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Avaliação ecotoxicológica de misturas de fungicidas nas teias alimentares 

detritívoras em ecossistemas de água doce  

Resumo 

A decomposição da folhada é a principal fonte de nutrientes e energia em 

ecossistemas ribeirinhos, e é assegurada por microrganismos decompositores e 

invertebrados detritívoros. Entre os microrganismos, os hifomicetos aquáticos são um 

grupo de fungos que desempenha um papel fundamental nestas teias alimentares 

baseadas em detritos. Algumas pressões antropogénicas podem afetar este grupo de 

fungos e prejudicar a decomposição da folhada; incluem-se nestas pressões o uso 

intensivo de agroquímicos e fármacos fungicidas que têm como destino final os 

sistemas aquáticos. O objetivo deste estudo foi avaliar os efeitos dos fungicidas 

tebuconazol, azoxistrobina, clotrimazol e miclobutanil na comunidade de fungos 

associada à decomposição da folhada nos rios. Como estas substâncias co-ocorrem 

frequentemente nos sistemas aquáticos, pretendeu-se comparar os seus efeitos 

isoladamente e em misturas binárias. Numa primeira experiência, foram usados 

microcosmos laboratoriais para testar o impacto de concentrações crescentes (4,1 a 2500 

µg L-1) de três fungicidas (tebuconazol, azoxistrobina e clotrimazol) em folhas de 

videira previamente colonizadas por microbiota local. Nenhum dos fungicidas teve 

efeitos na comunidade de fungos, na esporulação ou na decomposição foliar. 

Seguidamente, foi utilizada uma abordagem semelhante para testar o impacto de três 

fungicidas isoladamente (tebuconazol, azoxistrobina e miclobutanil; 15,6 a 4000 µg L-1) 

em folhas de amieiro previamente colonizadas por microbiota local. Em paralelo, 

avaliou-se a resposta da comunidade de fungos a misturas binárias de substâncias com o 

mesmo modo de ação (tebuconazol + miclobutanil) e com modos de ação diferentes 

(tebuconazol + azoxistrobina). Todos os fungicidas causaram reduções significativas na 

esporulação e na riqueza de espécies, mas a azoxistrobina reduziu também a 

decomposição foliar. No caso das misturas binárias com o mesmo modo de ação 

(tebuconazol + miclobutanil) não se verificou interação entre os fungicidas (modelo de 

adição da concentração), mas nas misturas de fungicidas com modos de ação diferentes 

(tebuconazol + azoxistrobina) ocorreu antagonismo entre os tóxicos. Os resultados 

sugerem que estes fungicidas sozinhos e em misturas podem ter efeitos negativos sobre 

os decompositores da folhada e comprometer funções chave do ecossistema. 
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Ecotoxicological evaluation of fungicide mixtures in detritivorous food webs in 

freshwater ecosystems 

Abstract 

Leaf litter decomposition is the main source of nutrients and energy for aquatic 

biota in stream ecosystems and is performed by decomposing microorganisms and 

detritivorous invertebrates. Among the microorganisms, aquatic hyphomycetes are a 

group of fungi that play a key role in these detritus-based food webs. Some 

anthropogenic pressures can affect this group of fungi and impair leaf litter 

decomposition; such pressures include the intensive use of agrochemical and 

pharmaceutical fungicides, which reach aquatic systems. The aim of this study was to 

evaluate the effects of the fungicides tebuconazol, azoxystrobin, clotrimazole and 

myclobutanil in the fungal community associated to the leaf litter decomposition in 

riverine ecosystems. Since these substances often co-occur in aquatic systems, the 

objective was to compare their effects in isolation and in binary mixtures. In a first 

experimental phase, laboratory microcosms were used to test the impact of increasing 

concentrations (4.1 to 2500 μg L-1) of three fungicides (tebuconazole, azoxystrobin and 

clotrimazole) on vine leaves previously colonized by local microbiota. None of the 

fungicides had effects on the fungal community, sporulation or decomposition. Then, 

using a similar approach, the impact of three fungicides (tebuconazole, azoxystrobin 

and myclobutanil; 15.6 to 4000 μg L-1) was separately tested on alder leaves previously 

colonized by local microbiota. In parallel, the response of the fungal community to 

binary mixtures of substances with the same mode of action (tebuconazole + 

myclobutanil) and with different modes of action (tebuconazole + azoxystrobin) was 

evaluated. All fungicides significantly decreased sporulation and species richness, and 

azoxystrobin also reduced leaf mass loss. No interaction between fungicides was 

observed in binary mixtures with the same mode of action (tebuconazole + 

myclobutanil) and a concentration addition model was fitted; in mixtures with different 

modes of action (tebuconazole + azoxystrobin), however, antagonism occurred among 

the toxicants. Results suggest that these fungicides alone and in mixtures may have 

negative effects on leaf litter decomposers, compromising ecosystem functions. 
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1. Introdução  

1.1. A biodiversidade em sistemas de água doce  

Os ecossistemas de água doce são um dos principais provedores de serviços 

fundamentais ao bem-estar humano, tais como água potável, rega, produção de energia, 

reciclagem de nutrientes, suporte de outros ecossistemas, bem como valores culturais, 

recreativos, turismo e educação (Durance et al. 2016). Com o crescimento da população 

humana, a pressão antropogénica sobre os ecossistemas de água doce tem vindo a 

aumentar, ameaçando a biodiversidade aquática e os serviços providenciados por esses 

ecossistemas. Os ecossistemas de água doce fornecem habitat para 6% dos 1,8 milhões 

das espécies conhecidas (Balian et al. 2008). Os cinco fatores que mais têm ameaçado a 

biodiversidade em sistemas de água doce são a sobre-exploração dos recursos, a 

poluição, a alteração do caudal, a destruição e a degradação do habitat e, por último, a 

disseminação e a atividade das espécies invasoras (Dudgeon et al. 2006). Muitos 

estudos têm-se focado nas relações entre a biodiversidade e o funcionamento dos 

ecossistemas (Duffy 2009; Loreau 2010), e demonstrado um efeito positivo da 

diversidade biológica na produtividade e na estabilidade dos processos dos ecossistemas 

(Loreau et al. 2001). No caso dos sistemas aquáticos, processos como a decomposição 

foliar, a produção primária e a reciclagem de nutrientes estão diretamente dependentes 

da biodiversidade existente nesses ecossistemas (Loreau et al. 2001; Hooper et al. 

2005). 

O uso desmesurado dos sistemas aquáticos pela espécie humana  tem trazido 

consequências para estes ecossistemas e os organismos que lá habitam, sendo que a 

poluição foi já considerada uma das maiores causas de perda de biodiversidade aquática 

(Schindler e Gessner 2009). Alguns estudos identificaram como principais fontes de 

poluição a descarga de efluentes domésticos e industriais não tratados, e a libertação de 

pesticidas devido à agricultura intensa (Hooper et al. 2005; Schindler e Gessner 2009). 

A importância que os ecossistemas dulçaquícolas têm para a espécie humana, nas suas 

múltiplas vertentes, torna crucial perceber os impactos que estes sistemas e a sua 

biodiversidade podem estar a sofrer devido à pressão das várias atividades humanas 

(Postel e Richter 2003); tal informação é vital para uma adequada conservação e 

restauro das funções e dos serviços dos ecossistemas de que o ser humano usufrui.  
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1.2. A decomposição em sistemas ribeirinhos  

A decomposição dos detritos vegetais em ecossistemas ribeirinhos é um sistema 

modelo que tem sido usado como medida do funcionamento dos ecossistemas (Pascoal 

et al. 2001, 2003; Pascoal e Cássio 2004; Dunck et al. 2015; Pereira et al. 2016) , para 

estabelecer as relações entre a biodiversidade e as funções do ecossistema (Duarte et al. 

2006; Kominoski et al. 2010; Lecerf e Richardson 2010), bem como para avaliar os 

efeitos das pressões antropogénicas sobre essa relação (Pascoal et al. 2010; Lima-

Fernandes et al. 2015). 

A decomposição da matéria orgânica permite a reciclagem dos nutrientes, sendo um 

processo essencial em todos os ecossistemas de forma a regular a disponibilidade de 

elementos vitais para os organismos (Swift et al. 1979). Em sistemas ribeirinhos de 

baixa ordem, a matéria orgânica alóctone, como as folhas provenientes da vegetação 

ripária, é a fonte principal de carbono e energia devido à baixa produção primária nesses 

sistemas, consequência das baixas temperaturas, e da exposição solar reduzida (devido 

ao sombreamento por parte da vegetação) e dos baixos níveis de nutrientes inorgânicos 

(Benfield 1998; Allan e Castillo 2007). Deste modo, a decomposição da folhada ocupa 

um lugar de destaque enquanto processo ecológico, que é conduzido por fungos, 

bactérias e macroinvertebrados que convertem as folhas e outro material orgânico 

grosseiro (CPOM1) em matéria orgânica fina (FPOM2), matéria orgânica dissolvida, e 

CO2 (figura 1) (Gessner et al. 1999).  

A decomposição da folhada ocorre em três fases distintas: a lixiviação, o 

condicionamento microbiano e o fracionamento biótico e abiótico (Allan e Castillo 

2007). A lixiviação consiste na perda de componentes solúveis, como os açúcares mais 

simples, e também de fenóis e taninos, o que facilita a fase de condicionamento por 

bactérias e fungos (Canhoto e Graça 1996; Casas e Gessner 1999). Na fase de 

condicionamento, o contributo dos fungos, principalmente dos hifomicetos aquáticos, é 

essencial na fase inicial da decomposição, contribuindo maioritariamente para a 

                                                

 

1 CPOM - coarse particulate organic matter (matéria particulada orgânica grosseira) 
2 FPOM - fine particulate organic matter (matéria particulada orgânica fina) 
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degradação da folha através de processos mecânicos e enzimáticos que promovem a 

degradação dos compostos mais recalcitrantes (ex.: lenhina, celulose) difíceis de utilizar 

pelos organismos de níveis tróficos superiores (Benfield 1998; Gessner et al. 2007). A 

ação microbiana é facilitadora da colonização por macroinvertebrados, e os hifomicetos 

aquáticos desempenham um papel central para o aumento da palatabilidade da folha 

para larvas de insetos e invertebrados detritívoros (Graça 2001; Pascoal e Cássio 2004). 

Por último, a fragmentação abiótica da folhada decorre como resultado da ação física da 

água e a fragmentação biótica por ação dos macroinvertebrados detritívoros que se 

alimentam da folha colonizada (Gessner et al. 1999). De entre os macroinvertebrados 

detritívoros, os trituradores apresentam traços adaptativos (ex.: peças bucais capazes de 

recortar a folha condicionada) que lhes permitem transformar a matéria orgânica 

particulada grosseira (CPOM) em FPOM, desempenhando assim um importante papel 

na decomposição (Graça 2001). Muitas destas espécies de invertebrados são presas 

importantes na teia alimentar do rio (ex.: como componentes da dieta de peixes). No 

balanço final de todo o processo, é transferido carbono e energia da matéria vegetal para 

níveis tróficos superiores da teia trófica (Graça e Canhoto 2006).  

 

 

Figura 1. Etapas da decomposição da folhada num rio: lixiviação, condicionamento por fungos 

e bactérias e fragmentação física e biótica (Allan e Castillo 2007). 

  

Os hifomicetos aquáticos são um grupo de fungos filamentosos, ubíquo e 

filogeneticamente heterogéneo, que apresentam traços morfológicos e fisiológicos 

resultantes da adaptação a ambientes lóticos e que justificam o seu sucesso como 

colonizadores e decompositores da folhada nos rios e ribeiros (Bärlocher 2005). Entre 
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estes traços,  inclui-se altas taxas de produção e germinação de conídias (esporos 

assexuados) o que facilita a sua dispersão, a morfologia das conídias (tetrarradiada ou 

sigmoide) o que favorece o contacto com novos substratos, e a capacidade das conídias 

produzirem mucilagem nas extremidades dos seus braços, o que facilita ainda mais a 

adesão aos novos substratos que colonizam (Read et al. 1992). Adicionalmente, os 

hifomicetos aquáticos têm a capacidade de produzir uma vasta gama de enzimas 

extracelulares, capazes de degradar os polissacarídeos complexos constituintes da 

parede celular de plantas (Gessner et al. 2007). 

1.3. Pressões antropogénicas sobre os ecossistemas aquáticos   

As alterações globais e o crescimento populacional têm levado a um grande 

aumento na pressão para satisfazer as necessidade de alimento, água, energia e 

sequestro de carbono, o que tem levado à intensificação da agricultura, da captação de 

água e do uso de agroquímicos, situação que poderá agravar-se ainda mais no futuro 

próximo (Durance et al. 2016). A agricultura é uma das atividades humanas com maior 

impacto, pois implica a alteração do uso do solo, um uso pouco sustentável da água para 

rega, e a aplicação recorrente de produtos químicos para aumentar a produtividade. Em 

particular, o uso de fertilizantes e pesticidas pode causar a degradação do solo, da água 

e do ar, não havendo limitação do efeito ao local onde é aplicado, já que este se pode 

estender aos sistemas terrestres e aquáticos circundantes (Stoate et al. 2009). Estas 

substâncias atingem as águas circundantes e as águas superficiais sobretudo através da 

lixiviação e de eventos de escoamento (Arias-Estévez et al. 2008; McKnight et al. 

2015).  

Os pesticidas são químicos utilizados para prevenir, destruir ou mitigar qualquer 

tipo de praga e são catalogados de acordo com as espécies-alvo que pretendem atingir 

(inseticidas, acaricidas, herbicidas, fungicidas). O uso destes produtos é essencial para 

combater as pestes e as doenças na agricultura e para aumentar a qualidade e quantidade 

da produção agrícola (Cooper e Dobson 2007). Estes agroquímicos, uma vez nos 

sistemas aquáticos, podem ser tóxicos para organismos não-alvo, causando vários 

impactos negativos nas comunidades naturais e podem comprometer as funções dos 

ecossistemas (Stoate et al. 2009). Conforme as características particulares de cada 

substância, alguns destes compostos podem persistir no ambiente (Hanazato 2001).  



5 

 

Os organismos aquáticos são especialmente sensíveis aos pesticidas. Reconhecendo 

este facto, bem como a insustentabilidade da dependência excessiva de pesticidas na 

produção alimentar, têm sido feitos esforços legislativos importantes no sentido de 

proteger os ecossistemas aquáticos. A Diretiva 2009/128/CE, por exemplo, pretende 

regular atividades de distribuição, venda e aplicação de produtos fitofarmacêuticos (em 

que se englobam os pesticidas), assim como os procedimentos de monitorização, de 

forma a tornar o uso destes compostos mais sustentável (DGAV 2013). A sensibilização 

acerca de assuntos como a poluição e o uso de produtos fitofarmacêuticos é difícil, na 

medida em que Portugal tem uma população agrícola envelhecida, com um nível de 

instrução reduzido e com formação agrícola principalmente prática (DGAV 2013). 

Entre 2011 e 2014, vendeu-se um total de 12889,2 toneladas de pesticidas em Portugal, 

vendas essas dominadas por fungicidas (64%), seguidos de herbicidas (19%) e 

inseticidas e acaricidas (6%) (Eurostat 2015; INE 2016).  

No norte de Portugal, as culturas agrícolas são de uma enorme importância, 

destacando-se o castanheiro (Castanea sativa), a oliveira (Olea europaea) e a videira 

(Vitis vinifera) (NICIF 2006). Destas três culturas preponderantes na região Norte, a 

vinha é aquela que apresenta maior dependência de esquemas de pulverização com 

pesticidas (a lista de pesticidas autorizados pela DGAV para a videira contempla 175 

formulações com base em 106 substâncias ativas), particularmente fungicidas (131 das 

175 formulações têm como finalidade o controlo de pragas fúngicas na vinha). 

Consequentemente, existe um excessivo uso de agroquímicos nas vinhas (Komárek et 

al. 2010). Em 2016, a área total de vinha em Portugal era de 190.467 hectares, e 41% 

desta área situa-se no Norte do país (I.V.V 2016). A videira está sujeita a diversas 

doenças causadas por fungos e organismos semelhantes a fungos (ex.: oomicetos) que 

levam à redução da produtividade e longevidade, causando grandes perdas económicas 

para a indústria vitivinícola (Armengol et al. 2011). Algumas das doenças mais 

importantes incluem o míldio (causado pelo fungo Plasmopara vitícola), o oídio 

(causado pelo fungo Uncinula necator) ou a podridão cinzenta (causada pelo fungo 

Botrytiscinerea) (Thind et al. 2004; Neves 2008; Ulea et al. 2012).  

1.3.1. Contaminação por fungicidas  

Os fungicidas estão entre os compostos mais usados na agricultura, adicionalmente 

são também bastante utilizados como fármacos no tratamento de doenças fúngicas em 
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terapia humana e veterinária (Boxall 2004). Durante a fabricação, alguns resíduos 

podem ser descarregados em águas superficiais. Depois da administração, os 

antifúngicos farmacêuticos utilizados pelo Homem são absorvidos, metabolizados e 

excretados para os sistemas de efluentes domésticos, atingindo as estações de 

tratamento de águas residuais. A degradação incompleta durante o tratamento de águas 

residuais pode causar contaminação nos efluentes que são depois lançados nos cursos de 

água naturais (Hirsch et al. 1999). 

 A aplicação de fungicidas é, portanto, essencial tanto na agricultura, como no 

tratamento de doenças fúngicas enquanto fármaco, representando assim um risco para 

fungos não-alvo e podendo afetar as funções que estes desempenham, como a 

decomposição (Zubrod et al. 2015b). Os fungicidas são capazes de alterar a composição 

da comunidade microbiana, alterando assim a estrutura da rede trófica e limitando as 

funções do ecossistema (Rasmussen et al. 2012). Alguns trabalhos demonstraram que a 

presença de fungicidas em concentrações ambientalmente relevantes podem ter efeitos 

negativos nos processos ecológicos, na atividade microbiana e na biodiversidade 

aquática. Zubrod e colaboradores (2014) encontraram efeitos negativos da presença de 

cobre (substância ativa com múltiplos modos de ação) sobre espécies aquáticas, como 

Gammarus fossarum, um macroinvertebrado detritívoro e com um papel chave na 

decomposição da folhada. Um estudo com o fungicida tebuconazol demonstrou que este 

pode ser tóxico para os organismos aquáticos, e causar efeitos negativos nas populações 

de fitoplâncton e de plantas aquáticas, bem como efeitos a longo prazo no caso de 

intoxicação de peixes e zooplâncton (Kegley et al. 2014). Alguns estudos também 

sugerem que o tebuconazol altera os processos relacionados com a atividade fúngica 

como a decomposição da folhada, diminuindo a palatabilidade das folhas (Bundschuh et 

al. 2011) e impede a dispersão de doenças mediadas por fungos parasitas que ocorrem 

naturalmente (Cuco et al. 2017a). O fármaco fungicida clotrimazol em concentrações 

ambientalmente realísticas inibiu a atividade das demetilases em algas e, em 

concentrações mais elevadas, o crescimento da comunidade foi reduzido (Porsbring et 

al. 2009). Também a aplicação do fungicida carbendazima afetou a decomposição da 

matéria orgânica e alterou a composição da comunidade de invertebrados aquáticos 

(Cuppen et al. 2000).  

Zubrod e colaboradores (2015a) consideram que o atual esquema de avaliação de 

risco pode não proteger adequadamente as comunidades de fungos que desempenham 
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um papel fundamental na decomposição em ecossistemas de risco de pesticidas, o que 

no caso particular dos fungicidas poderá significar não avaliar o efeito dos fungicidas 

em fungos não-alvo. Vários estudos concluem que a avaliação de risco do uso de 

fungicidas para organismos aquáticos deve ser efetuada ao nível trófico dos 

decompositores usando espécies de fungos selecionadas como organismos teste (Maltby 

et al. 2009; Ittner et al. 2018). Assim, os hifomicetes aquáticos que decompõem a 

folhada são de alta relevância e devem ser os organismos usados em estudos de 

avaliação de risco de fungicidas (Ittner et al. 2018). 

Os fungicidas são um grupo específico de pesticidas que atacam os fungos inibindo 

o seu desenvolvimento ou causando a sua morte, sendo importante conhecer o seu 

mecanismo de ação. É comum classificar os fungicidas pelo modo de ação e alvo 

celular, que podem incluir a inibição de enzimas envolvidas na biossíntese de 

biomoléculas (esteróis, aminoácidos), a interferência nas cadeias de transferência de 

eletrões e produção de energia, a inibição da divisão celular, ou atuar em múltiplos 

locais de ação (figura 2) (McGrath 2004; Maltby et al. 2009). 

 

 

Figura 2. Alvos de agentes antifúngicos sistémicos. Representação em função das famílias de 

fungicidas de acordo com o seu modo de ação (polienos, azoles, alilaminas, fluoropirimidinas e 

equinocandinas) (Dodds Ashley et al. 2006). 

 

Entre os fungicidas mais usados encontram-se as substâncias que atuam na inibição 

da biossíntese de ergosterol, sendo os fungicidas azoles os mais usados (Barrett-Bee e 
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Dixon 1995). Este tipo de fungicidas tem a capacidade de dificultar a formação de 

esporos viáveis ou retardar a sua maturação (Fuchs e Drandarevski 1976). Os fungicidas 

azólicos atuam inibindo a lanosterol-14a-desmetilase (Kahle et al. 2008), que impede a 

desmetilação do lanosterol em ergosterol, que é um componente essencial da membrana 

citoplasmática fúngica. Consequentemente, a redução da formação de ergosterol e a 

acumulação associada de esteróis 14α-metil prejudicam a permeabilidade e a fluidez da 

membrana celular, interrompendo o crescimento dos fungos (Hof 2001). Muitos destes 

fungicidas são estáveis na fase aquosa, podendo ser continuamente libertados para 

ambientes aquáticos (Kahle et al. 2008). 

Alguns exemplos de fungicidas azoles são o tebuconazol, que demonstrou ser 

tóxico para vários organismos aquáticos (ver exemplo acima), o miclobutanil e o 

fármaco clotrimazol. Os dois primeiros têm aparecido em amostras de águas superficiais 

na proximidade de culturas vitícolas (Bereswill et al. 2012). O tebuconazol tem sido 

regularmente detetado em cursos de água em concentrações que variam de 1 a 30 µg L-1 

(Kahle et al. 2008; Rasmussen et al. 2012), em eventos extremos de runoff pode ser 

detetado em concentrações de 175 a 200 µg L- 1 (Elsaesser e Schulz 2008). O tempo de 

meia vida deste fungicida na água é de cerca de 28 dias (Kegley et al. 2014). O 

miclobutanil é regularmente detetado em cursos de água doce em concentrações 

inferiores a 3 μg L-1 (Battaglin et al. 2011; Smalling e Orlando 2011; Bereswill et al. 

2012).  O fármaco clotrimazol é utilizado principalmente para o tratamento de infeções 

fúngicas dermatológicas e ginecológicas. São compradas anualmente no mercado 

europeu 25 toneladas de clotrimazol (OSPAR, 2013) e as descargas das estações de 

tratamento de águas residuais são a principal fonte de contaminação. Espera-se que o 

tempo de meia-vida ambiental seja superior a 60 dias e tem sido frequentemente 

encontrado em rios na Alemanha e no Reino Unido em concentrações entre 3 a 54 µg L-

1 (Peschka et al. 2007). 

Outro grande grupo de fungicidas usados na agricultura são as estrobilurinas, cuja 

atividade fungicida resulta da sua capacidade para inibir a respiração mitocondrial por 

ligação ao chamado local Qo (parte exterior da quinona) do citocromo b. O citocromo b 

é parte do complexo citocromo bc1, localizado na membrana mitocondrial interna de 

fungos e outros eucariontes. Quando uma destas substâncias inibidoras se liga a este 

local, bloqueia a transferência de eletrões entre o citocromo b e o citocromo c1, o que, 

por sua vez, interrompe o ciclo de energia dentro da célula, interrompendo a produção 
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de ATP (Bartlett et al. 2002). Há a preocupação generalizada de que a inibição de um 

processo tão conservado como a respiração celular cause problemas de seletividade, 

apresentando por isso um risco tóxico para vários organismos não-alvo. A estrobilurina 

azoxistrobina é comummente aplicada na vinha, sendo usada para muitas das doenças 

da videira (DGAV 2017). A azoxistrobina tem um tempo de meia-vida (hidrólise) na 

água de 31 dias , mas pode persistir ate 6 meses no solo (A. Kalinin et al. 2002), e é 

tóxica para organismos de água doce, tanto para peixes como invertebrados (Adetutu et 

al. 2008). Encontraram-se também vestígios de azoxistrobina em produtos agrícolas 

para consumo humano, como é o caso das uvas (Lentza-Rizos et al. 2006).  

1.3.2. Toxicidade de misturas  

Os efeitos dos agentes de stress ambiental são normalmente testados 

individualmente, como é o caso dos ensaios usados para avaliar a toxicidade de 

pesticidas. No entanto, os organismos são frequentemente expostos a vários agentes de 

stress em simultâneo, que podem interagir produzindo impactos combinados na 

biodiversidade e no funcionamento dos ecossistemas (Folt et al. 1999; Vinebrooke et al. 

2004).  

Estudos com agentes de stress múltiplos são fundamentais para a compreensão de 

como os diferentes fatores podem interagir, e um cenário de stress múltiplo é 

ecologicamente mais relevante. Vários estudos demonstram que alguns tóxicos quando 

utilizados em conjunto têm um efeito mais pronunciado do que quando usados 

separadamente. É o caso da mistura do malatião (inseticida) com o procloraz (fungicida 

azolico) que é mais tóxica para aves do que o esperado tendo em conta a toxicidade dos 

compostos individuais (Walker et al. 1993), e da mistura de produtos químicos 

orgânicos industriais que em baixas concentrações se tornaram tóxicas para Daphnia 

magna (Deneer et al. 1988). Tendo em conta que as atividades agrícolas utilizam vários 

compostos químicos ao mesmo tempo, que têm como destino final os sistemas 

aquáticos, a avaliação das misturas de agroquímicos deve ser um requisito para a 

avaliação dos impactos das atividades agrícolas. No caso particular dos fungicidas, isto 

é particularmente importante porque é frequente a deteção de fungicidas em misturas 

complexas em rios (Bereswill et al. 2012). Contudo, a avaliação dos efeitos de 

fungicidas em misturas ainda é escassa, embora já haja evidência de que fungicidas em 

misturas podem ter efeitos adversos nas comunidades biológicas, mesmo quando a 
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concentração individual dos compostos é inferior à considerada tóxica (Castillo et al. 

2006; Hayes et al. 2006; Relyea 2009). Zubrod e colaboradores (2014) testaram o efeito 

de misturas de fungicidas agrícolas na sobrevivência e no comportamento alimentar do 

invertebrado detritívoro Gammarus fossarum, concluindo que a função ecológica 

(decomposição da folhada) mediada por estes organismos foi claramente inibida em 

concentrações ambientalmente relevantes em águas superficiais em zonas de influência 

agrícola.  

Diversos modelos estatísticos podem ser utilizados para estudar o efeito de agentes 

múltiplos de stress em organismos para avaliar se o efeito conjugado é semelhante, 

inferior ou superior ao efeito da soma ponderada dos efeitos individuais. O modelo de 

adição da concentração (CA) normalmente aplica-se a químicos que tenham o mesmo 

modo de ação (Loewe e Muischnek 1926) e assume que os efeitos de dois tóxicos são 

puramente aditivos, sendo o resultado final a soma dos seus efeitos individuais. O 

modelo de ação independente (IA) aplica-se a dois compostos com modos de ação 

diferentes e não interdependentes (Bliss 1939) e, por isso, assume que os seus efeitos 

individuais são independentes. Estes modelos (CA ou IA) são testados assumindo-se 

como hipótese nula que os tóxicos não interagem em mistura (figura 3) (Greco et al. 

1992). No entanto, podem ocorrer interações tóxicocinéticas (absorção, 

biotransformação, eliminação) e tóxicodinâmicas (locais de ligação celulares) entre os 

tóxicos numa mistura, o que leva a efeitos de antagonismo (os efeitos observados na 

mistura são menores do que o estimado com base na soma dos efeitos individuais) ou de 

sinergismo (os efeitos observados na mistura são maiores do que o estimado com base 

na soma dos efeitos individuais) (Andersen e Dennison 2004). Por outras palavras, o 

modelo da ação independente (IA) testa se a probabilidade da resposta a um composto 

pode ser independente da probabilidade de resposta a outro composto, enquanto o 

modelo da adição da concentração (CA) testa se a toxicidade da mistura é a mesma que 

a toxicidade relativa dos compostos individuais. Mais recentemente, estes modelos 

foram adaptados de forma a abranger interações entre tóxicos para além do sinergismo 

ou do antagonismo. Jonker et al. (2005) propuseram que os desvios aos modelos de 

referência CA e IA podem seguir padrões mais complexos, como padrões de desvio 

dependentes da razão da dose (DR), ou padrões de desvio dependentes do nível da dose 

(DL) (figura 3). Isto sugere que sinergismo e antagonismo podem ocorrer numa mesma 

mistura, dependendo de qual é o tóxico dominante ou da concentração em que se 

encontram na mistura.  
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Figura 3 Respostas de toxicidade a misturas binárias que ilustram a adição da concentração e 

três padrões de desvio desta referência: nenhum desvio (CA), desvio antagónico (S/A), desvio 
dependente do nível de dose (DL) e desvio dependente da razão da dose (DR). Em cima: 

superfícies de resposta 3D. Em baixo: representação isobólica em 2D das superfícies de 

resposta (Jonker et al. 2005).  

 

1.4. Objetivos  

O objetivo deste estudo foi avaliar os efeitos de fungicidas na comunidade 

microbiana de ecossistemas ribeirinhos, em particular nos fungos que intervêm no 

processo de decomposição da folhada. Como estas substâncias não ocorrem 

isoladamente nos sistemas aquáticos, pretendeu-se testar os seus efeitos isoladamente e 

em misturas binárias, tendo em conta o modo de ação de cada fungicida. Para tal, 

utilizou-se uma abordagem experimental recorrendo a microcosmos laboratoriais onde a 

comunidade microbiana foi exposta aos fungicidas selecionados. De forma a atingir este 

objetivo, realizaram-se duas fases experimentais, cujos objetivos específicos se 

apresentam abaixo. 

Numa primeira fase experimental (Fase 1), avaliou-se o efeito individual dos 

fungicidas tebuconazol, clotrimazol, e azoxistrobina sobre a comunidade microbiana 

(taxa de esporulação e composição da comunidade) e sua atividade decompositora. Esta 

fase permitiu selecionar as concentrações mais relevantes e definir as condições do 

ensaio da segunda fase experimental. 
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Na segunda fase experimental (Fase 2), avaliou-se o efeito individual e em misturas 

binárias dos fungicidas tebuconazol, miclobutanil e azoxistrobina, tendo em conta os 

resultados obtidos na fase experimental anterior. As misturas binárias consistiram em 

combinar fungicidas com o mesmo modo de ação (tebuconazol + miclobutanil) ou com 

modos de ação diferentes (tebuconazol + azoxistrobina). Pretendeu-se identificar 

desvios aos modelos da ação independente (IA) ou da adição da concentração (CA) com 

base na comparação dos efeitos dos fungicidas isolados vs. em misturas binárias na 

comunidade de fungos (taxa de esporulação e riqueza em taxa). 

Tendo em conta a revisão bibliográfica efetuada, espera-se um efeito negativo 

direto dos fungicidas na comunidade microbiana aquática e, consequentemente, uma 

diminuição na decomposição foliar.  
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2. Metodologia  

A prossecução dos objetivos do trabalho envolveu duas fases sequenciais (Fase 1 e 

Fase 2) que diferiram no material biológico usado, na duração da experiência e nas 

substâncias testadas. Abaixo descrevem-se as diferenças entre as fases experimentais e 

os procedimentos comuns a ambas as fases. 

2.1. Condicionamento das folhas 

Na primeira fase experimental, utilizaram-se folhas de videira (Vitis vinifera L.) 

recolhidas no outono de 2006 e 2007 (imediatamente antes da abcisão) e secas à 

temperatura ambiente. As folhas foram lixiviadas em água desionizada durante 2 horas 

e cortadas em discos de 12 mm de diâmetro (figura 4-A), que foram divididos em 112 

conjuntos de 80 discos e colocados em 112 sacos de malha fina (tamanho de poro de 0,5 

mm) de forma a promover a colonização por microrganismos decompositores e evitar a 

entrada de invertebrados detritívoros (figura 4-B). Os discos de folhas cortados foram 

imersos num ecossistema natural, em outubro de 2017, durante 7 dias para concluir a 

lixiviação dos compostos solúveis e permitir a colonização por uma comunidade nativa 

de microrganismos (condicionamento). 

Na segunda fase experimental, foram utilizadas folhas de amieiro (Alnus glutinosa 

(L.) Gaertn) – recolhidas no outono de 2017 imediatamente antes da abcisão e secas à 

temperatura ambiente. A troca do material biológico da primeira para a segunda fase 

deveu-se à rápida decomposição das folhas de videira durante a experiência, levando à 

escolha de um tipo de folhas com uma decomposição mais lenta (ver resultados – 

Secção 5.1). As folhas de amieiro foram lixiviadas e cortadas usando o procedimento 

descrito acima (figura 4-A). Foram colocados conjuntos de 70 discos em 131 sacos de 

malha fina (tamanho de poro de 0,5 mm; figura 4-B). Os discos de folhas cortados 

foram imersos num ecossistema natural, em julho de 2018, durante 13 dias para permitir 

a colonização microbiana. 
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Figura 4. Alguns detalhes do procedimento experimental: (A) Corte das folhas em discos de 12 

mm. (B) Sacos devidamente selados contendo os discos de folhas. (C) Rio Oliveira, local de 

submersão dos sacos de folhas de forma a permitir a colonização por microrganismos nativos. 

 

O local escolhido para a colonização por microrganismos nativos em ambas as 

fases foi o rio Oliveira (41°35'11.3"N 8°13'31.5"W) (figura 4-C), que se caracteriza por 

ser um rio permanente com impacto humano reduzido e sem fontes de contaminação 

detetadas (Pereira et al. 2016). A zona do rio escolhida tem como vegetação arbórea 

predominante o amieiro (Alnus glutinosa (L.) Gaertn), o carvalho (Quercus robur L.), 

castanheiro (Castanea sativa Mill), e terrenos na área adjacente cultivados com Vitis 

vinifera L.. O substrato era composto essencialmente por areia e seixos, sendo que a 

profundidade não excedia 1 metro. Aquando da imersão dos sacos, as propriedades 

físico-químicas da água do rio foram analisadas in situ (temperatura, pH, oxigénio 

dissolvido e condutividade), com recurso a uma sonda multiparamétrica (Multiline F/set 

3 no. 400327, WTW). Foi também recolhida água do rio para a análise das seguintes 

variáveis em laboratório: nitratos (HACH kit, método de redução de cádmio), nitritos 

(HACH kit, método de diazotização), fosfatos (HACH kit, método do ácido ascórbico) e 
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amónia (HACH kit, método do salicilato), usando o fotómetro HACH DR/2000 

(HACH, Loveland, CO). Na tabela 1 encontram-se os valores físico-químicos 

quantificados no rio Oliveira à data da imersão dos discos no local, em ambas as fases 

experimentais. 

Para estimar a massa inicial (mi) dos discos de folhas e posteriormente calcular a 

perda de massa foliar (ver secção 4.3), um conjunto de 4 (Fase 1) ou 3 (Fase 2) sacos foi 

recolhido 15 minutos depois da imersão. 

 

Tabela 1. Propriedades físico-químicas do rio Oliveira em outubro de 2017 (fase 1) e julho de 

2018 (fase 2) 

Variável  
Valor registado  

(Fase 1) 

Valor registado 

(Fase 2) 

Temperatura (°C)  12 13 

pH  6,5 6,6 

Condutividade (μS cm-1)  38 33 

Oxigénio dissolvido (mg L-1)  6,9 6,9 

NH3 (mg N L-1)  0,3 <0.01 

NO3
- (mg N L-1)  0,22 0,22 

PO4
3- (mg P L-1)  0,09 0,19 

NO2
-
 (mg N L-1)  0,006 0,008 

 

2.2. Microcosmos laboratoriais 

Os sacos de folhas colonizadas foram retirados do rio e levados para o laboratório. 

Os discos de cada saco foram lavados com água desionizada e colocados em frascos 

Erlenmeyer de polipropileno estéreis de 250 mL, com 90 mL (Fase 1) ou 100 mL (Fase 

2) de água mineral natural, cujas propriedades físico-químicas se apresentam na tabela 

2. A estes microcosmos adicionaram-se concentrações crescentes de cada um dos 

fungicidas, como indicado abaixo. Os microcosmos foram colocados sob agitação a 

140 rpm num agitador orbital Infors HT Orbitron (Infors HT, Suiça) a 16 °C, com 

fotoperíodo de 12 h escuridão e 12 h luz, durante todo o ensaio.   
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Tabela 2. Propriedades físico-químicas do lote de água mineral natural utilizada nos 

microcosmos (“Água do Fastio”). 

Variável  Valor (Média ± SD)  

Resíduo seco (a 180ºC) (mg L-1)  34,0 ± 4  

Sílica (mg L-1)  9,6 ± 2  

pH (a 18ºC)  6,0  

HCO3
- (mg L-1)  8,0 ± 0,8  

Cl- (mg L-1)  4,2 ± 0,4  

SO4
2- (mg L-1)  1,0 ± 0,2  

Na+ (mg L-1)  4,1 ± 0,4  

Ca2+ (mg L-1)  1,3 ± 0,3  

K+ (mg L-1)  0,6 ± 0,1  

 

Na Fase 1, utilizou-se os fungicidas tebuconazol, clotrimazol ou azoxistrobina nas 

seguintes concentrações: 4,1; 10,4; 25,6; 64,0; 160; 400; 1000; 2500 μg L-1. Estas 

concentrações foram escolhidas de forma a englobar as encontradas no ambiente e para 

posteriormente definir as concentrações a utilizar na segunda fase experimental. 

Na Fase 2, os microcosmos foram deixados durante 2 dias em agitação a 140 rpm 

num agitador orbital Infors HT Orbitron (Infors HT, Suiça) a 16 °C, com fotoperíodo de 

12 h em escuridão e 12 h de luz, de forma a permitir a aclimatação dos microrganismos 

presentes nos discos. Após este período, adicionaram-se aos microcosmos 

concentrações crescentes de cada um dos fungicidas tebuconazol, miclobutanil e 

azoxistrobina (15,6; 31,25; 62,5; 125; 250; 500; 1000; 2000; 4000 μg L-1) isoladamente 

ou em misturas binárias (azoxistrobina + tebuconazol ou miclobutanil + tebuconazol). 

Houve a necessidade de substituir o fármaco clotrimazol pelo agroquímico 

miclobutanil, pela baixa solubilidade do primeiro. As concentrações escolhidas 

pretenderam aumentar o espectro de concentrações usadas na primeira fase. As misturas 

de fungicidas foram escolhidas de forma a explorarem as combinações possíveis tendo 

em conta os valores de concentração ambientais mais relevantes, ou seja, combinações 

de concentrações mais baixas (figura 5). 
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Figura 5. Representação das concentrações utilizadas no ensaio de misturas (fase 2) em escala 
real (esquerda) e em escala logarítmica (à direita; opção usada para melhorar a visualização das 

combinações binárias). 

 

As quatro substâncias fungicidas (tabela 3) foram adquiridas à empresa Sigma 

Aldrich (Munique, Alemanha). Embora os fungicidas utilizados não apresentassem 

limitações de solubilidade nas gamas de valores testados, houve a necessidade de 

utilizar a acetona como solvente de forma a preparar soluções stock mais concentradas. 

Estas soluções foram então adicionadas a cada um dos microcosmos com uma 

micropipeta, garantido uma concentração final de acetona de 0,005% v/v na fase 1 e 

0,01% v/v na fase 2 em todos os microcosmos. Por este motivo, foram utilizados dois 

controlos negativos, um sem e um com acetona. Para os microcosmos com apenas um 

fungicida (efeito isolado – fase 1 e 2) foram utilizadas 4 réplicas (fase 1) ou 3 réplicas 

(fase 2). Nos microcosmos com misturas binárias (fase 2) não foram utilizadas réplicas 

por motivos logísticos.  
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Tabela 3 Propriedades dos fungicidas tebuconazol, clotrimazol, azoxistrobina e miclobutanil 

adquiridos à Sigma Aldrich. 

Nome do 

composto  

Nº CAS Fórmula 

molecular   

Massa 

molar 

Solubilidade em 

água  

Tebuconazol  107534-96-3  C16H22ClN3O  307,82 36 mg L-1  

Clotrimazol  23593-75-1  C22H17ClN2  344,84 29480 mg L-1  

Azoxistrobina 131860-33-8   C22H17N3O5 403,39 6 mg L-1  

Miclobutanil 88671-89-0 C15H17ClN4 288,78 142 mg L-1  

 

As soluções de cada microcosmo foram mudadas a cada 5 dias (fase 1) ou 7 dias 

(fase 2). Em cada uma das mudanças, foram recolhidos 40 mL de cada solução para 

garrafas plástico para posteriormente avaliar a comunidade fúngica. As soluções de cada 

unidade experimental foram sendo adicionadas sempre na mesma garrafa de plástico, 

constituindo uma amostra composta integrando os todos os tempos de recolha das 

suspensões de esporos (i.e., as diferentes mudanças de meio). A experiência foi 

conduzida até cerca de 50% de decomposição ser observada nos microcosmos do 

controlo. Na Fase 1 a experiência decorreu ao longo de 15 dias e na fase 2 ao longo de 

23 dias. No fim da experiência, os discos de folhas foram armazenados a -20°C de 

forma a posteriormente avaliar a perda de massa foliar. 

2.3.   Perda de massa foliar 

Os discos de cada microcosmo no final da experiência (ver secção 4.2) e os discos 

destinados a determinar a massa foliar inicial (ver secção 4.1) foram liofilizados 

(Liofilizador Christ Alpha 2-4 LD Plus, Alemanha) durante 48 h e pesados, com uma 

aproximação até 0,00001 g, para quantificar a massa foliar seca. A perda de massa foliar 

foi calculada segundo:  

%𝑝𝑚𝑓 =
𝑚𝑖−𝑚𝑓

𝑚𝑖
× 100,  

em que mf é a massa foliar seca restante no final da experiência e mi é a massa foliar 

seca inicial. 

 

 



19 

 

2.4. Esporulação 

As amostras de cada microcosmo foram preservadas com formol (conc. final: 2% 

v/v) e Triton X-100 a 15% (conc. final: 0,1% v/v), de forma a impedir a germinação dos 

esporos e evitar a aderência destes às paredes das garrafas de plástico.  

Para efetuar a identificação e contagem dos esporos (baseada na morfologia das 

conídias), um volume apropriado de cada suspensão de esporos foi filtrado através de 

uma membrana (Millipore 0,45 μm de tamanho de poro), e os esporos retidos na 

membrana foram corados com uma solução de azul de algodão em ácido láctico 

(concentração final = 0,05 %) (Gessner 2003; Bärlocher 2005). A identificação e 

contagem dos esporos foi efetuada ao microscópio ótico (ampliação 400x, Leica 

Biomed, Heerbrugg, Suiça), com recurso a literatura específica (Marvanová e Descals 

1987; Gulis 2005). A taxa de esporulação foi estimada com base na fórmula: 

 𝑇𝑎𝑥𝑎 𝑑𝑒 𝑒𝑠𝑝𝑜𝑟𝑢𝑙𝑎çã𝑜 =
𝑛º 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑒𝑠𝑝𝑜𝑟𝑜𝑠

𝑚𝑓
∆𝑡⁄  , 

onde mf é a massa foliar seca final, e t o intervalo de tempo decorrido. Para efeitos 

de cálculo, considerou-se que o período em que ocorreu esporulação ( t) foi de 15 

(Fase 1) ou 23 dias (Fase 2). 

2.5. Estrutura da comunidade  

A identificação do tipo de esporos (baseada na morfologia das conídias) durante a 

contagem permitiu a análise da estrutura da comunidade. Foram obtidas listas dos taxa 

presentes para cada unidade experimental, bem como a respetiva abundância (nº total de 

conidias produzido), resultando numa matriz multivariável com a composição da 

comunidade. A riqueza (S) foi contabilizada como o número total de taxa e a 

uniformidade da distribuição de abundâncias dos taxa foi expressa pela equitabilidade 

de Pielou (J’): 

𝐽′ =
𝐻′

𝐻𝑚𝑎𝑥′
, 

em que H’ é o Índice de Shannon-Wiener e 𝐻𝑚𝑎𝑥′ = log 𝑆 (Legendre & Legendre 

1998).  
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2.6. Análise estatística:  

2.6.1. Efeitos individuais dos fungicidas (Fase 1 e 2) 

De forma a determinar se cada um dos fungicidas afetou significativamente a taxa 

de esporulação, a perda de massa foliar, a riqueza em espécies e a equitabilidade foram 

ajustados modelos lineares com um preditor categórico (concentração de fungicida) aos 

dados. O ajuste dos modelos foi confirmado com base na análise gráfica de resíduos, 

que confirmou o modelo linear (vulgo ANOVA) como o modelo com melhor ajuste. 

Com base no modelo unifatorial ajustado, foi aplicado um contraste entre o controlo 

com e sem acetona, que revelou não haver diferença entre estes dois tratamentos na 

grande maioria das análises (anexo 1). Deste modo, ajustou-se um novo modelo linear 

reunindo os dois controlos num único grupo (sempre que estes não diferiam 

estatisticamente). Foi usado um teste de Dunnett para verificar quais os tratamentos 

(concentrações de fungicida) eram significativamente diferentes deste controlo agregado 

(Zar 1996).  

A Análise de Componentes Principais (PCA) foi utilizada para ordenar as unidades 

experimentais de acordo com a composição da comunidade fúngica (com base nas 

contagens de esporos). Antes de efetuar a análise, foi realizada uma transformação de 

Hellinger para melhorar o ajuste dos dados de abundância das espécies, reduzindo a 

importância das abundâncias mais elevadas e menorizando o problema dos duplos zeros 

(Gallagher e Legendre 2001). 

Todas as análises até aqui mencionadas foram efetuadas no software R, versão 

3.4.4 (R Core Team, 2018), usando a interface IDE R Studio versão 1.1.442 (R Studio 

Team, 2016). 

2.6.2. Efeitos das misturas de fungicidas 

De forma a testar a toxicidade das misturas foi utilizada uma adaptação do modelo 

MIXTOX (Jonker et al. 2005), que permite ajustar os dados aos modelos de referência. 

No caso da mistura com os fungicidas com o mesmo modo de ação (Tebuconazol vs 

Miclobutanil), o modelo de referência usado foi o CA (adição da concentração), ao 

passo que o modelo de referência IA (ação independente) foi usado como referência 

para a mistura com os fungicidas com modos de ação diferentes (Tebuconazol vs 

Azoxistrobina). Em ambos os casos, foi assumido como hipótese nula que não há 
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diferenças entre a toxicidade observada nas misturas e a toxicidade esperada a partir da 

toxicidade dos tóxicos individuais. O modelo MIXTOX permite calcular os possíveis 

desvios aos modelos de referência, calculando se os dados são melhor explicados por 

algum dos modelos alternativos testados (ver Introdução – Figura 3). Na prática, isto 

envolveu testar o modelo de referência (CA ou IA) com o modelo S/A (sinergismo ou 

antagonismo) com um teste de χ2 (Jonker et al. 2005) e, posteriormente, com os 

modelos mais complexos (modelos dependentes da razão da dose – DR – e do nível da 

dose – DL). Só foram escolhidos os modelos mais complexos quando a adição de 

parâmetros extra melhorou significativamente o ajuste do modelo mais simples. Para 

testar a interação entre os tóxicos, foram estimados dois parâmetros (a e b) que nos dão 

informações acerca da possível interação entre os dois tóxicos, e a ser confirmada essa 

interação, os valores desses parâmetros revelam informação acerca do tipo de interação 

ocorrida (Anexo 2). Para apoiar os dados obtidos no modelo MIXTOX, foram 

construídos isobologramas da contribuição de cada tóxico na mistura. 

As análises do efeito das misturas foram efetuadas no software Excel versão 1812, 

utilizando a função “MixToxFunctions.xla”, e o programa Statistica, versão 13 (TIBCO 

Software Inc. (2018)). 
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3. Resultados  

3.1. Dados preliminares (fase experimental 1) 

Nenhum dos fungicidas selecionados afetou a perda de massa foliar (Figura 6; 

Tabela 4). Verificou-se uma elevada variabilidade destes dados, confirmada 

visualmente pela heterogeneidade da extensão da decomposição entre discos de folhas 

dentro da mesma unidade experimental e entre unidades experimentais. A taxa de 

esporulação dos hifomicetos aquáticos não foi significativamente afetada pela 

azoxistrobina, mas foi significativamente estimulada pelo clotrimazol e pelo 

tebuconazol (Figura 6, tabela 4). No caso do clotrimazol, esta estimulação foi pontual, 

na concentração 160 µg L-1 (teste de Dunnett, P = 0,0306), sem aparente relação dose-

resposta. O tebuconazol estimulou a esporulação apenas nas concentrações mais baixas 

e intermédias (teste de Dunnett, P ≤ 0,05), regressando a valores próximos dos controlos 

nas concentrações mais altas de fungicida (Figura 6, Tabela 4). 

 

 

Figura 6. Efeitos da concentração dos fungicidas azoxistrobina, clotrimazol ou tebuconazol na 
perda de massa foliar e na taxa de esporulação da comunidade de hifomicetos aquáticos (em 

baixo). São apresentados os valores médios (barra vertical) e o respetivo erro padrão (barras de 

erro), bem como o valor médio agregado dos dois controlos (CTR + Acetona, linha a 
tracejado). O asterisco representa diferenças significativas relativamente ao controlo agregado 

(teste de Dunnett). 
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Tabela 4. Significância do modelo unifatorial usado para testar os efeitos da concentração dos 

fungicidas azoxistrobina, clotrimazol ou tebuconazol na perda de massa dos discos de folhas, 
na taxa de esporulação da comunidade de hifomicetos aquáticos, bem como na riqueza em taxa 

e na equitabilidade desta comunidade. 

Variável de resposta Azoxistrobina Clotrimazol Tebuconazol 

Perda de massa foliar F8,31 = 0,557; P = 0,804 F8,31 = 0,73; P = 0,664 F8,31 = 0,966; P = 0,486 

Taxa de esporulação  F8,31 = 1,50; P = 0,20 F8,30 = 3,43; P = 0,006 F8,31 = 5,70; P = 0,0001 

Riqueza F8,31 = 1,06; P = 0,415 F8,30 = 2,21; P = 0,06 F8,31 = 5,26; P = 0,00033 

Equitabilidade  F8,31 = 2,10; P = 0,0671 F8,30 = 2,71; P = 0,02 F8,31 = 0,682; P = 0,704 

 

A riqueza da comunidade dos hifomicetos aquáticos foi significativamente afetada 

pelo tebuconazol (figura 7, tabela 4), tendo havido um aumento significativo na 

concentração de 4,1 µg L-1 (teste de Dunnett, P = 0,0233). Adicionalmente, tanto na 

azoxistrobina como no tebuconazol verificou-se reduções subtis da riqueza nas 

concentrações mais elevadas, mas estas não foram significativas. O índice de 

equitabilidade foi significativamente afetado pelo clotrimazol (figura 7, tabela 4), 

verificado num decréscimo significativo na concentração de 10,2 µg L-1 (teste de 

Dunnett, P = 0,0386). Embora a equitabilidade tenha sofrido uma redução em algumas 

concentrações de azoxistrobina, não se verificaram efeitos significativos para este 

composto nem para o tebuconazol. Não foram observadas alterações percetíveis na 

composição da comunidade (figura 8). 
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Figura 7. Efeitos da concentração dos fungicidas azoxistrobina, clotrimazol ou tebuconazol na 

riqueza em espécies dos hifomicetos aquáticos e no índice de equitabilidade. São apresentados 

os valores médios (barra vertical) e o respetivo erro padrão (barras de erro), bem como o valor 
médio agregado dos dois controlos (CTR + Acetona, linha a tracejado). O asterisco representa 

diferenças significativas relativamente ao controlo agregado (teste de Dunnett). 

 

 

Figura 8. Efeitos da concentração dos fungicidas azoxistrobina, clotrimazol ou tebuconazol na 
composição relativa da comunidade dos hifomicetos aquáticos (contribuição percentual dos 

taxa mais representados). A percentagem relativa dos taxa foi calculada no agregado das quatro 

réplicas. 

 

A ordenação das componentes principais (PCA) das oito concentrações de 

azoxistrobina e dos controlos, segundo os perfis de esporulação dos fungos aquáticos 
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(figura 9), mostraram que os eixos 1 e 2 explicaram 66% e 14% da variância total, 

respetivamente. Os gráficos de ordenação mostram que a separação das unidades 

experimentais ao longo do primeiro eixo representa uma combinação de importância 

crescente de Infundibura sp. e diminuição da importância de Dimorphospora follicula. 

Ao longo do segundo eixo há um aumento da importância de outros taxa menos 

abundantes (Articulospora tetracladia, Lunulospora curvula, Lemonniera aquatica). 

Não são visíveis padrões na distribuição, contudo há uma separação entre as 

concentrações mais baixas, como o controlo com acetona e c2 (10,4 µg L-1; à esquerda, 

no diagrama), e as concentrações mais altas c6 e c7 (400 e 1000 µg L-1; à direita, no 

diagrama), que refletem diferenças subtis na abundância de D. follicula e Infundibura 

sp.. 

Quanto ao clotrimazol, os perfis de esporulação dos fungos aquáticos (PCA, figura 

9), mostraram que os eixos 1 e 2 explicaram 64% e 20% da variância total, 

respetivamente. A separação das unidades experimentais ao longo do primeiro eixo 

representa uma combinação de importância crescente de D. follicula e diminuição da 

importância de Infundibura sp. Ao longo do segundo eixo há um aumento da 

importância de outros taxa menos abundantes (A. tetracladia, L. curvula, L. aquatica). 

Não são claros padrões na distribuição das unidades experimentais em função do 

tratamento, o que significa uma variação algo aleatória da comunidade fúngica 

independentemente da concentração a que foi exposta. 

A ordenação das unidades experimentais segundo perfis de esporulação dos fungos 

aquáticos expostos ao tebuconazole (PCA, figura 9) mostraram que os eixos 1 e 2 

explicaram 69% e 17% da variância total, respetivamente. Os gráficos de ordenação 

mostram que a separação das unidades experimentais ao longo do primeiro eixo 

representa uma combinação de importância crescente de Infundibura sp. e diminuição 

da importância de D. follicula, L. aquatica e A. tetracladia. Ao longo do segundo eixo 

há um aumento da importância de L. curvula. O padrão que ressalta mais é o 

agrupamento de todos os controlos no 4º quadrante (maior importância de Infundibura 

sp. e menor importância de D. follicula e L. aquatica). 
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Figura 9. Gráficos de ordenação (PCA com transformação de Hellinger) de perfis da 

esporulação da comunidade de fungos exposta a concentrações crescentes de azoxistrobina, 

clotrimazol e tebuconazol. À esquerda estão representadas as unidades experimentais (círculos 
coloridos) e as espécies de fungos (setas). O painel da direita representa uma ampliação da 

mancha de pontos (unidades experimentais), identificadas pelas concentrações correspondentes 

(Ctr: controlo; Acet: controlo com acetona; C1: 4,1 µg L-1; C2: 10,4 µg L-1; C3: 25,6 µg L-1; 

C4: 64,0 µg L-1; C5: 160 µg L-1; C6: 400 µg L-1; C7: 1000 µg L-1; C8: 2500 µg L-1). 
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3.2. Efeitos dos fungicidas isoladamente (fase experimental 2) 

A perda de massa foliar foi significativamente reduzida na presença de 

azoxistrobina (Figura 10; Tabela 5), em quase todas as concentrações (teste de Dunnett, 

P ≤ 0,05). Pelo contrário, o miclobutanil e o tebuconazol não causaram alterações na 

decomposição. A taxa de esporulação dos hifomicetos aquáticos foi significativamente 

inibida por todos os fungicidas (Figura 10; Tabela 5); esta inibição foi mais severa na 

azoxistrobina, pois o padrão inibitório é mais acentuado e aconteceu logo nas 

concentrações mais baixas (31,2 µg L-1) (teste de Dunnett, P ≤ 0,05).  

 

Figura 10. Efeitos da concentração dos fungicidas azoxistrobina, miclobutanil ou tebuconazol 
na perda de massa foliar e na taxa de esporulação da comunidade de hifomicetos aquáticos. São 

apresentados os valores médios (barra vertical) e o respetivo erro padrão (barras de erro), bem 

como o valor médio agregado dos dois controlos (CTR + Acetona, linha a tracejado). O 

asterisco representa diferenças significativas relativamente ao controlo agregado (teste de 

Dunnett). 

 

Tabela 5. Significância do modelo unifatorial usado para testar os efeitos da concentração dos 

fungicidas azoxistrobina, miclobutanil ou tebuconazol na perda de massa foliar dos discos de 

folhas, na taxa de esporulação da comunidade de hifomicetos aquáticos, bem como na riqueza 

em taxa e na equitabilidade desta comunidade. 

Variável de resposta  Azoxistrobina Miclobutanil Tebuconazol  

Perda de massa foliar F9,23 = 3,01; P = 0,0159 F10,22 = 1,26; P = 0,312 F9,23 = 0,691; P = 0,71 

Taxa de esporulação  F9,23 = 26,4; P = 4,67e-10 F9,23 = 2,87; P = 0,0199 F9,23 = 5,02; P = 0,000841 

Riqueza F9,23 = 8,1; P = 2,54e-05 F9,23 = 8,076; P = 2,61e-05 F9,23 = 10; P = 4,46e-06 

Equitabilidade  F9,23 = 5,98; P =0,000253 F9,23 = 1,89; P = 0,889 F9,23 = 1,46; P = 0,221 
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A riqueza da comunidade dos hifomicetos aquáticos também foi significativamente 

reduzida por todos os fungicidas (Figura 11; Tabela 5). Esta diminuição foi registada a 

partir de 31,2 µg L-1 no caso da azoxistrobina e do tebuconazol (teste de Dunnett, P ≤ 

0,05), e a partir das 250 µg L-1 no caso do miclobutanil (teste de Dunnett, P ≤ 0,05). O 

índice de equitabilidade foi significativamente afetado apenas pela azoxistrobina 

(Figura 10, tabela 5), tendo-se verificado um aumento a partir das concentrações mais 

baixas (31,2 µg L-1) (teste de Dunnett, P ≤ 0,05). 

 

Figura 11. Efeitos da concentração dos fungicidas azoxistrobina, miclobutanil ou tebuconazol 

na riqueza em taxa dos hifomicetos aquáticos e no índice de equitabilidade. São apresentados 
os valores médios (barra vertical) e o respetivo erro padrão (barras de erro), bem como o valor 

médio agregado dos dois controlos (CTR + Acetona, linha a tracejado). O asterisco representa 

diferenças significativas relativamente ao controlo agregado (teste de Dunnett). 

 

No caso da aplicação do miclobutanil não foram observadas alterações claras da 

composição da comunidade (figura 12); contudo, no caso do tebuconazol e 

principalmente da azoxistrobina, observou-se uma alteração da contribuição relativa dos 

principais taxa (figura 12). Por um lado, verificou-se uma diminuição da importância da 

espécie D. foliicola (com consequente aumento da equitabilidade da comunidade, 

devido à forte dominância desta espécie) e um aumento da percentagem de Infundibura 

sp. nas concentrações intermédias de ambos os fungicidas. Por outro lado, conforme 

percetível sobretudo na azoxistrobina, observou-se um aumento da contribuição relativa 

de A. tetracladia nessas concentrações. Curiosamente, o perfil da comunidade na 

concentração mais elevada de azoxistrobina e tebuconazol voltou a ser muito próximo 

do controlo. Embora não seja percetível na Figura 10, registou-se um gradual 
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desaparecimento de espécies raras, ou que pouco contribuíam para a abundância total 

(bandas mais pequenas do gráfico), e que é concordante com a diminuição de riqueza 

observada na presença de todos os fungicidas (figura 10). 

  

Figura 12. Efeitos da concentração dos fungicidas azoxistrobina, miclobutanil ou tebuconazol 

na composição relativa das comunidades dos hifomicetos aquáticos (contribuição percentual 
dos taxa mais representados). A percentagem relativa dos taxa foi calculada no agregado das 

quatro replicas. 

 

A ordenação das componentes principais (PCA) das 9 concentrações de 

azoxistrobina e dos controlos, segundo perfis de esporulação dos fungos aquáticos 

(Figura 13), mostraram que os eixos 1 e 2 explicaram 52% e 14% da variância total, 

respetivamente. Os gráficos de ordenação mostram que o primeiro eixo representa uma 

importância crescente de D. follicola, a qual estava associada às concentrações mais 

altas e aos controlos, e uma diminuição da importância de A. tetracladia que estava 

principalmente associada às concentrações intermédias. Ao longo do segundo eixo 

verificou-se um aumento da importância Infundibura sp., e uma diminuição da 

importância de Flagellospora penicillioides.  

No caso do miclobutanil, as componentes principais (eixos 1 e 2) explicaram 52% e 

15% da variância total, respetivamente (Figura 13). Os gráficos de ordenação mostram 

que o primeiro eixo representava uma importância crescente de D. follicola e uma 

diminuição da importância de A. tetracladia. Ao longo do segundo eixo verificou-se 
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uma diminuição da importância de Infundibura sp.. O padrão de ordenação das 

unidades experimentais em função dos tratamentos não foi claro. 

Relativamente ao tebuconazol, a PCA explicou 33% (eixo 1) e 23% (eixo 2) da 

variância total, respetivamente. Os gráficos de ordenação mostram que o primeiro eixo 

representa uma importância crescente de D. follicula e uma diminuição da importância 

de F. curvula. Ao longo do segundo eixo há um aumento da importância de 

Articulospora tetracladia e Infundibura sp.. Não são claros padrões na distribuição das 

unidades experimentais em função do tratamento, o que significa uma variação algo 

aleatória da comunidade fúngica independentemente da concentração a que foi exposta. 
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Figura 13 Gráficos de ordenação (PCA com transformação de Hellinger) de perfis de 

esporulação da comunidade de fungos exposta a concentrações crescentes de azoxistrobina, 

miclobutanil e tebuconazol. À esquerda estão representadas as unidades experimentais 
(círculos coloridos) e as espécies de fungos (setas). O painel da direita representa uma 

ampliação da mancha de pontos (unidades experimentais), identificadas pelas concentrações 

correspondentes:(Ctr: controlo; Acet: controlo com acetona; C1: 15,6 μg L-1; C2: 31,25 μg L-1; 
C3: 62,5 μg L-1; C4: 125 μg L-1; C5: 250 μg L-1; C6: 500 μg L-1; C7: 1000 μg L-1; C8: 2000 μg 

L-1; C9: 4000 μg L-1).  

 



33 

 

3.3. Efeitos dos fungicidas em misturas (fase experimental 2) 

3.3.1. Tebuconazol vs azoxistrobina  

O estudo do efeito do tebuconazol e da azoxistrobina em misturas mostrou 

interação entre os tóxicos, como indicado pelos desvios ao modelo de ação 

independente (IA) para a taxa de esporulação (χ2 = 15,6; P = 0.000077; a = 4.4) e 

riqueza (χ2 = 14,2; P = 0.00017; a = 2.6). Os valores de a parecem sugerir uma 

interação do tipo antagónica, com a toxicidade das misturas a ser inferior à estimada a 

partir dos dados de toxicidade individual dos compostos (Figuras 14 e 15). Contudo, os 

efeitos destes fungicidas em mistura mostraram um padrão dependente da razão da dose 

(DR) para a taxa de esporulação (χ2 = 19,4; P = 0.000064; a = -3.13, b = 13.1), embora 

o ajuste do modelo DR tenha sido apenas marginalmente superior (χ2 = 3,74; P = 0.053) 

ao modelo mais simples de sinergismo/antagonismo (S/A). Este cenário interativo mais 

complexo não se verificou para a riqueza. No caso da esporulação, a toxicidade das 

misturas foi inferior à estimada a partir dos dados de toxicidade individual dos 

compostos (antagonismo), exceto quando a azoxistrobina se encontrava em 

concentrações mais altas, havendo uma tendência para o sinergismo neste caso (Figura 

14).  
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Figura 14 Representação de isobolas dos efeitos de interação do tebuconazol com a 

azoxistrobina na esporulação dos fungos (representado em % do controlo – i.e. controlo =100% 

da esporulação). 

 

Figura 15 Representação de isobolas dos efeitos de interação (Antagonismo) do tebuconazol 

com a azoxistrobina na riqueza em espécie dos fungos, (representado em % do controlo – i.e. 

controlo =100% da riqueza). 
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3.3.2. Miclobutanil vs. Tebuconazol 

O estudo do efeito das misturas de tebuconazol e miclobutanil não mostrou 

interação entre os tóxicos, em nenhum dos parâmetros analisados. O modelo da adição 

da concentração (CA) explica os resultados melhor do que qualquer outro dos modelos 

testados tanto para a esporulação (χ2 = 1,3; P = 0.25) como para a riqueza em espécies 

(χ2 = 0,16; P = 0.68). 

 

Figura 16 Representação de isobolas dos efeitos da mistura do tebuconazol com o miclobutanil 
na esporulação dos fungos (representado em % do controlo – i.e. controlo =100% da 

esporulação). 
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Figura 17 Representação de isobolas dos efeitos da mistura do tebuconazol com o miclobutanil 
na riqueza em espécies de fungos (representado em % do controlo – i.e. controlo =100% da 

riqueza). 
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4. Discussão dos resultados 

4.1. Efeitos isolados dos fungicidas  

Na primeira fase, testámos os efeitos dos fungicidas azoxistrobina, clotrimazol e 

tebuconazol na comunidade de fungos decompositores da folhada. Contudo, e ao 

contrário do que era previsível face ao descrito na literatura, não houve um efeito 

nocivo dos fungicidas para a comunidade fúngica, tendo até havido uma estimulação da 

esporulação dos fungos por parte do tebuconazol. Em contraste com estes resultados, 

alguns estudos já demonstraram que o tebuconazol pode diminuir a esporulação de 

fungos bem como a decomposição da folhada (Bundschuh et al. 2011; Zubrod et al. 

2011). Mais recentemente Pimenta et al. (2017) verificou que o tebuconazol e o 

clotrimazol podem diminuir a esporulação até 92% e 77%, respetivamente, a 

concentrações de 1280 µg L-1. Os estudos sobre os efeitos da azoxistrobina no processo 

de decomposição são mais limitados; ainda assim Zubrod e colaboradores (2015) 

verificaram uma diminuição da decomposição da folhada quando exposta a 

concentrações de 100 µg L-1. Contudo, estes estudos da literatura foram feitos com 

recurso a folhas de amieiro Alnus glutinosa (L.) Gaertn., enquanto a nossa primeira 

experiência de decomposição foi feita recorrendo a folhas de videira. O tipo de folha 

usado como substrato pode explicar, em parte, o contraste entre os nossos resultados e 

os descritos na literatura. 

No nosso estudo, verificou-se uma elevada variabilidade dos dados da massa foliar 

da videira, que foram confirmados visualmente pela heterogeneidade da extensão da 

decomposição entre discos de folhas dentro da mesma unidade experimental e entre 

unidades experimentais, o que pode ter mascarado eventuais efeitos dos fungicidas na 

decomposição. Por outro lado, os discos de folhas foram decompostos muito 

rapidamente, o que pode ter impedido que os efeitos chegassem efetivamente a 

acontecer. As folhas de videira foram escolhidas porque regularmente formam 

corredores ribeirinhos ao longo dos rios no norte de Portugal, como parte da alteração 

da paisagem decorrente da utilização do solo para a agricultura (e para a vinha, 

concretamente). Assim, as folhas de videira podem ser uma fonte de entrada de folhada 

nos rios; em algumas situações, podem também ser o foco de contaminação, se as folhas 

tiverem sido tratadas com fungicidas, tornando relevante a avaliação dos efeitos nesta 

espécie. Contudo, o baixo teor de lenhina (Nikolaidou et al. 2010), a par da elevada 
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diversidade e atividade fúngica encontrada em folhas de videira em comparação com as 

folhas de amieiro (Fernandes et al. 2012), pode também ter contribuído para a rápida 

decomposição e dificultado a deteção dos efeitos dos fungicidas. 

Na segunda experiência, o desenho experimental foi modificado e recorreu-se ao 

amieiro como fonte de folhas para servir de substrato de colonização. Por outro lado, a 

gama de concentrações testada foi alargada, recorrendo a concentrações mais elevadas. 

Como consequência, fomos forçados a trocar o clotrimazol pelo miclobutanil, em 

virtude da reduzida solubilidade do primeiro no solvente orgânico utilizado (acetona). O 

miclobutanil é um agroquímico cujo modo de ação é similar ao tebuconazol e ao 

clotrimazol (inibição da biossíntese de ergosterol). 

Deste modo, nesta segunda fase experimental, testámos os efeitos dos fungicidas 

azoxistrobina, miclobutanil e tebuconazol na comunidade de fungos decompositores da 

folhada de amieiro. Ao contrário da primeira experiência, observou-se efeitos dos 

fungicidas na comunidade de fungos decompositores. Todos os fungicidas testados 

afetaram a esporulação, mas a azoxistrobina afetou de forma mais severa - 49% de 

redução logo na primeira concentração (15,6 µg L-1). A estrutura da comunidade de 

fungos, e especificamente a riqueza, foi afetada, mais severamente pela azoxistrobina e 

o tebuconazol, enquanto decomposição microbiana foi negativamente afetada apenas 

pela azoxistrobina. Realmente, o tebuconazol pode diminuir a esporulação até 92% a 

concentrações de 1280 µg L-1 (Pimenta et al. 2017) enquanto a azoxistrobina pode 

diminuir a decomposição da folhada em cerca de 15 % a concentrações de 100 µg L-1 

(Zubrod et al. 2014). O efeito do miclobutanil não está reportado na literatura, mas 

tendo em conta o seu modo de ação semelhante ao tebuconazol seriam de esperar efeitos 

semelhantes nos dois fungicidas.  

A azoxistrobina parece ter tido efeitos mais severos do que o tebuconazol e o 

miclobutanil, contudo é necessário perceber se a concentração mássica pode ser 

utilizada como medida de comparação entre os tóxicos testados. Como muitas 

interações intra-celulares são do tipo molécula-molécula ou molécula-recetor, reveste-se 

de alguma utilidade a comparação de concentrações molares. Convertendo a 

concentração mais baixa utilizada de fungicida (15,6 µg L-1) em concentração molar, 

para cada um dos fungicidas, verifica-se que a concentração mais baixa aplicada foi 

0,04 µmol L-1 de azoxistrobina, 0,05 µmol L-1 de miclobutanil e 0,05 µmol L-1 de 

tebuconazol; as concentrações molares são, por isso, comparáveis entre os três tóxicos. 
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Deste modo, é válido considerar a azoxistrobina como efetivamente mais tóxica do que 

os fungicidas azólicos testados. O modo de ação da azoxistrobina envolve a interrupção 

da produção de energia, o que acaba por ser particularmente eficaz em estágios 

altamente exigentes do desenvolvimento de fungos (Bartlett et al. 2002), como a 

esporulação – que foi o fator mais afetado no caso da aplicação de azoxistrobina. Este 

contraste com os fungicidas azólicos que inibem a biossíntese de ergosterol é 

importante pois estes compostos azólicos não impedem a germinação, porque os fungos 

podem usar reservas de ergosterol ou um dos seus precursores armazenados dentro dos 

esporos (Bartlett et al. 2002). Algumas referências consideram que os compostos azol 

são essencialmente fungistáticos (Manavathu et al. 1998), e muitos fungos recuperam 

facilmente quando deixam de estar sob a ação deste tipo de compostos (Cuco et al. 

2017b, Sousa 2018). 

Os impactos observados na comunidade fúngica podem ter implicações ecológicas 

a curto e a longo prazo. No nosso estudo, a taxa de esporulação foi reduzida por todos 

os fungicidas aplicados durante 23 dias. Houve também uma diminuição do número de 

espécies, sugerindo que algumas espécies foram desaparecendo com a exposição aos 

fungicidas, ou a sua reprodução (esporulação) foi inibida. Embora a perda de espécies 

de fungos tenha sido associada a agentes de stress antrópicos, isso nem sempre foi 

acompanhado por alterações na decomposição foliar (por exemplo, Lecerf e Chauvet 

2008). Efetivamente, o empobrecimento da comunidade fúngica e as reduzidas taxas de 

esporulação não foram acompanhados por uma diminuição da decomposição foliar no 

caso dos fungicidas azoles (tebuconazol e miclobutanil), sugerindo que a contribuição 

de algumas espécies poderá compensar a eliminação de outras. De facto, a redundância 

funcional entre espécies de fungos é um mecanismo importante de manter as funções 

ecológicas em rios sob stress (Pascoal et al. 2005). No caso da azoxistrobina, a 

diminuição da decomposição, associada ao aumento da equitabilidade, pode sugerir que 

a diminuição de espécies mais abundantes por ação do fungicida pode ter sido 

responsável pela diminuição da decomposição.  

Na natureza, os rios podem estar sujeitos a exposições prolongadas e frequentes de 

fungicidas. Em Portugal, a azoxistrobina e o miclobutanil podem ser aplicados até 3 

vezes por ano numa cultura, e o tebuconazol até quatro vezes por ano por cultura 

(DGAV 2013). Como tal, é muito provável que os sistemas aquáticos recebam estes 

fungicidas em cenários de exposição prolongada, ainda para mais tendo em conta que 
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estes tratamentos com fungicidas podem ser alvo de aplicações recorrentes), e que a sua 

persistência ambiental é relativamente longa. No caso da azoxistrobina, o seu tempo de 

meia vida (hidrólise) é cerca de 14 dias, do miclobutanil cerca de 30 dias e do 

tebuconazol cerca de 28 dias (Kegley et al. 2011). No caso da azoxistrobina, a sua 

aplicação prolongada ainda tem consequências mais graves, porque este fungicida afeta 

a decomposição da folhada, um processo vital nos ecossistemas, e embora a 

solubilidade deste fungicida não  elevada (6 mg L-1), o seu coeficiente de partição 

carbono orgânico / água é relativamente baixo (Koc = 423), o que o torna propenso a ser 

transportado por lixiviação ou escoamento superficial, levando à contaminação das 

águas.  

Neste estudo, os efeitos significativos dos compostos nas variáveis analisadas 

raramente ocorreram a concentrações encontradas no ambiente. No entanto, as 

concentrações de tebuconazol verificadas no ambiente ~30 µg L-1 (Kahle et al. 2008; 

Rasmussen et al. 2012) aproximam-se das concentrações às quais se verificaram efeitos 

tóxicos sobre a esporulação. Se considerarmos eventos extremos de lixiviação, 

normalmente associados a períodos de grande pluviosidade, a relevância dos nossos 

dados aumenta na medida em que as concentrações ambientais podem aumentar 

substancialmente nestes casos; no caso do tebuconazol, há registos de concentrações 

extremas perto de 200 µg L-1 (Elsaesser e Schulz 2008), que são níveis algo 

preocupantes. É ainda particularmente importante perceber se este efeitos podem ser 

agravados em misturas complexas de fungicidas, uma vez que é frequente a deteção de 

mais do que uma substância fungicida em águas superficiais (Bereswill et al. 2012).  

4.1. Efeitos dos fungicidas em misturas binárias  

Os efeitos dos fungicidas em misturas com o mesmo modo de ação (miclobutanil 

vs. tebuconazol) seguiram o modelo da adição da concentração, tanto para os dados de 

riqueza como para os dados de esporulação, pelo que os efeitos destes tóxicos em 

misturas são iguais à soma dos seus efeitos individuais. Este era o cenário inicialmente 

hipotetizado para substâncias com o mesmo modo de ação, e representa um caso em que 

é possível prever a toxicidade da mistura dos compostos a partir das concentrações 

individuais. Para os tóxicos em misturas com modo de ação diferente (azoxistrobina vs. 

tebuconazol), os dados seguiram o modelo de antagonismo, tanto para os dados de 

riqueza como para os dados de esporulação, pelo que os efeitos destes tóxicos em 
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misturas foram inferiores à soma dos seus efeitos individuais. Contudo, persistem 

dúvidas quanto ao modelo com melhor ajuste neste caso, em virtude do modelo 

dependente da razão da dose também se ajustar relativamente bem aos dados. Os 

gráficos de isobolas parecem sugerir que em concentrações mais altas de azoxistrobina 

pode ocorrer sinergismo, em vez de antagonismo. Este cenário configura um padrão 

altamente dependente do contexto, e que justifica mais investigação no futuro. 

As interações entre tóxicos numa mistura podem ocorrer por vários fatores, 

segundo (Spurgeon et al. 2010): 1) interação com fatores ambientais, que podem 

influenciar diferencialmente a exposição dos organismos aos químicos; 2) interação ao 

nível do local de contacto e entrada dos tóxicos no organismo e/ou capacidade de 

eliminação dos tóxicos; 3) interações que podem ocorrer no local alvo de ação do 

tóxico, onde um tóxico pode influenciar a capacidade de ligação de outro tóxico ao 

recetor . No caso da interação tebuconazol × azoxistrobina, não é evidente qual dos 

cenários pode explicar o padrão de antagonismo observado, ou mesmo o hipotético 

câmbio de um cenário de antagonismo para um cenário de sinergismo. 

Tendo em conta que a abordagem experimental utilizada controla os fatores 

ambientais, podemos excluir a primeira hipótese. A terceira hipótese é altamente 

improvável tendo em conta o alvo celular do tebuconazol (enzima lanosterol-14a-

desmetilase na via de biossíntese do ergosterol) e o alvo da azoxistrobina (quinona 

transportadora de eletrões no complexo citocromo bc1 da cadeia respiratória na 

mitocôndria). Sendo provavelmente mais provável é que estejam implicados processos 

toxicocinéticos (associados com a absorção, metabolismo e excreção) que possam 

explicar os efeitos sinergísticos e antagonísticos observados. por exemplo, alguns 

trabalhos demonstraram que agroquímicos como o prochloraz, que é um fungicida 

azólico, inibiam a ação do complexo CYP1A (Antignac et al. 1990), o que tornava a 

destoxificação e a biotransformação de outros fungicidas mais difícil, quando aplicados 

conjuntamente (Cedergreen et al. 2006). O citocromo P450 (CYP1A) é uma família de 

proteínas que intervém em processos de destoxificação de químicos e na reparação de 

danos celulares induzidos pelos mesmos (Korsloot et al. 2007). Este mecanismo pode 

explicar o porquê de em concentrações mais altas os resultados entre azoxistrobina e o 

tebuconazol sugerirem sinergismos, mas não explica o padrão mais geral de 

antagonismo.  
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4.2. Conclusão 

Em suma, os resultados deste trabalho apontam para impactos do tebuconazol, 

miclobutanil e azoxistrobina nas cadeias alimentares detritívoras em rios. Entre estes, a 

azoxistrobina foi o composto mais preocupante por afetar a decomposição e por causar 

um decréscimo mais drástico na esporulação. Os efeitos em misturas para os compostos 

com o mesmo modo de ação não revelaram ser mais do que a soma das partes. Contudo, 

isto também significa que misturas complexas com muitos produtos químicos em baixas 

concentrações podem ser bastantes tóxicas. Os fungicidas do grupo de inibidores do 

ergosterol é uma das famílias de fungicidas mais utilizadas, pelo que a adição das 

concentrações dos vários compostos encontrados no ambiente pode levar a 

concentrações com impactos muito negativos. À soma dos vários agroquímicos, 

poderão acrescer também fármacos com modos de ação similares (como o clotrimazol). 

Os efeitos de antagonismo entre a azoxistrobina e o tebuconazol tornam claro que existe 

interação entre compostos. Isto implica a necessidade de perceber as interações entre os 

modos de ação destes fungicidas. O nosso estudo mostra a importância de analisar as 

interações de sinergismo/antagonismo entre tóxicos de forma a ter uma imagem real do 

efeito que os agentes de stress podem causar nas comunidades e nos processos 

ecológicos por estas desempenhados.   
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6. Anexos 

Anexo 1 

Tabela 1 Significância do modelo unifatorial usado para testar o contraste entre o 

controlo com e sem acetona (1ª fase experimental) 

 Azoxistrobina Clotrimazol Tebuconazol 

Taxa de 

esporulação 
𝐹1,30 = 0,017; 𝑃 = 0,90 𝐹1,29 = 0,02; 𝑃 = 0,90 𝐹1,30 = 0,040; 𝑃 = 0,84 

Riqueza 𝐹1,30 = 0,85; 𝑃 = 0,363 𝐹1,29 = 1,75; 𝑃 = 0,20 𝐹1,30 = 1,46; 𝑃 = 0,24 

Equitabilidade 𝐹1,30 = 0,040; 𝑃 = 0,84 𝐹1,29 = 0,063; 𝑃 = 0,80 𝐹1,30 = 0,090; 𝑃 = 0,766 

Perda de massa 

foliar  
𝐹1,30 = 0,142; 𝑃 = 0,709 𝐹1,30 = 0,136; 𝑃 = 0,715 𝐹1,30 = 0,11; 𝑃 = 0,742 

 

Tabela 2 Significância do modelo unifatorial usado para testar o contraste entre o 

controlo com e sem acetona (2ª fase experimental) 

 Azoxistrobina Miclobutanil Tebuconazol 

Taxa de 

esporulação 

𝐹1,22 = 0,93; 𝑃 = 0,345 𝐹1,22 = 0,465; 𝑃

= 0,5023 

𝐹1,22 = 0,501; 𝑃

= 0,486 

Riqueza 𝐹1,22 = 0,596; 𝑃

= 0,448 

𝐹1,22 = 0,786; 𝑃

= 0,385 

𝐹1,22 = 1,900; 𝑃

= 0,353 

Equitabilidade 𝐹1,22 = 0,079; 𝑃

= 0,781 

𝐹1,22 = 0,048; 𝑃

= 0,829 

𝐹1,22 = 0,035; 𝑃

= 0,854 

Perda de massa 

foliar 

𝐹1,22 = 0,682; 𝑃

= 0,418 

𝐹1,22 = 0,237; 𝑃

= 0,021 

𝐹1,22 = 3,68; 𝑃 = 0,07 
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Anexo 2  

Interpretação de parâmetros adicionais substituídos nos modelos de referência de 

adição de concentração (CA) e ação independente (IA) que definem a forma funcional 

do padrão de desvio. 

Padrão de desvio  Parâmetro a (CA e 

IA) 
Parâmetro b (CA) Parâmetro b (IA) 

Sinergismo/antagonismo 
(S/A)  

a>0: antagonismo  
a<0: sinergismo  

Dependente da razão da 

dose (DR)  
a>0: antagonismo 

exceto quando o 
valor de b indica 

sinergismo  
a<0: sinergismo 
excepto quando o 

valor de b indica 

antagonismo  

b>0: antagonismo quando a toxicidade da 

mistura é causada principalmente pelo tóxico 
i 
b<0: sinergismo quando a toxicidade da 

mistura é causada principalmente pelo tóxico 
i  

Dependente do nível da 
dose  
(DL)  

a>0: antagonismo a 
um nível baixo de 

doses e sinergismo 

a um nível alto de 
doses  
a<0: sinergismo a 

um baixo nível de 
doses e 

antagonismo a um 

nível alto de doses  

b>1: a mudança 
ocorre abaixo do 

valor de EC50  
b=1: a mudança 
ocorre no valor de 

EC50  
0<b<1: a mudança 
ocorre acima do 

valor de EC50  
b<0: Não ocorre 

mudança, mas a 
magnitude do S/A é 

dependente do nível 

da dose  

b>2: a mudança 
ocorre abaixo do 

valor de EC50  
b=2: a mudança 
ocorre no valor de 

EC50  
1<b<2: a mudança 
ocorre acima do 

valor de EC50  
b<1: Não ocorre 

mudança, mas a 
magnitude do S/A é 

dependente do nível 

da dose  
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