies de invertebrados indicaram que o tipo de interação entre os compostos selecionados 

está intimamente relacionado ao organismo-teste e ao parâmetro avaliado. Segundo Liu et 

al. (2013), a conclusão da interação de uma mistura obtida para um organismo-teste não pode 

ser extrapolada para outros organismos. Neste estudo, ressaltamos também que os efeitos 

das misturas de agrotóxicos são espécie-específicos.  

Estudos realizados no Brasil e em outros lugares do mundo (e.g. Carbo et al., 2008; 

Faggiano et al., 2010) verificaram a presença simultânea dos agrotóxicos diuron e carbofuran 

em corpos d’água próximos às áreas agrícolas. Considerando que os resultados deste estudo 

demonstraram que estes compostos misturados podem causar maior (sinergismo) ou menor 

toxicidade (antagonismo) às espécies P. caudatum e C. silvestrii do que quando analisados 

sozinhos, as avaliações de risco e critérios de qualidade ambiental com base em exposições 

individuais destes agrotóxicos podem não estar protegendo adequadamente os ecossistemas 

aquáticos. Portanto, para uma melhor proteção da biota aquática, faz-se necessário que as 
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agências reguladoras considerem a toxicidade de misturas, uma vez que os organismos 

aquáticos são constantemente expostos a um coquetel de agrotóxicos. 

 

5. Conclusões 

 

Os resultados dos efeitos da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran sobre o 

protozoário P. caudatum e o cladócero C. silvestrii obtidos neste estudo são inéditos. Os 

testes de toxicidade aguda e crônica mostraram que as misturas destes compostos causam 

desvios significativos da toxicidade prevista pelos modelos de referência CA e IA, 

apresentando interações sinérgicas e antagônicas, além de interações dependentes do nível e 

da proporção da dose. Os dois invertebrados selecionados neste estudo foram sensíveis e 

exibiram respostas letais e subletais à toxicidade da mistura destes agrotóxicos, mostrando 

desvios significativos da toxicidade podendo portanto, serem considerados organismos-teste 

adequados para utilização em avaliações de risco de misturas de agrotóxicos ou de outros 

contaminantes aquáticos. A comparação dos efeitos das misturas de diuron e carbofuran para 

P. caudatum e C. silvestrii revelou resultados significativamente diferentes para as espécies, 

indicando que as interações entre estes compostos são espécie-específicas. As misturas dos 

produtos comerciais apresentaram toxicidades mais severas do que as misturas dos 

compostos padrões provavelmente devido às interações dos dois ingredientes ativos entre si 

e com os ingredientes “inertes” das formulações comerciais. As interações sinérgicas 

observadas nas misturas dos agrotóxicos comerciais são preocupantes, pois são interações 

mais propensas a ocorrer nos ecossistemas aquáticos em condições reais. De acordo com 

este estudo, a presença de diuron e carbofuran em mistura nos corpos d’água pode levar a 

respostas tóxicas diferentes das verificadas para os compostos individuais. Assim, nossos 

resultados reforçam que as avaliações de risco ecológico devem considerar a toxicidade de 

misturas, a fim de evitar sub ou sobre-estimação dos efeitos do diuron e do carbofuran sobre 

o protozooplâncton e o zooplâncton de água doce, uma vez que estes agrotóxicos são 

encontrados em mistura nos ambientes naturais. 
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Capítulo 5 
 
 
Avaliação de risco preliminar dos agrotóxicos diuron e carbofuran para os corpos 

d’água brasileiros e distribuição da sensibilidade das espécies  

 

Resumo 
 
Nas últimas décadas, com a finalidade de aumentar a produtividade agrícola, aumentou-se 
exageramente o uso de agrotóxicos, especialmente nos países em desenvolvimento como o 
Brasil e a China. Com isso, os riscos ecológicos que estes compostos representam aos 
ecossistemas aquáticos também foram maximizados. Desta forma, o objetivo deste estudo 
foi analisar a distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) expostas aos agrotóxicos 
diuron e carbofuran e avaliar os riscos ecológicos destes compostos para corpos d’água 
brasileiros. Para isso, curvas SSDs foram construídas e uma avaliação de risco preliminar 
com base no quociente de risco (RQ) foi realizada utilizando-se dados obtidos para os 
organismos-teste Raphidocelis subcapitata, Paramecium caudatum e Ceriodaphnia 
silvestrii. Além disso, a distribuição e a concentração ambiental prevista destes agrotóxicos 
no ambiente aquático foram determinadas por meio de modelos matemáticos.  De acordo 
com os resultados, o compartimento água apresentou altas porcentagens de distribuição de 
diuron (59,8%) e de carbofuran (94,6%), sendo considerado, portanto, um compartimento 
com alto risco de contaminação por estes compostos. Para o diuron, as concentrações 
ambientais previstas (PECs) por modelagem situaram-se dentro da faixa verificada nos 
corpos d’água brasileiros, no entanto, para o carbofuran, os valores modelados foram 
superiores aos observados, provavelmente devido à rápida dissipação deste composto nos 
ambientes tropicais. As curvas SSDs mostraram que as algas clorofíceas, como R. 
subcapitata e os crustáceos, como C. silvestrii, foram os organismos aquáticos mais 
sensíveis ao diuron e ao carbofuran, respectivamente. A concentração perigosa para 5% 
(HC5) das espécies, de acordo com as SSDs, foi de 2,83 µg L-1 para diuron e de1,37 µg L-1 

para o carbofuran. Na avaliação de risco preliminar destes agrotóxicos, os RQ foram maiores 
do que 1, indicando que o diuron e o carbofuran representam riscos ecológicos potenciais 
para os corpos d’água brasileiros. Assim, os resultados deste estudo evidenciam a alta 
probabilidade de ocorrerem efeitos adversos sobre os ecossistemas aquáticos expostos a 
estes compostos. Acredita-se que as informações desta pesquisa possam auxiliar no 
reconhecimento dos riscos ecológicos e contribuir para as decisões de gestão em relação à 
utilização agrícola destes agrotóxicos no Brasil.   
 
Palavras-chave: ecotoxicologia, curva SSD; modelo MacKay; modelo FOCUS; quociente 
de risco 
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1. Introdução 

 

Durante os últimos 50 anos houve uma intensificação na utilização de agrotóxico 

com a finalidade de aumentar a produtividade agrícola. O uso indiscriminado destes 

compostos pode causar impactos significativos aos ecossistemas aquáticos e terrestres, uma 

vez que não afetam somente os organismos-alvo, sendo atualmente, um dos principais 

fatores de preocupação em nível mundial (Köhler e Triebskorn, 2013). Além dos perigos 

que representam aos seres humanos nos aspectos ocupacionais, alimentares e de saúde 

pública, os agrotóxicos no ambiente podem provocar efeitos deletérios à biota aquática 

(Köhler e Triebskorn, 2013; Silva e Santos, 2007).  

Para mensurar o efeito destes compostos aos organismos aquáticos, amostragens em 

campo e testes laboratoriais constituem bons métodos de análise, no entanto, ambos 

apresentam vantagens e desvantagens metodológicas. Enquanto as amostragens em campo 

proporcionam alto grau de realismo ecológico, este método é, muitas vezes, trabalhoso, caro 

e que pode gerar difícil interpretação dos dados devido à sua alta complexidade. Por sua vez, 

os testes laboratoriais apresentam alta reprodutibilidade e precisão e são baratos de serem 

realizados, porém possuem menor complexidade ecológica (Brock et al., 2000). Neste 

contexto, uma alternativa que reúne algumas vantagens de ambas as metodologias são as 

modelagens matemáticas, uma vez que são de baixo custo e podem servir como ligação entre 

estudos laboratoriais e de campo, aproximando-se da complexidade ecológica do ambiente.  

Após da aplicação de um agrotóxico no campo, vários processos físicos, químicos e 

biológicos determinam o seu destino no ambiente (e.g. sorção, degradação, deriva, lixiviação 

e escoamento superficial), tornando difícil a previsão dos compartimentos atingidos e as 

concentrações a que estes podem estar expostos (Vryzas et al., 2009). A utilização de 

modelos matemáticos possibilita prever o comportamento e o destino dos agrotóxicos no 

ambiente. O interesse em estudos com modelagem e contaminação ambiental começou por 

volta de 1960, porém apenas 10 anos depois surgiram os primeiros modelos matemáticos 

(Spadotto et al., 2010).  

Entre os vários modelos preditivos desenvolvidos, têm-se os modelos MacKay e 

FOCUS (Forum for the Co-ordination of Pesticide Fate Models and their Use), que são 

capazes de estimar a distribuição ambiental prevista (Predicted environmental distribution 

– PED) e a concentração ambiental prevista (Predicted environmental concentration – PEC), 

respectivamente. De modo geral, os modelos podem apresentar certo grau de simplificação 
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e abstração, assim como limitações de uso. No entanto, a não exatidão das previsões não 

representam fracasso na simulação, mas sim uma maior aproximação possível da 

representação do real com base nos conhecimentos atuais e informações disponíveis 

(Spadotto et al., 2010). 

O modelo matemático MacKay é um modelo de fugacidade, ou seja, ele descreve a 

tendência de um composto químico em escapar de uma fase, com base em suas 

características físico-químicas (massa molar, solubilidade em água, pressão de vapor, ponto 

de fusão e coeficiente de partição octanol-agua). Relacionando estes dados com as 

características ambientais do local onde o composto se encontra, é possível determinar o 

potencial de distribuição dos agrotóxicos pelos compartimentos ar, água, solo e sedimento. 

Este modelo apresenta quatro níveis de complexidade (MacKay, 1991). O nível I prevê a 

distribuição do agrotóxico entre os compartimentos, assumindo equilíbrio termodinâmico 

dos coeficientes de partição em estado de equilíbrio estacionário. O nível II também assume 

um equilíbrio, porém com adição dos processos de advecção e degradação da substância nos 

compartimentos. O nível III assume um cenário de não-equilíbrio e adiciona advecções, 

degradações, emissões e transferência da substância entre os compartimentos. O nível IV é 

o mais complexo e assume um sistema instável, descrito por um sistema linear de equações 

diferenciais (Mackay, 1991). Este modelo possibilita a identificação do compartimento 

possivelmente mais contaminado além de prever as porcentagens de distribuição do 

composto em todos os compartimentos (Mackay e Paterson, 1985).  

O modelo FOCUS fornece dados mais quantitativos. Com base em características 

físico-químicas do agrotóxico (massa molar, solubilidade em água, DT50 no solo, DT50 na 

água, DT50 no sedimento, DT50 sedimento/água e Koc), além de outras informações 

referentes à taxa de aplicação do composto e as características ambientais, o FOCUS calcula 

a concentração ambiental prevista (PEC) na água e no sedimento do compartimento 

aquático. Este modelo apresenta quatro “passos” de acordo com sua complexidade e 

refinamento nos resultados gerados. O “Passo 1” é o de maior simplicidade e representa o 

“pior cenário” da aplicação de agrotóxicos, assumindo a entrada de contaminantes via 

deriva, runoff, erosão e/ou drenagem em uma única ocasião. Diferentemente, o “Passo 2” 

assume entradas com base em padrões de aplicações sequenciais tendo em conta a 

degradação do composto entre aplicações sucessivas. Ainda neste passo há a possibilidade 

de refinamento por meio de escolhas de outros parâmetros a serem considerados, como 

estação do ano, região de aplicação e presença ou ausência de interceptação por plantações 
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e tipo de plantações. Os demais passos (3 e 4) são específicos para determinadas regiões da 

Europa e, portanto, muito mais refinados, uma vez que levam em consideração as 

características físico-químicas destes locais especificamente (FOCUS, 2001).  

A curva de distribuição da sensibilidade das espécies (Species Sensitivity Distribution 

– SSD) é uma distribuição estatística feita com os dados laboratoriais de toxicidade (CE50, 

CL50 ou CENO) os quais são plotados gerando uma curva log-normal de dados preditivos. 

A SSD pode ser usada tanto para avaliações prospectivas quanto retrospectivas (Posthuma 

et al., 2002). A avaliação prospectiva permite o cálculo da concentração perigosa para 5% 

das espécies (Hazardous concentration 5% – HC5), e retrospectivamente, pode ser utilizada 

para estimar a fração das espécies potencialmente afetadas numa certa concentração do 

agrotóxico (Kwok et al., 2007; Larras et al., 2012; Maltby et al., 2005). Além destas 

aplicações, as curvas SSDs também têm sido utilizadas para comparar a sensibilidades de 

diferentes táxons, hábitats e ambientes, e fornecer uma melhor representação da 

sensibilidade para toda a biota aquática (Daam e Van Den Brink, 2010). 

Após análises da distribuição e concentração ambiental prevista dos agrotóxicos no 

ambiente, bem como a realização de testes ecotoxicológicos para verificar os efeitos destes 

compostos sobre os organismos aquáticos, é possível avaliar se os agrotóxicos representam 

risco para os ecossistemas aquáticos. A avaliação de risco ecológico é definida como um 

processo que avalia a probabilidade de efeitos ecológicos adversos sobre os ecossistemas 

expostos a um ou mais fatores de stress (USEPA, 1998). A caracterização do risco é 

normalmente expressa como a razão entre a concentração ambiental prevista (PEC) e a 

concentração sem efeito previsto (PNEC) (Gao et al., 2014; Vryzas et al., 2009). Os valores 

de PEC são calculados utilizando modelos de previsão ou diretamente de dados de 

monitoramento, enquanto os valores PNEC são geralmente calculadas com base em 

concentrações críticas, por exemplo, CE50, CL50 e CENO (Palma et al., 2004; Vryzas et al., 

2009).  

Neste contexto, o objetivo deste estudo foi mensurar a distribuição e concentração 

ambiental prevista do diuron e do carbofuran no ambiente aquático, utilizando modelos 

matemáticos, e comparar a sensibilidade dos organismos-teste a estes compostos baseando-

se em curvas preditivas (SSDs). Além disso, esta pesquisa avaliou os riscos ecológicos dos 

agrotóxicos diuron e carbofuran para os corpos d’água brasileiros. 

 

 



178 

 

2. Materiais e Métodos 

 

2.1. Distribuição e concentração ambiental prevista 

 

Os modelos MacKay e FOCUS utilizam as informações físico-químicas dos 

agrotóxicos e simulam a porcentagem de distribuição dos compostos nos compartimentos 

ambientais (MacKay) ou preveem a concentração provável que poderá ser encontrada nos 

compartimentos água e sedimento (FOCUS). Neste trabalho a ênfase foi o compartimento 

aquático, sendo que somente estas informações serão discutidas posteriormente. Para o 

modelo de MacKay (MacKay, 2001) utilizou-se o software Level I versão 3.00 (disponível 

em <http://www.trentu.ca/academic/aminss/envmodel/models/L1300.html>) e para o 

modelo FOCUS utilizou-se o software FOCUS Steps 1-2 versão 3.2 (disponível em 

<http://focus.jrc.ec.europa.eu/sw/index.html>). No modelo MacKay foi selecionada a forma 

mais simples (Nível I) para ser aplicada neste estudo, ou seja, o considerado “pior cenário”. 

No modelo FOCUS foi selecionado o Passo 2, no qual refinou-se um pouco mais os dados 

levando em consideração a concentração e número de aplicações dos compostos no campo. 

Neste estudo, a cultura agrícola cana de açúcar foi selecionada como cultura base para 

obtenção das informações agrícolas referentes ao uso dos produtos comerciais Diuron 

Nortox® 500 SC (diuron) e Furadan® 350 SC (carbofuran). Os dados utilizados nos modelos 

MacKay e FOCUS estão descritos na Tabela 1.  
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Tabela 1. Dados de entrada utilizados para os cálculos de PED (Predicted Environmental 
Distribution) e PEC (Predicted Environmental Concentration) nos modelos matemáticos 
Mackay Nível I e FOCUS Passo 2. Fontes: PPDB – Pesticide Properties DataBase e DAR 
– Draft Assessment Report (EFSA – Europe Food Safety Authority). 

  
Log Kow = coeficiente de partição octanol-água; DT50 = tempo de degradação de 50% do composto 
(meia-vida) e Koc = coeficiente de adsorção. 
*Dados referentes à cultura de cana de açúcar e produtos comerciais Diuron Nortox® 500 SC (diuron) 
e Furadan® 350 SC (carbofuran) (AGROFIT, 2015). i.a. = ingrediente ativo. 
 

2.2. Distribuição da sensibilidade das espécies  

 

Os dados ecotoxicológicos apresentados nos capítulos anteriores para os organismos-

teste Raphidocelis subcapitata (capítulo 1; CI50-96h), Paramecium caudatum (capítulo 2; 

CI50-24h) e Ceriodaphnia silvestrii (capítulo 3; CE50-48h) expostos aos ingredientes ativos 

diuron e carbofuran foram utilizados no presente capítulo. Estes dados, juntamente com os 

obtidos da literatura, foram utilizados para a elaboração de curvas de distribuição da 

sensibilidade das espécies (SSD), possibilitando melhor visualização comparativa da 

sensibilidade das espécies e inferência dos grupos taxonômicos mais e menos sensíveis aos 

agrotóxicos selecionados. 

Dados de toxicidade para os organismos aquáticos foram compilados a partir do 

banco de dados USEPA ECOTOX (http://cfpub.epa.gov/ecotox/), suplementado com dados 

da literatura aberta e relatórios de avaliação do diuron e carbofuran (European Commission, 

2006) para as espécies não incluídas neste banco de dados. Distribuições log-normal dos 

valores foram construídas utilizando o software ETX, versão 2.0 (Van Vlaardingen et al., 

MacKay FOCUS MacKay FOCUS

Massa molar 233,1 g mol-1 233,1 g mol-1 221,3 g mol-1 221,3 g mol-1

Solubilidade em água 35,6 g m-3 35,6  mg L-1 322 g m-3 322 mg L-1

Pressão de vapor 1,15 x 10-06 Pa - 8 x 10-5 Pa -

Ponto de fusão 157 oC - 153,1 oC -

Log Kow 2,87 - 1,8 -

DT50 Água - 8,8 dias - 6,1 dias

DT50 Solo - 75,5 dias - 12,8 dias

DT50 sedimento/água - 48 dias - 9,7 dias

DT50 Sedimento - 14 dias - 10,7 dias

Koc - 366 L kg-1 - 22 L kg-1

Temperatura 20oC - 20oC -
Concentração de aplicação* - 3200 g i.a./ha - 1750 g i.a./ha

Número de aplicações por estação* - 1 aplicação - 1 aplicação 

Características
Diuron Carbofuran
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2004). O gráfico resultante traz no eixo Y a fração potencialmente afetada (Potentially 

Affected Fraction – PAF) que se refere ao HCp (Hazardous concentration – concentração 

perigosa) onde p é a porcentagem de espécies ameaçadas pelo contaminante. As 

porcentagens mais comumente utilizadas são 5% e 50%, ou seja, HC5 e HC50 (Maltby et al., 

2005; Kwok et al., 2007). Os valores de HC5 e HC50 e seus respectivos limites de confiança 

foram calculados com este software com base na metodologia descrita por Aldenberg e 

Jaworska (2000). Uma vez que o modelo assume uma distribuição log-normal dos dados, a 

log-normalidade foi testada com o teste de Anderson-Darling incluídos no pacote do 

software ETX, que foi avaliada em nível de significância de 5%.  

 

2.3. Avaliação de risco preliminar 

 

A avaliação de risco preliminar dos agrotóxicos diuron e carbofuran foi realizada 

com base no quociente de risco (Risk Quotient - RQ). Os quocientes de risco foram 

calculados a partir da concentração ambiental prevista (PEC) e a concentração sem efeito 

previsto (PNEC) destes compostos, expressos como a razão de PEC/PNEC (RQ = 

PEC/PNEC) (Gao et al., 2014; Cristale et al., 2013; Sánchez-Avila et al., 2012). Os valores 

de PEC para diuron e carbofuran foram estimados usando o modelo FOCUS (descrito 

anteriormente). Os valores de PNEC foram calculados utilizando a seguinte equação: PNEC 

= CENO ou CI10/AF, onde CENO ou CI10 é o valor obtido a partir dos testes de toxicidade 

crônica e AF (Assessment Factor) é o fator de avaliação. O AF é usado para ajustar a 

concentração de efeitos a partir de um conjunto limitado de dados e estimar a PNEC, 

refletindo as incertezas da extrapolação (European Commission, 2011; OECD, 2011). Neste 

estudo, um AF de 10 foi aplicado aos dados de toxicidade crônica (OECD, 2011). Para a 

interpretação dos dados, RQ <1 indica que não há risco significativo e RQ ≥ 1 indica um 

risco potencial (Ginebreda et al., 2010; Vryzas et al., 2009). 
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3. Resultados 

 

3.1. Distribuição e concentração ambiental prevista 

 

Segundo o modelo MacKay, o compartimento mais vulnerável ao agrotóxico diuron 

foi a água, a qual reteve cerca de 59,8% do composto. O segundo compartimento mais 

afetado por este agrotóxico foi o solo (39,3%). Os demais compartimentos, sedimento e ar, 

acumularam aproximadamente 0,87% e 9,24x10-5 % de diuron, respectivamente (Figura 1). 

O diuron apresentou fugacidade de 9,66x10-6 micropascal. 

 

 
 
Figura 1. Distribuição ambiental prevista (PED) do agrotóxico diuron com base no modelo 
de fugacidade MacKay Nível I. 

 

Para o carbofuran, de acordo com o modelo MacKay, o compartimento água 

mostrou-se como o principal destino deste agrotóxico, o qual acumulou cerca de 94,6% do 

composto, demonstrando alta vulnerabilidade. O compartimento solo reteve 5,29%, 

enquanto o sedimento acumulou aproximadamente 0,12%. O compartimento menos atingido 

pelo diuron foi o ar (6,67x10-4 %) (Figura 2). O carbofuran apresentou fugacidade de 

7,34x10-5 micropascal. 
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Figura 2. Distribuição ambiental prevista (PED) do agrotóxico carbofuran com base no 
modelo de fugacidade MacKay Nível I. 

 

Por meio do modelo FOCUS, foi possível prever a PEC máxima (PECmax) de diuron 

e carbofuran que atingiriam o compartimento aquático logo após a aplicação dos agrotóxicos 

nas áreas agrícolas. Além disso, este modelo também forneceu a PEC média ponderada pelo 

tempo (PECtwa – time-weighted average), no qual foi possível prever as concentrações após 

1 a 100 dias da aplicação dos agrotóxicos. Os valores da PECmax e PECtwa para diuron e 

carbofuran são apresentadas na Tabela 2. No presente estudo, os dados obtidos a partir do 

modelo FOCUS referem-se ao Passo 2 (Step 2).  

 

Tabela 2. Valores de PEC máxima (PEC max) e PEC média ponderada pelo tempo 
(PACtwa) dos agrotóxicos diuron e carbofuran nos corpos d’água.  

 
PEC = concentração ambiental prevista; d = dias. 

Diuron (µg L-1) Carbofuran (µg L-1)
PECmax 292,9 192,6

PECtwa-1d 281,1 182,2
PECtwa-2d 270,6 172,5
PECtwa-4d 252,7 155,1
PECtwa-7d 229,1 133,3
PECtwa-14d 185,1 97,0
PECtwa-21d 152,4 73,9
PECtwa-28d 127,7 58,6
PECtwa-42d 94,0 40,5
PECtwa-50d 80,9 34,2
PECtwa-100d 41,8 17,2
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3.2. Distribuição da sensibilidade das espécies  

 

A curva SSD construída para o agrotóxico diuron (Figura 3) mostrou que, em relação 

aos três organismos-teste utilizados neste estudo, a alga Raphidocelis subcapitata foi a 

espécie mais sensível (CI50-96h = 10,4 µg L-1). O protozoário Paramecium caudatum (CI50-

24h = 7100,0 µg L-1) e o cladócero Ceriodaphnia silvestrii (CE50-48h = 7100,0 µg L-1) 

foram, respectivamente, 683 e 715 vezes menos sensíveis do que a alga selecionada. De 

modo geral, a espécie mais sensível na curva SSD foi a alga Scenedesmus quadricauda (CI50-

24h = 2,7 µg L-1) e a menos sensível foi a bactéria Vibrio fischeri (CE50-30min = 58070,0 

µg L-1). Em relação aos grupos, a ordem decrescente de sensibilidade das espécies ao diuron 

foi: algas clorofíceas> macrófitas> cianobactéria> algas diatomáceas> copépode> 

protozoário> cladóceros> peixe> poliqueta> anfípoda> bactéria. 

 
Figura 3. Curva de distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) para o agrotóxico 
diuron a partir de dados das espécies utilizadas no presente estudo (em negrito) e para outros 
organismos aquáticos publicados na literatura. (1) Ma et al. (2003); (2) Ma et al. (2002); (3) 
DeLorenzo et al. (2013); (4) Presente estudo; (5) Gatidou et al. (2015); (6) Masojidek et al. 
(2011); (7) Burns et al. (2015); (8) Bao et al. (2011); (9) Larras et al. (2012); (10) Karlsson 
et al. (2006); (11) Hernando et al. (2005); (12) Lazhar et al. (2012); (13) Bricheux et al. 
(2013); (14) Nebeker e Schuytema (1998); (15) Bonnet et al. (2007). 
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Para o carbofuran, a curva SSD (Figura 4) mostrou que a C. silvestrii foi a espécie 

mais sensível entre os três organismos-teste aqui estudados (CE50-48h = 0,86 µg L-1), 

seguida da alga R. subcapitata (CI50-96h = 7426,5 µg L-1). O protozoário P. caudatum 

apresentou baixa sensibilidade a este composto (CI50-96h = 22950,0 µg L-1). Ao comparar 

com outras espécies da literatura, C. silvestrii foi o organismo-teste mais sensível já 

registrado e a bactéria V. fischeri foi o menos sensível (CE50-30min = 28900,0 µg L-1). Em 

relação aos grupos, a ordem decrescente de sensibilidade das espécies ao diuron foi: 

cladóceros> anfípodas> insetos> ostrácoda> decápoda> peixes> cianobactéria> algas> 

rotíferos> protozoário> bactéria. 

 

 
Figura 4. Curva de distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) para o agrotóxico 
carbofuran a partir de dados das espécies utilizadas no presente estudo (em negrito) e para 
outros organismos aquáticos publicados na literatura. (1) Presente estudo; (2) Bailey et al. 
(1996); (3) Pantani et al. (1997); (4) Ashauer et al. (2010); (5) Iwai et al. (2011); (6) 
Hernando et al. (2005); (7) Ibrahim et al. (1998); (8) Pessoa et al. (2011); (9) Kumar et al. 
(2004); (10) Grant et al. (1983); (11) Sucahyo et al. (2008); (12) Lee et al. (2014); (13) 
Tarkowski (2004); (14) Ma et al. (2006); (15) Arzul et al. (2006); (16) Moreira et al. (2015); 
(17) Iesce et al. (2006); (18) Fernández-Alba et al. (2002). 
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A partir das curvas de SSD para diuron e carbofuran, os valores da concentração 

perigosa para 5% (HC5) e 50% (HC50) dos organismos aquáticos foram calculados para os 

agrotóxicos selecionados (Tabela 3). 

 

Tabela 3. Valor médio da concentração perigosa para 5% (HC5) e 50% (HC50) dos 
organismos aquáticos e seus respectivos intervalos de confiança de 95% (IC 95%) para 
diuron e carbofuran, calculada com base nas curvas de SSD. 

 

 

3.3. Avaliação de risco preliminar 

 

Os valores de PEC, PNEC e RQ são apresentados na Tabela 4, juntamente com os 

dados de toxicidade crônica (CENO ou IC10) utilizados na avaliação de risco. De acordo com 

os resultados, todos os valores de RQ foram > 1, indicando que os agrotóxicos diuron e 

carbofuran apresentam riscos ecológicos potenciais para os corpos d’água brasileiros.  

 

Tabela 4. Risco ecológico dos agrotóxicos diuron e carbofuran como quociente de risco 
(RQ), com base nos dados de toxicidade crônica dos organismos-teste selecionados.  

 
a PECtwa-4 dias para diuron; b PECtwa-1 dia para diuron; c PECtwa-7 dias para diuron; d PECtwa-4 
dias para carbofuran; e PECtwa-1 dia para carbofuran; f PECtwa-7 dias para carbofuran. 
CENO = concentração de efeito não observado; CI10 = concentração que inibe 10% do crescimento 
populacional; PEC = concentração ambiental prevista; twa = média ponderada pelo tempo; PNEC = 
concentração sem efeito previsto. 
 
 

 

 

 

 

HC5 (µg L-1) IC 95% (µg L-1) HC50 (µg L-1) IC 95% (µg L-1)

Diuron 2,83 0,30 - 13,25 573,14 173,12 - 1897,45

Carbofuran 1,37 0,13 - 7,11 392,58 109,71 - 1404,73

Agrotóxico
HC5 HC50

Agrotóxico Organismo-teste CENO ou CI10 (µg L-1) PECtwa (µg L-1) PNEC (µg L-1) RQ (PEC/PNEC)

Raphidocelis subcapitata 2,5 252,7a 0,25 1010,7

Paramecium caudatum 610,0 281,1b 61,00 4,6

Ceriodaphnia silvestrii 125,0 229,1c 12,50 18,3

Raphidocelis subcapitata 800,0 155,1d 80,00 1,9

Paramecium caudatum 300,0 182,2e 30,00 6,1

Ceriodaphnia silvestrii 0,23 133,3f 0,023 5796,6

Diuron

Carbofuran
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4. Discussão 

 

Neste estudo, o modelo MacKay (MacKay, 2001) mostrou que o ambiente aquático 

é o principal destino dos agrotóxicos diuron e carbofuran, apresentando altas porcentagens 

de distribuição no compartimento água, sendo considerado, portanto, um compartimento 

com alto risco de contaminação por estes compostos. Outros estudos realizados no Brasil 

com estes compostos também evidenciaram a vulnerabilidade do compartimento água. Plese 

et al. (2009), ao avaliar o destino ambiental de herbicidas utilizados nas culturas de algodão, 

café e citros, verificaram que, para o diuron, o compartimento água foi o mais afetado 

(87,93%), seguido pelo compartimento solo (3,67%). Para carbofuran, Silva et al. (2007) e 

Plese (2005) também verificaram altas porcentagens de distribuição deste agrotóxico na água 

(99%), como observado no presente estudo. Devido à alta solubilidade em água (322 mg L-

1) e ao baixo coeficiente de adsorção ao solo (Koc = 22 mL g-1), o carbofuran possui alto 

potencial de ser transportado dissolvido em água e assim contaminar o compartimento 

aquático (Plese et al., 2005; Silva et al., 2009), como demonstrado pelo modelo MacKay.  

Outros métodos de modelagem utilizados por alguns pesquisadores também 

demonstraram o alto risco de contaminação dos ambientes aquáticos brasileiros. Ferracini et 

al. (2001), utilizando os métodos da Agência de Proteção Ambiental (EPA), como o índice 

de GUS (Groundwater Ubiquity Score) (Funari et al., 1991) e o método de GOSS (Goss, 

1992) afirmaram que o ingrediente ativo diuron atendeu todos os critérios de avaliação 

estabelecidos, indicando potencial de contaminação de águas subterrâneas da região de 

Petrolina (PE) e Juazeiro (BA). Pinheiro e Rosa (2008), utilizando o método SIRIS (Sistema 

de Integração de Risco com Interação de Scores) (Vaillant et al., 1995), verificaram que 

diuron e carbofuran foram os ingredientes ativos com maior risco de degradação de águas 

superficiais na bacia do rio Itajaí (SC). 

As concentrações previstas nos ambientes aquáticos pelo modelo FOCUS não foram 

tão discrepantes das concentrações reais quantificadas nos ambientes aquáticos brasileiros 

(Tabela 5). No caso do diuron, a PEC máxima e as PEC médias ponderadas no tempo 

(PECtwa) previstas pelo FOCUS estavam dentro da faixa verificada para os corpos d’água 

brasileiros, sendo esta de 0,9 a 408,0 µg L-1. No entanto, verificou-se que a PEC máxima 

prevista (292,9 µg L-1) foi cerca de 1,4 vezes menor do que a concentração máxima detectada 

por Paschoalato et al. (2008) em amostras de água do Rio Pardo (Ribeirão Preto, SP). O Rio 

Pardo localiza-se na principal região sucroalcooleira do Brasil e fica vulnerável à 
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contaminação com os agrotóxicos utilizados nas plantações de cana de açúcar, como o 

herbicida diuron. A alta concentração registrada por Paschoalato et al. (2008) pode ser 

resultado da excessiva utilização de diuron nas áreas agrícolas, como por exemplo pela 

aplicação de dosagens mais elevadas que as recomendadas, e também pela proximidade das 

plantações com os corpos d’água. 

 

Tabela 5. Concentrações máximas dos agrotóxicos diuron e carbofuran detectadas em 
ambientes de água doce no Brasil.  

 

 

Para o agrotóxico carbofuran, a PEC máxima (192,6 µg L-1) e as PECtwa (1º até 21º 

dia) previstas pelo modelo FOCUS foram maiores do que a faixa de valores verificada para 

os corpos d’água brasileiros, sendo esta de 0,1 a 68,8 µg L-1 (Tabela 5).  A diferença entre 

os valores pode ser provavelmente devida a dois motivos: 1) a amostragem do ambiente 

aquático pode ter sido realizada vários dias após a aplicação do agrotóxico em campo e/ ou 

eventos de chuvas, e parte do composto já poderia ter se degradado; 2) as condições 

geoclimáticas dos ambientes tropicais, como temperaturas mais elevadas e qualidade do 

solo, podem ter favorecido a dissipação mais rápida do carbofuran no ambiente, 

apresentando assim, concentrações mais baixas do que as previstas no compartimento 

aquático.   

Neste estudo, o uso de organismos-teste de diferentes níveis tróficos nos ensaios 

ecotoxicológicos (uma alga, um protozoário e um cladócero) foi adequado para verificar a 

abrangência dos efeitos deletérios do diuron (herbicida) e do carbofuran (inseticida), sendo 

que contemplou faixas de sensibilidade bem diferentes. Como esperado, o diuron foi 

altamente tóxico para a microalga R. subcapitata, enquanto o carbofuran foi extremamente 

Diuron (µg L-1 ) Carbofuran (µg L-1) Área de estudo Referência

0,90 - Alto Rio Poxim, Aracaju, SE (água superficial) Britto et al. (2012)

- 10,40 Quitéria, RS (água subterrânea) Caldas et al. (2011)

0,78 68,80 Primavera do Leste, MT (água subterrânea) Carbo et al. (2008)

7,12 -  Ribeirão Preto, SP (água subterrânea) Dantas et al. (2011)

6,29 - Região Centro-Oeste (água subterrânea) Dores et al. (2009)

- 14,99 Canal São Gonçalo e Rio Piratini, RS (água superficial) Grützmacher et al. (2008)

- 0,10 Região do médio rio Uruguai, RS (água superficial) Loro et al. (2015)

- 0,80 Rios da Depressão Central, RS (água superficial) Marchesan et al. (2010)

408,00 Rio Pardo, Ribeirão Preto, SP (água superficial) Paschoalato et al. (2008)

- 35,25 Rio São Lorenço, MT (água superficial) Ribeiro et al (2013)

- 1,40 Sete regiões do sul do Brasil (água superficial) Silva et al. (2009)
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tóxico para o cladócero C. silvestrii. A alta toxicidade do diuron sobre os organismos 

fotossintetizantes deve-se ao bloqueio do transporte de elétrons no fotossistema II e, 

consequentemente a inibição do processo da fotossíntese (Krieger-Liszkay, 2005). Já a 

toxicidade do carbofuran é causada pela inibição da enzima acetilcolinesterase (Ibrahim e 

Harabawy, 2014). Em relação ao protozoário P. caudatum, previamente acreditava-se que 

este seria o organismo-teste menos sensível aos agrotóxicos estudados. No entanto, 

inusitadamente para o herbicida diuron, este protozoário, sendo um organismo não-alvo, foi 

mais sensível do que espécies comumente utilizadas em estudos ecotoxicológicos, tais como 

Vibrio fischeri, Daphnia magna e Hyalella azteca (Figura 3).  

As curvas de SSD forneceram uma melhor representação da sensibilidade da biota 

aquática aos agrotóxicos selecionados, envolvendo desde produtores primários (algas e 

macrófitas) e microrganismos até vertebrados (peixes). Tais resultados demonstram a 

importância de uma análise multi-espécie no diagnóstico ambiental, tendo em vista que 

existem espécies mais e menos sensíveis a determinados contaminantes. Segundo Larras et 

al. (2012), dentro de uma mesma comunidade, diferentes espécies podem responder de forma 

diferente dependendo de suas características fisiológicas e ecológicas. Assim, através das 

curvas SSDs foi possível demonstrar a variação da sensibilidade para um conjunto de 

espécies, podendo-se extrapolar o valor de HC para comunidades naturais (Brock et al, 

2006), que é mais realista do ponto de vista ambiental.  

Alguns autores construíram curvas SSD para o diuron com base na sensibilidade dos 

produtores primários, incluindo macrófitas e microalgas (Knauert et al., 2008; Chèvre et al., 

2006; Larras et al., 2012). O HC5 médio para diuron (1,43 µg L-1) verificado por Larras et 

al. (2012) foi inferior ao obtido neste estudo (2,83 µg L-1), sendo que estes autores 

construíram a curva SSD somente com base na comunidade de algas diatomáceas. Para o 

carbofuran, o HC5 médio observado no presente estudo (1,37 µg L-1) foi superior ao valor 

relatado por Maltby et al. (2005) (0,22 µg L-1), pois estes pesquisadores utilizaram somente 

os artrópodes para a construção da curva SSD. Assim, observa-se que a variação dos valores 

de HC5 médio depende das espécies utilizadas, podendo-se dar enfoque somente nos grupos 

taxonômicos mais sensíveis, como o ocorrido nos estudos de Larras et al. (2012) e Maltby 

et al. (2005), ou a inclusão de diferentes comunidades, como realizado no presente trabalho. 

Os valores de HC5 obtidos a partir das SSDs para os agrotóxicos diuron e carbofuran 

foram mais baixos do que as concentrações reais encontradas nos corpos d’água brasileiros 

(Tabela 5). Isso implica que as comunidades aquáticas mais sensíveis, como as algas e 
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macrófitas para diuron e microcrustáceos e insetos para carbofuran, podem ser afetadas por 

estes agrotóxicos, causando redução na densidade e diversidade, seleção biológica de 

organismos indesejáveis e possíveis alterações na dinâmica bioquímica, induzindo a um 

desequilíbrio do ecossistema aquático (Köhler e Triebskorn, 2013). 

A avaliação de risco preliminar dos agrotóxicos diuron e carbofuran mostrou RQs 

maiores do que 1, indicando que estes compostos apresentam riscos ecológicos potenciais 

para os corpos d’água no Brasil. Neste estudo, utilizando a espécie mais sensível ou qualquer 

um dos organismos-teste estudados, todos indicaram o potencial risco destes agrotóxicos aos 

ecossistemas aquáticos. Para as espécies mais sensíveis ao diuron e carbofuran, altos valores 

de RQ foram observados (Tabela 4). Papadakis et al. (2015), utilizando a abordagem do 

quociente de risco, verificaram que os inseticidas clorpirifós, diazinon e metil paration 

apresentaram elevados valores de RQs principalmente devido à sua alta toxicidade para 

invertebrados aquáticos e peixes, enquanto o herbicida prometrina mostrou alto valor devido 

à sua toxicidade para as algas. 

Alguns estudos também evidenciaram os riscos ecológicos destes agrotóxicos para 

os ambientes aquáticos. DeLorenzo e Fulton (2012), ao avaliar o risco ecológico de 

ambientes estuarinos ao diuron, verificaram que todas as espécies de algas tiveram 

quocientes de risco maior do que 1, indicando que um efeito tóxico é de provável ocorrência. 

Chelinho et al. (2012), ao realizar uma avaliação de risco integrada de carbofuran, relataram 

que este inseticida nas doses recomendadas representa um risco severo para os ecossistemas 

aquáticos tropicais. Além disso, estes pesquisadores ressaltaram que aplicações intensivas e/ 

ou excessivas deste agrotóxico, acoplado à alta precipitação que ocorre nos trópicos, podem 

amplificar o risco. 

Muitas fontes de incerteza na avaliação de risco podem afetar a estimativa do risco. 

Misturas de agrotóxicos representam uma forma de incerteza na avaliação de risco, pois as 

combinações de alguns contaminantes podem apresentar toxicidades aditivas (sem 

interações), porém alguns estudos mostraram efeitos sinérgicos (DeLorenzo e Serrano, 2006; 

Key et al., 2007), assim como determinadas misturas de diuron e carbofuran apresentadas 

nos capítulos anteriores (capítulos 1 e 4). Algumas opções para a avaliação do risco de 

misturas têm sido discutidas: (a) o uso de um fator de avaliação (AF) específico para mistura 

(Mixture Assessment Factor - MAF); (b) um cenário específico de avaliações de riscos 

cumulativos (Backhaus et al., 2010). No entanto, a implementação real dessas opções é 

atualmente dificultada pela falta de conhecimento. Neste estudo, optou-se pelo uso de AF na 
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avaliação de risco. Atualmente, são raros os estudos de avaliação de risco que consideraram 

a mistura de agrotóxicos (e.g. Backhaus e Faust, 2012; Chèvre et al., 2008; Laetz et al., 2009) 

e algumas propostas de avaliação de risco de misturas têm sido desenvolvidas (e.g. Backhaus 

et al., 2013). Para estudos futuros, faz-se necessário um enfoque maior em propostas e 

aplicação de avaliação de risco considerando as misturas com o intuito de ampliar o 

conhecimento e preencher as lacunas ainda existentes.   

Segundo Brock et al. (2006), o interesse na avaliação de risco ecológico é contribuir 

para a gestão sustentável dos ambientes aquáticos. Um dos principais focos é a preservação 

do funcionamento normal dos ecossistemas aquáticos, além de manter a sua capacidade de 

auto-regulação sob uma variedade de condições ambientais no espaço e no tempo (Brock et 

al., 2006; Swift et al., 2004). Para uma melhor proteção dos corpos d’água brasileiros, é 

importante que as agências reguladoras reconheçam os riscos ecológicos destes agrotóxicos 

para a biota aquática. Do ponto de vista ético, o valor intrínseco de todas as espécies que 

habitam os ambientes de água doce na paisagem agrícola pode ser um motivo importante 

para protegê-los. Por outro lado, a partir de uma perspectiva econômica, os lucros dos 

agroecossistemas podem ser mais valorizados do que a conservação das populações de 

espécies vulneráveis nestes sistemas (Brock et al., 2006). Assim, acreditamos que os 

resultados do presente estudo possam auxiliar no reconhecimento dos riscos ambientais e 

contribuam para as decisões de gestão em relação à utilização agrícola destes agrotóxicos no 

Brasil.  

 

5. Conclusões 

 

Os resultados deste estudo evidenciaram que os agrotóxicos diuron e carbofuran 

representam riscos ecológicos potenciais para os corpos d’água brasileiros. O 

compartimento água foi o principal destino destes compostos, como demonstrado pelo 

modelo MacKay, o qual apresentou altas porcentagens de distribuição, sendo considerado, 

portanto, um compartimento com alto risco de contaminação. De acordo com as curvas de 

SSDs, as algas clorofíceas, como R. subcapitata e os crustáceos, como C. silvestrii, foram 

os organismos aquáticos mais sensíveis ao diuron e ao carbofuran, respectivamente. Os 

valores de HC5 obtidos a partir das SSDs foram mais baixos do que as concentrações reais 

destes agrotóxicos encontradas nos corpos d’água brasileiros, demonstrando que as 

comunidades aquáticas mais sensíveis, como o fitoplâncton para o diuron, e o zooplâncton 
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para o carbofuran, podem ser afetadas por estes compostos, levando provavelmente a 

alterações na estrutura e prejuízos ao funcionamento normal do ecossistema aquático. A 

avaliação de risco preliminar realizada com base no quociente de risco (RQ) revelou que o 

diuron e o carbofuran representam riscos de causar efeitos tóxicos adversos sobre a biota 

aquática dos ecossistemas aquáticos brasileiros. De modo geral, os resultados do presente 

estudo fornecem informações importantes que apesar de preliminares, podem auxiliar na 

avaliação dos riscos ecológicos e contribuir para as decisões de gestão sobre o uso destes 

agrotóxicos no Brasil. 
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Conclusões Finais 
 
 

Com este estudo, as seguintes conclusões gerais puderam ser obtidas: 

 

� A alga R. subcapitata foi um organismo-teste adequado para avaliar os efeitos dos 

agrotóxicos, principalmente o do herbicida, apresentando respostas quantificáveis 

em relação ao crescimento populacional, fisiologia (conteúdo de clorofila a) e 

morfologia (complexidade e tamanho celular) celular em baixas concentrações;  

 

� O uso da citometria de fluxo foi uma ferramenta eficiente na avaliação das respostas 

da R. subcapitata, uma vez que permitiu uma contagem rápida e precisa do número 

de células algais e possibilitou a análise multiparamétrica das propriedades celulares;   

 

� Apesar da simplicidade estrutural, o protozoário P. caudatum foi um organismo-teste 

adequado e sensível para avaliar a toxicidade dos agrotóxicos, exibindo um conjunto 

de respostas identificáveis em nível individual e populacional, podendo ser utilizado 

em estudos ecotoxicológicos; 

 

� A espécie neotropical C. silvestrii apresentou alta sensibilidade aos agrotóxicos 

testados e evidenciou sua potencialidade como organismo-teste em estudos 

ecotoxicológicos nos ecossistemas aquáticos tropicais. 

 

� Os testes de toxicidade com os ingredientes ativos nas suas formas padrão e 

comercial foram importantes, pois forneceram informações mais realistas sobre a 

toxicidade dos agrotóxicos e demonstraram que as diferentes respostas de toxicidade 

são espécie-específicas e composto-específicas. 

 

� Os agrotóxicos diuron e carbofuran em mistura interagiram e causaram respostas 

tóxicas diferentes das previstas para os compostos individuais, evidenciando a 

importância dos estudos ecotoxicológicos com misturas; 
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� Os efeitos das misturas de diuron e carbofuran foram significativamente diferentes 

para os organismos-teste selecionados, indicando que os tipos de interação entre os 

compostos são espécie-específicos e dependem do parâmetro avaliado, não sendo 

possível extrapolar a conclusão sobre um organismo-teste para outros organismos; 

 

� O uso de modelos matemáticos, como o MacKay e FOCUS, constituíram ferramentas 

importantes na avaliação de risco dos agrotóxicos, pois permitiram determinar a 

distribuição dos compostos nos compartimentos e prever suas concentrações na água 

após aplicação nas culturas agrícolas;  

 

� A curva de distribuição da sensibilidade das espécies (SSD) forneceu uma melhor 

representação da sensibilidade para toda a biota aquática e permitiu uma avaliação 

prospectiva do cálculo da concentração perigosa para 5% das espécies; 

 

� Ao comparar as concentrações reais encontradas nos corpos d’água brasileiros com 

os resultados dos testes de toxicidade aguda e crônica do presente estudo, foi possível 

concluir que os agrotóxicos, isolados ou em mistura, podem causar efeitos deletérios 

sobre o fitoplâncton, protozooplâncton e zooplâncton dos ambientes aquáticos;  

 

� Os altos valores de quocientes de risco (RQs) indicaram que o diuron e o carbofuran 

representam riscos ecológicos potenciais para os corpos d’água brasileiros, o que 

sugere a implantação de medidas mais restritivas para o uso destes agrotóxicos no 

Brasil.   
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Considerações Finais 
 
 

Em relação à primeira hipótese apresentada nesta tese, os resultados obtidos 

permitiram concluir que os agrotóxicos diuron e carbofuran (ingredientes ativos e 

formulações comerciais) causam efeitos deletérios aos organismos-teste selecionados (R. 

subcapitata, P. caudatum e C. silvestrii).  

A partir dos resultados desta pesquisa verificou-se que estes agrotóxicos, 

principalmente o herbicida diuron, inibiram significativamente o crescimento populacional 

de R. subcapitata e causaram alterações fisiológicas e morfológicas nas células em baixas 

concentrações. Para o protozoário, estes compostos causaram uma diminuição significativa 

no crescimento populacional, no número de gerações e na biomassa de P. caudatum em 

concentrações relativamente baixas. Para o cladócero C. silvestrii, o carbofuran causou 

imobilidade nos indivíduos e uma redução significativa na fertilidade das fêmeas em 

concentrações muito baixas, enquanto que, as concentrações subletais de diuron causaram 

efeitos horméticos sobre a fertilidade de C. silvestrii. De acordo com as concentrações reais 

encontradas nos corpos d’água brasileiros, os efeitos letais e subletais verificados neste 

estudo são passíveis de ocorrer nos ambientes aquáticos, evidenciando os riscos destes 

agrotóxicos sobre o fitoplâncton, protozooplâncton e zooplâncton.  

Ao comparar a toxicidade dos ingredientes ativos nas suas formas padrão e comercial 

para os diferentes organismos-tese, os resultados não corroboraram a segunda hipótese. 

Neste estudo, verificou-se que a toxicidade das formulações comerciais foi maior, menor ou 

não apresentou diferença significativa em comparação com os seus ingredientes ativos 

padrões, sendo as respostas dependentes do composto e do organismo-teste testado. Assim, 

concluiu-se que a toxicidade do produto comercial pode causar diferentes respostas, tanto 

devido aos ingredientes “inertes” associados como pelas respostas de toxicidade serem 

espécie-específicas.  

A terceira e quarta hipóteses, por sua vez, foram confirmadas. Os testes de toxicidade 

de misturas comprovaram que os efeitos das combinações de diuron e carbofuran sobre os 

organismos-teste são diferentes dos efeitos observados para a exposição isolada a cada 

agrotóxico, podendo ocorrer sinergismo, antagonismo ou interação dependente da proporção 

ou nível da dose. Como raramente os agrotóxicos ocorrem no ambiente como um único 

agente tóxico, recomendamos que seus efeitos sejam também avaliados em misturas. Além 
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disso, como nossos resultados confirmaram que mistura dos produtos comerciais causam 

efeitos tóxicos mais severos do que a dos ingredientes ativos padrões, recomendamos mais 

estudos utilizando as formulações comerciais, pois estes podem fornecer informações mais 

realistas sobre os tipos de interações que ocorrem em condições naturais.  

Considerando o modo de ação específico dos agrotóxicos, ressaltamos que a seleção 

de um organismo-teste fotossintetizante e de um invertebrado artrópode neste estudo foi 

fundamental para o estudo ecotoxicológico do herbicida diuron e do inseticida carbofuran. 

Em uma avaliação de risco, a escolha de espécies mais sensíveis é recomendada para refinar 

a caracterização do risco dos contaminantes para os ecossistemas. A partir da representação 

das SSDs corroboramos a quinta hipótese, demonstrando a alta sensibilidade da alga R. 

subcapitata e do cladócero C. silvestrii aos compostos diuron e carbofuran, respectivamente. 

Mediante os resultados obtidos com a espécie C. silvestrii, ressaltamos também a 

importância da utilização de espécies nativas para tornar ecologicamente relevante a 

avaliação de risco desses e de outros produtos tóxicos aos ecossistemas aquáticos tropicais. 

Por meio da avaliação de risco prelimiar realizada neste estudo, confirmamos a 

última hipótese desta tese, o qual revelou que o diuron e o carbofuran representam potenciais 

riscos ecológicos para os corpos d’água brasileiros. Nossos resultados, apesar de 

preliminares, fornecem informações importantes que podem contribuir para as decisões de 

gestão sobre o uso destes agrotóxicos no Brasil. É importante ressaltar a morosidade na 

reavaliação do princípio ativo carbofuran, que está sendo realizada pela ANVISA desde 

2008 e ainda não foi concluída. 

Para estudos futuros, sugerimos que os efeitos dos agrotóxicos diuron e carbofuran, 

isolados e em mistura, sobre comunidades planctônicas e suas implicações ecológicas nos 

ecossistemas aquáticos sejam avaliados em estudos experimentais in situ, como os 

mesocosmos (cenários mais complexos e realistas), os quais poderão fornecer informações 

necessárias para uma compreensão mais aprofundada dos efeitos dos mesmos e de suas 

interações com fatores ambientais.   
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APÊNDICE A – Resultados Referentes ao Capítulo 1 
 
 
Curva de crescimento da microalga  
 
 

 
Figura 1. Crescimento populacional da microalga Raphidocelis subcapitata durante 12 dias 
de cultivo. Condições de cultivo: meio LC Oligo, iluminação contínua (4306 lux), 
temperatura controlada a 25± 1ºC e agitação manual três vezes ao dia. n = 4; média ± desvio 
padrão. 
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Análises Químicas 
 

 
Figura 2. Cromatograma do composto diuron na concentração de 1 mg L-1, analisado por 
HPLC-DAD (tempo de retenção = 4,111 min). 
 
 

 
Figura 3. Cromatograma do composto carbofuran na concentração de 1 mg L-1, analisado 
por HPLC-DAD (tempo de retenção = 3,548 min). 
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Figura 4. Curva analítica para o composto diuron (concentrações de 0,01 a 4,00 mg L-1).  
 
 
 

 
Figura 5. Curva analítica para o composto carbofuran (concentrações de 0,25 a 32,00 mg L-

1). 
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Figura 6. Concentrações nominais e reais dos compostos diuron e carbofuran nas soluções-
teste utilizadas nos testes de toxicidade individuais. Em A, concentrações nominais de diuron 
padrão de 1 a 6, respectivamente: 1,25; 2,5; 5; 10; 20 e 40 µg L-1 e as concentrações reais de 
diuron. Em B, concentrações nominais de diuron do produto formulado de 1 a 6, 
respectivamente: 1,25; 2,5; 5; 10; 20 e 40 µg L-1 e as concentrações reais de diuron do 
produto comercial. Em C, concentrações nominais de carbofuran padrão de 1 a 7, 
respectivamente: 400, 800, 1600, 3200, 6400, 12800 e 25600 µg L-1 e as concentrações reais 
de carbofuran. Em D, concentrações nominais de carbofuran do produto formulado de 1 a 7, 
respectivamente: 400, 800, 1600, 3200, 6400, 12800 e 25600 µg L-1 e as concentrações reais 
de carbofuran do produto comercial.  
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Tabela 1. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 23 
combinações utilizadas no teste de toxicidade da mistura. 

 
 

 
 
Tabela 2. Contagem da densidade de algas do teste de sensibilidade de R. subcapitata 
exposta ao cloreto de sódio (96 h) por citometria de fluxo e microscopia ótica. 

 
 

 

 

Diuron (µg L-1) Carbofuran (µg L-1) Diuron (µg L-1) Carbofuran (µg L-1)
1 1,40 2270 1,33 2152
2 1,40 3400 1,35 3235
3 1,40 5670 1,34 5441
4 1,40 7940 1,36 7656
5 2,79 1130 2,65 1131
6 2,79 2270 2,68 2314
7 2,79 4540 2,75 4474
8 2,79 6800 2,74 6768
9 4,19 1130 4,14 1125
10 4,19 3400 4,23 3340
11 4,19 5670 4,19 5441
12 5,59 2270 5,59 2269
13 5,59 4540 5,60 4419
14 5,59 9070 5,60 8893
15 6,98 1130 7,06 1156
16 6,98 3400 7,16 3355
17 8,38 2270 8,58 2286
18 8,38 6800 8,51 6631
19 8,38 9070 8,38 8933
20 9,77 1130 9,69 1157
21 11,17 4540 11,10 4498
22 11,17 6800 10,99 6715
23 11,17 9070 11,07 8869

Concentração nominal
Combinações

Concentração real

Citometria de fluxo Microscopia óptica

Densidade (x 10-6 cel mL-1) Densidade (x 10-6 cel mL-1)
0,0 3,36 ± 0,44 3,18 ± 0,40

0,5 3,01 ± 0,66 2,94 ± 0,58

2,0 2,27 ± 0,11 2,15 ± 0,12

3,5 1,27 ± 0,05 1,34 ± 0,12

5,0 0,14 ± 0,01 0,13 ± 0,01

6,5 0,06 ± 0,001 0,06 ± 0,003

Concentrações (g L-1)
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APÊNDICE B – Resultados Referentes ao Capítulo 2 

 
Análises químicas 
 

 
Figura 1. Cromatograma do composto diuron na concentração de 10 mg L-1, analisado por 
HPLC-DAD (tempo de retenção = 4,296 min). 
 

 
Figura 2. Cromatograma do composto carbofuran na concentração de 10 mg L-1, analisado 
por HPLC-DAD (tempo de retenção = 3,678 min). 
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Figura 3. Curva analítica para o composto diuron (concentrações de 0,5 a 40,0 mg L-1) 
utilizada para a quantificação das concentrações deste composto nas soluções-teste dos testes 
de toxicidade crônica. 
 
 
 

 
Figura 4. Curva analítica para o composto diuron (concentrações de 0,5 a 240,0 mg L-1) 
utilizada para a quantificação das concentrações deste composto nas soluções-teste dos testes 
de toxicidade aguda. 

y = 109,93x + 0,3708
R² = 0,9999

0

500

1000

1500

2000

2500

3000

3500

4000

4500

5000

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45

Á
re

a 
(m

A
U

)

Concentração de diuron (mg L-1)

y = 91,741x + 498,538
R² = 0,990

0

5000

10000

15000

20000

25000

0 50 100 150 200 250 300

Á
re

a 
(m

A
U

)

Concentração de diuron (mg L-1)



211 

 

 

 

 
Figura 5. Curva analítica para o composto carbofuran (concentrações de 0,25 a 40,0 mg L-

1) utilizada para a quantificação das concentrações deste composto nas soluções-teste dos 
testes de toxicidade crônica. 
 

 

 

 
Figura 6. Curva analítica para o composto carbofuran (concentrações de 0,25 a 240,0 mg L-

1) utilizada para a quantificação das concentrações deste composto nas soluções-teste dos 
testes de toxicidade aguda. 
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Figura 7. Concentrações nominais e reais de diuron nas soluções-teste utilizadas nos testes 
de toxicidade. Em A, concentrações nominais de diuron padrão de 1 a 5, respectivamente: 
40, 60, 100, 120 e 140 mg L-1 para os testes de toxicidade aguda e as concentrações reais de 
diuron. Em B, concentrações nominais de diuron do produto comercial de 1 a 5, 
respectivamente: 14, 28, 56, 112 e 224 mg L-1 para os testes de toxicidade aguda e as 
concentrações reais de diuron. Em C, concentrações nominais de diuron padrão de 1 a 6, 
respectivamente: 0,88, 1,75, 3,5, 7,0, 14,0 e 28,0 mg L-1 para os testes de toxicidade aguda 
e as concentrações reais de diuron. Em D, concentrações nominais de diuron do produto 
comercial de 1 a 6, respectivamente: 0,88, 1,75, 3,5, 7,0, 14,0 e 28,0 mg L-1 para os testes de 
toxicidade aguda e as concentrações reais de diuron. 
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Figura. 8. Concentrações nominais e reais de carbofuran nas soluções-teste utilizadas nos 
testes de toxicidade. Em A, concentrações nominais de carbofuran padrão de 1 a 5, 
respectivamente: 120, 150, 180, 210 e 240 mg L-1 para os testes de toxicidade aguda e as 
concentrações reais de carbofuran. Em B, concentrações nominais de carbofuran do produto 
comercial de 1 a 5, respectivamente: 60, 90, 120, 150 e 180 mg L-1 para os testes de 
toxicidade aguda e as concentrações reais de carbofuran. Em C, concentrações nominais de 
carbofuran padrão de 1 a 6, respectivamente: 1,88, 3,75, 7,5, 15,0, 30,0 e 60,0 mg L-1 para 
os testes de toxicidade crônica e as concentrações reais de carbofuran. Em D, concentrações 
nominais de carbofuran do produto comercial de 1 a 6, respectivamente: 0,47, 0,94, 1,88, 
3,75, 7,5 e 15,0 mg L-1 para os testes de toxicidade crônica e as concentrações reais de 
carbofuran.  
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Curva de Crescimento  

 
Figura 9. Crescimento populacional do protozoário Paramecium caudatum após 240 horas 
de cultivo. Condições de cultivo: água mineral Minalba® acrescida de bactérias E. 
aerogenes; temperatura controlada a 25 ± 1oC; fotoperíodo de 12 h luz: 12 h escuro e pH de 
7,5-8,0. n = 3; média ± desvio-padrão. 
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APÊNDICE C – Resultados Referentes ao Capítulo 3 
 
Análises Químicas 
 

 
Figura 1. Cromatograma do composto diuron na concentração de 2 mg L-1, analisado por 
HPLC-DAD (tempo de retenção = 4,198 min). 
 
 

 
Figura 2. Cromatograma do composto carbofuran na concentração de 2 mg L-1, analisado 
por HPLC-DAD (tempo de retenção = 3,520 min).  
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Figura 3. Curva analítica para o composto diuron (concentrações de 0,01 a 32,00 mg L-1). 
 
 
 

 
Figura 4. Curva analítica para o composto carbofuran (concentrações de 0,025 a 2,00 mg  
L-1).  
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Figura 5. Concentrações nominais e reais de diuron nas soluções-teste utilizadas nos testes 
de toxicidade. Em A, concentrações nominais de diuron padrão de 1 a 5, respectivamente: 
2000, 4000, 8000, 16000 e 32000 µg L-1 para os testes de toxicidade aguda e as concentrações 
reais de diuron. Em B, concentrações nominais de diuron do produto comercial de 1 a 5, 
respectivamente: 400, 800, 1200, 1600 e 2000 µg L-1 para os testes de toxicidade aguda e as 
concentrações reais de diuron. Em C, concentrações nominais de diuron padrão de 1 a 8, 
respectivamente: 125, 250, 500, 1000, 2000, 4000, 6000 e 8000 µg L-1 para os testes de 
toxicidade crônica e as concentrações reais de diuron. Em D, concentrações nominais de 
diuron do produto comercial de 1 a 7, respectivamente: 12,5, 25, 50, 100, 200, 400 e 800 µg 
L-1 para os testes de toxicidade crônica e as concentrações reais de diuron. 
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Figura 6. Concentrações nominais e reais de carbofuran nas soluções-teste utilizadas nos 
testes de toxicidade. Em A, concentrações nominais de carbofuran padrão de 1 a 5, 
respectivamente: 0,16, 0,33, 0,65, 1,3 e 2,6 µg L-1 para os testes de toxicidade aguda e as 
concentrações reais de carbofuran. Em B, concentrações nominais de carbofuran do produto 
comercial de 1 a 5, respectivamente: 0,60, 0,96, 1,54, 2,46 e 3,93 µg L-1 para os testes de 
toxicidade aguda e as concentrações reais de carbofuran. Em C, concentrações nominais de 
carbofuran padrão de 1 a 6, respectivamente: 0,09, 0,15, 0,23, 0,38, 0,60, 0,96 µg L-1 para 
os testes de toxicidade crônica e as concentrações reais de carbofuran. Em D, concentrações 
nominais de carbofuran do produto comercial de 1 a 6, respectivamente: 0,09, 0,15, 0,23, 
0,38, 0,60, 0,96 µg L-1 para os testes de toxicidade crônica e as concentrações reais de 
carbofuran.  
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Testes de sensibilidade 
 

 
Figura 7. Faixa de sensibilidade de C. silvestrii (CE50-48h) à substância de referência cloreto 
de sódio com base nos resultados de 10 testes de toxicidade aguda. Os limites superior e 
inferior correspondendo a intervalos de confiança de 95% foram 0,95 e 1,39 g L-1, 
respectivamente.  
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APÊNDICE D – Resultados Referentes ao Capítulo 4 
 
 
Análises químicas 
 
 
Tabela 1. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 25 
combinações utilizadas no teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos padrões 
realizado com Paramecium caudatum. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)
1 40 120 40 117
2 40 150 41 152
3 40 180 41 184
4 40 210 41 197
5 40 240 41 227
6 60 120 63 116
7 60 150 63 152
8 60 180 63 183
9 60 210 63 195
10 60 240 62 229
11 100 120 102 128
12 100 150 106 152
13 100 180 107 190
14 100 210 105 192
15 100 240 104 233
16 120 120 130 127
17 120 150 128 155
18 120 180 128 186
19 120 210 126 211
20 120 240 125 234
21 140 120 147 124
22 140 150 149 152
23 140 180 147 184
24 140 210 149 210
25 140 240 148 240

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 2. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 25 
combinações utilizadas no teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos comerciais 
realizado com Paramecium caudatum.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)
1 14 60 13 57
2 14 90 14 90
3 14 120 14 119
4 14 150 14 151
5 14 180 14 181
6 28 60 27 61
7 28 90 27 91
8 28 120 28 120
9 28 150 28 151
10 28 180 28 183
11 56 60 58 61
12 56 90 58 90
13 56 120 58 120
14 56 150 58 152
15 56 180 58 182
16 112 60 115 60
17 112 90 115 90
18 112 120 115 121
19 112 150 115 152
20 112 180 115 183
21 224 60 217 62
22 224 90 221 94
23 224 120 222 126
24 224 150 220 157
25 224 180 223 188

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 3. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 23 
combinações utilizadas no teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos padrões 
realizado com Paramecium caudatum.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)
1 0,89 5,74 0,83 5,62
2 0,89 8,61 0,82 8,43
3 0,89 14,34 0,83 14,17
4 0,89 20,08 0,83 19,96
5 1,78 2,87 1,70 2,99
6 1,78 5,74 1,70 5,79
7 1,78 11,48 1,71 11,52
8 1,78 17,21 1,72 17,46
9 2,66 2,87 2,69 2,99
10 2,66 8,61 2,69 8,98
11 2,66 14,34 2,72 14,58
12 3,55 5,74 3,59 5,99
13 3,55 11,48 3,55 11,90
14 3,55 22,95 3,53 23,40
15 4,44 2,87 4,64 3,12
16 4,44 8,61 4,66 9,26
17 5,33 5,74 5,61 5,99
18 5,33 17,21 5,60 18,25
19 5,33 22,95 5,58 24,25
20 6,21 2,87 6,56 2,98
21 7,10 11,48 7,22 12,37
22 7,10 17,21 7,25 18,39
23 7,10 22,95 7,25 24,57

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 4. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 23 
combinações utilizadas no teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos comerciais 
realizado com Paramecium caudatum.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)
1 0,85 1,25 0,79 1,17
2 0,85 1,87 0,78 1,77
3 0,85 3,11 0,80 3,01
4 0,85 4,36 0,79 4,31
5 1,70 0,62 1,54 0,58
6 1,70 1,25 1,54 1,20
7 1,70 2,49 1,54 2,49
8 1,70 3,74 1,56 3,73
9 2,54 0,62 2,35 0,58
10 2,54 1,87 2,45 1,87
11 2,54 3,11 2,47 3,21
12 3,39 1,25 3,44 1,26
13 3,39 2,49 3,53 2,67
14 3,39 4,98 3,57 5,45
15 4,24 0,62 4,44 0,67
16 4,24 1,87 4,46 2,03
17 5,09 1,25 5,38 1,35
18 5,09 3,74 5,38 4,04
19 5,09 4,98 5,48 5,39
20 5,93 0,62 5,70 0,65
21 6,78 2,49 6,67 2,72
22 6,78 3,74 6,73 4,08
23 6,78 4,98 6,76 5,45

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 5. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 25 
combinações utilizadas no teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos padrões 
realizado com Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)

1 2,00 0,16 x 10-3 2,04 0,16  x 10-3

2 2,00 0,33 x 10-3 2,04 0,34  x 10-3

3 2,00 0,65 x 10-3 2,07 0,66  x 10-3

4 2,00 1,30 x 10-3 2,07 1,32  x 10-3

5 2,00 2,60 x 10-3 2,06 2,69  x 10-3

6 4,00 0,16 x 10-3 3,94 0,16  x 10-3

7 4,00 0,33 x 10-3 3,98 0,33  x 10-3

8 4,00 0,65 x 10-3 4,00 0,67  x 10-3

9 4,00 1,30 x 10-3 3,95 1,32  x 10-3

10 4,00 2,60 x 10-3 3,96 2,67  x 10-3

11 8,00 0,16 x 10-3 7,95 0,16  x 10-3

12 8,00 0,33 x 10-3 8,05 0,32  x 10-3

13 8,00 0,65 x 10-3 7,97 0,65  x 10-3

14 8,00 1,30 x 10-3 7,97 1,29  x 10-3

15 8,00 2,60 x 10-3 7,74 2,66  x 10-3

16 16,00 0,16 x 10-3 15,54 0,16  x 10-3

17 16,00 0,33 x 10-3 15,50 0,33  x 10-3

18 16,00 0,65 x 10-3 15,44 0,65  x 10-3

19 16,00 1,30 x 10-3 15,61 1,28  x 10-3

20 16,00 2,6 x 10-3 15,30 2,65  x 10-3

21 32,00 0,16 x 10-3 30,74 0,16  x 10-3

22 32,00 0,33 x 10-3 31,05 0,32  x 10-3

23 32,00 0,65 x 10-3 31,14 0,67  x 10-3

24 32,00 1,30 x 10-3 31,34 1,33  x 10-3

25 32,00 2,60 x 10-3 31,09 2,67  x 10-3

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 6. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 25 
combinações utilizadas no teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos comerciais 
realizado com Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)

1 0,40 0,60 x 10-3 0,43 0,63 x 10-3

2 0,40 0,96 x 10-3 0,42 1,02 x 10-3

3 0,40 1,54 x 10-3 0,42 1,55 x 10-3

4 0,40 2,46 x 10-3 0,42 2,70 x 10-3

5 0,40 3,93 x 10-3 0,39 4,16 x 10-3

6 0,80 0,60 x 10-3 0,81 0,62 x 10-3

7 0,80 0,96 x 10-3 0,82 0,97 x 10-3

8 0,80 1,54 x 10-3 0,82 1,63 x 10-3

9 0,80 2,46 x 10-3 0,82 2,54 x 10-3

10 0,80 3,93 x 10-3 0,80 4,14 x 10-3

11 1,20 0,60 x 10-3 1,21 0,62 x 10-3

12 1,20 0,96 x 10-3 1,21 0,91 x 10-3

13 1,20 1,54 x 10-3 1,20 1,54 x 10-3

14 1,20 2,46 x 10-3 1,21 2,55 x 10-3

15 1,20 3,93 x 10-3 1,21 4,10 x 10-3

16 1,60 0,60 x 10-3 1,65 0,59 x 10-3

17 1,60 0,96 x 10-3 1,67 0,96 x 10-3

18 1,60 1,54 x 10-3 1,64 1,57 x 10-3

19 1,60 2,46 x 10-3 1,65 2,54 x 10-3

20 1,60 3,93 x 10-3 1,65 4,08 x 10-3

21 2,00 0,60 x 10-3 2,08 0,57 x 10-3

22 2,00 0,96 x 10-3 2,09 0,90 x 10-3

23 2,00 1,54 x 10-3 2,07 1,52 x 10-3

24 2,00 2,46 x 10-3 2,08 2,53 x 10-3

25 2,00 3,93 x 10-3 2,07 4,09 x 10-3

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 7. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 23 
combinações utilizadas no teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos padrões 
realizado com Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)

1 0,71 0,21 x 10-3 0,76 0,21 x 10-3

2 0,71 0,31 x 10-3 0,76 0,31 x 10-3

3 0,71 0,51 x 10-3 0,76 0,52 x 10-3

4 0,71 0,72 x 10-3 0,76 0,73 x 10-3

5 1,41 0,10 x 10-3 1,44 0,10 x 10-3

6 1,41 0,21 x 10-3 1,44 0,21 x 10-3

7 1,41 0,41 x 10-3 1,44 0,41 x 10-3

8 1,41 0,62 x 10-3 1,43 0,62 x 10-3

9 2,12 0,10 x 10-3 2,14 0,10 x 10-3

10 2,12 0,31 x 10-3 2,13 0,31 x 10-3

11 2,12 0,51 x 10-3 2,11 0,52 x 10-3

12 2,83 0,21 x 10-3 2,88 0,20 x 10-3

13 2,83 0,41 x 10-3 2,85 0,41 x 10-3

14 2,83 0,82 x 10-3 2,84 0,83 x 10-3

15 3,53 0,10 x 10-3 3,53 0,10 x 10-3

16 3,53 0,31 x 10-3 3,51 0,31 x 10-3

17 4,24 0,21 x 10-3 4,30 0,21 x 10-3

18 4,24 0,62 x 10-3 4,25 0,62 x 10-3

19 4,24 0,82 x 10-3 4,25 0,83 x 10-3

20 4,94 0,10 x 10-3 4,90 0,11 x 10-3

21 5,65 0,41 x 10-3 5,78 0,41 x 10-3

22 5,65 0,62 x 10-3 5,76 0,62 x 10-3

23 5,65 0,82 x 10-3 5,76 0,81 x 10-3

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Tabela 8. Concentrações nominais e reais de diuron e carbofuran nas soluções-teste das 23 
combinações utilizadas no teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos comerciais 
realizado com Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1) Diuron (mg L-1) Carbofuran (mg L-1)

1 0,08 0,19 x 10-3 0,08 0,18 x 10-3

2 0,08 0,28 x 10-3 0,08 0,29 x 10-3

3 0,08 0,47 x 10-3 0,08 0,49 x 10-3

4 0,08 0,66 x 10-3 0,08 0,69 x 10-3

5 0,17 0,09 x 10-3 0,17 0,09 x 10-3

6 0,17 0,19 x 10-3 0,17 0,19 x 10-3

7 0,17 0,38 x 10-3 0,17 0,38 x 10-3

8 0,17 0,56 x 10-3 0,17 0,59 x 10-3

9 0,25 0,09 x 10-3 0,25 0,28 x 10-3

10 0,25 0,28 x 10-3 0,25 0,28 x 10-3

11 0,25 0,47 x 10-3 0,25 0,48 x 10-3

12 0,34 0,19 x 10-3 0,34 0,18 x 10-3

13 0,34 0,38 x 10-3 0,34 0,38 x 10-3

14 0,34 0,75 x 10-3 0,34 0,78 x 10-3

15 0,42 0,09 x 10-3 0,42 0,10 x 10-3

16 0,42 0,28 x 10-3 0,42 0,28 x 10-3

17 0,50 0,19 x 10-3 0,51 0,20 x 10-3

18 0,50 0,56 x 10-3 0,51 0,60 x 10-3

19 0,50 0,75 x 10-3 0,52 0,78 x 10-3

20 0,59 0,09 x 10-3 0,59 0,09 x 10-3

21 0,67 0,38 x 10-3 0,67 0,38 x 10-3

22 0,67 0,56 x 10-3 0,67 0,61 x 10-3

23 0,67 0,75 x 10-3 0,68 0,77 x 10-3

Combinações
Concentração nominal Concentração real
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Testes de toxicidade das misturas 
 
 
Tabela 9. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do teste 
de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran padrão para o 
protozoário Paramecium caudatum. 

 
 
 
 
Tabela 10. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran comerciais para o 
protozoário Paramecium caudatum. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 1,00 0,93 0,88 0,93 1,00 1,00 1,00 1,00

β Diuron 1,76 2,94 4,65 2,87 2,44 1,39 0,56 0,56

β Carbofuran 7,20 9,28 10,14 9,26 10,26 3,23 2,88 2,88

CL50 para Diuron 97,78 96,37 93,66 96,37 74,06 21,43 21,48 21,48

CL50 para Carbofuran 170,03 172,61 182,73 172,61 165,10 88,9088,93 88,93

a - 0,88 -0,99 -0,40 - 1,65 0,24 -0,22

bDR/DL - - 4,65 2,00 - - 0,16 2,00

SS 80,73 67,02 42,72 86,21 73,57 392,30 294,99 302,72

r 2 0,61 0,67 0,79 0,58 0,64 -0,92 -0,44 -0,48

Teste χ2 ou F 123,96 13,72 24,29 -19,19 131,13 - - -

df - 1,00 1,00 1,00 - - - -

p (χ2 ou F) 7,60x10-26 2,13x10-4 8,28x10-7 - 2,23x10-27 - - -

Adição de Concentração Ação Independente

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 1,00 0,95 0,95 0,95 1,00 0,99 0,99 1,00

β Diuron 1,66 3,22 3,22 3,21 2,51 2,51 2,51 2,23

β Carbofuran 6,09 8,13 8,13 8,13 5,89 6,59 6,59 5,99

CL50 para Diuron 78,09 80,51 80,51 80,51 67,77 67,50 67,49 65,42

CL50 para Carbofuran 105,73 98,67 98,67 98,67 89,21 96,53 96,53 95,51

a - 1,31 0,04 -0,10 - -0,30 -0,31 1,06

bDR/DL - - 0,02 2,00 - - 0,01 1,87

SS 90,61 43,16 133,58 117,13 40,27 33,77 33,77 33,05

r 2 0,64 0,83 0,47 0,54 0,84 0,87 0,87 0,87

Teste χ2 ou F 163,61 47,44 -90,42 -73,96 213,95 6,50 0,00 0,72

df - 1,00 1,00 1,00 - 1,00 1,00 1,00

p (χ2 ou F) 2,46x10-34 5,67x10-12 - - 3,76x10-45 0,01 1,00 0,40

Adição de Concentração Ação Independente
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Tabela 11. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran padrão para o 
protozoário Paramecium caudatum. 

 
 
 
 
 
Tabela 12. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran comerciais para 
o protozoário Paramecium caudatum. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 61,78 62,28 62,30 61,95 54,24 62,37 61,94 62,19

β Diuron 0,90 0,89 0,89 0,91 1,25 0,83 0,86 0,90

β Carbofuran 0,50 0,51 0,52 0,53 0,61 0,48 0,46 0,54

CI50 para Diuron 7,40 6,67 6,72 6,95 11,84 7,31 7,09 7,20

CI50 para Carbofuran 25,17 20,54 20,12 22,06 47,02 19,07 22,7719,40

a - 0,80 1,05 -0,002 - 1,69 0,86 -0,08

bDR/DL - - -0,45 209,74 - - 1,48 35,02

SS 162,66 143,02 142,76 150,62 350,27 150,94 141,73 142,37

r 2 0,95 0,95 0,95 0,95 0,89 0,95 0,95 0,95

Teste χ2 ou F 140,16 4,63 0,07 -1,86 60,93 30,31 2,27 2,10

df - 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00

p (χ2 ou F) 2,21x10-19 0,03 0,80 - 3,03x10-14 3,69x10-8 0,13 0,15

Adição de Concentração Ação Independente

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 65,14 64,97 64,88 65,04 60,09 65,90 65,57 65,73

β Diuron 0,73 0,73 0,72 0,71 0,82 0,68 0,65 0,73

β Carbofuran 0,71 0,70 0,72 0,69 0,72 0,60 0,66 0,64

CI50 para Diuron 4,84 5,14 6,17 5,11 8,35 5,13 6,04 5,19

CI50 para Carbofuran 4,39 4,63 4,01 4,64 7,69 4,72 4,13 4,73

a - -0,34 1,95 0,03 - 1,20 2,20 -0,02

bDR/DL - - -5,01 12,05 - - -2,19 77,18

SS 331,98 327,64 277,05 324,88 419,04 268,59 241,17 275,53

r 2 0,92 0,92 0,93 0,92 0,89 0,93 0,94 0,93

Teste χ2 ou F 83,45 0,47 6,51 0,78 64,50 16,01 3,88 -0,92

df - 1,00 2,00 2,00 - 1,00 1,00 1,00

p (χ2 ou F) 3,85x10-16 0,492 0,039 0,678 1,39x10-14 6,29x10-5 0,049 -

Adição de Concentração Ação Independente
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Tabela 13. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran padrão para o 
cladócero Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
Tabela 14. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade aguda da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran comerciais para o 
cladócero Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 0,95 0,89 0,89 0,96 0,99 0,99 0,93 1,00

β Diuron 2,73 2,99 2,82 2,01 3,50 2,76 3,16 1,92

β Carbofuran 4,71 10,52 12,79 3,59 3,50 5,67 4,37 2,17

CE50 para Diuron 6,42 8,41 8,42 7,13 9,03 9,03 9,03 9,03

CE50 para Carbofuran0,88 x 10-3 1,24 x 10-3 1,25 x 10-3 0,99 x 10-3 1,05 x 10-3 0,93 x 10-3 0,98 x 10-3 1,01 x 10-3

a - -1,31 -0,62 1,93 - -6,36 -6,55 0,79

bDR/DL - - -1,43 1,56 - - 0,70 19,99

SS 27,16 21,88 21,17 17,86 205,40 38,60 20,83 27,31

r 2 0,93 0,94 0,94 0,95 0,46 0,90 0,94 0,93

Teste χ2 ou F 351,11 5,28 0,71 4,02 172,86 166,81 17,77 11,29

df - 1,00 1,00 1,00 - 1,00 1,00 1,00

p (χ2 ou F) 1,01 x 10-74 0,021 0,398 0,045 2,54 x 10-36 3,69 x 10-38 2,49 x 10-5 78,11 x 10-5

Adição de Concentração Ação Independente

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 1,27 0,94 0,98 0,99 1,06 4,44 3,90 4,30

β Diuron 1,16 4,50 5,18 4,48 2,37 0,66 0,63 0,63

β Carbofuran 3,27 4,84 4,35 4,82 4,68 4,01 4,01 4,01

CE50 para Diuron 1,16 1,20 1,20 1,20 1,16 0,05 0,05 0,05

CE50 para Carbofuran0,89 x 10-3 1,00 x 10-3 0,78 x 10-3 1,20 x 10-3 1,14 x 10-3 0,66 x 10-3 0,71 x 10-3 0,71 x 10-3

a - 2,44 0,96 -0,18 - 4,24 0,003 -0,003

bDR/DL - - 3617,00 2,00 - - 0,003 2,00

SS 88,96 45,56 73,28 127,64 50,78 16,72 77,12 120,38

r 2 0,74 0,87 0,78 0,62 0,85 0,95 0,77 0,64

Teste χ2 ou F 249,91 43,40 -27,72 -82,08 288,10 34,05 -60,40 -103,66

df - 1,00 1,00 1,00 - 1,00 1,00 1,00

p (χ2 ou F) 6,79 x 10-53 4,46 x 10-11 - - 3,99 x 10-61 5,36 x 10-9 - -

Adição de Concentração Ação Independente
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Tabela 15. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran padrão para o 
cladócero Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 
 
 
Tabela 16. Parâmetros e testes de ajuste dos modelos de referência obtidos na análise do 
teste de toxicidade crônica da mistura dos agrotóxicos diuron e carbofuran comerciais para 
o cladócero Ceriodaphnia silvestrii. 

 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 16,63 16,52 16,53 16,33 16,24 16,41 16,37 16,46

β Diuron 4,46 3,74 3,97 4,40 3,78 3,43 3,62 3,50

β Carbofuran 0,98 1,41 1,43 1,82 1,49 1,41 1,45 1,66

CE50 para Diuron 6,92 6,43 6,51 6,54 6,64 6,53 6,60 6,43

CE50 para Carbofuran1,56 x 10-3 0,86 x 10-3 0,81 x 10-3 0,85 x 10-3 0,92 x 10-3 0,86 x 10-3 0,83 x 10-3 0,82 x 10-3

a - 1,56 2,29 -0,01 - 0,47 0,95 -0,56

bDR/DL - - -1,30 109,75 - - -1,10 3,83

SS 47,68 21,44 20,80 23,09 24,52 23,45 23,21 21,85

r 2 0,87 0,94 0,94 0,94 0,93 0,94 0,94 0,94

Teste χ2 ou F 51,31 27,97 1,06 -2,59 106,84 1,56 0,37 2,49

df - 1,00 1,00 1,00 - 1,00 1,00 1,00

p (χ2 ou F) 5,40 x 10-13 1,23 x 10-7 0,30 - 2,69 x 10-17 0,21 0,55 0,11

Adição de Concentração Ação Independente

CA S/A DR DL IA S/A DR DL
max 16,57 16,60 16,47 16,52 15,38 16,98 16,44 16,69

β Diuron 1,27 1,32 1,42 1,33 1,10 0,71 0,96 1,29

β Carbofuran 0,26 0,29 0,22 0,56 0,38 0,34 0,27 0,76

CE50 para Diuron 0,78 0,74 0,70 0,74 1,60 1,26 1,05 0,74

CE50 para Carbofuran1,36 x 10-3 1,02 x 10-3 2,32 x 10-3 0,78 x 10-3 2,30 x 10-3 0,87 x 10-3 1,95 x 10-3 0,64 x 10-3

a - 0,70 -7,27 -2,23 - 1,27 -1,37 -3,73

bDR/DL - - 9,91 1,22 - - 3,99 2,30

SS 25,26 24,89 22,30 20,14 45,12 36,25 32,69 15,96

r 2 0,87 0,87 0,89 0,90 0,77 0,81 0,83 0,92

Teste χ2 ou F 48,76 0,51 4,24 7,71 24,11 1,00 1,00 1,00

df - 1,00 2,00 2,00 - 7,44 3,52 27,90

p (χ2 ou F) 1,82 x 10-12 0,48 0,12 0,02 7,28 x 10-9 0,006 0,06 1,28 x 10-7

Adição de Concentração Ação Independente
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APÊNDICE E – Fotos 
 
 

 

       
Figura 1. Sequência de fotos mostrando os processos de SPE (extração de fase sólida) em 
laboratório. A) Condicionamento dos cartuchos; B) Retenção dos analitos das soluções-teste 
nos cartuchos; C) Eluição dos analitos dos cartuchos; D) Evaporação com nitrogênio (Fotos: 
Adrislaine S. Mansano, 2016). 
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Figura 2. Vista geral de um cultivo da alga Raphidocelis subcapitata em laboratório. A) 
Inóculos-estoque das algas mantidos em meio Chu-12; B) Pré-inóculo dos testes de 
toxicidade cultivados em meio LC Oligo; C) Imagem do organismo-teste Raphidocelis 
subcapitata (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
 
 

                          
Figura 3. Vista geral de um cultivo do protozoário Paramecium caudatum em laboratório. 
A) Meio de cultivo: água mineral Minalba® estéril suplementado com a bactéria 
Enterobacter aerogenes; B) Tubo de ensaio contendo ágar inclinado (2%), um grão de arroz 
com casca estéril e meio de cultivo; C) Imagem do organismo-teste Paramecium caudatum 
(Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
 
 

 
Figura 4. Vista geral de um cultivo do cladócero Ceriodaphnia silvestrii em laboratório. A) 
Cultivo da alga Raphidocelis subcapitata utilizada como alimento para o cladócero; B) 

A B C 

A B C 

C B A 
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Béquer de 2L com meio água reconstituída; C) Imagem do organismo-teste Ceriodaphnia 
silvestrii (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
 
 
 

 
Figura 5. Vista geral do teste de toxicidade aguda utilizando o protozoário Paramecium 
caudatum como organismo-teste. Os experimentos foram realizados em vidros de relógio 
sustentados individualmente dentro de placas de Petri (A) e mantidos em incubadora com 
temperatura controlada a 25 ± 1oC, sem adição de al imento e na ausência de luz (B) (Fotos: 
Adrislaine S. Mansano, 2016).  
 
 
 
 

 
Figura 6. Fotografias em microscópio ótico ilustrando os efeitos de toxicidade aguda dos 
agrotóxicos diuron e carbofuran sobre o protozoário Paramecium caudatum.  Células sem 
movimento ciliar (A), deformadas (B e C) ou lisadas (D) foram consideradas indivíduos 
mortos nos testes de toxicidade aguda (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
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Figura 7. Vista geral do teste de toxicidade crônica utilizando o protozoário Paramecium 
caudatum como organismo-teste. Os experimentos foram realizados em tubos de ensaio 
contendo 5 mL de solução-teste, 1 grão de arroz com casca estéril e 50 protozoários (A) e 
mantidos em incubadora com temperatura controlada a 25 ± 1oC e fotoperíodo de 12 h luz: 
12 h escuro (B) (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
 
 
  

 

      
Figura 8. Vista geral do teste de toxicidade aguda utilizando o cladócero Ceriodaphnia 
silvestrii como organismo-teste. Os experimentos foram realizados em copos de 
polipropileno não-tóxicos contendo 10 mL de solução-teste e cinco neonatos em cada réplica 
(A) e mantidos em incubadora com temperatura controlada a 25 ± 1oC, sem adição de 
alimento e na ausência de luz (B) (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
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Figura 9. Vista geral do teste de toxicidade crônica utilizando o cladócero Ceriodaphnia 
silvestrii como organismo-teste. Os experimentos foram realizados em copos de 
polipropileno não-tóxicos contendo 15 mL de solução-teste e um neonato em cada réplica 
(A) e mantidos em incubadora com temperatura controlada a 25 ± 1oC e fotoperíodo de 12 
h luz: 12 h escuro (B) (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
 
 
 

 

 
Figura 10. Vista geral do teste de toxicidade crônica utilizando a alga Raphidocelis 
subcapitata como organismo-teste. Os experimentos foram realizados em frasco Erlenmeyer 
de vidro de 250 mL de capacidade contendo 100 mL de solução-teste e foram mantidos sob 
iluminação contínua (4306 lux), temperatura controlada a 25 ± 1ºC e agitação manual três 
vezes ao dia (A). A manipulação dos frascos-teste foi realizada somente dentro da câmara 
de fluxo laminar para garantir condições assépticas e evitar contaminação no teste (B) 
(Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016).  
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Figura 11. Vista geral do teste de toxicidade de mistura utilizando a alga Raphidocelis 
subcapitata como organismo-teste. A) Frascos-teste no início do experimento; B) Frascos-
teste após 96 horas de exposição às misturas dos compostos; C) Frascos-teste dentro da 
câmara de fluxo laminar para retirada de sub-amostras (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
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Figura 12. Análises em citometria de fluxo. A) Citômetro de fluxo FACSCalibur (Becton 
Dickinson); B) Imagem do resultado da contagem automática de algas obtida com o software 
BD CellQuest Pro 6 (Fotos: Adrislaine S. Mansano, 2016). 
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