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RESUMO 

 

COTTA, C. P. Impactos dos agrotóxicos Fipronil e 2,4-D e da vinhaça da cana-de-

açúcar, isoladamente e em mistura, sobre a comunidade de macroinvertebrados 

bentônicos: um estudo em modelos ecossistêmicos. 2022. Dissertação (Mestre em 

Ciências da Engenharia Ambiental – Escola de Engenharia de São Carlos, São Carlos, 

2022). 

Agrotóxicos atingem ecossistemas aquáticos e causam impactos negativos em diversos 

organismos não alvos. A cana-de-açúcar é uma das principais monoculturas no Brasil, e 

o herbicida 2,4-D e o inseticida fipronil se destacam como um dos seus principais 

ingredientes ativos utilizados. A vinhaça também é extensivamente utilizada nessa 

plantação. Esses compostos no ambiente aquático  potencializam os efeitos deletérios nos 

organismos. Dessa forma, o objetivo desse estudo foi avaliar a composição, abundância 

e diversidade funcional da comunidade de macroinvertebrados bentônicos, bem como sua 

capacidade de reestabelecimento frente à contaminação ambiental pelos agrotóxicos 

Regent® 800WG (ingrediente ativo - i. a. fipronil) (F) e DMA® 806BR (i.a. 2,4-D) (D) e 

da vinhaça (V), isoladamente e em misturas: dos agrotóxicos - M e dos três contaminantes 

- MV. O estudo foi conduzido utilizando mesocosmos ao ar livre. A comunidade de 

macroinvertebrados foi monitorada por meio de estruturas de colonização, sendo 

avaliados os efeitos dos contaminantes ao longo do tempo de exposição em 1, 7, 14, 28, 

75 até 150 dias. A contaminação ambiental foi simulada com aplicação de doses 

recomendadas. Foram observadas alterações na composição da comunidade. A família 

Chironomidae e subclasse Oligochaeta mostraram-se mais sensíveis ao tratamento V e 

MV, enquanto as famílias Phoridae, Ephydridae e Sciomyzidae foram pontualmente 

encontradas nesses tratamentos. Os insetos foram sensíveis aos tratamentos F e M. Para 

os grupos funcionais alimentares, a comunidade de macroinvertebrados se caracterizou 

pela maior proporção de coletores-catadores. Os predadores, compostos por insetos, 

desapareceram nos tratamentos F e M. Por outro lado, em V e MV foi observado o 

desaparecimento dos coletores-catadores, que posteriormente se reestabeleceram. Nesse 

cenário realístico de contaminação, considerando o papel importante dos 

macroinvertebrados, o funcionamento ecossistêmico pode ser realmente afetado.  

 

Palavras-chave: Regent® 800 WG. DMA® 806 BR. Mistura. Composição taxonômica. 

Índices ecológicos. Diversidade funcional. 

 



 
 

ABSTRACT 

COTTA, C. P. Impacts of Fipronil and 2,4-D pesticides and sugarcane vinasse, 

isolated and in mixture, on the benthic macroinvertebrate community: a study in 

ecosystem models. 2022. Dissertação (Mestre em Ciências da Engenharia Ambiental – 

Escola de Engenharia de São Carlos, São Carlos, 2022). 

Pesticides reach aquatic ecosystems and cause negative impacts on several non-target 

organisms. Sugarcane is one of the main monocultures in Brazil, and the herbicide 2,4-D 

and the insecticide fipronil stand out as one of its main active ingredients used. The  

vinasse stands out being extensively used in this plantation. These compounds occurring 

in the aquatic environment can potentiate the deleterious effects on organisms. Thus, the 

objective of this study was to evaluate the composition through ecological indices, 

abundance and functional diversity of the benthic macroinvertebrate community, as well 

as its ability to reestablish itself in the face of environmental contamination by the 

pesticides Regent® 800WG (active ingredient – a.i. fipronil) (F) and DMA® 806BR (a.i. 

2,4-D) (D) and vinasse (V), alone and in mixtures: pesticides - M and the three 

contaminants - MV. The study was conducted using open-air mesocosms. The 

macroinvertebrate community was monitored through colonization structures, and the 

effects of contaminants were evaluated over the exposure time in 1, 7, 14, 28, 75 to 150 

days. Environmental contamination was simulated with the application of recommended 

doses. Changes were observed in the composition of the community. The family 

Chironomidae and subclass Oligochaeta were more sensitive to the treatment V and MV, 

while the families Phoridae, Ephydridae and Sciomyzidae were occasionally found in this 

treatment. The insects were sensitive to treatments F and M. About functional food 

groups, the macroinvertebrate community was characterized by the highest proportion of 

collectors-gatherers. Predators, composed of insects, disappeared in treatments F and M. 

On the other hand, in V and MV, the disappearance of collectors-gatherers was observed, 

which later reestablished. In this realistic scenario of contamination, considering the 

important role of macroinvertebrates, ecosystem functioning can be really affected. 

 

Keywords: Regent® 800 WG. DMA® 806 BR. Mixture. Taxonomic composition. 

Ecological indices. Functional diversity. 
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CAPÍTULO 1: CONTEXTUALIZAÇÃO, JUSTIFICATIVA E OBJETIVOS DA 

PESQUISA 

 

1. INTRODUÇÃO 

A cana-de-açúcar é uma das maiores monoculturas cultivadas no Brasil, sendo, 

portanto, a segunda lavoura que mais deve expandir em termos de área na próxima década 

(Rodrigues et al., 2018) e, devido à queda no preço do açúcar, a tendência para os 

próximos anos é um direcionamento do setor para a produção de etanol (MAPA, 2017). 

Apesar de apresentar importantes vantagens ambientais e econômicas em comparação ao 

uso de outras matérias-primas, a indústria sucroalcooleira brasileira ainda requer 

adequação ambiental em termos de manejo adequado da vinhaça, principal efluente da 

produção de etanol (CGEE, 2008). A vinhaça consiste em um efluente de coloração 

marrom-escura, tendo como característica altas concentrações de matéria orgânica, 

nutrientes (nitrogênio, fósforo e potássio) e compostos ácidos (Fuess; Garcia, 2014, 

España-Gamboa et al., 2011), sendo um subproduto do processo de fabricação de etanol 

por meio da destilação do caldo fermentado da cana-de-açúcar (Corazza, 2006). 

Alguns estudos tem revelado elevados teores de metais em amostras de vinhaça 

de cana-de-açúcar (Fuess et al., 2017), de forma que na literatura, em geral tem-se 

encontrado valores de metais em águas residuais proveniente de fertirrigação maiores em 

comparação com valores de referências presentes em instruções normativas e legislação 

(WHO, 2006). Por esse motivo, é necessário conhecer os efeitos negativos que este 

resíduo pode causar ao serem carreados para ambientes aquáticos, de forma a encontrar 

ferramentas para eliminar ou reduzir a possível toxicidade provocada nesses ecossistemas 

(Botelho, 2013). Além disso, buscando traçar novas estratégias e tecnologias para 

maximizar a produção, a agricultura tem optado cada vez mais pelo uso de insumos 

agrícolas, como por exemplo, agrotóxicos e fertilizantes (Lopes; Contini et al., 2012). 

Entre os agrotóxicos utilizados na cana-de-açúcar, o inseticida fipronil e o herbicida 2,4-

D se destacam (CETESB, 2010). Neste sentido, os ambientes aquáticos, receptores 

intermediários ou finais de atividades antrópicas, são considerados ambientes 

amplamente ameaçados nos últimos tempos (Padsák et al., 2000), sendo afetados direta 

ou indiretamente pelo uso de agrotóxicos utilizados na culturas, trazidos pelo escoamento 

superficial, lixiviação e até mesmo pela ação do vento ou aplicação aérea dos mesmos, 
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uma vez que, muitas áreas de cultivo apresentam em suas proximidades corpos d’água 

(Américo et al., 2015; Bortolozo et al., 2016; Ulrich et al., 2013). 

Uma vez no ambiente aquático, os agrotóxicos podem causar efeitos adversos nas 

comunidades biológicas autóctones. Os organismos expostos aos agrotóxicos, podem 

apresentar alterações nas suas condições mínimas de sobrevivência, tais como 

morfológicas, fisiológicas, comportamentais, reprodutivas, dentre outras, ou mesmo tal 

exposição podem levar a morte (Willis; MCdowell, 1982). A presença dessas substâncias 

nos ambientes naturais ocorre simultaneamente, de forma que estas podem variar ao longo 

do tempo em termos de concentração e composição (Herbrandson et al., 2003), podendo 

causar efeitos deletérios mais severos do que quando os compostos ocorrem de forma 

isolada (Barata et al., 2006; Phyu et al., 2011; Silva et al., 2015; Moreira et al., 2017; 

Moreira et al., 2020b; Moreira et al., 2020a). Neste contexto, macroinvertebrados 

bentônicos se destacam como importantes organismos para avaliação da qualidade da 

água e de impactos ambientais (Resh; Rosenberg, 1989), uma vez que, apresentam 

elevada sensibilidade às variadas condições ambientais, bem como, contribuem na cadeia 

alimentar e ciclagem de nutrientes (Ligeiro et al., 2013). Algumas espécies de 

macroinvertebrados, por serem intolerantes à poluição, podem estar ausentes em 

ambientes onde a qualidade da água ou habitat estiverem degradados (Pignata et al., 

2013).  

Dessa forma, estudos ecológicos que utilizam a comunidade de 

macroinvertebrados como bioindicadores, tem considerado cada vez mais a classificação 

por grupos funcionais alimentares como abordagem, uma vez que, as adaptações 

alimentares são consideradas conforme os diferentes recursos e a forma como estes são 

processados (Duan et al., 2011), destacando esses organismos como espécies-chaves 

utilizadas individualmente como sentinelas nas avaliações ecotoxicológicas (Pinto, 

2018). 

2. JUSTIFICATIVA 

A cana-de-açúcar é uma das maiores monoculturas cultivadas no Brasil. Em 

termos de produção, foi utilizado cerca de 9 milhões de hectares de área plantada para a 

safra de 2016/2017. Projeções para as safras 2029/2030 preveem um aumento de 2 

milhões de hectares sendo, portanto, a segunda lavoura que mais deve expandir em termos 

de área na próxima década, ficando apenas atrás da soja (Rodrigues et al., 2018). 
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O setor sucroalcooleiro do país apresenta estimativas de crescimento na produção 

de 52,8 milhões de toneladas para a próxima década, sendo um acréscimo de 36,4% em 

relação a 2016/2030. Por outro lado, de acordo com o relatório OCDE-FAO (2015), a 

falta de investimento no setor e condições climáticas em constante mudanças, 

ocasionaram produtividades médias mais baixas recentemente, resultando em quedas no 

preço do açúcar. Com a queda no preço do açúcar, de acordo com técnicos do setor de 

agroenergia do MAPA (2017), a tendência para os nos próximos anos é um 

direcionamento da produção para o etanol. 

Entretanto, adequação ambiental em termos de manejo adequado da vinhaça, 

principal efluente da produção de etanol, são necessários (CGEE, 2008). Neste sentido, 

encontra-se na literatura valores de metais em águas residuais proveniente de fertirrigação 

maiores em comparação com valores de referências presentes em instruções normativas 

e legislação (WHO, 2006), e portanto, apesar de a comunidade científica discutir 

frequentemente a necessidade de se reduzir a carga poluente da vinhaça, ainda em termos 

jurídicos e técnicos, pouco conteúdo crítico é apresentado descrevendo os efeitos da 

mesma no meio ambiente e ecossistemas (Fuess; Garcia, 2015; Guerreiro et al., 2016; 

Moran-Salazar et al., 2016). 

Além disso, o Brasil é o maior produtor mundial de cana-de-açúcar e etanol (FAO, 

2019), e esse tipo de cultura é demasiadamente dependente do controle químico para a 

manutenção das plantações, ocupando o segundo lugar do ranking das culturas que mais 

se aplica agrotóxicos, seguido da soja (Caldarelli & Gilio, 2018). Dentre os agrotóxicos 

utilizados na cana-de-açúcar, o 2,4-D e o fipronil estão entre os compostos mais 

frequentemente utilizados (CETESB, 2010). A ação tóxica desses compostos muitas 

vezes acaba sendo exercida em organismos não alvos (Carvalho, 2017), e na maioria das 

vezes, a presença dessas substâncias nos ambientes naturais ocorrerem simultaneamente 

(Herbrandson et al., 2003), tornando-se cada vez mais importante estudos que avaliem os 

efeitos ecotoxicológicos de misturas de agrotóxicos aos organismos (Barata et al., 2006; 

Phyu et al., 2011; Silva et al., 2015; Moreira et al., 2017). 

Quando os agrotóxicos atingem o ecossistema aquático, eles são distribuídos pelos 

diferentes compartimentos, e a adsorção aos sedimentos pode diminuir a 

biodisponibilidade para organismos que vivem na coluna de água, mas aumenta sua 

biodisponibilidade para a comunidade bentônica que vive e se alimenta dessa matriz 
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contaminada (Brennan et al., 2009). Os macroinvertebrados bentônicos têm sido 

considerados um grupo taxonômico importante e eficaz para a avaliação da toxicidade de 

agrotóxicos, principalmente porque estão expostos a produtos químicos tanto por meio 

de água contaminada quanto por sedimentos (Morais et al., 2019). Além disso, esses 

organismos podem se desenvolver por muitos anos em um ambiente, de forma que a 

diversidade e o tamanho das suas populações podem refletir a integração que seu ciclo de 

vida tem com todas as condições ambientais do meio, como os efeitos de poluentes e as 

suas combinações (Pignata et al., 2013). 

3. SÍNTESE DA LITERATURA FUNDAMENTAL 

3.1.VINHAÇA DA CANA DE AÇÚCAR 

A vinhaça é um subproduto do processo de fabricação de etanol por meio da 

destilação do caldo fermentado da cana-de-açúcar (Corazza, 2006), e consiste em uma 

água residual marrom-escura com altas concentrações de matéria orgânica e compostos 

ácidos (Fuess; Garcia, 2014, España-Gamboa et al, 2011). Apesar de apresentar 

importantes vantagens ambientais e econômicas em comparação ao uso de outras 

matérias-primas, a indústria sucroalcooleira brasileira ainda requer adequação ambiental 

em termos de manejo adequado da vinhaça, principal efluente da produção de etanol 

(CGEE, 2008). 

No Brasil, a fertirrigação é caracterizada como uma das principais formas de 

manejo da vinhaça e o uso direto dessa água residuária na agricultura tem-se tornado cada 

vez mais comum (Fuess et al., 2017). Apesar disso, o uso da vinhaça na agricultura 

apresenta desvantagens considerando aspectos ambientais, uma vez que a vinhaça 

apresenta características poluentes e seu descarte contínuo nas lavouras de cana-de-açúcar 

gera diversos efeitos negativos sobre os solos e os recursos hídricos (Fuess; Garcia, 2014). 

Devido à sua alta concentração de matéria orgânica, quando em contato com o solo 

em quantidade maior do que a capacidade do mesmo em reter íons, processos de 

lixiviação por escoamento superficial desses íons para os ambientes aquáticos podem 

ocorrer, ocasionando a proliferação de microrganismos, diminuição de oxigênio 

dissolvido na água, bem como impactos sobre a fauna e flora aquáticas (Botelho, 2013). 

Além disso, altos teores de matéria orgânica são responsáveis por causar diminuição de 

oxigênio devido a biodegradação heterotrófica que ocorre nas águas superficiais 
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(Korndorfer; Anderson, 1997). Estudo como o de Gunkel et al. (2007) apresentou que a 

biodegradação da matéria orgânica do rio Ipojuca levou a uma alta taxa de mineralização, 

apresentando baixas concentrações de oxigênio no curso geral da água, à medida que a 

DBO aumentava. 

Em relação ao pH da vinhaça, estudos como o de Wilkie et al. (2000) indicaram 

alteração nas propriedades físico-químicas de solos, rios e lagos e efeitos adversos da 

biota em geral desses locais, associados a valores baixos de pH da vinhaça. Botelho et al. 

(2012) identificou que a vinhaça em pH baixo apresentou 100% de mortalidade nas 

concentrações 1,04%, 1,56% e 2,08% para C. dubia, e concentração de 1,04% para D. 

magna, as quais apresentaram 100% de mortalidade na concentração de 4,16% e 8,34% 

quando o pH foi ajustado, respectivamente, diminuindo a toxicidade do ambiente em pH 

mais elevado. No mesmo estudo, as concentrações 0,78% e 1,56% também foram 

estudadas e apresentaram 35% e 100% de mortalidade respectivamente antes do ajuste 

do pH, as quais apresentaram nenhum afeito após o ajuste. Além disso, considerando a 

maior solubilidade de metais em condições ácidas (WHO, 2006) o baixo pH da vinhaça 

pode aumentar a solubilidade dos metais no solo (Souza et al., 2013).  

Alguns estudos tem revelado elevados teores de metais em amostras de vinhaça de 

cana-de-acúcar, podendo-se destacar elementos fitotóxicos, como Alumínio e Ferro, bem 

como, poluentes prioritários como Cádmio, Cromo, Cobre, Chumbo, Níquel e Zinco 

(Fuess et al., 2017). Metais não-essenciais, como Cádmio por exemplo, podem 

bioacumular ou biomagnificar ao longo da cadeia trófica, podendo afetar os seres 

humanos (Ruangsomboon; Wongrat, 2006). 

Em geral, encontra-se na literatura valores de metais em águas residuais 

proveniente de fertirrigação maiores em comparação com valores de referências presentes 

em instruções normativas e legislação (WHO, 2006). Em amostras de melaço da vinhaça, 

Nandan et al. (1990) relataram níveis altos de 8,8 mgL-1 para Pb, 15,7 mgL-1 para Cobre 

e 11,8 mgL-1 para Zn. Considerando amostras de melaço de vinhaça em processamento, 

Chandra et al. (2008), identificou níveis altos de concentração em mgL-1 para metais 

como Cádmio, Chumbo, Níquel, Zinco e Cobre. Outros autores, como Tchobanoglous et 

al. (2003), evidenciaram em análise geral, que em todas as suas amostras de vinhaça, 

concentrações para Cobre, Cromo, Níquel e Zinco atingiram níveis acima dos limites de 

descarga de água tidos como valores de referência. 
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Apesar disso, normativamente ainda é pouco apresentado conteúdos que 

descrevam os efeitos da vinhaçae que determinem concentrações de metais provenientes 

dela que sejam aceitáveis nos ecossistemas (Fuess; Garcia, 2014; Guerreiro et al., 2016; 

Moran-Salazar et al., 2016). Autores como Pinto et al. (2020), evidenciaram diminuição 

na sobrevivência, reprodução e alterações no comportamento natatório e sexual da 

espécie de macroinvertebrado H. meinerti, com uma concentração de vinhaça 

correspondente à 1,3% (v/v). Além disso, Fraga et al. (2020) observaram efeitos sobre o 

crescimento e desenvolvimento de larvas de C. sancticaroli e na reprodução e biomassa 

da oligochaeta Allonais inaequalis, além da bioacumulação de metais por ambas as 

espécies, com a mesma amostra de vinhaça em diluições menores que 1% (v/v). 

Mortalidade do peixe Oreochromis niloticus devido a toxicidade da vinhaça em 

concentrações acima de 5% de diluição, também foi identificado no estudo realizado por 

Correia et al. (2017), e nestes mesmos organismos, efeitos nos fígados em concentrações 

menores foram identificados por Marinho et al. (2014). Efeitos genotóxicos foram 

causados por concentrações inferiores (1% e 2%) a 5% de vinhaça, conforme apresentado 

no estudo realizado por Garcia et al. (2017), em relação aos danos presentes em 

cromossomos de Allium cepa. 

3.2.AGROTÓXICOS (2,4-D E FIPRONIL) 

Considerando que o Brasil é o maior consumidor de agrotóxicos e também o maior 

produtor mundial de cana-de-açúcar e etanol (OCDE-FAO, 2019), para esse tipo de 

cultura, dentre os agrotóxicos utilizados, destacam-se como princípios ativos mais 

aplicados o inseticida fipronil e o herbicida 2,4-D (CETESB, 2010). O 2,4-D é um 

herbicida que pertence ao grupo químico ácido ariloxialcanóico e age de forma sistêmica 

como um inibidor de crescimento em plantas. O 2,4-D já foi encontrado em ambientes 

aquáticos próximos às plantações de cana-de-açúcar em concentrações ambientais que 

variam de 175,1 a 366,6 mgL-1 (CETESB, 2018). 

Já o Fipronil, é um inseticida que faz parte do grupo químico conhecido como 

pirazol e age como um forte bloqueador da regulação de íons de cloro por meio dos 

receptores GABA (g-canais de cloreto de ácido aminobutírico) em insetos, agindo 

diretamente no sistema nervoso dos organismos (Tomlin, 1994), e além disso, este 

apresenta alta taxa de degradação e consiste em um inseticida sistêmico utilizado na forma 

granular apresentando metabólitos altamente tóxicos como o fipronil sulfona, sulfeto, 
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amida e desulfinil (Chatterjee; Gupta, 2010; Mandal; Singh, 2013; Simon-Delso et al., 

2015; Ramasubramanian; Paramasivam, 2017). O fipronil, por sua vez, foi detectado em 

concentrações observadas variando de 6 a 465 mgL-1 em ambientes aquáticos próximos 

de plantações de cana-de-açúcar (CETESB, 2018).  

Ambos os agrotóxicos também são utilizados em culturas como arroz, milho, soja 

e trigo, de forma que corpos d’água presentes ao entorno dessas culturas também já 

apresentaram concentrações variando de 0,7 a 153 mgL-1 para o fipronil (Fang et al., 

2019) e de 0,062 a 12 mgL-1 para o 2,4-D (Islama et al., 2018). 

O estudo realizado por Ruiz de Arcaute et al. (2016), evidenciou que o 2,4-D pode 

causar efeitos letais e subletais para diversas espécies, como evidenciado na espécie de 

peixe Cnesterodon decemmaculatus onde o valor de concentração letal para 50% da 

população (CL50) foi de 1008 mgL-1. Autores como Özkul et al. (2016) evidenciaram 

fitotoxidade em raízes de Allium cepa, e outros como Hattab et al. (2015) constataram 

estresse oxidativo na minhoca Eisenia andrei em concentrações subletais. Outros como 

Freitas et al. (2019), evidenciaram que o herbicida prejudicou o crescimento, 

desenvolvimento, respiração e desempenho natatório de girinos quando expostos as 

concentrações de 0,125 mgL-1. 

Não muito diferente, diversos estudos ecotoxicológicos já têm demonstrado 

efeitos relacionados ao inseticida fipronil. Autores como Weston e Lydy (2014) por 

exemplo, avaliaram o impacto do fipronil em macroinvertebrados bentônicos, concluindo 

que com CL50 de 32,5 µgL-1 a espécie Chironomus dilutus se apresentou como a mais 

sensível dentre as espécies utilizadas. Efeitos subletais do fipronil em enzimas do peixe 

Danio rerio foram identificados por WU et al. (2014), além de obterem CL50 de 0,220 

mgL-1 para a espécie. 

Além disso, a presença dessas substâncias em ambientes naturais ocorre 

simultaneamente, os quais já foram detectados em mistura em corpos hídricos do Estado 

de São Paulo (CETESB, 2018), de forma que estas podem variar ao longo do tempo em 

termos de concentração e composição (Herbrandson et al., 2003). Neste sentido, estudos 

que avaliam os efeitos ecotoxicológicos de misturas de agrotóxicos nos organismos têm 

se apresentado cada vez mais importante (Barata et al., 2006; Phyu et al., 2011; Silva et 

al., 2015; Moreira et al., 2017). 
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Moreira et al. (2020b) avaliaram os efeitos fisiológicos, morfológicos e 

bioquímicas do 2,4-D e do fipronil em Raphidocelis subcapitata, evidenciando que 

mesmo o 2,4-D em baixas concentrações pode interagir com o fipronil aumentando assim 

as taxas de biotransformação e toxicidade do inseticida nas algas, bem como, diminuição 

da densidade e taxa de crescimento da R. subcapitata quando exposta à ambos os 

contaminantes. Em outro estudo, realizado por Moreira et al, 2020c, Ceriodaphnia 

silvestrii foi afetado quando exposto à condições realistas, com efeitos de predador 

(através de kairomones) e exposição de fipronil combinado com o pesticida 2,4-D, 

evidenciado que um tóxico pode interferir na tolerância do organismo em relação ao 

outro. No estudo de Silva et al. (2020) foi observado antagonismo para a reprodução de 

C. silvestrii expostos às formulações de fipronil e 2,4-D. Por outro lado, para os testes de 

toxicidade aguda, ocorreu antagonismo para C. silvestrii em doses menores que os valores 

de CE50 de fipronil e 2,4-D, e sinergismo em doses maiores (Silva et al., 2020). 

Desta forma, é essencial que estudos sobre os efeitos combinados sejam 

conduzidos a fim de que seus resultados possam contribuir para uma avaliação de risco 

mais completa e acurada desses compostos nos ambientes naturais. 

3.3. MACROINVERTEBRADOS BENTÔNICOS 

3.3.1. CARACTERÍSTICAS TAXONÔMICAS E FUNCIONAIS 

A comunidade de macroinvertebrados bentônicos apresenta grande diversidade 

morfológica que é proporcionada pela diversidade de Filos (Figura 1), os quais são 

representados organismos como poríferos, platelmintos, nematodos, anelídeos, moluscos 

e artrópodos (Hauer & Resh, 1996, Covich et al., 1999; Silveira et al., 2004). Os 

artrópodos são os mais diversificados, destacando-se os insetos aquáticos (Hynes, 1970; 

Lake, 1990). Os macroinvertebrados são organismos que pertencem à uma fauna de 

invertebrados cujo tamanho possibilita que sejam retidos por uma peneira ou rede de 

malha de 500 µm, quando na fase adulta (HAUER; RESH, 2006). Esses organismos são 

geralmente maiores que 0,5 mm (Cummins et al., 1989) e pelo menos parte do seu ciclo 

de vida passam habitando nos sedimentos de ecossistemas lênticos ou lóticos, que 

apresentem disponibilidade de substratos, sejam eles orgânicos ou inorgânicos 

(Rosenberg, 1998; Goulart & Callisto, 2003). 
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Figura 1: Macroinvertebrados bentônicos representantes da fauna de água doce. 

 

Fonte: Biojurc (2014) 

Os macroinvertebrados bentônicos podem ser classificados em algumas 

categorias, como organismos haptobênticos ou perifíticos verdadeiros, os quais vivem 

atracados a substrato sólido, também na categoria organismos de vida livre no haptobento 

que possuem capacidade de se movimentar representados por um grande número de 

espécies e grupos de pequenos artrópodos. Outra categoria se enquadra nos organismos 

com movimentos, maiores do que os de vida livre, porém sem habilidade natatória como 

os moluscos gastrópodes, alguns insetos e poucos crustáceos. Os organismos 

categorizados como nadadores são aqueles que se alimentam de organismos do sedimento 

e se deslocam em busca de recursos alimentares, como as sanguessugas, crustáceos e 

diversos insetos. Por outro lado, existem os organismos que vivem no lodo, como as 

larvas de insetos e oligochaetas por exemplo, que geralmente estão presentes em águas 

um pouco mais profundas e debaixo de vegetação. Por fim, a categoria dos organismos 

conhecidos como fauna de areia ou psamonbentos, os quais se desenvolvem nas regiões 

litorâneas em meio à mistura de líquido, sólido e ar (Mandaville, 1999). 



21 
 

São organismos que podem se desenvolver por muitos anos em um ambiente, de 

forma que a diversidade e o tamanho das suas populações podem refletir a integração que 

seu ciclo de vida tem com todas as condições ambientais do meio, como por exemplo, 

características físico-químicas da água e os efeitos de poluentes (Pignata et al., 2013). 

Além disso, a comunidade de macroinvertebrados bentônicos exerce muita importância 

para o sedimento, lagos e rios, pois atuam na dinâmica de nutrientes, fluxo de energia e 

na transformação da matéria atuam no metabolismo do ecossistema atuando na ciclagem 

de nutrientes e na redução do tamanho das partículas orgânicas, facilitando a ação de 

fungos e bactérias (Callisto & Esteves, 1995).  

Uma comunidade biológica pode ser analisada de diversas maneiras, como 

densidade de espécies, teias alimentares, fluxo de energia, diversidade específica e 

alimentação (Silva et al., 2011).  Além disso, diversos estudos ecológicos tem avaliado 

parte ou toda a comunidade de macroinvertebrados como bioindicadores considerando 

não somente uma abordagem taxonômica, mas também a classificação por grupos 

funcionais alimentares, uma vez que esta abordagem considera as adaptações alimentares 

dos macroinvertebrados tanto de acordo com os diferentes recursos nutricionais, bem 

como pela maneira pela qual eles o processam (Duan et al., 2011). 

As características funcionais dos macroinvertebrados utiliza uma abordagem de 

grupo de alimentação funcional (GAF) desenvolvida baseada em uma técnica de 

classificação alternativa que analisa funcionalmente a técnica de alimentação de 

macroinvertebrados de riachos atrelada as suas adaptações morfocomportamentais para 

aquisição de alimentos (Merrit et al., 2017).  

Esse formato de classificação foi descrito a mais de 40 anos (Cummins, 1973) e 

desde então alguns detalhes da técnica tem sido modificados  (por exemplo,  Cummins, 

1974 , Cummins e Klug, 1979 , Wallace e Merritt, 1980 , Merritt et al. ., 1984, Cummins 

e Wilzbach, 1985, Merritt et al., 1996 , Merritt et al., 1999 , Merritt et al., 2002 , Merritt 

et al., 2008, Mattson et al., 2014). A base das relações dos GFAs consiste na relação direta 

entre as diferentes categorias de recursos nutricionais presentes no ambiente aquático e 

os organismos macroinvertebrados dotados de capacidades adaptadas para colher de 

forma eficiente um determinado recurso alimentar disponível (Merriti et al., 2017). Dessa 

forma, quando há alteração no espaço e no tempo da disponibilidade relativa desses 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib11
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib11
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https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib36
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib35
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib33
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib33
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/B9780124165588000202#bib32


22 
 

recursos, também ocorrem mudanças na abundância relativa desses grupos (Merriti et al., 

2017). 

Dessa forma, considerando o modo de alimentação dos macroinvertebrados 

bentônicos, esses organismos podem ser agrupados em cinco diferentes categorias (Silva 

et al., 2011) fragmentadores, coletores, catadores, raspadores, filtradores e predadores 

(Vannote et al., 1980). O grupo funcional de fragmentadores são caracterizados por 

utilizarem a matéria orgânica particulada grosseira (> 1mm) e materiais foliares mortos 

como fonte de alimento, sendo estes dependentes da biomassa microbiana associada.  

Os organismos que desempenham papel de coletores, catadores e filtradores são 

responsáveis por utilizar a matéria orgânica particulada fina (50 µm-1mm) e ultrafina 

(0,5-50 µm) como alimento, as quais são filtradas da coluna d’água ou retiradas do 

sedimento. Esses grupos também são dependentes da biomassa microbiana que está 

associada às partículas, bem como, dependem dos produtos de metabolismo para 

comporem a sua nutrição. Os raspadores são caracterizados por organismos herbívoros 

capazes de raspar algas que se encontram aderidas às superfícies, e os predadores por sua 

vez, consistem em indivíduos que se alimentam de pequenos vertebrados e outros grupos 

de invertebrados (Vannote et al., 1980). Por outro lado, macroinvertebrados podem mudar 

seu modo de alimentação para se adaptar às alterações nas condições ambientais 

(Tomanova et al., 2006). 

3.3.2. MACROINVERTEBRADOS COMO BIOINDICADORES 

As comunidades bentônicas apresentam estreita relação com o ambiente em que 

vivem, de tal forma que fatores como temperatura, morfologia do ecossistema, oxigênio 

disponível, pH, disponibilidade e qualidade de alimentos, entre outros podem alterar 

características como composição, densidade e distribuição desses organismos (Vannote 

et al., 1980; Ward et al., 1995; Galdean et al., 2000; Bispo et al., 2006), os quais podem 

fletir o grau de integridade do ambiente (Kleine & Trivinho-Strixino, 2005). 

Os fatores bióticos e abióticos podem exercer muitas influências sobre as 

comunidades aquáticas, pois os ambientes são complexos por apresentarem diversas 

interações entre os múltiplos processos que ocorrem entre as variáveis abióticas e as 

comunidades biológicas (Reynolds & Elliot, 2012). Da mesma forma, os 

macroinvertebrados bentônicos também sofre influência do meio devido a múltiplos 
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fatores denomiados como fatores controladores (Hynes, 20021). Dentro diversos fatores 

controladores, pode-se destacar fatores como o ciclo de vida das espécies (Ezcurra de 

Drago et al., 2007), interações biológicas (Hynes, 2001), estado trófico do ambiente 

(Hynes, 2001; Smith, 2003), carga de detritos e tamanho das partículas orgânicas 

(Vannotte et al., 1980), oxigênio dissolvido (Diaz & Rosenberg, 1995). Esses fatores são 

muitas vezes responsaveis por controlar o funcionamento, estrutura e composição das 

comunidades aquáticas, especialmente as comunidades bentônicas (Van de Meutter et al., 

2005). 

Neste sentido, os macroinvertebrados bentônicos, por sua vez, podem expressar 

respostas a alterações nas condições ambientais de origem natural ou antropogênica e, 

portanto, são bastante utilizados como organismos bioindicadores de agentes estressores 

(Mangadze et al., 2016; Marzin et al., 2012; Sharma & Chowdhary, 2011). Além disso, 

muitas espécies dessa comunidade estão associadas a substratos específicos que oferecem 

diferentes fontes de alimento e abrigo (Schröder et al., 2013), podendo refletir respostas 

à impactos sofridos por outras comunidades aquáticas e habitat, como as algas e 

macrófitas que representam importante fontes de alimento e disponibilidade de raízes, 

caules e folhas (Pinilla, 2010). Além disso, os macroinvertebrados bentônicos são capazes 

de reagir a diferentes níveis e formas de poluição, e por essa razão, conforme a habilidade 

de relação frente ao estresse sofrido podem ser classificados como organismos tolerantes, 

intolerantes e organismos resistentes (Figuar 2) (Goulart & Callisto, 2003; Gonçalves & 

Aranha, 2004). 
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Figura 2: Ordens de macroinvertebrados bentônicos bioindicadores da qualidade da 

água. 

 

Fonte: Callisto et al., (2008) 

Os macroinvertebrados classificados como tolerantes, são pouco sensíveis à 

poluição, geralmente demandam menores concentrações de oxigênio dissolvido como 

algumas famílias de Diptera e geralmente representados por insetos aquáticos e 

organismos pertencentes as ordens Heteroptera, Odonata e Coleoptera (Goulart & 

Callisto, 2003). Os organismos considerados intolerantes correspondem aqueles que 

necessitam de altas concentrações de oxigênio dissolvido, representados por organismos 

cuja abundância é tida como parâmetro de qualidade da água, como os pertencentes as 

ordens Ephemeroptera, Trichoptera e Plecoptera (Rosenberg, 1998; Goulart & Callisto, 

2003). Por fim, os macroinvertebrados classificados como resistentes são aqueles capazes 

de sobreviver de depleção de oxigênio dissolvido, além de viverem enterrados no 

sedimento e serem detritívoros, os quais facilmente se adaptam aos mais diversos 

ambientes, os quais podem-se destacar as larvas de Chironomidae, diversas espécies de 

Diptera e Oligochaetas (Goulart & Callisto, 2003; Gonçalves & Aranha, 2004). 

 A comunidade de macroinvertebrados bentônicos é fundamental para a dinâmica 

de nutrientes uma vez que propiciam a transformação de matéria e o fluxo de energia 
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(Callisto & Esteves, 1995), pois ao biorrevolverem a superfície do sedmento e 

fragmentarem matérias provenientes da vegetação ripária liberam nutrientes para a água 

e contribuem para a aeração dos sedimentos (Cummins et al., 1989; Devai, 1990), 

processos estes responsáveis pela saúde e qualidade de um corpo d’água.  

Paralelo a isso, os ambientes aquáticos ao longo dos anos têm sido bastante 

afetados pelas variadas atividades antrópicas, as quais exercem estresse nos organismos 

presentes nessas áreas (DiI Veroli et al., 2010), e a biodiversidade do macroinvertebrados 

é colocada em risco com as extensas atividades agrícolas e o grande uso de agrotóxicos 

que chegam as águas superficiais e contaminam esses ecossistemas (Stehle & Schulz, 

2015). Dessa forma, a tempos vem sendo utilizados como organismos indicadores para a 

avaliação de ecossistemas e sua integridade ecológica (Rosenberg, 1998; Goulart & 

Callisto, 2003; Gonçalves & Aranha, 2004). 

Os macroinvertebrados bentônicos são ótimos bioindicadores pois podem ser 

afetados por perturbações em muitos habitats diferentes, possuem uma riqueza de 

espécies diversa, podem produzir muitas respostas, geralmente são de vida longa 

permitindo o acompanhamento das mudanças temporais de abundância e 

desenvolvimento da comunidade, além de demonstrarem condições do ecossistema ao 

longo do tempo, de forma a fornecer evidências de suas características por períodos de 

tempo mais longos (Rosenberg, 1998; Goulart & Callisto, 2003). 

Neste sentido, autores Shultz e Liess (1999), por exemplo, em seus estudos 

verificaram uma redução no número de espécies em cinco datas pré e pós contaminação 

em três locais diferentes de um riacho de cabeceira contaminado por inseticidas, e 

portanto, evidenciando uma forte relação na diminuição das espécies e efeitos sobre essa 

comunidade de macroinvertebrados com o escoamento dos agrotóxicos aplicados na 

agricultura local. Redução na diversidade de macroinvertebrados em função da utilização 

de agrotóxicos também foram verificadas nos estudos de Beketov et al. (2013) realizados 

na Europa e na Austrália, os quais os autores concluíram que produtos utilizados nas 

culturas locais eram responsáveis por causar efeitos significativos na comunidade de 

macroinvertebrados presentes nas regiões do estudo. Corbi et al. (2013) por sua vez, 

verificaram desestabilização na comunidade de macroinvertebrados quando em contato 

com os agrotóxicos aplicados em plantações de banana de um córrego presente em uma 

área de preservação. 
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3.4. ÍNDICES ECOLÓGICOS 

As comunidades biológicas tem sido fortemente influenciadas pelas atividades 

antrópicas, sendo necessário um maior entendimento dos processos e padrões para o 

sistema biológico, bem como o desenvolvimento de avaliações que possam garantir a 

proteção dos recursos biológicos (Karr, 1987). Entretanto, é um desafio para os estudos 

ambientais quantificar o grau de alterações no ambiente e consequências sobre os 

ecossistemas, bem como chegar em um diagnóstico da integridade dos ecossistemas 

(Brush Jr. et al., 2000). Neste sentido, o monitoramento da qualidade da água com base 

em métodos biológicos que utilizam de índices bióticos que expressem de forma numérica 

os efeitos da poluição por meio de um conjunto de dados sobre a composição da fauna 

em questão é uma ótima ferramenta e apresenta vantagens na geração de informações 

desses efeitos ambientais prolongados (Lobo et al., 2002).  

Os índices bióticos, ou ecológicos são baseados em táxons bioindicadores 

específicos e se apresentam como uma técnica muito útil na avaliação dos efeitos das 

alterações ambientais (Castro, 2006). Nos ambientes aquáticos, espécies ou grupos de 

organismos macroinvertebrados, peixes, diatomáceas ou de outra comunidade podem ser 

utilizados como organismos bioindicadores (Washington, 1984). Os organismos 

bentônicos se destacam como organismos bases em estudos envolvendo índices 

ecológicos (Warwick, 1993 , Niemi e Mc Donalds, 2004 , Simboura et al., 

2005 , Quintino et al., 2006 , Salas et al., 2006 , Devlin et al. , 2007 , Borja et al., 

2008 , Dauvin et al., 2010).  Por integrarem mudanças ao longo do tempo e condições 

ambientais (Salas et al., 2006), as comunidades bentônicas permitem o estudo das 

variações na diversidade de espécies e sua abundância relativa entre locais controle e 

perturbados com base em diversas análises multivariadas (Pearson e Rosenberg, 

1978 , Warwick e Clarke, 1993 , Gray et al. , 2002 , Orfanidis et al., 2003 , Ballesteros et 

al., 2007). 

A diversidade de espécies é um índice que pode ser definido como uma função do 

número de espécies presentes, podendo trazer respostas sobre a riqueza ou abundância de 

espécies dos organismos avaliados (Margalef, 1958), sendo esse um importante 

indicador, pois a redução da riqueza ou abundância de uma determinada espécie pode 

ocasionar até uma extinção funcional de um ecossistema (Pranovi et al., 2000). Como 

uma ferramenta que busca identificar os fatores ambientais que propiciam a manutenção 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0025326X16310037#bb0335
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0025326X16310037#bb0235
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das espécies em habita, a riqueza de espécies é uma ferramenta capaz de expressar a 

complexidade de um determinado local (Nabout et al., 2007). As gradezas abundância 

relativa e riqueza de espécies compreendem a distribuição das espécies permitindo 

compreender a diversidade e sua variação no espaço e no tempo (Duarte et al., 2006). 

Por outro lado, a dominância de espécies traz respostas inversas sobre a 

diversidade de espécie e expõe as espécies mais dominantes amostradas (Souza et al., 

2020). O índice de Shannon-Winner por sua vez, atribui um maior peso para as espécies 

raras (Shannon, 1948). Mais do que isso, o índice de diversidade de Shannon-Wiener não 

considera a riqueza de taxa e nem a abundância relativa dos organismos e analisa as 

espécies presentes, tendo sido este desenvolvido para resumir a composição de espécies 

nos diferentes períodos do ano e suas estações (Macedo, 1999; Cropper et al., 2001; Horne 

Engineering, 2003; Paula, 2004), enquanto que e o de Simpson é capaz de medir a 

probabilidade de dois indivíduos pertencerem a uma mesma espécie (Uramoto et al., 

2005). De maneira geral, os índices utilizados nas avaliações de diversidade e riqueza 

devem ser interpretados com bastante cautela, uma vez que pode aumentar ou diminuir 

de maneira independente ao táxon existente na comunidade avaliada (Jaunatre et al., 

2013).  

3.5. ESTUDO EM MODELOS ECOSSISTÊMICOS 

Buscando estudar os efeitos das contaminações as quais os ambientes aquáticos 

estão susceptíveis, muitos pesquisadores tem utilizado modelos ecossistêmicos para 

representar ao máximo a realidade natural do ecossistema a ser estudado. Os modelos 

ecossitsêmicos ao ar livre, são instalações externas (Alexander et al., 2016) usados como 

ecossistemas artificiais que representam em escalas menores os ambientes naturais, os 

quais permitem avaliar alterações químicas, físicas e biológicas recorrentes de estressores 

ambientais (Odum, 1984; Kimball & Levin, 1985).  

Os modelos ecossistêmicos podem ser classificados como micro ou mesocosmos, 

de modo que os microcosmos são sistemas experimentais contendo menos de 15 m³ ou 

riachos experimentais com menos de 15 m de comprimento, e os mesocosmos são 

sistemas experimentais contendo mais de 15 m³ ou riachos experimentais com mais de 

15 m de comprimento (Crossland et al., 1992). Além disso, o termo “cosmos” também se 

referem a um espaço limitado em tamanho, tempo e massa de componentes abióticos e 
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bióticos, os quais apresentam contato restrito com o ambiente ao redor (Van Den Brink 

et al., 2005).  

Os mesocosmos são considerados uma forma híbrida de técnica de campo e 

laboratório, como esquematizado na Figura 3, pois permitem reproduzir condições 

ambientais quase naturais sem deixar de ter o poder de controlar alguns parâmetros de 

interesse como habitats ou espécies, por exemplo, cuja finalidade se baseia em criar 

cenários realísticos de exposições quando comparado com testes laboratoriais (Alexander 

et al., 2016). Além disso, em comparação aos estudos de campo, os mesocosmos 

apresentam a vantagem da replicação, e embora logisticamente complexo, experimentos 

com mesocosmos tendem a produzir alta qualidade e possibilidade de reprodutividade 

dos dados apurados pela facilidade de coleta dos mesmos (Alexander et al., 2016). 

Figura 3: Esquema representativo da comparação entre bioensaios de laboratório, 

modelos ecossistêmicos e experimentos de campo. 

 

(Brock et al., 2000) 

Através de experimentos em mesocosmos, é possível avaliar a estrutura e o 

funcionamento dos ecossistemas a partir da composição e densidade das populações 

(Mendes, 2015), assim como também diminuem as incertezas associadas as extrapolações 

nas escalas ecossistêmicas, fornecendo informações sobre os efeitos indiretos dos 

contaminantes por meio da resposta da comunidade avaliada (Caquet et al., 2000). Além 

disso, por incorporarem maior complexidade os testes com mesocosmos podem gerar 

informações importantes sobre efeitos crônicos e subletais de poluentes em comunidades 

aquáticas (Alexander et al., 2016), além de contribuírem no biomonitoramento de 

avaliações de risco ecológico (Norton et al., 2014). 



29 
 

Em ensaios ecotoxicológicos, quanto mais espécies são avaliadas, melhor é a 

compreensão dos efeitos sobre a comunidade aquática e não apenas sobre uma 

determinada população (Costa et al., 2008), e por essa razão, dependendo do modelo de 

mesocosmos adotado, estudos com sistemas de mesocosmos apresentam também a 

vantagem de poder avaliar diferentes espécies de forma simultânea (Queiroz, 2019). 

Além disso, permitem inúmeras abordagens ecológicas de avaliação para poluentes, uma 

vez que, permite-se avaliar organismos modelos cultivados em laboratório que simula a 

condição do ambiente natural (Queiroz, 2019) como também utilizar e expor espécies 

nativas a um cenário de contaminação (Shangguan et al., 2017). Para os experimentos de 

mesocosmos in situ, ou seja, aqueles realizados no local de estudo, é possível avaliar os 

organismos presentes desse mesmo local de instalação (Queiroz et al., 2021), sendo 

geralmente utilizados comunidades de organismos planctônicos e bentônicos, os quais 

apresentam um grande número de indivíduos (Bashnin et al., 2019; Shannguan et al., 

2017). 

Diferentes modelos de mesocosmos tem sido proposto com a finalidade de simular 

os ambientes lóticos e lênticos (Queiroz et al., 2021). Para simulação dos ambientes 

lênticos, estudos indoor e outdoor que utilizam de tanques de diferentes volumes podem 

ser empregados, ao passo que na simulação de ambientes lóticos é necessário o emprego 

de canais artificiais com sistemas de bombeamento para representar a vazão de um rio, 

por exemplo (Figura 4) (Boone & James, 2005; Rowe & Dunson, 1994). 

Figura 4: Modelos de ambientes simulados em de mesocosmos. 

 

 Fonte Queiroz e Silva (2021) 
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Nos ensaios de ambientes lênticos, os tanques são mais utilizados na avaliação 

ecotoxicológica de poluentes (Queiroz et al., 2021). Berghahn et al., (2012) avaliaram o 

efeito na comunidade de macroinvertebrados bentônicos do agrotóxico neonicotinóide 

imidacloprido utilizando modelo de mesocosmos lótico, no qual os organismos tiveram 

repetidas exposições ao composto por um período de tempo simulando as aplicações que 

ocorrem nas lavouras. Através desse ensaio, os autores foram capazes de observar efeitos 

de mortalidade, imobilidade e comportamental sobre os organismos. Em outro estudo 

semelhante, Böttger et al. (2013), embora os autores não tenham observados efeitos de 

mortalidade ou imobilidade nos organismos estudados, com o estudo foram capazes de 

identificar redução na taxa de reprodução dos mesmos. Através da abundância e 

diversidade de organismos zooplânctons, Lobson et al., (2018) conseguiu avaliar se o 

inseticida tiametoxam foram capazes de causar efeitos deletérios sobre os organismos. 

Neste estudo, os autores utilizaram um sistema de mesocosmos constituídos de tanques 

de polietileno com 4,13 m3 de volume. 

 Além disso, diferentes resultados podem ser obtidos nos testes ecotoxicológicos 

de mesocosmos quando comparados aos testes laboratoriais (Queiroz et al., 2021). Egea-

Serrano & Tejeso (2014) avaliaram os efeitos de compostos nitrogenados sobre larvas de 

anfíbio Pelophylax perezi em sistemas de mesocosmos outdoor e observaram que houve 

redução na massa e crescimento das larvas desses organismos, resultados dos quais não 

foram observados nos ensaios utilizando mesocosmos in situ, por exemplo. Dessa forma, 

nota-se que os estudos em mesocosmos se apresentam como importante ferramenta na 

validação de resultados ibtidos em escala laboratorial, além de melhorar a compreensão 

do real impacto de xenobióticos sobre os ecossistemas aquáticos (Queiroz & Silva, 2021). 

4. OBJETIVO GERAL 

Avaliar os impactos dos agrotóxicos Regent® 800 WG (i.a. fipronil) e DMA® 

806BR (i.a. 2,4-D) e da vinhaça, isoladamente e em misturas, sobre a comunidade de 

macroinvertebrados bentônicos, por meio de estruturas de colonização, em modelos 

ecossistêmicos, considerando exposições a concentrações ambientalmente realistas 

desses compostos. 
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 4.1. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

• Analisar a composição da comunidade de macroinvertebrados bentônicos dos 

mesocosmos impactados com diferentes tratamentos de agrotóxicos e vinhaça, de 

forma isolada e em mistura; 

• Avaliar os efeitos na estrutura da comunidade de macroinvertebrados, através da 

abundância de espécies, bem como sua capacidade de reestabelecimento frente à 

contaminação ambiental pelos compostos; 

• Através dos índices ecológicos, compreender as características da comunidade de 

macroinvertebrados bentônicos pré e pós exposição aos agrotóxicos e vinhaça. 

• Avaliar os efeitos dos agrotóxicos e vinhaça, de forma isolada e em mistura, sobre a 

diversidade funcional de macroinvertebrados bentônicos; 

5. HIPÓTESES 

Com base no contexto apresentado e no estado da arte, foram elencadas as seguintes 

hipóteses:  

Hipótese 1: O inseticida fipronil exerce efeitos mais severos na estrutura da comunidade 

de macroinvertebrados bentônicos do que o herbicida 2,4-D e a vinhaça, uma vez que, 

estudos anteriores apontam neurotoxicidade em insetos causada pela presença de fipronil. 

Hipótese 2: A vinhaça isoladamente, na concentração estudada, é suficientemente capaz 

de apresentar modificações nos compartimentos ambientais por toxicidade de metais, 

excesso de matéria orgânica, alta composição iônica e alterações nas características 

físicas e químicas da água, refletindo em efeitos sobre a comunidade de 

macroinvertebrados, conforme apontado em outros estudos. 

Hipótese 3: A mistura dos agrotóxicos Regent® 800 WG e DMA® 806 BR tem sua 

toxicidade e efeitos deletérios a comunidade de macroinvertebrados potencializados, 

caracterizando um efeito sinérgico. 

Hipótese 4: A ocorrência simultânea dos agrotóxicos Regent® 800 WG e DMA® 806 BR 

com a vinhaça da cana-de-açúcar no ambiente aquático, gera efeitos mais severos e 

deletérios na comunidade de macroinvertebrados bentônicos, bem como, maiores 

alterações nas características físico-químicas do ambiente aquático do que quando estes 

compostos estão isolados. 
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CAPÍTULO 2: EXPOSIÇÃO REALISTA AO FIPRONIL, 2,4-D E VINHAÇA 

INFLUENCIA A ESTRUTURA TAXONÔMICA E FUNCIONAL DA ASSEMBLEIA 

DE MACROINVERTEBRADOS 

1. INTRODUÇÃO 

Grandes quantidades de contaminantes atingem ecossistemas aquáticos por 

diferentes fontes antrópicas (Quadra et al., 2019), tornando a poluição da água um dos 

principais problemas ambientais no mundo (Brovini et al., 2021). Os ambientes aquáticos 

contaminados por agrotóxicos, por exemplo, têm impactado negativamente, devido a 

ação tóxica desses compostos, diversos organismos não alvos em seus diferentes níveis 

tróficos, como peixes (Sanches et al., 2017), anfíbios (Freitas et al., 2019), 

macroinvertebrados bentônicos, (Pinto et al., 2021a; Pinto et al., 2021b), cladóceros 

(Moreira et al., 2017; Silva et al., 2020a) e algas (Mansano et al., 2017). Portanto, a 

biodiversidade aquática é colocada em risco devido as extensas atividades agrícolas 

praticadas em seu entorno, com destaque ao uso de agrotóxicos e fertilizantes que chegam 

às águas superficiais advindo de diferentes processos de transporte, como a lixiviação, 

escoamento superficial, volatização, deriva e outros (Stehle; Schulz, 2015). 

No Brasil, a cana-de-açúcar é uma das principais culturas para a economia 

nacional (Sanches et al., 2017), na qual o 2,4-D, herbicida sistêmico que atua como 

inibidor do crescimento de plantas dicotiledôneas (Islam et al., 2018), e o fipronil, 

inseticida do grupo dos fenilpirazóis que atua como inibidor dos canais de regulação de 

íons cloro através de receptores do ácido gama aminobutírico (GABA) em insetos 

(Jennings et al., 2002), se destacam como um dos principais ingredientes ativos utilizados 

nessas culturas no país (Christofoletti et al., 2017; CONAB, 2017; IBAMA et al., 2019). 

Além disso, a indústria sucroalcooleira produz uma grande quantidade de vinhaça, um 

subproduto da produção do etanol gerado numa taxa de 14L de vinhaça por litro de etanol 

obtido (España-Ganboa et al., 2012). Esse resíduo apresenta um alto potencial poluidor 

(Ortegón et al., 2016), sendo seu descarte in natura proibido em corpos d´água desde o 

final da década de 1970 (Brasil, 1978). Como alternativa, as práticas de manejo de cana-

de-açúcar têm incorporado esse resíduo nas lavouras (Ferreira et al., 2011), uma vez que 

esse é uma fonte alternativa de macro e micronutrientes para substituir os fertilizantes 

sintéticos de alto custo (Dotaniya et al., 2016). No entanto, seu uso demasiado pode causar 

sérios impactos ambientais, pois a vinhaça apresenta alta concentração de matéria 
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orgânica e teor de metais, que podem promover a proliferação de microrganismos e 

diminuição de oxigênio dissolvido na água (Botelho, 2013).  

A presença desses compostos, pesticidas e vinhaça, nos ambientes naturais pode 

ocorrer simultaneamente (Herbrandson et al., 2003), e dessa forma podem causar 

diferentes efeitos nos organismos autóctones do que quando os compostos ocorrem de 

forma isolada. De acordo com o estudo de Pinto et al. (2021), a presença de 2,4-D, fipronil 

e vinhaça isoladamente e em mistura, em concentrações ambientalmente realistas 

derivados do manejo de cana-de-açúcar, impactou negativamente as respostas funcionais 

da espécie Hyalella meinerti, um anfípode de hábitos epibentônicos. Para o cladócero 

Ceriodaphnia silvestrii, em experimentos de mesocosmos, a espécie foi altamente 

sensível à alta toxicidade do inseticida fipronil, da vinhaça e de suas misturas, sendo a 

sobrevivência amplamente afetada (Silva et al., 2021). Em ambos os estudos, a aplicação 

simultânea dos agrotóxicos e vinhaça apresentou efeitos tóxicos mais severos e 

prolongados. Estudos anteriores de laboratório também demonstraram efeitos 

(antagônicos ou sinérgicos) do fipronil e 2,4-D quando agiam simultaneamente sobre 

diferentes organismos da biota aquática, como a microalga Raphidocelis subcapitata 

(Moreira et al., 2020ª), o inseto Chironomus sancticaroli (Pinto et al., 2021), os peixes 

das espécies Prochilodus lineatus (Portruneli et al., 2021) e Danio rerio (Viana et al., 

2022) e girinos das espécies Leptodactylus fuscus e Lithobates catesbeianus (Freitas et 

al., 2022). 

Dentre a biota aquática, os macroinvertebrados bentônicos são importantes 

bioindicadores de qualidade da água. Estes organismos ligam a matéria orgânica e 

recursos nutricionais dos níveis menores com os mais elevados da cadeia trófica (Nkwoji 

et al., 2016). Além disso, podem apresentar característica de tolerância ou elevada 

sensibilidade à poluição, podendo fornecer informações importantes para a compreensão 

dos efeitos cumulativos de alguns xenobióticos presentes no ambiente (Herman e 

Nejadhashemi, 2015). Por essa razão, macroinvertebrados bentônicos têm sido 

considerados um grupo taxonômico importante e eficaz para a avaliação da toxicidade de 

diversos contaminantes, principalmente porque estão expostos a produtos químicos por 

meio da água e sedimento contaminados (Morais et al., 2019). 

Diante do apresentado, o presente estudo teve como objetivo principal avaliar os 

impactos dos agrotóxicos Regent® 800 WG (i.a. fipronil) e DMA®806 BR (i.a. 2,4-D) e 

da vinhaça de cana-de-açúcar, isoladamente e em misturas, sobre a comunidade de 
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macroinvertebrados bentônicos, por meio de estruturas de colonização, em mesocosmos 

ao ar livre, considerando exposições a concentrações ambientalmente realistas desses 

compostos por 1, 7, 14, 28, 75 e 150 dias. Assim sendo, considerando o objetivo proposto, 

foram analisadas: i) a composição e índices ecológicos de abundância relativa, riqueza, 

dominância e diversidade da comunidade de macroinvertebrados bentônicos dos 

mesocosmos impactados com diferentes tratamentos de agrotóxicos e vinhaça, de forma 

isolada e em mistura; ii) os efeitos na estrutura da comunidade de macroinvertebrados, 

através da abundância de famílias, bem como sua capacidade de reestabelecimento frente 

à contaminação ambiental pelos compostos; iii) os efeitos dos agrotóxicos e vinhaça, de 

forma isolada e em mistura, sobre a diversidade funcional alimentar dos 

macroinvertebrados bentônicos. 

2. MATERIAIS E MÉTODOS 

2.1. DESENHO EXPERIMENTAL 

Os estudos em mesocosmos foram realizados no Núcleo de Ecotoxicologia e 

Ecologia Aplicada (NEEA) no Centro de Recursos Hídricos e Estudos Ambientais 

(CRHEA) (22 ° 01′22 ″ S, 43 ° 57′38 ″ W) da Universidade de São Paulo (USP). Os 

mesocosmos foram montados em tanques de polipropileno atóxico com volume de 1500 

L, profundidade de 0,83 m e diâmetro de topo de 1,75 m. Para evitar o superaquecimento, 

cada mesocosmo foi enterrado 0,6 m abaixo do nível do solo. Em cada tanque foi 

adicionada uma camada de 20 cm de solo natural retirado do próprio local (propriedades 

descritas em Figueiredo et al., 2020) como sedimento, e preenchido com água de poço 

profundo (60 cm de coluna d’água). Para a inoculação da fauna bentônica, foram inseridas 

amostras de sedimentos de mesocosmos não contaminados previamente estabelecidos no 

CRHEA (conforme descrito em Moreira et al., 2017). Além disso, foram inseridas as 

macrófitas Salvinia auriculata, Pistia stratiotes, Eichhornia crassiper e Myriophyllum 

aquaticum, incluindo a fauna associada às raízes das mesmas, e amostras de zooplâncton 

e fitoplâncton coletadas no reservatório do Broa (Itirapina, São Paulo). Todos os 

mesocosmos permaneceram 6 meses em período de estabilização antes do início dos 

experimentos, permitindo, assim, a colonização por macroinvertebrados de fase adulta 

aérea. 

Alocados aleatoriamente, os mesocosmos receberam 6 diferentes tratamentos com 

3 repetições cada: controle não tratado (C); tratamento com o herbicida DMA® 806BR 
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(i.a.  2,4-D, Dow AdroSciences Industrial Ltda) (D); tratamento com o inseticida Regent® 

800WG (i.a. fipronil, BASF AS) (F); tratamento com vinhaça (V); mistura do herbicida 

e do inseticida (M); e a mistura do 2,4-D, fipronil e vinhaça (MV) (Figura 1b).  

Figura 1:Estruturas de colonização e mesocosmos (A); descarte de mesocosmos ao ar 

livre (B); tréplica de mesocosmo contaminada com mistura de maior escala (C). 

 

Fonte: Acervo NEEA 

As concentrações dos tratamentos foram calculadas com base nas doses 

recomendadas pelos fabricantes para aplicação na cultura da cana-de-açúcar na fase de 

pré-emergência: 3,5 L de DMA® 806BR ha-1 (equivalente a 2,35 kg 2,4-D ha-1) e 500 g 

de Regent® 800WG ha-1 (equivalente a 400 g de fipronil ha-1). Para o cálculo da dose de 

aplicação dos agrotóxicos, considerou-se um cenário de pulverização direta onde 100% 

dos compostos chegariam à superfície do ambiente aquático, como descrito em Pinto et 

al. (2021), considerando a área superficial de cada mesocosmos de 1,75 m.  Esses cálculos 

resultaram no uso de 678 mg de 2,4-D (1 mL de DMA® 806BR) e 96 mg de fipronil (120 

mg de Regent® 800 WG), para os tratamentos isolados e em mistura. O volume de vinhaça 

utilizado foi de 20L em cada mesocosmos, conforme recomendações de doses (L ha-1) de 

agricultores locais (Pinto et al., 2021). Considerando o volume dos mesocosmos, a 

contaminação gerou uma concentração esperada de 447 μg L-1 para o 2,4-D, 64 μg L-1 

para o fipronil e 1,3% (V/V) para a vinhaça, para os tratamentos isolados e misturas. 

2.2.COLETA E ANÁLISE DA COMUNIDADE DE 

MACROINVERTEBRADOS BENTÔNICOS 

Os experimentos nos mesocosmos foram realizados na primavera e verão (outubro 

a abril). Para a avaliação da comunidade de macroinvertebrados, estruturas de 

colonização (Figura S1) foram construídas utilizando sacos de malha (abertura de 0,5 cm) 

contendo pedras, gravetos e folhas variadas coletadas em área de vegetação ripária nativa, 
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e a macrófita S. auriculata (seca a 60 ºC por 48h) retiradas de cultivos externos. Um total 

de 16 estruturas foram inseridas no fundo de cada mesocosmos, 50 dias antes do início 

das amostragens para garantir a colonização por parte da fauna de macroinvertebrados. 

As estruturas foram coletadas 7 (T-7) e 1 (T-1) dia antes e 1 (T1), 7 (T7), 14 (T14), 28 

(T28), 75 (T75) e 150 (T150) dias após a contaminação. Em cada coleta, duas estruturas 

(subamostras) foram retiradas de cada mesocosmo cuidadosamente para manter os 

organismos aderidos ao material. As amostras foram preservadas, em campo, com etanol 

70% para análises posteriores.  

Para quantificação dos agrotóxicos, foi coletado 1L de água em garrafas estéreis 

de vidro e 1L de água foi coletado em garrafas de polietileno para análises físico-química 

e de nutrientes. Essas amostragens ocorreram nos mesmos dias em que as estruturas de 

colonização foram retiradas. Também, no dia da contaminação, foram coletadas amostras 

de água (1L) para análise de metais. Parâmetros da qualidade da água avaliados in loco 

como temperatura, potencial hidrogeniônico (pH), oxigênio dissolvido (OD), turbidez e 

condutividade elétrica, foram aferidos através de sonda multiparâmetro (HORIBA - U10) 

e clorofila a através de clorofilômetro (Aquafluor). 

2.3.COMPOSIÇÃO, ÍNDICES ECOLÓGICOS E DIVERSIDADE 

FUNCIONAL DA COMUNIDADE 

Após a coleta das estruturas de colonização, o material preservado foi lavado em 

água corrente em peneira de malha de 210 µm, para retenção dos organismos, os quais 

foram depositados em uma bandeja sob uma caixa de luz, triados, separados em 

morfotipos e novamente preservados em etanol 70% para identificação posterior. Os 

organismos foram identificados a nível de família utilizando chaves taxonômicas 

disponíveis (Hamada et al., 2014; adaptado de McCafferty, 1981). A família 

Chironomidae foi separada nas subfamílias Chironominae, Tanypodinae e 

Orthocladiinae. Finalmente, a identificação da subclasse Oligochaeta permaneceu nesse 

nível taxonômico. Realizada a etapa de identificação da composição da comunidade de 

macroinvertebrados, foram calculados os índices ecológicos de abundância relativa, 

índice de riqueza (Odum, 1984), índice de dominância (Magurran, 2004), diversidade de 

Shannon-Wiener (PIELOU, 1974), e índice de equitabilidade (Odum, 1984). Além disso, 

as famílias foram separadas em grupos funcionais alimentares, conforme classificação 

proposta por Cummins et al. (2005); Damanik-Ambarita et al. (2016) e Ramírez e 
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Gutiérrez-Fonseca (2014). A classificação de acordo com o grupo funcional alimentar 

(GFA) para cada família é apresentada como material suplementar (Tabelas S1).  

2.4.ANÁLISES DAS VARIÁVEIS FÍSICO-QUÍMICAS, METAIS E 

CONTAMINANTES 

As análises físico-químicas e biológicas da água e físico-química do sedimento 

(metais e agrotóxicos) foram feitas seguindo o cronograma de coleta das estruturas de 

colonização, conforme mencionado anteriormente. Para a análise da água, utilizando o 

método de titulometria foi analisada a dureza (NBR 5762, 1977), com o método de 

espectrometria foram analisadas as variáveis fósforo dissolvido total (Andersen, 1976), 

íon amônio (Koroleff, 1976), nitrito e nitrato (Mackereth; Heron e Tallinng, 1978), 

nitrogênio total (APHA, 1995) e turbidez (Espectrofotômetro Hack DR, 2000).  

Nas amostras de água, a concentração de agrotóxicos foi verificada por 

cromatografia acoplada a espectrofotometria de massas (Goulart et al., 2020). Além disso, 

a concentração de metais na vinhaça pura usada na contaminação e nas amostras foi 

analisada por espectrometria de absorção atômica direta (AA 240FS VARIAN) (APHA, 

2018). A demanda bioquímica de oxigênio (DBO) foi determinada pelo consumo de 

oxigênio no tempo de incubação de 5 dias e a demanda química de oxigênio (DQO) pelo 

método de refluxo fechado (APHA, 2018) em uma alíquota de vinhaça pura. 

2.5.ANÁLISE DE DADOS 

Os efeitos dos agrotóxicos e da vinhaça nos índices ecológicos foram verificados 

por ANOVA de modelos mistos seguida do teste de comparações múltiplas de Tukey. 

Para isso, os diferentes tratamentos foram tratados como efeitos entre fatores e os tempos 

amostrais como efeitos dentro dos fatores (medidas repetidas). A esfericidade das 

medidas repetidas foi avaliada pelo teste de Mauchly e no caso de não atendimento desse 

parâmetro a correção de Greenhouse-Geisser foi aplicada nos dados temporais. Além 

disso, a relação entre os índices ecológicos e as variáveis físico-químicas da água foi 

avaliada por meio de regressão múltipla. Para isso, cada índice foi tratado como variável 

resposta (dependente) em modelos separados e todas as variáveis físico-químicas da água 

e de concentração de agrotóxicos foram inseridas dentro de cada modelo como variáveis 

explicativas (independentes). Para cada análise, as variáveis significativas (p < 0,05) 
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foram inseridas no modelo buscando o melhor ajuste (R2). Todas as analises foram feitas 

no programa Statistica 7.0 (StatSoft).  

O conjunto de dados da comunidade de macroinvertebrados e das variáveis físico-

químicas foram sintetizados, separadamente, usando curvas de resposta principal (PRC). 

A PRC foi construída a partir de uma análise de redundância feita no programa 

CANOCO, 3.12 (BRAAK; SMILAUER, 2002), incluindo os dados da comunidade e das 

variáveis físico-químicas da série temporal construída a partir das amostragens nos 

mesocosmos. A significância da RDA foi avaliada pelo teste de permutação de Monte 

Carlo usando 499 permutações (Van Den Brink; Ter Braak, 1999), com p < 0,05 sendo 

considerado significativo. A PRC foi construída usando os pesos de cada variável para 

cada tratamento obtidos para o eixo principal da RDA. Essa análise resulta em um 

diagrama que mostra o dia de amostragem no eixo x e o primeiro componente principal 

dos efeitos da comunidade de tratamentos no eixo y. Dessa forma, o diagrama mostra os 

desvios no tempo dos tratamentos em comparação com o controle. Além disso, um 

diagrama separado apresenta os pesos de cada uma das famílias/variáveis. As 

famílias/variáveis com alto peso positivo apresentam uma resposta semelhante à indicada 

pela PRC, enquanto as famílias/variáveis com peso negativo mostram o uma resposta 

oposta à indicada pela PRC. Famílias/variáveis com peso próximo ou igual a zero não são 

influenciadas pelos tratamentos ou apresentam uma resposta que não é representada pela 

PRC. 

3. RESULTADOS 

3.1.DESCRIÇÃO DOS CONTAMINANTES 

3.1.1. VINHAÇA 

A vinhaça pura utilizada foi caracterizada com pH ácido (3,91), altas 

concentrações de DBO (46500 mg L-1) e DQO (107000 mg L-1), bem como altos níveis 

de fósforo (150 mg L-1) e nitrogênio total (639 mg L-1), condutividade elétrica (8,42 mS 

cm-1) e dureza (3500 mgCaCO3 L-1). Os parâmetros físico-químicos da vinhaça bruta 

aplicada nos mesocosmos são fornecidos na Tabela S2. A vinhaça também apresentou 

altas concentrações de potássio (3360 mg L-1), cálcio (1140 mg L-1), alumínio (500 mg 

L-1), magnésio (391 mg L-1), ferro (247 mg L-1), sódio (60 mg L-1) e outros metais tais 

como manganês (3360 mg L-1), zinco (1,23 mg L-1), cobre (3 mg L-1), chumbo (0,340 mg 
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L-1) e cromo (0,207 mg L-1). A alta composição de metais podem elevar a condutividade 

e salinização da água.  

3.1.2. AGROTÓXICOS 

Na Tabela 1 são apresentadas as concentrações dos agrotóxicos fipronil e 2,4-D 

quantificados nos mesocosmos ao longo do experimento após a contaminação. Nos 

mesocosmos controle, foram encontradas pequenas concentrações de 2,4-D e fipronil. 

Além disso, nos mesocosmos contendo 2,4-D, foram observadas diminuições das 

concentrações ao longo do tempo e não foram observadas concentrações de fipronil acima 

do limite de quantificação somente em T-7. Nos mesocosmos tratados com fipronil foi 

observado um aumento nas concentrações a partir de T1 e diminuição até T150, e para 

fipronil sulfide (Fd) e fipronil sulfona (Fn) foram encontradas concentrações menores que 

o limite de quantificação até o tempo T14, porém a presença desses dois metabólitos foi 

quantificada nos tempos seguintes, no qual, também foram diminuindo gradativamente 

até T150. Nos mesocosmos com tratamentos M e MV foram observadas concentrações 

de 2,4-D e fipronil em todos os tempos, diminuindo ao longo do tempo até T150, com 

exceção de concentrações de 2,4-D em T-7 para ambos os mesocosmos. Nestes 

tratamentos, as concentrações de Fd estiveram abaixo do limite de quantificação até T7, 

sendo maiores nos tempos posteriores, assim como para Fn no mesocosmos MV. No 

mesocosmos M foram observadas concentrações acima do limite de quantificação em T1 

e T7. 
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Tabela 1: Concentrações médias de agrotóxicos ao longo do tempo (µg L-1). As abreviaturas correspondem às moléculas de fipronil (F), sulfeto 

de fipronil (Fd) e fipronil sulfona (Fn). Os tratamentos são controle (C), 2,4-D (D), fipronil (F), mistura de agrotóxicos (M), vinhaça (V) e mistura 

de agrotóxicos com vinhaça (MV). LOQ = Limite de Quantificação. 

  C D F 

 
D F Fd Fn D F Fd Fn D F Fd Fn 

T1 0,0954 ± 0,16 0,006 ± 0,013  < LOQ  < LOQ 1385 ± 268,41  < LOQ  < LOQ  < LOQ  < LOQ 
42,54 ± 

11,22 
 < LOQ  < LOQ 

T7 0,1964 ± 0,084 0,0044 ± 0,001  < LOQ 0,0004 ± 0,0002 522,53 ± 54,44  < LOQ  < LOQ  < LOQ  < LOQ 7,96 ± 1,04  < LOQ  < LOQ 

T14 0,1348 ± 0,04 0,0047 ± 0,002  < LOQ 0,0007 ± 0,00001 375,57 ± 30,22  < LOQ  < LOQ  < LOQ  < LOQ 3,23 ± 1,14  < LOQ  < LOQ 

T21 0,062 ± 0,052 0,009 ± 0,014 0,0002 ± 0,0006 0,0014 ± 0,002 
484,86 ± 

102,39 
 < LOQ  < LOQ  < LOQ  < LOQ 3,52 ± 1,24 0,065 ± 0,028 0,1683 ± 0,090 

T75 0,0121 ± 0,003 0,0007 ± 0,00 0,0001 ± 0 0,0002 ± 0,0001 122,14 ± 78,85  < LOQ  < LOQ  < LOQ 
0,0313 ± 

0,007 

0,0998 ± 

0,0852 

0,0023 ± 

0,0012 
0,0027 ± 0,015 

T150 
0,0137 ± 

0,0104 

0,0002 ± 

0,0002 
< LOQ 

0,00004 ± 

0,00005 
6,87 ± 10,85  < LOQ  < LOQ  < LOQ 

0,0102 ± 

0,0123 

0,0027 ± 

0,0019 

0,0022 ± 

0,0011 

0,0039 ± 

0,0025 

  M V MV 

 
D F Fd Fn D F Fd Fn D F Fd Fn 

T1 1168 ± 438,68 38,39  ± 0,39  < LOQ  < LOQ < LOQ 
0,449 ± 

0,36 

 0,0012 ± 

0,0005 
0,0045 ± 0,002  

1658 ± 

1735 

16,94 ± 

0,34 
 < LOQ  < LOQ 

T7 488,74 ± 20,25 10,69 ± 0,12  < LOQ 0,12 ± 0,20 < LOQ < LOQ  < LOQ  < LOQ 
318,54 ± 

28,28 
6,56 ± 1,37  < LOQ  < LOQ 

T14 401,88 ± 65,67 5,69 ± 0,3 < LOQ < LOQ 0,093 0,0148  < LOQ  < LOQ 208,6 6,0  < LOQ  < LOQ 

T21 539,73 ± 27,60 5,27 ± 0,13 0,080 ± 0,013 0,1367 ± 0,018 0,148 0,006  < LOQ  < LOQ 233,6 7 0,050 0,060 

T75 
239,55 ± 

34,679 
0,1 ± 0,072 0,0131 ± 0,0134 0,0132 ± 0,011 0,1861 ± 0 0,0042 ± 0  < LOQ  < LOQ 0,7 3,5 0,3054 0,1081 

T150 
91,3288 ± 

15,8386 

0,0243 ± 

0,0088 
0,0265 ± 0,0183 0,038 ± 0,027 < LOQ < LOQ  < LOQ  < LOQ 0,055 0,0877 0,1356 0,0428 

 

 



53 
 

 

3.1.3. METAIS 

A concentração de metais na água, analisada no dia da contaminação dos 

mesocosmos é apresentada na Tabela 2. A aplicação da vinhaça provocou as maiores 

alterações na concentração de metais na água, com destaque para o aumento em 10 vezes 

na concentração do manganês e em 20 vezes na concentração de potássio no tratamento 

V, em comparação com mesocosmos controle (p < 0,05). Ainda, em comparação com o 

tratamento controle, foi observado também o aumento nas concentrações de bário, 

cobalto, cobre e zinco.  

Tabela 2: Concentrações (média ± SE) de metais em água (mg L-1) dos mesocosmos de 

controle (C), 2,4-D (D), fipronil (F), mistura de agrotóxicos (M), vinhaça (V) e mistura 

de agrotóxicos com vinhaça (MV) em amostras coletadas após contaminação. 

VARIÁVEIS C D F M V MV 

Alumínio (mg L-1) 1,4 ± 0,7  4,9 ± 2,9* 5,2 ± 3,8*  3,7 ± 1,1  3,3 ± 1,0  3,4 ± 0,3 

Bário (mg L-1) 
0,004 ± 

0,002  
0,01 ± 0,004  0,05 ± 0,02  

0,02 ± 

0,01*  

0,03 ± 

0,002*  

0,03 ± 

0,01* 

Cádmio (mg L-1) ˂ LOQ  ˂ LOQ  ˂ LOQ  ˂ LOQ  ˂ LOQ  ˂ LOQ 

Cobalto (mg L-1) ˂ LOQ  ˂ LOQ  ˂ LOQ  
0,005 ± 

0,01  

0,04 ± 

0,01*  

0,06 ± 

0,01* 

Cromo (mg L-1) ˂ LOQ  
0,0005 ± 

0,0001 

0,0005 ± 

0,0005  
˂ LOQ  

0,001 ± 

0,001*  

0,0003 ± 

0,00 

Cobre (mg L-1) 0,02 ± 0,005  0,04 ± 0,01*  0,03 ± 0,01*  
0,04 ± 

0,004*  

0,05 ± 

0,002*  

0,06 ± 

0,01* 

Chumbo (mg L-1) 0,02 ± 0,01  0,02 ± 0,003  0,02 ± 0,02  ˂ LOQ  
0,02 ± 

0,001  

0,01 ± 

0,003 

Manganês (mg L-1) 0,09 ± 0,03  0,2 ± 0,2  0,2 ± 0,2  0,3 ± 0,1  0,9 ± 0,5*  0,8 ± 0,1* 

Níquel (mg L-1) 
0,003 ± 

0,004  

0,001 ± 

0,001  

0,002 ± 

0,002  

0,002 ± 

0,004  

0,001 ± 

0,002  
0,01 ± 0,02 

Potássio (mg L-1) 3,3 ± 0,6  4,5 ± 0,4  4,6 ± 1,2  4,9 ± 1,4  62,2 ± 3,1*  65,1 ± 3,7* 

Zinco (mg L-1) 0,009 ± 0,01  
0,004 ± 

0,004  
0,03 ± 0,01  0,05 ± 0,05  

0,06 ± 

0,01*  
0,1 ± 0,07* 

Asteriscos e valores em negrito (*) indicam diferenças do controle do mesocosmo. LOQ (Limite 

de quantificação), sendo 0,008 mg L-1 para Cádmio, 0,009 mg L-1 para Cobalto, 0,00006 mg L-

1 para Cromo e 0,008 mg L-1 para Chumbo. 

3.2.VARIÁVEIS FÍSICO-QUÍMICAS DA ÁGUA 

A PRC para as variáveis físico-químicas medidas nos mesocosmos é mostrada na 

Figura 2a. O teste de permutação de Monte Carlo indicou a significância da PRC (p = 

0,05, 499 permutações). Na análise, 71% de toda variação pode ser atribuída ao tempo, o 

qual é disposto no eixo horizontal (eixo x). Da variação total, 46% pode ser atribuída aos 

tratamentos, que são apresentados nos diagramas. Para os tratamentos recebendo apenas 
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os agrotóxicos, isolados e em mistura (D, F, M), não houveram desvios significativos em 

relação aos mesocosmos controle para nenhum tempo amostral (p > 0,05). Do tempo T1 

ao tempo T75, houveram desvios significativos nos tratamentos V e MV em relação ao 

controle (p < 0,05) e as variáveis condutividade elétrica, nitrogênio total e dureza, 

seguidas das variáveis fósforo e turbidez apresentaram afinidade à resposta indicada pela 

PRC, tendo seus valores aumentados nos tratamentos contaminados pela vinhaça (Tabela 

S3). 

Figura 2: Curva de resposta principal das variáveis físico-químicas (a) e dos 

macroinvertebrados bentônicos (b) de mesocosmos controle (C), 2,4-D (D), fipronil (F), 

mistura de agrotóxicos (M), vinhaça (V) e mistura de pesticidas com vinhaça (MV) 

durante um período de 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes da contaminação e 1 (T1), 7 (T7), 

14 (T14), 28 (T28), 75 ( T75) e 150 (T150) dias após a contaminação. 
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Por outro lado, as variáveis que apresentaram uma resposta inversa ao indicado 

pela PRC nos tratamentos V e MV, que apresentaram desvios significativos, foram a 

temperatura e pH da água, oxigênio dissolvido e saturação de OD. Esses parâmetros 

tiveram seus valores diminuídos nos mesocosmos que receberam a vinhaça. Nesse 

sentido, é possível observar na Tabela S3 a diminuição nos valores de pH nos tratamentos 

V e MV, caracterizando a água como mais ácida, nos períodos de T1 a T14, voltando para 

valores próximos medidos antes da contaminação (acima de 6,5) nos tempos T21, T75 e 

T150. Da mesma forma, os valores de OD diminuíram após a contaminação em V e MV 

e permaneceram abaixo de 1 mg L-1 até o fim do experimento. No T150, não houveram 

desvios significativos em relação ao controle para V e MV, indicando uma recuperação 

do sistema que voltou a apresentar características próximas ao controle, apesar dos baixos 

valores de oxigênio dissolvido. 

3.3.COMUNIDADE DE MACROINVERTEBRADOS BENTÔNICOS 

3.3.1. COMPOSIÇÃO DA COMUNIDADE 

Um total de 19 famílias distribuídas em 7 ordens e na subclasse Oligochaeta foram 

encontradas nos mesocosmos ao longo de todo o experimento, sendo estes pertencentes 

às famílias Libellulidae e Coenagrionidae (Ordem Odonata), Planorbidae (Ordem 

Pulmonata), Hydrophilidae, Haliplidae e Dryopidae (Ordem Coleoptera), 

Leptophlebiidae e Caenidae (Ordem Ephemeroptera), Physidae (Ordem 

Basommatophora), Corixidae e Belostomatide (Ordem Hemiptera) e Phoridae, 

Ephydridae, Sciomyzidae, Tabanidae, Muscidae, Culicidae, Ceratopogonidae (Ordem 

Diptera) e as subfamílias Chironominae e Tanypodinae (Família Chironomidae) também 

pertencentes à Ordem Diptera. Essas famílias totalizam 3066 organismos identificados, 

dos quais o maior número foi encontrado no controle (966 organismos). 

A PCR obtida para a abundância de macroinvertebrados é mostrada na Figura 1b. 

Nela, 79% de toda variação é atribuída ao tempo, disposto no eixo horizontal, e 32% pode 

ser atribuída aos tratamentos. O teste de permutação de Monte Carlo indica a significância 

da análise (p = 0,05, 499 permutações). Antes da contaminação, não houve desvio de 

nenhum tratamento em relação ao controle (p > 0,05), indicando uma composição inicial 

similar. Após a contaminação, no tempo T7 houve desvio significativo (p < 0,05) do 

controle no tratamento D. Nessa coleta, a subclasse Oligochaeta apresentava o dobro de 

indivíduos no tratamento contendo 2,4-D em relação ao controle (Tabela S1). Por outro 
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lado, no tempo T14, todos os tratamentos, exceto o 2,4-D, diferenciam-se estatisticamente 

(p < 0,05) do controle. Nesse período, observou-se a presença de organismos da família 

Chironomidae apenas nos mesocosmos controle e tratados com 2,4-D e o 

desaparecimento desses organismos nos demais tratamentos (Figura 2b e Tabela S1). No 

tempo T28, apenas os tratamentos contendo vinhaça, isolada e em mistura, diferenciam-

se estatisticamente do controle (p < 0,05). Nesses mesocosmos, além de ser evidenciado 

o desaparecimento dos organismos da subclasse Oligochaeta (Figura 2b), houve o 

aparecimento de organismos das famílias Phoridae, Ephydridae e Sciomyzidae, que não 

foram encontrados em nenhum outro tratamento ou período amostral, além do T28.  

Os organismos da subclasse Oligochaeta, seguidos da família Planorbidae, 

indicaram afinidade à resposta indicada pela PRC. No tratamento MV, no tempo T75, o 

número de indivíduos desses dois grupos foi reduzido (p < 0,05, Figura 2b). Por outro 

lado, alguns indivíduos como os pertencentes à família Haliplidae, Libellulidae, 

Ceratopogonidae, Phoridae, Culicidae, Ephydridae e Sciomyzidae apresentaram resposta 

inversa na presença da vinhaça isolada e em mistura, tendo um número maior de 

indivíduos dessas famílias nos tempos T14, T28 e T75 nos tratamentos V e MV (Tabela 

S1). No tempo T150, não houve diferença (desvios) entre o controle e nenhum dos 

tratamentos (p > 0,05). 

3.3.2. ÍNDICES ECOLÓGICOS, ABUNDÂNCIA E ANÁLISE DE 

REGRESSÃO MÚLTIPLA 

Considerando o índice ecológico de dominância, não houveram diferenças entre 

os tratamentos (ANOVA de modelos mistos, F = 0,472 e p = 0,79) e entre os períodos 

amostrais (ANOVA de modelos mistos, F = 1,712 e p = 0,11). Da mesma forma, não 

houve efeito na interação entre esses dois fatores (ANOVA de modelos mistos, F = 1,411 

e p = 0,0955), indicando que não houveram diferenças entre os tratamentos ao longo do 

tempo. A análise de regressão múltipla mostrou que as variáveis que se relacionam 

significativamente com o índice de dominância foram OD, turbidez (relação inversa) e 

nitrogênio total (relação direta) (Tabela 3). Ao observar os valores da regressão, percebe-

se que o oxigênio teve maior peso explicativo em relação a dominância, expressando uma 

relação inversa entre a diminuição das concentrações de oxigênio e aumento da 

dominância. Embora nos tratamentos onde foram detectadas as menores concentrações 

de oxigênio após a contaminação (V e MV), percebe-se o aumento desse índice (Figura 

3), diferenças significativas não foram detectadas pela análise de variâncias.  
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Tabela 3: Regressão múltipla de índices ecológicos de dominância, diversidade de 

Shannon, riqueza de famílias e abundância de organismos, aplicados em relação a 

parâmetros físico-químicos medidos na água do mesocosmo ao longo do tempo. Os 

valores dos coeficientes β (pesos) de cada variável adicionada ao modelo (p < 0,05) são 

apresentados ao lado da equação. Onde OD - oxigênio dissolvido, NT - nitrogênio total 

(mg L-1), Turb - Turbidez (NTU), Cond - Condutividade elétrica (µS cm-1), Fip - 

concentração de fipronil (µg L-1) e Clo a - clorofila uma concentração (µg L-1). 

Estimativa 
R2 

ajustado 
F p 

Erro 

padrão 

Dominância = 0,121 – 0,052*OD – 0,081*NT + 0,004*Turb, 0,55 2,99 0,01 0,12 

Diversidade = 1,779 + 0,145*NT + 0,086*OD – 0,009*Fip – 

0,007*Turb, 
0,60 2,34 0,03 0,22 

Riqueza = 5,683 + 0,277*NT + 0,201*OD – 0,036*Fip – 

0,017*Turb, 
0,38 3,58 0,004 0,65 

Abundância = – 55,567 + 8,491*pH + 4,015*OD + 

0,524*Clo,a – 0,496*Fip – 0,074*Cond, 
0,50 6,52 < 0,001 12,84 

 

Para a riqueza de famílias, não foram detectadas diferenças considerando apenas 

os tratamentos (ANOVA de modelos mistos, F = 2,991 e p = 0,056). Em contrapartida, 

ocorreram diferenças entre os períodos amostrais (ANOVA de modelos mistos, F = 3,277 

e p < 0,05), sendo o T-7 diferente de todos os outros períodos amostrais, como observado 

na Figura 3. Da mesma forma, houve um efeito significativo na interação entre os 

tratamentos e o tempo (ANOVA de modelos mistos, F = 1,578 e p < 0,05), indicando que 

houveram diferenças entre os tratamentos ao longo do tempo. Nesse sentido, houve uma 

diminuição na riqueza nos tratamentos D nos tempos 28 e 150 dias após a contaminação. 

Além disso, houve um aumento em V no T7 e MV no T1 e T28. Essas comparações foram 

detectadas em relação ao controle nos mesmos dias amostrais (p < 0,05).  

Na análise de regressão múltipla, as variáveis que apresentaram relação 

significativa com a riqueza foram nitrogênio total e OD (relação direta) e concentração 

de fipronil e turbidez (relação inversa) (p < 0,05). Ao observar a Figura 3, percebe-se que 

a riqueza foi menor em T7 e T14. Os parâmetros nitrogênio e oxigênio tiveram o maior 

poder explicativo (peso) da riqueza de famílias nos mesocosmos. Nesse sentido, a riqueza 

foi maior nos tratamentos com maiores concentrações de nitrogênio e melhores condições 

de oxigênio. De forma contrária, apesar do menor poder explicativo, um aumento da 

concentração de fipronil, aplicado nos mesocosmos F, M e MV, e turbidez que foi 
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associada principalmente à presença da vinhaça em V e MV (Tabela 3), foi relacionada a 

uma diminuição da riqueza.  

 

Figura 3: Índices de diversidade para dominância (a), riqueza de espécies (b), Shannon 

(c) e Simpson (d) de controle de mesocosmos (C), 2,4-D (D), fipronil (F), mistura de 

pesticidas (M), vinhaça (V) e mistura de agrotóxicos com vinhaça (MV) durante um 

período de 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes da contaminação e 1 (T1), 7 (T7), 14 (T14), 28 

(T28), 75 (T75) e 150 (T150) dias após a contaminação. 

 

Diferenças estatísticas também não foram observadas entre os tratamentos para o 

índice de diversidade Shannon e Simpson (ANOVA de modelos mistos, F = 0,902 e 0,472 

e p = 0,506 e 0,791) e entre os períodos amostrais (ANOVA de modelos mistos, F = 1,875 

e 1,171 e p = 0,081 e 0,115). Na interação entre os tratamentos e os tempos amostrais, 

também não foi observado efeito significativo (ANOVA de modelos mistos, F = 1,389 e 

1,411 e p = 0,105 e 0,096), indicando que ao longo do tempo não houveram diferença 

entre os tratamentos (Figura 3). A análise de regressão múltipla para o índice de Simpson 

não foi significativa (p > 0,05). De forma contrária, o índice de Shannon apresentou 
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relação significativa direta com o nitrogênio total e OD e inversa com a concentração de 

fipronil e turbidez da água (p > 0,05), da mesma forma que o apresentado para a riqueza.  

Para a abundância total de organismos (Figura 4), não foram detectadas diferenças 

entre os tratamentos (ANOVA de modelos mistos, F = 0,754 e p = 0,597). Em 

contrapartida, ocorreram diferenças entre os períodos amostrais (ANOVA de modelos 

mistos, F = 3,037 e p < 0,05), sendo o T150 diferente de todos os outros períodos 

amostrais. Como observado na Figura 3, de uma forma geral a abundância total de 

organismos nos tratamentos C, D, F e M no T150 aumentou, em comparação a outros 

períodos amostrais. Em relação a interação entre os tratamentos e o tempo não houve 

efeito significativo (ANOVA de modelos mistos, F = 1,037 e p = 0,430). A análise de 

regressão múltipla revelou que o pH da água e oxigênio tiveram o maior poder explicativo 

da abundância de organismos, com uma resposta direta entre o aumento dos valores 

dessas variáveis e o aumento da abundância. Ressalta-se que a diminuição dessas 

variáveis está diretamente relacionada à contaminação pela vinhaça (Figura 2a, Tabela 

S3). Além disso, outras variáveis tiveram um menor poder explicativo, como a 

concentração de clorofila a que também apresentou resposta direta, e de fipronil que 

apresentou resposta inversa. Por fim, a condutividade elétrica da água (resposta inversa) 

e a concentração do íon amônio (resposta direta) apresentaram os menores valores de β, 

no entanto significativos, com baixa influência na abundância. Alterações na 

concentração de clorofila, íon amônio e na condutividade elétrica também foram 

associadas à presença da vinhaça (Figura 2a). 
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Figura 4: Abundância relativa para os tratamentos controle (a), 2,4-D (b), fipronil (c), mistura de agrotóxicos (d), vinhaça (e) e mistura de 

agrotóxicos com vinhaça (f) durante um período de 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes da contaminação e 1 (T1), 7 (T7), 14 (T14)), 28 (T28), 75 (T75) 

e 150 (T150) dias após a contaminação. 
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3.3.3. DIVERSIDADE FUNCIONAL DA COMUNIDADE 

Os organismos foram classificados de acordo com os grupos funcionais 

alimentares e os resultados obtidos podem ser observados na Figura 5. Foram verificadas 

alterações entre os tratamentos para a riqueza e diversidade funcional (ANOVA de 

modelos mistos, F = 2,565 e p < 0,05), com a diminuição desses parâmetros nos 

mesocosmos contaminados pela mistura de agrotóxicos (p < 0,05) em relação ao controle. 

Não foram detectadas diferenças temporais para esses parâmetros (ANOVA, F = 1,767 e 

p = 0,125). Considerando a abundância dos grupos funcionais de forma individualizada, 

não foram verificadas diferenças entre os tratamentos.  Da mesma forma, não foram 

encontradas diferenças temporais na abundância de predadores, coletores-catadores e 

raspadores (ANOVA, F = 1,333; 1,854 e 0,685, p > 0,05). No entanto, ressalta-se que há 

uma tendência de alteração desses parâmetros, que será melhor descrita a seguir, atestada 

pelos níveis de significância (p < 0,1).  

No controle, é possível notar uma quantidade expressiva de coletores-catadores, 

seguido de predadores e raspadores. Embora ao longo do tempo observa-se uma alteração 

na quantidade de indivíduos representantes da classe de predadores e um aumento na 

abundancia relativa dos coletes-catadores, no T150 não foram detectadas diferenças 

significativas. No tratamento contaminado pelo 2,4-D, também são encontrados 

organismos coletores-catadores, sendo essa classificação a mais abundante, bem como 

predadores e raspadores.  

Nos mesocosmos contaminados pelo fipronil isolado e pela mistura de 

agrotóxicos, é possível observar a presença dos predadores antes da contaminação, em T-

7 e T-1, e logo após a contaminação em T1. Após esse período, os predadores 

desapareceram nesses dois tratamentos, não sendo encontrados mesmo 150 dias após a 

contaminação. Nesses tratamentos, os organismos pertencentes à ordem Odonata e à 

subfamília Tanypodinae, classificados como predadores, desapareceram nesses períodos, 

explicando as respostas observadas com os predadores.  Além disso, para o tratamento F, 

no T7 e T14, foram encontrados apenas coletores-catadores, especificamente devido aos 

organismos da subclasse Oligochaeta. Além disso, filtro-coletores foram observados em 

M, devido ao aparecimento da família Hydrophilidae. A partir do T28, os raspadores 

surgiram nas amostras provenientes do tratamento com a mistura dos agrotóxicos. 
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Figura 5: Diversidade funcional de macroinvertebrados bentônicos para os tratamentos controle (C), 2,4-D (D), fipronil (F), mistura de agrotóxicos 

(M), vinhaça (V) e mistura de agrotóxicos com vinhaça (MV) durante um período de 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes da contaminação e 1 (T1), 7 

(T7), 14 (T14)), 28 (T28), 75 (T75) e 150 (T150) dias após a contaminação. 
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No tratamento V, houve o desaparecimento dos coletores-catadores e raspadores 

no T14 e T75, sendo que apenas predadores foram encontrados nesses tratamentos, 

devido a presença de organismos da família Libellulidae, Sciomyzidae e 

Ceratopogonidae. O mesmo aconteceu para MV no T75, quando apenas coletores-

catadores foram encontrados nas amostras especificamente os pertencentes à subfamília 

Chironominae. Além disso, no T7 os raspadores não foram encontrados, e em T14 os 

coletores-catadores desapareceram, aumentando a abundância relativa dos raspadores.  

4. DISCUSSÃO 

4.1.QUALIDADE FÍSICO-QUÍMICA DA ÁGUA E CONCENTRAÇÕES DE 

PESTICIDAS 

Logo após a contaminação dos mesocosmos que receberam os agrotóxicos (T1), 

as concentrações de fipronil detectadas em F, M e MV estiveram abaixo das 

concentrações máximas já detectadas em corpos d’água superficiais localizados em áreas 

de cultivo de cana de açúcar no Estado de São Paulo, que variaram de 6 a 465 µg L-1 

(CETESB, 2018). Em contrapartida, as concentrações de 2,4-D em D, M e MV estiveram, 

inicialmente, acima dos valores detectados nesses ambientes aquáticos próximos às 

plantações de cana-de-açúcar, que alcançaram valores variando de 175,1 a 366,6 µg L-1 

(CETESB, 2018). Resíduos dos agrotóxicos fipronil e 2,4-D foram detectados no controle 

e tratamentos isolados, no entanto, conforme discutido por estudos anteriores, os valores 

encontrados são negligenciáveis em comparação com as concentrações nos tratamentos 

contaminados pelos agrotóxicos (Ogura et al., 2022; Pinto et al., 2021 e 2022).  

Ao longo do tempo, houve uma diminuição das concentrações de ambos os 

agrotóxicos (degradação), no entanto, mesmo após 150 dias da contaminação, o herbicida 

2,4-D foi encontrado em altas concentrações em D e M, muito acima dos valores 

reportados para corpos d’água ao redor do mundo, que variaram de 0,08 - 11,5 μg L-1  nos 

Estados Unidos, 0,0096 - 6,4 μg L-1 na China e 0,0014 - 1,12 μg L-1  na União Europeia  

(Ensminger et al., 2013; Fang et al., 2019; Tsaboula et al., 2016). Concentrações de 

fipronil foram detectadas numa ordem de grandeza de nano gramas nos tratamentos F, M 

e MV. Em paralelo com isso, os metabolitos fipronil sulfide e sulfona, gerados a partir da 

molécula parental de fipronil, também foram detectados nos mesocosmos F, M e MV ao 

longo do tempo, estando em concentrações equiparáveis ao fipronil no fim de 150 dias. 

Estudos da literatura têm verificado que esses dois metabolitos apresentam uma 

toxicidade equiparável e/ou maior que a molécula parental para macroinvertebrados 
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dulcícolas, pertencentes às ordens Decapoda, Amphipoda, Diptera, Ephemeroptera, 

Plecoptera e Trichoptera (Maul et al., 2008; Schlenk et al., 2001; Weston and Lydy, 

2014). Esses resultados demonstram a importância de monitorar esses subprodutos, como 

feito no presente trabalho, e considerar a toxicidade e efeitos desses compostos na fauna 

de ambientes contaminados pelo fipronil. Atrelado a isso, estudos tem reportado que os 

metabolitos apresentam maior persistência na água e sedimento (Qu et al., 2016; Brennan 

et al. 2009; Maul et al., 2008), aumentando os riscos para a biota aquática.   

Devido à quantidade de formulação comercial usada (1mL de DMA 806BR® e 

120 mg Regent 800WG®), não eram esperadas alterações nas características físico-

químicas da água nos tratamentos que receberam apenas os agrotóxicos (D, F e M), 

conforme atestado pela análise de PRC. Em contrapartida, a análise da vinhaça bruta 

usada nos experimentos demonstrou uma alta carga poluente, atestada pelos altos valores 

de DBO e DQO, nutrientes, conteúdo iônico e de metais, além do baixo pH. Devido a 

esse alto potencial poluidor, mesmo a aplicação de uma baixa proporção de vinhaça (1,3% 

v:v) provocou profundas alterações na qualidade da água, confirmada pelos desvios 

significativos na PRC, que persistiram até 75 dias após a contaminação.  

A carga orgânica da vinhaça pode causar diversos impactos no ambiente aquático, 

como a proliferação de microrganismos em quantidades capazes de reduzir o oxigênio 

dissolvido na água, morte de animais e plantas aquáticas (Freitas et al., 2022; Ogura et 

al., 2022), assim como tornar os corpos d’água inadequados como fonte de água potável 

(Cristofoletti et al., 2013). A aplicação da vinhaça em V e MV causou uma drástica 

redução do OD da água, provocando condições próximas a anoxia em alguns períodos, 

corroborando com essa discussão da literatura. Alinhado com isso, ao estudar evidências 

de contaminação por vinhaça em um rio da região nordeste do Brasil, Gunkel et al. (2007) 

verificaram diminuições nos níveis de oxigênio da água em regiões a jusante de uma 

indústria sucroalcooleira e de áreas de cultivo de cana-de-açúcar fertirrigadas com 

vinhaça.   

Uma elevada variação na condutividade elétrica foi diretamente associada aos 

tratamentos V e MV no presente estudo. Esse parâmetro foi o que apresentou a maior 

afinidade na PRC com os desvios detectados nos tratamentos contaminados pela vinhaça 

em comparação ao controle. Altos valores de condutividade elétrica foram encontrados 

nesses tratamentos após a contaminação, os quais podem ser explicados pelas altas 

concentrações, na vinhaça bruta, de cátions de potássio, cálcio, alumínio, magnésio, sódio 

e outros metais e ânions como fosfato, nitrato, nitrito, dentre outros não quantificados no 
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presente trabalho. O uso da vinhaça na fertirrigação pode aumentar a concentração de 

nutrientes, especialmente potássio, nitrogênio, e fósforo, e de íons no solo, muito acima 

da demanda nutricional das culturas, comprometendo a sua produtividade e propiciando 

processos de lixiviação desses compostos para os corpos hídricos adjacentes (Nunes et 

al., 2022), com consequente alteração da qualidade da água.  

No estudo de Gunkel et al. (2007) supracitado, a fertirrigação da cana-de-açúcar 

foi a principal fonte poluidora do rio Ipojuca (Recife, Brasil) causando o aumento na 

temperatura, turbidez e acidificação da água, além da redução do oxigênio, já destacada 

anteriormente. Uma forte relação entre a contaminação com vinhaça e aumento da 

turbidez e diminuição do pH da água também foi observada no presente estudo. A 

turbidez é aumentada quando há uma grande quantidade de material em suspensão e, 

assim, acaba comprometendo a atividade fotossintética de organismos autótrofos 

presentes no ambiente aquático (Nunes et al., 2022).  Diferentes estudos da literatura já 

têm evidenciado que o baixo pH, normalmente menor que 4, é uma das principais 

características da vinhaça da cana-de-açúcar (Karp et al., 2022; (Palacios-Bereche et al., 

2022; Piffer et al., 2022). Nos tratamentos contaminados com a vinhaça, o pH foi o 

parâmetro que apresentou a resposta inversa mais significativa com os tratamentos V e 

MV indicados pela PRC, atestando esse processo de acidificação do corpo hídrico.  

Dentre as diversas implicações associadas à redução do pH da água, ressalta-se 

que condições mais ácidas aumentam a solubilidade de metais (WHO, 2006) alterando, 

consequentemente, a biodisponibilidade desses compostos no ambiente aquático 

(CETESB, 2009). Altas concentrações de metais, associadas a condições ácidas do meio, 

contribuem significativamente para o potencial poluidor da vinhaça (Freire e Cortez, 

2000; Oliveira et al., 2020). Nesse sentido, a presença de vinhaça, em V e MV, provocou 

um aumento na concentração de diversos metais na água, medidos após a contaminação. 

Diversos autores já associaram a alta concentração de metais, especialmente Cd, Cr, Ni, 

Pb, K, P, S, Fe, Mn, Zn e Cu, com efeitos a organismos expostos à vinhaça (Pedro-Escher 

et al., 2014, Souza et al., 2013, Srivastava e Jain, 2010), cujas implicações para a fauna 

de macroinvertebrados serão posteriormente discutidas.  

4.2. EFEITOS NA ESTRUTURA DA COMUNIDADE DE 

MACROINVERTEBRADOS BENTÔNICOS 

Nos ecossistemas aquáticos, as comunidades biológicas possuem uma relação 

direta com as variações ambientais, alterando sua estrutura, composição e comportamento 

ao passo que atributos biológicos, físicos e químicos do ambiente são alterados (Serrano 
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Balderas et al., 2016). Da mesma maneira, os macroinvertebrados bentônicos sofrem 

influências de diversos fatores sobre sua composição e estrutura (Van de Meutter et al., 

2005), podendo haver a colonização de espécies, principalmente daquelas com dispersão 

adulta aérea, desaparecimento ou redução da abundância de alguns grupos em detrimento 

do aumento de outros, conforme o grau de distúrbio ambiental experimentado (Loeb, 

1993). Atrelado a isso, a interferência dos processos naturais por fatores antropogênicos, 

como a poluição por agrotóxicos ou resíduos industriais, tal qual a vinhaça de cana-de-

açúcar, pode provocar profundas alterações na comunidade de macroinvertebrados 

bentônicos, principalmente porque esse grupo inclui espécies com ciclo de vida que 

contempla a coluna d’água e sedimento, aumentando a rota de exposição desses 

organismos que vivem e se alimentam em uma ou ambas as matrizes eventualmente 

contaminadas (Castro-català et al., 2016). 

Por ser um herbicida, o mecanismo de ação do 2,4-D é descrito para o controle de 

plantas dicotiledôneas, na qual esse agrotóxico é primariamente usado (Islam et al., 2018). 

No entanto, estudos na literatura têm previamente descrito que esse herbicida pode 

provocar efeitos para invertebrados aquáticos (e.g. Park et al., 2010; Pinto et al., 2021a e 

2021c; Browne et al., 2014, Benli et al., 2007). Nesse sentido, houve um desvio 

significativo da resposta do 2,4-D no T7 na PRC, atribuído, principalmente, ao aumento 

da abundância de organismos da subclasse Oligochaeta, além da diminuição no número 

de Tanypodinae e Chironominae nesse período. Os estudos de Park et al. (2010) e Pinto 

et al. (2021c), citados anteriormente, já reportaram respostas adversas a larvas de 

quironomídeos expostos a esse herbicida, sendo que o efeito observado no presente 

estudo pode ser atribuído a alta concentração inicial de 2,4-D nos mesocosmos. Em um 

estudo em poças artificiais contaminadas por 2,4-D, Stepherson e Mackie (1986) não 

verificaram efeitos diretos sobre a fauna de macroinvertebrados bentônicos, no entanto, 

meses após a contaminação, houve um efeito indireto na comunidade pela dominância de 

oligoquetas da família Tubificidae. Nesse mesmo sentido, uma hipótese para o aumento 

dos oligoquetas no presente estudo pode ser atrelada a uma resposta indireta, pela redução 

da competição por recursos alimentares causada pela diminuição de organismos da 

subfamília Chironominae.  

De forma similar ao estudo de Stepherson e Mackie (1986), também foram 

observados efeitos tardios (T28 e T150) de redução na riqueza de espécies nos 

mesocosmos tratados com 2,4-D isoladamente. Nesse mesmo sentido, Harrahy, Edwards 

e Hedman (2014) verificaram uma correlação significativa e inversa entre o tempo (dias 
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após aplicação) e a riqueza de macroinvertebrados em dois lagos tratados com 2,4-D para 

o controle da macrófita invasora Myriophyllum spicatum L. Esses estudos, juntos, trazem 

um peso de evidência acerca dos possíveis efeitos, direto e indiretos, do herbicida 2,4-D 

para macroinvertebrados aquáticos, ressaltando os riscos associados a esse herbicida, 

visto a importância dessa assembleia biológica dentro dos ecossistemas aquáticos e 

terrestres adjacentes (Balian et al., 2008).  

Os insetos aquáticos representam, em termos taxonômicos, aproximadamente 

60% da diversidade dos ecossistemas aquáticos e 70% da comunidade bentônica (Sandin, 

2003; Briers & Biggs, 2003, Balian et al., 2008). Devido ao carácter inseticida do fipronil, 

após a contaminação dos tratamentos F e M, houve um desaparecimento dos insetos 

pertencentes às ordens Odonata e Diptera, especificamente das famílias Libellulidae e 

Chironomidae (subfamílias Tanypodinae e Chironominae), que apresentaram respostas 

inversas aos desvios significativos desses tratamentos na PRC. Este inseticida faz parte 

do grupo químico pirazol e age como um forte bloqueador da regulação de íons de cloro 

por meio dos receptores GABA (ácido aminobutírico) em insetos, agindo diretamente no 

sistema nervoso dos organismos expostos (Tomlin, 1994). Nesse sentido, atribui-se os 

efeitos observados nos mesocosmos F, assim como com uma alta influência na mistura 

com 2,4-D (M), à alta concentração desse inseticida. Como discutido anteriormente, as 

concentrações de fipronil medidas no início do experimento nesses tratamentos foram 

cerca de 10 vezes menores que os valores já detectados em ecossistemas aquáticos 

presentes em áreas de cultivo de cana-de-açúcar no Brasil, demonstrando os altos riscos 

para as comunidades autóctones presentes nesses ambientes. Ressalta-se que no Brasil, 

assim como em outras regiões tropicais e subtropicais, a aplicação de agrotóxicos pode 

ser intensificada no período chuvoso (verão), aumentando a taxa de carreamento desses 

compostos para os ambientes aquáticos, potencializando os riscos para as comunidades 

biológicas (Gripp et al., 2017; Taniwaki et al., 2017).  

Ao relacionar os índices ecológicos com os parâmetros físico-químicos da água e 

concentração de agrotóxicos, foi verificada uma relação inversa entre a concentração de 

fipronil e a riqueza, diversidade e abundância de organismos da fauna de 

macroinvertebrados, reforçando os efeitos deletérios desse inseticida na comunidade de 

macroinvertebrados. Nesse mesmo sentido, já foram detectadas diferenças na riqueza de 

famílias e abundância da fauna de macroinvertebrados de sistemas experimentais 

simulando cultivos de arroz irrigado tratados com agrotóxicos, incluindo o fipronil, 
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comparados a sistemas que simularam a agricultura orgânica (não contaminados) (Rizo-

Patrón et al., 2013).  

Estudos ecotoxicológicos já demonstraram efeitos relacionados ao inseticida 

fipronil para indivíduos das famílias Libellulidae e Chironomidae em condições 

controladas de laboratório. Jinguji et al. (2012), por exemplo, observaram que larvas da 

espécie Sympetrum infuscatum, pertencente à família Libellulidae, foram sensíveis ao 

fipronil, cuja exposição a baixas concentrações (concentração inicial de 1,3 μg L-1) 

provocou a mortalidade de todas as larvas após nove dias de experimento. Weston e Lydy 

(2014), ao avaliarem o impacto do fipronil em macroinvertebrados bentônicos, 

verificaram que a espécie Chironomus dilutus foi a mais sensível dentre as espécies 

avaliadas, com CL50 ao composto de 32,5 µg L-1. Em um estudo em áreas de arroz irrigado 

no Brasil, foi verificado que o uso de fipronil no tratamento de sementes provocou uma 

redução na densidade de organismos da família Chironomidae, com uma maior 

sensibilidade de gêneros pertencentes à subfamília Tanypodinae (Marchiori; Baumart; 

Santos, 2012). Nessa mesma linha, outro estudo verificou o desaparecimento e gradual 

reaparecimento ao longo do tempo de organismos da família Chironomidae, com 

destaque à subfamília Chironominae, em unidades experimentais de arroz irrigado 

tratadas (tratamento de sementes) com diferentes doses de fipronil (Stevens; Helliwell; 

Warren, 1998). A dominância de quironomídeos na fauna de macroinvertebrados em 

ambientes dulcícolas tropicais varia entre 30 e 70% (Corbi and Trivinho-Strixino, 2008; 

Kleine et al., 2011; Saulino et al., 2014) e esse grupo pode contribuir com até 80% da 

produtividade secundária dos insetos nesses ambientes (Berg and Hellenthal, 1992), 

evidenciando que o desaparecimento e/ou diminuição da abundância de indivíduos dessa 

família implica em importantes perdas de funções ecossistêmicas, com efeitos indiretos 

dentro das cadeias tróficas.  

Nos mesocosmos que receberam a mistura dos agrotóxicos (M), todos os 

organismos desapareceram, com exceção da subclasse Oligochaeta no T7 e T14. Esses 

efeitos foram mais pronunciados em comparação aos mesocosmos que receberam os 

agrotóxicos isolados e controle. Estudos já tem reportado e discutido que a mistura desses 

dois agrotóxicos causou efeitos deletérios mais severos do que quando os compostos 

agiram de forma isolada para organismos de diversos grupos taxonômicos (Moreira et al., 

2020a; Moreira et al., 2020b; Silva et al., 2020; Freitas et al., 2022), com destaque para 

macroinvertebrados da família Chironomidae (Pinto et al. 2021b e c) e Hyalellidae (Pinto 

et al., 2021a). Esses resultados, somados às evidências reportadas no presente estudo, 
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demonstram que o uso concomitante do inseticida fipronil e do herbicida 2,4-D na 

agricultura convencional potencializa os riscos para a biota autóctone de ambientes 

aquáticos adjacentes aos campos agrícolas.  

Nos tratamentos com D, F e M foi observado uma alta abundância de indivíduos 

da ordem Pulmonata e sub-classe Oligochaeta. Adultos pertencentes a ordem Pulmonata 

são tolerantes aos distúrbios ambientais (Goulart e Callisto, 2003). Da mesma forma, as 

oligoquetas são apontadas como resistentes às perturbações ambientais (Beyene et al., 

2009; Hodkinson; Jackson, 2005) e estão entre os grupos mais abundantes e diversos na 

água doce, possuindo uma notável capacidade de habitar ambientes com baixo teor de 

oxigênio (Wilzbach et al., 2018). Apesar disso, essa subclasse desapareceu nos 

tratamentos V e MV após a contaminação, reaparecendo apenas em MV após 150 dias, 

sendo o grupo mais afetado conforme a análise de PRC pela contaminação dos 

tratamentos com vinhaça. Nos tratamentos V e MV, houve uma acidificação da água e 

aumento da concentração de metais, fatores que podem ter contribuído para a redução e 

desaparecimento dos oligoquetas, pois, embora alguns metais sejam essenciais para o 

metabolismo desses organismos (Lukkari et al., 2005), dependendo da concentração 

podem provocar efeitos deletérios aos organismos (Cesar et al., 2011), ressaltando-se que 

a diminuição do pH pode potencializar esse processo (Kim et al, 2017). Em concordância 

com essas constatações, Botelho et al. (2012), verificaram que o ajuste do pH da vinhaça 

diminuiu sua toxicidade para duas espécies de cladóceros (Ceriodaphnia dubia e Daphnia 

magna) e para o peixe Danio rerio. Além disso, a mistura de diferentes metais pode 

contribuir para o desaparecimento desse grupo, tal como observado por Neto et al. (2018), 

que verificaram que a mistura de metais causou maior toxicidade (sinergismo) a 

diferentes espécies de oligoquetas.  

Apesar das alterações significativas na qualidade da água em V e MV, nesses 

tratamentos foram observadas algumas famílias pertencentes a ordem Diptera, como 

Phoridae, Ephydridae e Sciomyzidae, que não ocorreram nos outros tratamentos, 

incluindo controle. Na literatura, não foram encontrados trabalhos que estudaram os 

efeitos de vinhaça para essas famílias. A principal hipótese associada ao aparecimento 

desses grupos, que apresentam dispersão adulta aérea, foi o aumento da concentração de 

matéria orgânica na água, tanto pela aplicação direta da vinhaça, quanto pela morte das 

macrófitas presentes nos mesocosmos após a contaminação. Estudos já descreveram que 

a aplicação de vinhaça em campos agrícolas provoca uma atração e proliferação de 

moscas (Souza et al., 2021; Serra et al., 2017), reforçando nossa hipótese associada ao 
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aparecimento dessas famílias. O aumento na disponibilidade de presas, no tratamento 

contaminado pela vinhaça isolada, associado ao desaparecimento de grupos dominantes, 

como as oligoquetas, ajuda e explicar o aumento da abundância relativa de indivíduos da 

ordem Odonata. No entanto, no tratamento MV, devido a presença do inseticida, esse 

processo não foi evidenciado, seguindo a tendência das respostas observadas nos 

tratamentos F e M. 

Parâmetros associados à poluição pela vinhaça, tais como a diminuição do 

oxigênio dissolvido e pH da água e aumento da concentração de nitrogênio e 

condutividade elétrica da água, foram relacionados aos índices ecológicos calculados para 

a comunidade de macroinvertebrados, sendo que esses efeitos, de diminuição e aumento 

dos parâmetros, foram associados ao empobrecimento da comunidade de 

macroinvertebrados. Devido à complexidade da composição química da vinhaça, é difícil 

estabelecer uma relação clara de quais parâmetros/compostos presentes nesse efluente 

industrial são os responsáveis pelas respostas nos organismos (Pinto et al., 2022). No 

entanto, percebe-se um efeito cumulativo entre aumento da carga orgânica e iônica e 

empobrecimento do meio (diminuição do pH e OD) na riqueza, abundância e diversidade 

de organismos, com desvios significativos em relação ao controle que persistiram até 75 

dias após a contaminação.  

4.3. MUDANÇAS NA DIVERSIDADE FUNCIONAL DA COMUNIDADE DE 

MACROINVERTEBRADOS BENTÔNICOS 

A classificação dos macroinvertebrados aquáticos em grupos funcionais 

alimentares é baseada nas suas características morfo-comportamentais que se relacionam 

diretamente ao modo que esses organismos obtêm e processam o alimento, tornando essa 

abordagem uma ferramenta importante na caracterização dos ecossistemas e dos impactos 

experimentados pelos mesmos (Cummins; Merritt; Andrade, 2005). Além dos efeitos 

diretos sobre os organismos, a poluição da água pode indiretamente alterar o tipo e/ou 

disponibilidade dos recursos alimentares, resultando na eliminação e/ou favorecimento 

de certos grupos funcionais, com consequentes reflexos na riqueza e diversidade 

funcional e equilíbrio das populações (Duan; Wang; Xu, 2011).  

No tratamento controle, assim como nos demais mesocosmos antes da 

contaminação, foi possível observar uma quantidade expressiva de coletores-catadores, 

seguido de predadores e raspadores. A maior dominância de coletores-catadores ocorreu, 

principalmente, devido a presença de organismos da subfamília Chironominae e 
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subclasse Oligochaeta. Coletores-catadores são organismos que apresentam peças bucais 

modificadas para coletar matéria orgânica fina (0,05-1mm) e ultrafina (0,0005-0,05mm) 

que ficam acumuladas no fundo do corpo hídrico, sobre o sedimento ou outras regiões de 

depósito de matéria orgânica (Ramírez; Gutiérrez-Fonseca, 2014). Esse grupo de 

organismos, geralmente são abundantes em diversos tipos de ambientes, preservados e/ou 

perturbados, principalmente em corpos d’água lênticos ou regiões de depósito (remanso) 

em ambientes lóticos, onde normalmente ocorre uma maior deposição de matéria 

orgânica, apresentando um importante papel, tanto na ciclagem de matéria e energia, 

quanto na produtividade secundária dentro dos ambientes aquáticos (Berg and 

HellenthaL, 1992; Damanik-Ambarita et al., 2016, LI et al., 2013). 

 Oligochaeta e Chironominae incluem organismos tolerantes a altos níveis de 

poluição orgânica devido, principalmente, a características adaptativas morfológicas e 

fisiológicas que permitem que esses organismos sobrevivam, inclusive, em ambientes 

pobres em oxigênio (Statzner e Bêche, 2010). Entretanto, conforme descrito 

anteriormente, especificamente em T14 para os tratamentos V e MV, assim como T75 

apenas para V, não foram observados a presença de nenhum organismo desses dois 

grupos, devido aos fatores já discutidos, implicando no desaparecimento dos coletores-

catadores nesses mesocosmos.  

Devido a diminuição/desaparecimento dos coletores-catadores nos tratamentos V 

e MV, houve um aumento da abundância relativa dos predadores e, em um menor grau, 

dos raspadores. Predadores são aqueles organismos que capturam e consomem presas 

vivas (Merritt & Cummins, 1996b), sendo representados nesses tratamentos pelas larvas 

da ordem Odonata.   Larvas de Odonata desempenham um importante papel na dinâmica 

do ecossistema aquático (Costa et al., 2006), e são predadores relevantes na teia alimentar 

de água doce (Oliveira et al., 2013). Além do desaparecimento de outros grupos 

funcionais, outro fator associado ao aumento da abundância de predadores é o aumento 

da disponibilidade de presas pela proliferação de larvas de moscas das Phoridae, 

Ephydridae e Sciomyzidae nos tratamentos contaminados pela vinhaça, uma vez que a 

dieta desses organismos inclui outros insetos aquáticos (Corbet, 1999; Furlan & Dos 

Anjos, 2015). 

A eliminação dos insetos nos tratamentos contaminados pelo fipronil isolado e em 

mistura com o 2,4-D provocou, como consequência, no desaparecimento dos predadores. 

A diminuição e desaparecimento dos predadores podem ocasionar grandes alterações nas 
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funções ecossistêmicas de um ambiente, pois estes são responsáveis por mover a energia 

entre níveis tróficos e possuem potencial de controlar as populações de outros organismos 

(Oberndorfer, McArthur & Barnes, 1984; Cooper, Walde & Peckarsky, 1990). Por essa 

razão, o desaparecimento dos predadores pode explicar o aumento da abundância relativa 

dos coletores-catadores e raspadores.  

Os organismos raspadores foram o terceiro grupo funcional mais predominante ao 

longo do experimento. Os raspadores desempenham os papéis tróficos de herbívoros, 

detritívoros e generalistas, uma vez que utilizam diversas estratégias de alimentação ao 

mesmo tempo ou durante diferentes fases da vida, raspando biofilmes, compostos por 

algas, bactérias, fungos, animais e detritos aderidos a diferentes substratos com compõem 

os diversos micro-habitats nos ambientes aquáticos (Rawer-Jost et al., 2000). Apesar de 

ter sido evidenciado aumento nos valores dos parâmetros de clorofila a e b, associados ao 

aumento na concentração de algas, nos tratamentos contendo vinhaça, os raspadores 

desapareceram nesses mesocosmos em alguns períodos. Nesse caso, um incremento na 

disponibilidade de recursos alimentares não refletiu, indiretamente, num favorecimento 

desse grupo funcional, provavelmente devido à alta toxicidade da vinhaça e sua mistura 

com agrotóxicos. A poluição orgânica, de uma maneira geral, implica num prejuízo para 

a fauna de raspadores, causando a diminuição e/ou desaparecimento desse grupo 

funcional (Duan; Wang; Xu, 2011; Helson e Williams, 2013). O desaparecimento dos 

raspadores pode desequilibrar o ecossistema aquático, pois por consumirem algas, esses 

indivíduos exercem um efeito importante no controle populacional dos produtores 

primários (Ramírez; Gutiérrez-Fonseca, 2014), no consumo de biomassa produtiva e 

exercem forte influência na composição de espécies de algas (Feminella & Hawkins, 

1995).  

Os filtro-coletores estiveram presentes somente no tratamento M em T150, sendo 

representados por organismos pertencentes a família Hydrophilidae da ordem Coleoptera. 

Buendia et al., 2013 identificaram essa ordem de organismos como sendo o grupo mais 

sensível, apresentando baixa ocorrência em seu estudo de gradiente de sedimentação em 

riachos. O baixo percentual desses grupos indica sensibilidade à degradação ambiental 

(Helson e Willians, 2013). Os filtro-coletores possuem adaptações bucais especiais, 

capturando partículas diretamente da coluna d’água (Ramírez; Gutiérrez-Fonseca, 2014), 

exercendo uma importante função ecossistêmica pela maior eficiência no uso desse tipo 

de recurso e ao remover (filtrar) partículas orgânicas da coluna d’água, reduzindo a taxa 
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de exportação de partículas para trechos à jusante, promovendo serviços de purificação 

da água e ciclagem de nutrientes (Wotton, Malmqvist, Muotka & Larsson, 1998).  

As diminuições na riqueza e diversidade de grupos funcionais observada na 

mistura dos agrotóxicos reforça os riscos associado a ocorrência desses dois compostos 

em corpos d’água, tanto para a estrutura, quanto para o funcionamento desses ambientes, 

resultando em perdas os serviços ecossistêmicos. Além disso, devido ao limitado número 

de grupos funcionais encontrados, além da alta variabilidade observada entre os 

tratamentos e tempos, não foram detectadas diferenças estatísticas temporais na 

composição de coletores-catadores, predadores e raspadores. No entanto, ressalta-se que 

houve uma tendencia de alteração após a contaminação nos tratamentos F, M, V e MV, 

devido ao desaparecimento/alteração na abundância desses grupos ao longo do tempo, 

como discutido anteriormente, reforçando as implicações funcionais aos ecossistemas 

causadas por diferentes práticas de manejo agrícola, especialmente em áreas de cultivo 

de cana-de-açúcar.  

5. CONCLUSÃO 

O presente estudo contribuiu para um melhor entendimento dos efeitos tóxicos e 

levanta preocupações como concentrações relevantes de campo dos agrotóxicos fipronil 

e 2,4-D e da vinhaça de cana-de-açúcar utilizada como fertirrigação exercem sobre as 

comunidades de macroinvertebrados aquáticos de forma realista através de modelos 

ecossistêmicos. Além disso, foi possível observar que esses efeitos são mais severos 

quando esses compostos ocorrem simultaneamente do meio ambiente. 

Os principais efeitos identificados foram mudanças na composição e estrutura da 

comunidade, o já imaginado desaparecimento dos insetos na presença do fipronil, bem 

como a diminuição da subfamília Chirominae, fato que possivelmente reduziu a 

competição por recursos e consequentemente contribuiu para a aumento de Oligochaeta 

neste tratamento, e também a mistura de ambos os agrotóxicos fez com que todos os 

organismos desaparecessem em T7 e T14, exceto Oligochaeta. Além disso, as principais 

alterações nas características funcionais observadas foram em T14 para os tratamentos V 

e MV, e em T75 para V, os organismos coletores-coletores Oligochaeta e Chironominae 

considerados tolerantes a altos níveis de poluição orgânica não foram observados, e 

também o desaparecimento de insetos na presença de fipronil, que são classificados como 

predadores. Além disso, foram observados efeitos consequentes das alterações nas 
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características físico-químicas da água, devido à ação, principalmente da vinhaça, como 

alta carga poluente, atestado pelos altos valores de DBO e DQO, nutrientes, íons e teores 

metálicos, e também baixo pH. 
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Table S1: Número médio de famílias de macroinvertebrados bentônicos nos mesocosmos controle (C), 2,4-D (D) e fipronil ao longo do tempo de 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes 

da contaminação e 1 (T1), 7 (T7), 14 (T14), 28 (T28), 75 (T75) e 150 (T150) dias após a contaminação. A classificação dos Grupos de Alimentação Funcional (GFA) foi separada 

em coletores-coletores (CC), filtradores (F), filtros-coletores (FC), raspadores (Rs), trituradores (Tr) e predadores (Pr). 

  GFA 
C D F 

Ordem Família T-7 T-1 T1 T7 T14 T21 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T21 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T21 T75 T150 

Odonata 
Libellulidae Pr 2 1 4 1 2 2 5 4 - 1 - 2 3 - 2 4 1 - 2 - - - - - 

Coenagrionidae Pr - 3 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Pulmonata Planorbidae Rs 7 6 3 2 9 8 23 8 - - 1 1 2 1 34 1 - 12 9 3 6 14 22 2 

Diptera 

Phoridae ** - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Ephydridae ** - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Sciomyzidae Pr - - - - - - - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - 

Tabanidae Pr - - - - - - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - - 

Muscidae Pr - 1 - - - 1 - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Culicidae CC - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Ceratopogonidae Pr - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - - - - - - - 

Chironominae CC 145 34 25 12 - 2 25 107 27 - 3 12 3 8 41 39 13 17 - - - - 8 154 

Tanypodinae Pr 13 8 - 11 2 1 - 1 3 - 4 2 - - - 1 7 1 - - - - - - 

Orthocladiinae CC - - - - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - - - - 

Coleoptera 

Hydrophilidae FC - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Haliplidae ** - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Dryopidae Rs - - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - - - - - - 

Ephemeroptera 
Leptophlebiidae CC - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - - - - - - - 

Caenidade CC - - - - - - - - 1 - - - - - - - - - - - - - - - 

Basommatophora Physidae Rs - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Hemiptera 
Corixidae Rs - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Belostomatidae Pr - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 1 

 Oligochaeta* CC 2 7 7 12 77 68 79 234 14 3 26 29 62 9 35 55 3 - 22 14 7 69 17 11 

*A classificação Oligochaetata no nível de subclasse. ** Classificação de Alimentos Funcionais não identificada por Grupo de Alimentos Funcionais.
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Table S1: Número médio de famílias de macroinvertebrados bentônicos nos mesocosmos controle (C), 2,4-D (D) e fipronil ao longo do tempo de 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes 

da contaminação e 1 (T1), 7 (T7), 14 (T14), 28 (T28), 75 (T75) e 150 (T150) dias após a contaminação. A classificação dos Grupos de Alimentação Funcional (GFA) foi separada 

em coletores-coletores (CC), filtradores (F), filtros-coletores (FC), raspadores (Rs), trituradores (Tr) e predadores (Pr). (continuação). 

  GFA 
V M MV 

Ordem Família T-7 T-1 T1 T7 T14 T21 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T21 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T21 T75 T150 

Odonata 
Libellulidae Pr - - - 4 3 4 1 - 2 - 1 - - - - - 1 1 1 1 2 - - - 

Coenagrionidae Pr - - - - - - - - 1 - - - - - - - 1 - - - - - - - 

Pulmonata Planorbidae Rs 2 2 1 2 - - - 2 - - - - - 13 127 5 9 6 4 - 1 - - 14 

Diptera 

Phoridae ** - - - - - 1 - - - - - - - - - - - - - - - 13 - - 

Ephydridae ** - - - - - 4 - - - - - - - - - - - - - - - 1- - - 

Sciomyzidae Pr - - - - 1 18 - - - - - - - - - - - - - - - 22 - - 

Tabanidae Pr - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 1 - - - 

Muscidae Pr - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Culicidae CC - - - - - 18 - - - - - - - - - - - 1 - - - - - - 

Ceratopogonidae Pr 1 1 1 1 1 1 1 1 - - - - - - - - - - - - - 1 - - 

Chironominae CC 61 26 9 3 - 1 - 11 18 27 2 - - - 7 89 94 77 24 5 - - 38 14 

Tanypodinae Pr 12 1 3 - - - - - 5 1 2 - - - - - 7 11 2 1 - - - 1 

Orthocladiinae CC - - - - - - - - - - - - - - - - 1 2 - - - - - - 

Coleoptera 

Hydrophilidae FC - - - - - - - - - - - - - - 1 7 - - - - - - - - 

Haliplidae ** - - 1 1 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Dryopidae Rs - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Ephemeroptera 
Leptophlebiidae CC - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Caenidade CC 1 - - - - - - - - - - - - - - - - - 1 - - - - - 

Basommatophora Physidae Rs - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 1 - - - 

Hemiptera 
Corixidae Rs - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 1 - - - 

Belostomatidae Pr - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

 Oligochaeta* CC 3 2- - - - - - - 7 1 28 1- 1- 58 14- 81 3 4 3 3 - - - 3 

*A classificação Oligochaetata no nível de subclasse. ** Classificação de Alimentos Funcionais não identificada por Grupo de Alimentos Funcionais.
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Table S2: Caracterização físico-química da vinhaça pura adaptada de Pinto et al (2021). 

 

Parâmetros Concentrações 

pH 3,91 

Condutividade elétrica (mS cm-1) 8,42 

Demanda biológica de oxigênio - DBO 

(mg L-1) 

46,500 

Demanda químia de oxigênio - DQO (mg 

L-1) 

107,000 

Dureza (mg CaCO3 L
-1) 3,500 

Nitrogênio total (mg L-1) 639 

Fósforo total (mg L-1) 150 

Amônia (mg L-1) 53 

Cromo - Cr (mg L-1) 0,207 

Cobre - Cu (mg L-1) 3 

Chumbo - Pb (mg L-1) 0,340 

Manganês -Mn (mg L-1) 6,24 

Ferro - Fe (mg L-1) 247 

Níquel - Ni (mg L-1) 0,183 

Cádmio - Cd (mg L-1) 0,025 

Zinco - Zn (mg L-1) 1,23 

Cobalto - Co (mg L-1) 0,219 

Lítio - Li (mg L-1) 0,031 

Magnesio - Mg (mgL-1) 391 

Antimônio - Sb (mg L-1) 0,530 

Alumínio - Al (mg L-1) 500 

Bário - Ba (mg L-1) 2 

Cálcio - Ca (mg L-1) 1,140 

Sódio - Na (mg L-1) 60 

Potássio - K (mg L-1) 3,360 
 Fonte: adaptado de Pinto et al. (2021). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



88 
 

Table S3: Média das variáveis ambientais das amostras dos tratamentos dos mesocosmos de controle (C), 2,4-D (D), fipronil (F), mistura de defensivos (M), vinhaça 

(V) e mistura de defensivos com vinhaça (MV) ao longo do tempo, 7 dias (T-7) e 1 dia (T-1) antes da contaminação e 1 (T1), 7 (T7), 14 (T14), 28 (T28), 75 (T75) e 

150 (T150) dias após a contaminação. 

  C D 

  T-7 T-1 T1 T7 T14 T28 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T28 T75 
T15

0 

Temperatura (°C) 23,66 ± 0,2 
23,16 

± 0,3 

21,14 ± 

0,6 

22,12 

± 0,3 

21,10 

± 0,5 

23,38 

± 0,3 

21,48 

± 0,1 
22,20 

23,60 

± 0,2 

23,10 

± 0,4 

20,93 

± 0,7  

21,97 

± 0,6 

20,87 

± 0,6 

23,30 

± 0,4 

21,43 

± 0,3 
0,00 

pH 5,56 ± 0,1 
6,21 

± 0,3 

5,99 ± 

0,1 

5,86 

± 0,2 

6,14 ± 

0,2 

6,36 

± 0,1 

6,66 ± 

0,1 
6,40 

5,51 

± 0,2 

6,00 ± 

0,05 

5,95 

± 0,2 

5,87 ± 

0,2 

5,96 ± 

0,2 

6,38 

± 0,1 

6,63 

± 0,0 
0,00 

Condutividade elétrica 

(µS cm-1) 
10,98 ± 1,8 

25,80 

± 2,9 

26,66 ± 

3,0 

30,82 

± 5,0 

31,36 

± 7,0 

34,32 

± 6,5 

42,98 

± 9,7 
48,70 

11,53 

± 2,1 

26,53 

± 5,0 

30,87 

± 7,8 

34,93 

± 5,0 

38,73 

± 5,4 

46,13 

± 6,0 

51,47 

± 

11,6 

0,00 

Oxigênio dissolvido 

(mg L-1) 
3,86 ± 0,4 

4,52 

± 1,0 

2,52 ± 

0,7 

1,70 

± 0,4 

4,00 ± 

0,4 

2,01 

± 1,1 

1,94 ± 

1,1 
4,54 

3,99 

± 0,9 

4,71 ± 

0,2  

3,02 

± 0,9 

1,64 ± 

0,7 

2,05 ± 

0,6 

1,07 

± 0,6 

1,29 

± 0,5 
0,00 

Oxigênio dissolvido 

saturado (%) 
45,78 ± 5,6 

51,56 

± 

12,0 

27,92 ± 

8,0 

19,26 

± 5,0 

28,98 

± 4,4 

21,82 

± 

12,7 

21,80 

± 13,0 
51,10 

46,80 

± 

10,2 

54,33 

± 2,3 

31,37 

± 

10,7 

18,83 

± 8,5 

22,67 

± 6,3 

11,73 

± 7,0 

14,60 

± 5,7 
0,00 

Turbidez (mg L-1) 2,57 ± 1,5 
2,50 

± 0,7 

2,96 ± 

1,2 

23,20 

± 8,5 

25,20 

± 15,9 

6,65 

± 5,3 

17,62 

± 8,8 
37,18 

2,97 

± 0,9 

3,82 ± 

2,0 

5,21 

± 4,5 

26,67 

± 13,6 

31,67 

± 18,0 

6,85 

± 5,7 

12,14 

± 2,2 
0,00 

Clorofila a (µg L-1) 2,50 ± 2,4 
2,85 

± 2,4 

15,03 ± 

8,0 

4,10 

± 4,0 

8,02 ± 

9,5 

15,03 

± 

10,1 

30,22 

± 44,5 
87,62 

3,96 

± 3,5 

6,57 ± 

5,3 

16,00 

± 7,0 

22,55 

± 24,3 

13,56 

± 11,2 

16,00 

± 5,7 

30,68 

± 

26,5 

0,00 

Clorofila b (µg L-1) 4,97 ± 2,2 
3,85 

± 2,0 

28,60 ± 

16,7 

5,02 

± 6,3 

13,13 

± 18,7 

28,60 

± 

20,3 

47,30 

± 76,0 

185,5

4 

9,95 

± 7,7 

10,79 

± 9,0 

27,09 

± 

18,1 

31,01 

± 29,2 

28,26 

± 24,7 

27,09 

± 

18,1 

33,94 

± 

25,7 

0,00 

Dureza (mg CaCO3 L-1)  14,00 

± 3,7 

16,40 ± 

1,7 

13,60 

± 1,1 

13,20 

± 3,0 

16,40 

± 2,0 

22,00 

± 7,3 
18,00  13,00 

± 6,5 

18,67 

± 2,3 

14,00 

± 0,0 

14,67 

± 3,0 

18,67 

± 2,3 

18,67 

± 7,5 
0,00 

Nitrogênio total (mg L-

1) 
0,50 ± 0,1  1,04 ± 

0,7 

1,54 

± 0,5 

0,51 ± 

0,5 

1,04 

± 0,8 

1,31 ± 

0,9 

0,63 

± 0,4 

0,96 

± 0,1 
 1,21 

± 0,3 

0,96 ± 

0,1 

1,26 ± 

0,7 

1,21 

± 0,4 

1,52 

± 0,8 

0,86 

± 0,3 

Fósforo total (µg L-1) 
90,05 ± 

32,4 
 323,20 

± 434,2 

150,7

4 ± 

90,1 

151,14 

± 43,9 

323,2

0 ± 

540,9 

96,30 

± 75,8 

107,2

6 ± 

46,3 

148,1

1 ± 

36,1 

 
158,3

2 ± 

14,3 

150,98 

± 71,1 

193,15 

± 36,3 

158,3

2 ± 

14,3 

130,6

4 ± 

58,1 

93,5

8 ± 

31,0 
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Nitrito (µg L-1) 3,09 ± 0,7  1,97 ± 

0,3 

3,50 

± 1,2 

3,19 ± 

0,2 

1,97 

± 1,0 

1,70 ± 

0,4 

4,57 

± 6,6 

5,09 

± 2,8 
 2,87 

± 1,1 

4,39 ± 

1,4 

3,95 ± 

1,5 

2,87 

± 1,1 

3,54 

± 

28,8 

3,61 

± 2,1 

Fósforo inorgânico (µg 

L-1)  
3,48 ± 2,1  98,05 ± 

4,9 

43,31 

± 

57,1 

7,72 ± 

1,8 

98,05 

± 

58,6 

32,78 

± 42,2 

35,57 

± 

27,4 

14,57 

± 

11,8 

 9,90 

± 2,1 

37,18 

± 38,0 

8,86 ± 

1,2 

9,90 

± 2,1 

28,81 

± 

13,0 

33,4

8 ± 

15,0 

Fosfato total dissolvido 

(µg L-1) 
15,56 ± 3,5  115,22 

± 3,7 

31,12 

± 5,7 

41,77 

± 6,2 

115,2

2 ± 

65,0 

290,94 

± 

581,0 

48,11 

± 

29,8 

26,14 

± 

14,8 

 29,10 

± 4,0 

24,55 

± 3,6 

51,01 

± 3,1 

29,10 

± 4,0 

45,09 

± 

13,0 

52,5

7 ± 

29,3 

Nitrato (µg L-1)  
41,88 ± 

11,4 
 25,37 ± 

8,8 

34,36 

± 

56,2 

32,94 

± 10,5 

25,37 

± 

18,2 

24,79 

± 4,0 

53,37 

± 

37,1 

40,80 

± 

10,2 

 41,98 

± 8,7 

33,72 

± 21,6 

38,50 

± 12,1 

41,98 

± 8,7 

22,50 

± 2,6 

29,0

8 ± 

14,0 

Silicato (mg L-1) 1,19 ± 0,7  2,61 ± 

1,1 

86,39 

± 

99,4 

4,24 ± 

2,1 

2,61 

± 2,0 

2,59 ± 

0,6 

4,95 

± 7,1 

1,53 

± 0,2 
 2,73 

± 0,4 

70,60 

± 21,3 

4,82 ± 

0,4 

2,73 

± 0,4 

2,98 

± 0,3 

1,76 

± 0,6 

Amônia (µg L-1)  
40,99 ± 

27,4 
  

78,95 ± 

26,3 

2,56 

± 0,4 

36,83 

± 40,9 

78,95 

± 

56,3 

82,68 

± 77,4 

135,7

1 ± 

79,3 

28,67 

± 6,2 
  

60,64 

± 

13,6 

3,29 ± 

1,0 

8,81 ± 

2,3 

60,64 

± 

13,6 

27,54 

± 

15,7 

57,7

6 ± 

38,0 

  F M 

  
T-7 T-1 T1 T7 T14 T28 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T28 T75 

T15

0 

Temperatura (°C) 23,50 ± 0,1 
23,53 

± 0,6 

21,10 ± 

0,6 

21,87 

± 0,1 

20,80 

± 0,2 

23,13 

± 0,1 

21,27 

± 0,1 
0,00 

23,43 

± 0,3 

22,53 

± 0,4 

20,93 

± 0,2 

21,97 

± 0,4 

20,80 

± 0,3 

23,20 

± 0,0 

21,53 

± 0,1 
0,00 

pH 5,65 ± 0,3 
6,15 

± 0,6 

6,09 ± 

0,2 

5,84 

± 0,4 

6,04 ± 

0,3 

6,17 

± 0,1 

6,84 ± 

0,2 
0,00 

5,63 

± 0,3 

6,07 ± 

0,2 

6,05 

± 0,1 

5,97 ± 

0,2 

5,97 ± 

0,3 

6,44 

± 0,2 

6,91 

± 0,1 
0,00 

Condutividade elétrica 

(µS cm-1) 
13,97 ± 4,2 

30,67 

± 4,8 

27,96 ± 

26,1 

33,50 

± 5,0 

34,33 

± 7,0 

42,13 

± 

17,3 

34,63 

± 30,0 
0,00 

17,19 

± 8,7 

33,33 

± 12,0 

34,30 

± 

10,2 

41,83 

± 12,5 

46,37 

± 14,1 

59,15 

± 

20,3 

76,60 

± 

20,4 

0,00 

Oxigênio dissolvido 

(mg L-1) 
3,97 ± 1,2 

5,00 

± 2,1 

4,82 ± 

1,3 

2,07 

± 1,8 

2,32 ± 

1,8 

2,38 

± 1,6 

3,59 ± 

1,1 
0,00 

3,83 

± 0,2 

3,08 ± 

0,7 

3,77 

± 0,6 

1,09 ± 

0,9 

1,24 ± 

0,6 

1,33 

± 0,7 

4,74 

± 0,5 
0,00 

Oxigênio dissolvido 

saturado (%) 

46,43 ± 

14,1 

58,77 

± 

23,0 

50,63 ± 

12,4 

23,30 

± 

20,5 

25,43 

± 20,0 

26,73 

± 

20,2 

51,27 

± 27,2 
0,00 

44,53 

± 3,0 

35,67 

± 7,4 

39,73 

± 7,1 

12,20 

± 11,7 

13,43 

± 0,6 

14,57 

± 7,8 

53,60 

± 6,2 
0,00 
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Turbidez (mg L-1) 3,85 ± 2,3 
3,68 

± 3,1 

5,58 ± 

3,6 

30,00 

± 4,3 

26,33 

± 1,5 

6,16 

± 2,0 

30,82 

± 5,0 
0,00 

1,83 

± 0,5 

6,22 ± 

7,1 

6,17 

± 3,0 

25,00 

± 4,6 

26,00 

± 13,1 

7,60 

± 3,0 

25,94 

± 

12,3 

0,00 

Clorofila a (µg L-1) 5,71 ± 4,9 
5,00 

± 4,3 

26,89 ± 

10,0 

7,03 

± 4,7 

7,57 ± 

1,8 

26,89 

± 

20,2 

44,18 

± 3,0 
0,00 

0,54 

± 0,3 

6,48 ± 

6,5 

20,65 

± 

19,0 

5,49 ± 

0,8 

5,63 ± 

3,2 

20,65 

± 

19,0 

39,31 

± 

17,0 

0,00 

Clorofila b (µg L-1) 
13,61 ± 

11,6 

6,66 

± 7,2 

40,88 ± 

11,1 

8,94 

± 9,6 

12,04 

± 5,9 

40,88 

± 

11,1 

63,71 

± 18,1 
0,00 

3,33 

± 1,4 

10,01 

± 14,1 

25,13 

± 

14,6 

4,61 ± 

1,5 

7,98 ± 

5,1 

25,13 

± 

14,6 

46,58 

± 

15,0 

0,00 

Dureza (mg CaCO3 L-1)  10,67 

± 1,1 

20,67 ± 

5,0 

15,33 

± 1,1 

14,67 

± 2,3 

20,67 

± 5,0 

29,33 

± 8,0 
0,00  15,33 

± 1,1 

22,00 

± 6,0 

18,00 

± 4,0 

18,67 

± 2,3 

22,00 

± 6,0 

30,00 

± 6,0 
0,00 

Nitrogênio total (mg L-

1) 
0,18 ± 0,1  0,24 ± 

0,2 

0,27 

± 

0,03 

0,23 ± 

0,1 

0,24 

± 

0,24 

0,58 ± 

0,0 

0,21 

± 0,1  

0,17 

± 

0,02 

 
0,36 

± 

0,07 

0,30 ± 

0,06 

0,15 ± 

0,02 

0,36 

± 0,1 

0,25 

± 0,2 

0,27 

± 0,1 

Fósforo total (µg L-1) 0,59 ± 0,3  0,97 ± 

1,0 

1,04 

± 0,2 

0,82 ± 

0,3 

0,97 

± 1,0 

2,46 ± 

0,2 

0,76 

± 0,5 

0,56 

± 

0,09 

 1,44 

± 0,3 

1,18 ± 

0,3 

0,48 ± 

0,1 

1,44 

± 0,3 

0,93 

± 

0,81 

1,01 

± 0,6 

Nitrito (µg L-1) 
148,78 ± 

31,7 
 135,90 

± 23,0 

154,6

4 ± 

61,6 

120,13 

± 46,8 

135,9

0 ± 

23,1 

193,49 

± 10,0 

124,5

9 ± 

22,2 

66,40 

± 

50,9 

 
93,83 

± 

35,5 

90,09 

± 11,7 

162,65 

± 52,6 

93,83 

± 

35,5 

138,7

3 ± 

17,5 

271,

49 ± 

111,

5 

Fósforo inorgânico (µg 

L-1)  
4,96 ± 3,0  2,71 ± 

0,5 

4,32 

± 1,7 

4,25 ± 

1,1 

2,71 

± 0,5 

5,07 ± 

0,9 

6,26 

± 5,3 

3,06 

± 1,7 
 2,73 

± 1,6 

3,44 ± 

0,7 

5,69 ± 

1,4 

2,73 

± 1,6 

11,04 

± 

12,0 

4,54 

± 1,1 

Fosfato total dissolvido 

(µg L-1) 
4,66 ± 4,5  32,60 ± 

24,2 

12,22 

± 2,5 

35,24 

± 9,6 

32,60 

± 

24,3 

63,18 

± 9,0 

17,99 

± 

12,5 

3,67 

± 2,2 
 6,72 

± 4,3 

13,21 

± 3,9 

55,21 

± 23,0 

6,72 

± 4,3 

55,58 

± 

19,6 

21,5

3 ± 

8,7 

Nitrato (µg L-1)  
22,12 ± 

12,9 
 52,43 ± 

28,2 

25,46 

± 

14,5 

21,87 

± 12,1 

52,43 

± 

28,2 

97,68 

± 8,0 

69,92 

± 

43,8 

13,14 

± 7,7 
 21,03 

± 9,9 

18,16 

± 3,1 

16,75 

± 8,2 

21,03 

± 9,9 

80,12 

± 

21,0 

69,4

3 ± 

13,7 

Silicato (mg L-1) 
51,96 ± 

21,8 
 41,56 ± 

7,3 

46,39 

± 

39,3 

17,13 

± 9,1 

41,56 

± 7,3 

23,62 

± 7,3 

36,25 

± 

12,7 

21,71 

± 

10,1 

 44,79 

± 7,5 

17,45 

± 10,5 

17,56 

± 6,8 

44,79 

± 7,5 

44,04 

± 

21,8 

24,5

7 ± 

4,9 

Amônia (µg L-1)  1,90 ± 1,4  3,97 ± 

2,4 

104,3

9 ± 

98,1 

43,71 

± 3,8 

3,97 

± 2,4 

5,74 ± 

1,7 

3,99 

± 1,1 

2,76 

± 1,8 
 4,59 

± 3,0 

55,47 

± 27,0 

83,40 

± 23,6 

4,59 

± 3,0 

5,64 

± 2,0 

4,04 

± 1,3 



91 
 

 V MV 

  
T-7 T-1 T1 T7 T14 T28 T75 T150 T-7 T-1 T1 T7 T14 T28 T75 

T15

0 

Temperatura (°C) 23,50 ± 0,2 
23,10 

± 0,2 

20,10 ± 

0,1 

21,13 

± 0,1 

19,73 

± 0,3 

22,27 

± 0,1 

21,53 

± 0,3 

21,45 

± 0,0 

23,77 

± 0,2 

23,20 

± 0,4 

20,27 

± 0,3 

21,03 

± 0,3 

19,83 

± 0,3 

22,33 

± 0,3 

21,27 

± 0,4 

21,9

0 

pH 6,57 ± 1,2 
6,18 

± 0,8 

4,69 ± 

0,04 

4,79 

± 

0,04 

5,60 ± 

0,1 

6,77 

± 

0,05 

6,93 ± 

0,3 

6,22 

± 0,9 

5,57 

± 0,2 

6,04 ± 

0,1 

4,62 

± 

0,02 

4,81 ± 

0,03 

5,30 ± 

0,3 

6,75 

± 0,0 

7,11 

± 0,1 
6,56 

Condutividade elétrica 

(µS cm-1) 
12,80 ± 4,2 

28,47 

± 8,9 

339,67 

± 12,8 

442,6

0 ± 

30,7 

469,20 

± 36,4 

541,0

0 ± 

38,5 

335,60 

± 

156,6 

115,5

5 ± 

124,0 

11,87 

± 4,4 

30,03 

± 6,5 

345,7

4 ± 

14,5 

430,53 

± 25,2 

401,17 

± 22,6 

521,5

0 ± 

54,4 

399,4

3 ± 

17,1 

263,

70 

Oxigênio dissolvido 

(mg L-1) 
3,34 ± 1,99 

4,97 

± 2,5 

1,77 ± 

0,6 

0,44 

± 0,2 

0,15 ± 

0,1 

0,53 

± 

0,23 

0,16 ± 

0,1 

0,36 

± 0,0 

3,85 

± 0,6 

4,68 ± 

0,6 

1,12 

± 0,4 

0,28 ± 

0,07 

0,2 ± 

0,1 

0,49 

± 0,3 

0,08 

± 0,0 
1,14 

Oxigênio dissolvido 

saturado (%) 

39,63 ± 

22,3 

55,53 

± 

27,5 

18,80 ± 

7,1 

4,83 

± 2,7 

1,60 ± 

1,0 

5,53 

± 3,2 

1,87 ± 

1,6 

4,25 

± 0,3 

45,20 

± 8,0 

53,03 

± 3,3 

11,80 

± 5,0 

3,10 ± 

0,7 

3,03 ± 

1,6 

4,93 

± 3,6 

0,83 

± 0,8 

11,3

0 

Turbidez (mg L-1) 2,54 ± 1,6 
6,67 

± 7,1 

222,00 

± 70,8 

142,3

3 ± 

30,0 

123,33 

± 15,1 

34,90 

± 1,4 

24,04 

± 18,8 

14,92 

± 

15,0 

3,58 

± 3,1 

1,68 ± 

0,9 

197,6

7 ± 

25,1 

150,33 

± 19,5 

102,33 

± 10,2 

43,67 

± 

11,2 

39,07 

± 

13,4 

16,6

6 

Clorofila a (µg L-1) 
14,23 ± 

16,5 

8,93 

± 

10,8 

41,76 ± 

31,8 

57,25 

± 

38,1 

60,28 

± 10,7 

41,76 

± 

31,8 

22,55 

± 12,0 

23,57 

± 

11,7 

2,85 

± 1,0 

1,85 ± 

0,9 

60,43 

± 

31,7 

48,67 

± 10,7  

59,97 

± 27,5 

60,43 

± 

31,7 

31,62 

± 9,0 

31,3

9 

Clorofila b (µg L-1) 
63,19 ± 

101,1 

17,36 

± 

19,6 

73,23 ± 

63,4 

15,42 

± 8,3 

114,35 

± 37,2 

73,23 

± 

63,4 

19,86 

± 12,5 

18,97 

± 3,3 

6,12 

± 2,3 

2,22 ± 

2,0 

182,6

7 ± 

136, 

6 

25,50 

± 30,1 

116,81 

± 59,6 

182,6

7 ± 

135,6 

32,26 

± 

18,3 

29,1

7 

Dureza (mg CaCO3 L-1)  40,67 

± 5,7 

100,7 ± 

87,7 

156,7 

± 

37,8 

136,7 

± 32,1 

100,7 

± 

63,4 

75,33 

± 15,1 

19,00 

± 

10,0 

 57,33 

± 11,0 

166,7 

± 

28,8 

113,3 

± 5,7 

133,3 

± 20,8 

166,7 

± 

28,8 

82,67 

± 6,4 

60,0

0 

Nitrogênio total (mg L-

1) 
0,32 ± 0,01  2,99 ± 

0,7 

1,90 

± 0,3 

1,72 ± 

0,4 

2,99 

± 0,7 

1,74 ± 

1,2 

0,63 

± 0,3 

0,20 

± 

0,03 

 2,81 

± 1,0 

2,01 ± 

0,3 

1,27 ± 

0,5 

2,81 

± 1,0 

1,76 

± 0,6 

0,85 

± 0,5 

Fósforo total (µg L-1) 1,23 ± 0,05  13,72 ± 

3,2 

8,62 

± 1,6 

7,81 ± 

2,0 

13,72 

± 3,2 

7,89 ± 

6,0 

2,71 

± 1,3 

0,68 

± 0,2 
 12,87 

± 5,0 

9,15 ± 

1,6 

5,68 ± 

2,4 

12,87 

± 5,0 

7,97 

± 3,0 

3,75 

± 2,1 
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Nitrito (µg L-1) 
90,25 ± 

29,1 
 1021,4 

± 153,8 

1048,

7 ± 

266,6 

891,0 

± 

250,7 

1021,

4 ± 

153,8 

328,5 

± 

160,2 

171,7 

± 

31,0 

54,05 

± 

18,6 

 
1506,

1 ± 

415,2 

1415,1 

± 27,1 

853,7 

± 

253,6 

1506,

1 ± 

415,2 

807,1 

± 

1029,

0 

272,

7 ± 

143,

1 

Fósforo inorgânico (µg 

L-1)  
2,49 ± 0,8  14,29 ± 

12,6 

4,74 

± 0,8 

15,72 

± 9,0 

14,29 

± 

12,6 

10,31 

± 4,7 

12,52 

± 

13,1 

1,17 

± 0,7 
 15,46 

± 9,7 

5,56 ± 

1,6 

7,90 ± 

0,7 

15,46 

± 9,7 

14,51 

± 5,5 

2,84 

± 0,2 

Fosfato total dissolvido 

(µg L-1) 
3,23 ± 0,7  213,00 

± 334,2 

38,01 

± 

12,6 

37,60 

± 17,7 

213,0

0 ± 

334,2 

30,13 

± 27,5 

7,14 

± 4,1 

4,34 

± 2,5 
 

67,42 

± 

63,6 

80,07 

± 27,6 

28,59 

± 6,2 

67,42 

± 

63,6 

29,42 

± 

19,1 

4,07 

± 3,0 

Nitrato (µg L-1)  10,82 ± 3,0  353,8 ± 

385,7 

171,4 

± 

116,9 

35,4 ± 

17,8 

353,8 

± 

385,7 

133,0 

± 52,3 

52,9 

± 

21,1 

11,43 

± 6,6 
 

265,4 

± 

186,5 

229,9 

± 12,3 

25,7 ± 

16,0 

265,4 

± 

186,5 

250,5 

± 

108,6 

31,1

2 ± 

10,0 

Silicato (mg L-1) 15,10 ± 0,5  41,47 ± 

9,5 

62,66 

± 

30,1 

93,90 

± 15,7 

41,47 

± 9,5 

25,85 

± 0,5 

37,97 

± 

23,0 

15,53 

± 9,0 
 27,33 

± 2,7 

40,02 

± 8,7 

29,45 

± 4,0 

27,33 

± 2,7 

25,64 

± 3,3 

23,3

8 ± 

6,8 

Amônia (µg L-1)  1,96 ± 0,6  5,59 ± 

2,2 

150,6

4 ± 

135,9 

208,80 

± 11,2 

5,59 

± 2,2 

5,45 ± 

1,0 

3,37 

± 0,8 

1,58 

± 1,0 
 5,56 

± 0,8 

2,56 ± 

0,3 

123,79 

± 19,8 

5,56 

± 0,8 

6,85 

± 1,9 

3,14 

± 1,0 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Nas últimas décadas as práticas agrícolas vêm causando diversos impactos para o 

meio ambiente, principalmente a respeito do lançamento intencional ou não de 

substâncias indesejadas nos corpos d’água, especialmente os próximos das áreas urbanas 

e áreas de cultivo. Neste sentido, sendo parte fundamental dos ecossistemas aquáticos, a 

comunidade de macroinvertebrados bentônicos é fortemente influenciada por esses 

contaminantes que atingem seus habitats. Embora diversas características devam ser 

levadas em consideração quando se define os organismos bioindicadores para estudos 

ecotoxicológicos, os resultados obtidos nesse trabalho enfatizam a importância de se 

trabalhar com os macroinvertebrados bentônicos, pois responderam de formas diferentes 

aos impactos testados. Além disso, como visto, os macroinvertebrados são organismos 

diversos, uma vez que apresentam diferentes características funcionais, com tolerâncias 

diferenciadas aos efeitos tóxicos, sendo eles tolerantes, intolerantes ou resistentes às 

perturbações, e portanto, através das respostas da característica da comunidade obtida, 

seja pela perda de organismos, permanência e até mesmo reestabelecimento deles na 

comunidade, foi possível compreender e captar a saúde da água analisada pelo simples 

fato da presença ou não deles em um determinado período do experimento sob um 

determinado tratamento.  

O estudo avaliando a toxicidade dos agrotóxicos que são amplamente aplicados 

na cultura da cana-de-açúcar e da vinhaça, separados e em mistura, também trouxeram 

reflexões sobre a ação destes de forma simultânea, evidenciando a importância e 

necessidade de investigações adicionais para se obter uma maior compreensão da 

interação dos mesmos, uma vez que entende-se que efeitos sinérgicos podem ocorrer.  

A fertirrigação com vinhaça tem sido utilizada na agricultura como uma 

alternativa econômica e ambiental para um resíduo o qual não tinha destinação, mas 

entendendo que a presença da mesma nos corpos hídricos e compreendendo as diversas 

possibilidades da sua chegada nestes, bem como seu potencial poluidor, estudos mais 

abrangentes sobre a vantagem do seu uso precisam ser mais explorados. Vale ressaltar 

também que o estudo ter sido realizado utilizando do sistema de mesocosmos como uma 

forma de expressar características de poluição real facilitou na compreensão de como os 

complexos ecossistemas aquáticos são afetados e os processos nos quais os contaminantes 

são englobados e conseguem exercer seu potencial poluidor, ainda mais entendendo como 

os ecossistemas reagem de maneiras diferentes e como apresentam particularidades nas 
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suas formas de recuperação frete as mudanças nas quais estão susceptíveis. Além disso, 

levantou-se importância de experimentos realísticos, mais próximos do campo 

possibilitado pelos mesocosmos, algo a ser mais incorporado em futuros trabalhos de 

avaliações da qualidade ambiental utilizando organismos bioindicadores e reproduções 

reais de contaminação. 
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