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ENVIRONMENTAL RISK ASSESSMENT OF AQUATIC SYSTEMS AFFECTED BY PESTICIDE USE. Ecological risk assessment 
is a process evaluating the likelihood that adverse ecological effects may occur or are occurring as a result of exposure to one or 
more substances. Relevant information needed to predict risks from pesticides includes their physical chemical properties, mobility 
in soil, persistence in the environment, and bioaccumulation and toxicity in relevant organisms. Although currently a requirement 
for pesticide registration in Brazil, this process is not yet fully implemented in the country. This review aims to outline the principles 
of environmental risk assessment for pesticides, focusing on aquatic organisms, and to discuss the studies and efforts conducted in 
Brazil in this area.
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INTRODUÇÃO

Os agrotóxicos estão entre os principais instrumentos do atual 
modelo de desenvolvimento da agricultura brasileira, centrado em 
ganhos de produtividade.1 Os produtos agrotóxicos são regulados 
no Brasil desde a promulgação do Decreto nº 24.114 em 1934, que 
estabeleceu as diretrizes e obrigações para a produção, importação, 
exportação, comercialização e uso no Brasil.2 A Lei n˚ 7802/1989 
trouxe mudanças importantes na regulação do tema, como a inclu-
são do órgão responsável pelo setor de meio ambiente, o Instituto 
Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis 
(IBAMA), no processo de avaliação e registro destes produtos no 
país.3 Além do IBAMA, o registro envolve o Ministério da Agricultura 
Pecuária e Abastecimento (MAPA), que avalia questões agronômicas, 
e a Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA), que avalia 
o impacto do uso dos agrotóxicos na saúde humana.3

Os agrotóxicos são legalmente definidos como os produtos e os 
agentes de processos físicos, químicos ou biológicos, destinados ao 
uso nos setores de produção, no armazenamento e beneficiamento de 
produtos agrícolas, nas pastagens, na proteção de florestas, nativas 
ou implantadas, e de outros ecossistemas e também de ambientes 
urbanos, hídricos e industriais, cuja finalidade seja alterar a com-
posição da flora ou da fauna, a fim de preservá-las da ação danosa 
de seres vivos considerados nocivos.3 Estes produtos são, portanto, 
sintetizados para causar danos a organismos vivos e são lançados no 
meio ambiente. 

Os processos envolvidos no destino ambiental dos agrotóxicos 
dependem de suas propriedades físico-químicas e forma de aplicação, 
características do solo e condições ambientais.4 Dentre estes processos 
estão a lixiviação, escoamento superficial, sorção, degradação química 
e biológica e volatilização (Figura 1). A lixiviação é o transporte 
do agrotóxico pelo perfil do solo e, dependendo principalmente da 
umidade e porosidade do solo, pode levar à contaminação do lençol 
freático. O escoamento superficial pode contaminar reservatórios, 
lagos e rios, e expor os organismos aquáticos a níveis de agrotóxicos 
que podem ser tóxicos a várias espécies.5

A avaliação do potencial risco ao meio ambiente pelo uso dos 
agrotóxicos é uma importante etapa no processo de registro de 

agrotóxicos de vários países. Nos Estados Unidos, a Lei Federal 
de Controle de Inseticidas, Fungicidas e Rodenticidas (Federal 
Insecticide, Fungicide, and Rodenticide Act, FIFRA) fornece a base 
para a regulação, venda e distribuição dos agrotóxicos no país, e 
possui entre seus elementos chaves o registro destes produtos com 
base em um padrão de avaliação de riscos e benefícios.6 A publicação 
em 1998 do Guideline on Ecological Risk Asssessment pela agência 
ambiental americana (United States Enviromental Protecion Agency, 
USEPA), uma revisão da publicação de 1992,7 foi um marco para 
um novo paradigma de avaliação de risco ambiental. Na Europa, a 
European and Mediterranean Plant Protection Organisation desen-
volveu guias de avaliação de risco ambiental de agrotóxicos com 
procedimentos flexíveis que podem ser adaptados para serem usados 
de acordo com as prioridades dos países membros da comunidade 
européia.8 

Outros países, como Canadá,9 Austrália10 e Japão,11 também pos-
suem procedimentos estabelecidos para avaliação de risco ambiental, 
enquanto que na China estes ainda estão sendo desenvolvidos.12 No 
Chile,13 o Ministério da Agricultura desenvolveu uma base de dados 
de agrotóxicos que permite uma avaliação de risco simplificada, ba-
seada no trabalho de Finzio et al.,14 para determinar a concentração 

Figura 1. Alguns processos que afetam o destino ambiental dos agrotóxicos. 
Adaptado de Spadotto et al.4
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ambiental esperada do agrotóxico após seu uso. No Brasil, a avaliação 
de risco ambiental de agrotóxicos foi prevista na Portaria IBAMA n˚ 
84/1996,15 e posteriormente na regulamentação da Lei n˚ 7802 pelo 
Decreto n˚ 4074/2002.16 Inicialmente, o IBAMA concentrou seus 
esforços em estabelecer métodos para avaliação do potencial de perigo 
das substâncias, definindo protocolos de interesse e qualificando o 
processo de avaliação. Mais recentemente, o IBAMA passou a adotar 
a estrutura conceitual do processo de avaliação de risco ambiental 
definido pela USEPA na avaliação de novos ingredientes ativos.17 

A presente revisão tem como objetivos delinear os princípios que 
regem o processo de avaliação de risco ambiental de agrotóxicos e 
como este processo é conduzido no Brasil, e discutir estudos relacio-
nados com o tema conduzidos no país nos últimos anos.

AVALIAÇÃO DE RISCO AMBIENTAL DO USO DE 
AGROTÓXICOS

A avaliação de risco ambiental, também denominado risco eco-
lógico, avalia a probabilidade da ocorrência de um efeito ecológico 
adverso como resultado da exposição a uma ou mais substâncias.7 O 
processo é usado para sistematicamente avaliar e organizar dados, 
informações, estimativas e incertezas com a finalidade de ajudar a 
compreender e predizer as relações entre os agrotóxicos e seus efeitos 
ecológicos de forma que seja útil para a tomada de decisão do ponto 
de vista ambiental.7 Efeitos ecológicos adversos são aqueles que 
alteram características importantes, estruturais ou funcionais, dos 
ecossistemas. Uma avaliação da adversidade ecológica causada pelo 
uso de agrotóxicos pode considerar o tipo, a intensidade e a escala do 
efeito, bem como o potencial do sistema para recuperação.7

O processo de avaliação risco ambiental pode ser descrito em 
quatro etapas: 1. Coleta de informações; 2. Formulação do problema; 
3. Análise de risco e 4. Caracterização do risco (Figura 2). O resultado 
deste processo deve ser comunicado ao gestor de risco e a outras partes 
interessadas (incluindo empresas e sociedade civil), e pode levar a 
ações de gerenciamento/mitigação do risco pela agência reguladora 
para a garantia do uso seguro dos produtos agrotóxicos7 (Figura 2). A 
avaliação de risco pode ser prospectiva ou retrospectiva e as descrições 
dos efeitos adversos podem variar de julgamentos qualitativos para 
probabilidades quantitativas. Os critérios usados para decidir sobre a 
aceitabilidade dos riscos ambientais causados pelos agrotóxicos e os 
caminhos pelos quais os riscos são estimados variam largamente.7 De 
uma forma geral, esta aceitabilidade é determinada pelos gestores de 
risco, e visa balancear os benefícios e os riscos do uso destes produtos.

Coleta de informações

Na primeira etapa da avaliação de risco ambiental do uso de 
agrotóxicos (Figura 2) é feita a coleta de informações referentes aos 
potenciais usos do produto, instruções de uso no campo, propriedades 
físico-químicas do ingrediente ativo e do produto final, persistência 
ambiental, destino e transporte, e informações laboratoriais sobre 
efeitos ambientais, incluindo a toxicidade para organismos não-alvo.7,8 
Estes dados podem ser obtidos da literatura, bases de dados e/ou a 
partir de resultados de testes laboratoriais exigidos pelas autoridades 
regulatórias, conforme estabelecido em legislação específica. 

No Brasil os estudos exigidos para avaliação ambiental de um pro-
duto agrotóxico foram definidos pela Portaria IBAMA nº 84/1996,15 
recentemente modificada pela Portaria IBAMA nº 6/2012,18 e estão 
apresentadas no Quadro 1. Para cada agrotóxico a ser registrado, são 
exigidos 23 estudos físico-químicos para produto técnico (obtido 
diretamente da matéria-prima e com teor definido de ingrediente ativo 
e impurezas), e dez estudos físico-químicos para produto formulado 
ou ingrediente ativo. Para se avaliar a toxicidade para organismos 

não-alvo, são exigidos nove estudos para produto técnico ou ingre-
diente ativo, e oito estudos para o produto formulado. Adicionalmente 
são exigidos três estudos do comportamento do agrotóxico em solos 
nacionais e um de biodegradabilidade imediata. 

Sempre que possível, os estudos exigidos pelo IBAMA para 
registro devem ser conduzidos de acordo com protocolos internacio-
nalmente aceitos, como aqueles publicados pela OECD (Organisation 
for Economic Co-operation and Development),19,20 ou pelo USEPA.21 
Esses estudos são realizados em ambiente de laboratório, sob condi-
ções controladas e podem não refletir uma situação real de campo. Os 
protocolos recomendam que estudos de lixiviação, adsorção e bio-
degradação em solos devem ser conduzidos em solos característicos 
da região ou país de interesse.19 A maioria dos protocolos de estudos 
de toxicidade sugere algumas espécies como organismo teste, porém 
outras espécies podem ser usadas se adequadamente justificado.20 
A utilização de espécies alternativas para avaliar a toxicidade de 
organismos aquáticos será discutida posteriormente neste artigo. Os 
estudos devem também ser conduzidos de acordo com os princípios 
de Boas Práticas de Laboratório (BPL) em laboratórios monitorados 
por autoridades reconhecidas, que no Brasil é o Instituto Nacional de 
Metrologia, Qualidade e Tecnologia (INMETRO).22 Tal exigência é 
importante para garantir que as informações usadas na avaliação de 
risco sejam precisas e rastreáveis.

A Tabela 1 apresenta algumas características físico-químicas e 
toxicidade aguda para organismos aquáticos de alguns agrotóxicos 
utilizados no país.23 Atrazina, diurom e 2,4-D são herbicidas registra-
dos para uso em diversas culturas, sendo o 2,4-D o mais hidrossolúvel 
(Solw: 23180 mg L-1) e o menos tóxico entre eles (maior CL50 e CE50). 
A flumetralina, um regulador de crescimento para cultura do fumo, 

Figura 2. Avaliação de risco ambiental de agrotóxicos. Adaptado da USEPA16
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tem a maior toxicidade para peixes (CL50= 0,014-0,024 mg L-1), 
enquanto o fungicida carbendazim é o mais tóxico no modelo para 
microcustáceos (CE50 = 0,11 – 0,19 mg L-1).

Apesar dos estudos mostrados no Quadro 1 ainda não serem usa-
dos sistematicamente em processos de avaliação de risco ambiental 
de agrotóxico pelo IBAMA, eles são usados para a classificação do 
potencial de periculosidade ambiental (PPA). Esse sistema consiste 
num ranking em que são considerados o potencial de transporte 
(peso 1), persistência e bioconcentração (peso 2) e a ecotoxicidade 
a diversos organismos (peso 1). Os agrotóxicos a serem registrados 
são incluídos em uma das quatro classes PPA, sendo a classe I a 
mais restritiva (altamente perigoso) e a classe IV a menos restritiva 
(pouco perigoso).24 

Formulação do problema

A etapa de formulação do problema pode ser considerada de pla-
nejamento, quando hipóteses preliminares sobre os efeitos ambientais 
que podem resultar do uso do agrotóxico são geradas e avaliadas. Os 

principais produtos desta etapa são os endpoints de avaliação, o plano  
de análise e o modelo conceitual (Figura 2).7,25 Os endpoints de avalia-
ção correspondem ao valor ambiental que se deseja proteger, e podem 
ser definidos por uma entidade ecológica ou seus atributos. Uma enti-
dade ecológica pode ser uma espécie, um grupo funcional de espécies, 
uma comunidade, um ecossistema ou outra entidade de importância 
ou preocupação. Um atributo é a característica da entidade que deve 
ser protegido e está potencialmente em risco. O modelo conceitual 
especifica as potenciais rotas de exposição, os organismos afetados 
e os endpoints de maior preocupação.25 A complexidade do modelo 
depende do número de agentes estressores, dos endpoints e das carac-
terísticas do ecossistema. O plano de análise delineia como os dados 
disponíveis serão avaliados, e identifica rotas e relações mais relevantes 
para a condução da análise de risco, a próxima etapa do processo.7 

Análise do risco

A etapa de análise do risco é guiada pelos resultados obtidos na 
formulação do problema para determinar a probabilidade de exposição 

Quadro 1. Estudos requeridos pelo IBAMA para registro de produtos agrotóxicos no Brasil (adaptado do Anexo IV da Portaria 06, IBAMA, 2012)18

Caracterização físico-química (produto técnico e/ou formulado): estado físico, aspecto, cor e odor; identificação molecular; grau de pureza; impurezas 
metálicas; ponto/faixa de fusão e de ebulição; pH; constante de dissociação; constante de formação de complexo com metais; densidade; tensão superficial 
de soluções; viscosidade; distribuição de partículas por tamanho; corrosividade; estabilidade térmica e ao ar; ponto de fulgor; propriedades oxidantes; estudo 
de cinco bateladas 

Protocolo No. OECD / USEPA Tipo Requisito Classificação?a

Mobilidade-transporte

Solubilidade em água 105 / 830.7840, 830.7860 PT e PF R Sim

Lixiviação ou mobilidade em solo 312 / 835.1230 PT ou i.a. R Sim

Adsorção/Dessorção em solo 106 / 835.1240 PT ou i.a. R Sim

Pressão de Vapor 104 / 830.7950 PT ou i.a. R Não

Volatilidade - / 835.1410 PT R Não

Degradação abiótica – persistência

Hidrólise 111 / 835.2120 PT ou i.a. R Sim

Fotólise na água 316 / 835.2240 PT ou i.a. R Sim

Degradação biótica – persistência

Biodegradabilidade imediata 301 / 835.3110 PT ou i.a. R Não

Biodegradação em solos 307 / 835.4100, 835.4200 PT ou i.a. R Sim

Coeficiente de partição (n-octanol/água)
107 / 830.7560 
117 / 830.7570

PT R Sim

Bioconcentração em peixes 305 / 850.1730 PT ou i.a. CR Sim

Toxicidade para organismos não-alvo

Micro-organismos 216, 217 / 850.3200 PT e PF R Sim

Algas 201 / 850.4500 PT e PF R Sim

Organismos do solo 207, 222 / 850.6200 PT e PF R Sim

Abelhas (oral ou contato) 213, 214 / 850.3020 PT e PF R Sim

Microcrustáceos agudo 202 / 850.1010 PT e PF R Sim

Microcrustáceos crônico 211 / 850.1300 PT R Não

Peixes agudo 203 / 850.1075 PT e PF R Sim

Peixes crônico 210 / 850.1400 PT R Não

Aves (dose única) 223 / 850.2100 PT e PF R Sim

Aves (dieta) 205 / 850.2200 PT CR Não

Aves (reprodução) 206 / 850.2300 PT CR Não

Plantas não-alvo
208 / 850.4100 
227 / 850.4150

PT ou PF CR Não

Oral aguda para ratos 420, 423, 425 / 870.1100 PT e PF R Sim

Efeitos sobre reprodução e prole em duas gerações 
sucessivas

416 / 870.3800 PT R Não

PT= produto técnico; PF= produto formulado; i.a.= ingrediente ativo; R= requerido; CR= Condicionalmente Requerido; aclassificação do potencial de pericu-
losidade ambiental.
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a um agrotóxico e os tipos de efeitos ecológicos potenciais que podem 
ser esperados desta exposição. Esta etapa inclui a caracterização da 
exposição e a caracterização dos efeitos (Figura 2). A análise dos 
dados deve caracterizar a natureza da exposição e as respostas eco-
lógicas dentro das circunstâncias definidas no modelo conceitual.7

Caracterização da exposição	
A caracterização da exposição descreve as fontes do agrotóxico, 

sua distribuição no ambiente e seu contato ou coocorrência com os 
receptores ecológicos. Esta etapa pode envolver dados de monitora-
mento em campo e a utilização de modelos matemáticos, os quais 
apresentam limitações e incertezas. As incertezas dos dados de mo-
nitoramento estão relacionadas à seleção de locais de amostragem 
(que podem não representar os de maior exposição), à frequência de 
amostragem (que pode ser insuficiente para determinar as concentra-
ções máximas) e possíveis erros relacionados à coleta. A variabilidade 
geográfica natural e espacial relacionada ao evento da aplicação do 
agrotóxico e seu posterior comportamento no meio ambiente pode 
dificultar a coleta de dados de monitoramento. As incertezas envol-
vidas nos modelos matemáticos estão relacionadas à sua adequação à 
situação que se pretende avaliar, a sua sensibilidade e limitações para 
estimar a variabilidade temporal e espacial decorrentes da exposição 
ao agrotóxico. Apesar das limitações, estes modelos podem ser uma 
ferramenta poderosa para explorar as interações entre os diversos 
fatores relevantes e predizer os efeitos dos agrotóxicos sobre as 
populações de espécies não-alvo.7

De uma forma geral, os modelos estimam a concentração do 
agrotóxico no meio ambiente (água e solo) depois da aplicação no 
campo para examinar potenciais efeitos adversos para as espécies 
ecológicas expostas. Pode-se usar um sistema de avaliação em fases 
para determinar o tipo de modelagem apropriado para o risco apre-
sentado, de maneira a otimizar os recursos a serem empregados na 
análise conforme a complexidade do problema e o risco potencial 
do produto. As fases iniciais são mais simples, conservadoras, usam 
modelos determinísticos para descrever um cenário único, enquanto 
que a fase de mais alto nível é a mais refinada, inclui dados de campo 
em modelos probabilísticos para descrever vários cenários.7,8 As fases 
intermediárias podem incluir alguns refinamentos, como variáveis 
temporais e espaciais. Um modelo muito simples pode não trazer res-
postas adequadas para determinadas situações, e um muito complexo 
utilizado prematuramente pode levar a uma situação onde os dados 
disponíveis e o conhecimento não são suficientes para parametrizar 
precisamente o modelo. A compreensão do cenário que se pretende 
avaliar e da situação problema é fundamental para a escolha adequada 
do modelo a ser utilizado. 

Métodos de triagem para avaliar o potencial de lixiviação e esco-
amento superficial dos agrotóxicos no solo baseiam-se nas proprie-
dades físico-químicas da substância e do solo onde serão aplicados. 
Para águas subterrâneas, os métodos incluem os critérios de triagem 
da USEPA,26 e os índices de GUS (Groundwater Ubiquity Score),27 
de LIX (Leaching IndeX)28 e TLPI (Temperature Leaching Potential 
Index),29 os dois últimos desenvolvidos por pesquisadores brasileiros. 

Tabela 1. Características físico-químicas e toxicidade aguda de alguns agrotóxicos relevantes para organismos aquáticos23

Identificação Estrutura química Propriedades Toxicidade aguda

Ametrina 
(triazina)
N2-etil-N4-isopropil-6-metiltio-1,3,5-
triazina-2,4-diamin4
N˚ CAS: 834-12-8

PM: 227,3 g mol-1

Solw: 170 – 200 mg L-1

Log kow:2,63
pKa: 4,07
KOC:170-390 mL g-1

Algas: 
CE50 = 3,6 – 4,06 µg L-1

Microcustáceos: 
CE50= 28 – 45,29 mg L-1

Peixes: 
CL50=4,24 a 14,1 mg L-1

2,4-D 
(ácido ariloxialcanóico)
Ácido 2,4-diclorofenoxi acético
N˚ CAS: 94-75-7

PM: 221,0 g mol-1

Solw: 23180 mg L-1

Log kow: -0.83
pKa: 2.87
KOC: 88.4 mL g-1

Algas: 
CE50 = 24,2 mg L-1

Microcustáceos : 
CE50 = 100 mg L-1

Peixes: 
CL50 = 63,4 mg L-1

Diurom 
(fenil uréia)
3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea
N˚ CAS: 330-54-1

PM: 233,1 g mol-1

Solw: 35,6-45 mg L-1

Log kow: 2,87
KOC: 468 – 1067 mL g-1

Algas: 
CE50=0,00084-17,9 mg L-1

Microcustáceos: 
CE50 = 1 – 17 mg L-1

Peixes : 
CL50 = 4,3-42 mg L-1

Carbendazim (benzimidazol)
Metil benzimidazol-2-yl carbamato 
N˚ CAS:10605-21-7

PM: 191,2 g mol-1

Solw: 7,0 mg L-1

Log kow:1,51
pKa: 4,30
KOC: 200 mL g-1

Algas: 
CE50 = 2,57 – 7,7 mg L-1

Microcustáceos: 
CE50 = 0,11 – 0,19 mg L-1

Peixes: 
CL50 = 0,36 – 5,5 mg L-1

Flumetralina 
(2,6-dinitroanilina)
N-(2-cloro-6-fluorobenzil)-N-etil-α,α,α-
trifluoro-2,6-dinitro-p-toluidina
N˚ CAS: 62924-70-3

PM: 421,7 g mol-1

Solw: 5,85 µg L-1

Log kow:5,45
KOC:100000 mL g-1

Algas: 
CE50 = 0,85 – 8,58 mg L-1

Microcustáceos : 
CE50=0,0028-0,42 mg L-1

Peixes : 
CL50= 0,014-0,024mg L-1

PM= Peso Molecular; Solw =Solubilidade em água, a 20 oC ; Log kow= coeficiente de partição n-octanol /água; pKa= constante de dissociação; KOC = coeficiente 
de partição carbono orgânico no solo-água; CE50 = concentração de efeito; CL50 = concentração letal.
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Em geral, substâncias com elevada solubilidade em água (Sw), baixa 
adsorção à matéria orgânica no solo (Koc) e alta meia-vida no solo 
(DT50solo) atingem mais facilmente o lençol freático. Os critérios de 
triagem da USEPA consideram, além destes parâmetros, a volatili-
dade do composto (dado pela constante da Lei de Henry, KH), o pKa 
(constante de dissociação ácida) e o tempo de meia vida na água.26 
O índice de GUS é estimado a partir da equação GUS=logDT50solo * 
(4-log Koc), e classifica as substâncias de acordo com seu potencial 
de lixiviação entre extremamente baixo (Guss <0,01) a muito alto 
(Guss >4).27 O LIX é estimado a partir da equação LIX = exp(−k* 
Koc), sendo k a constante de degradação do agrotóxico no solo; o 
índice varia ente 0 (potencial mínimo) e 1 (potencial máximo de lixi-
viação).28 O TLPI considera o efeito da temperatura do solo como um 
fator atenuante da lixiviação, utilizando a equação de degradação de 
Arrhenius, e um fator de retardação considerando o efeito no Koc.29 

Para águas superficiais, o mais utilizado é o método de GOSS, 
que, baseado nos parâmetros de DT50solo, Solw e Koc, avalia o potencial 
do agrotóxico de ser transportado dissolvido em água ou associado 
ao sedimento em suspensão.30 

Alguns modelos computacionais para estimar as concentrações 
ambientais de exposição (CAE) para organismos aquáticos desenvol-
vidos nos Estados Unidos e Europa, e também utilizados no Brasil, es-
tão mostrados no Quadro 2. O GENEEC é um modelo computacional 
de Fase I que usa o Koc e os valores de meia-vida de degradação da 
substância para estimar o escoamento de um campo de dez hectares 
em uma lagoa padrão de dois metros de profundidade.31 O PRZM 
é um modelo de fase II específico de campo, com escala de tempo 
diária, que pode ser usado para estimar o escoamento superficial, a 
lixiviação e o carreamento de contaminantes associados. Esse modelo 
permite entradas de variáveis do solo, coeficientes de degradação da 
substância em diferentes camadas de solo, fatores de cultivo, erosão 
do solo, e manejo no decorrer do tempo.32 O simulador PEARL tem 
como objetivo principal simular a lixiviação dos agrotóxicos em 
solos usando fatores que atuam de forma direta e indireta nesse tipo 
de transporte, como os atributos químicos e físicos do solo, o clima 
e as características físico-químicas dos agrotóxicos.34 

Modelos para avaliar o risco ambiental de agrotóxicos também 
têm sido desenvolvidos no Brasil. O sistema computacional ARAquá 
(Avaliação de Risco Ambiental de Agrotóxico) considera as possíveis 
contaminações de corpos d’água superficiais e subterrâneos pela 
comparação de suas concentrações estimadas em cenários de uso 
agrícola no país com parâmetros de qualidade de água (Quadro 2).36 O 
ACHA (Avaliação da Contaminação Hídrica por Agrotóxico) é capaz 
de simular perfis de umidade do solo e concentração do agrotóxico 

em função do tempo,37 porém é uma ferramenta que ainda precisa 
ser validada. 

Caracterização dos efeitos
A caracterização dos efeitos ecológicos avalia a evidência de 

que a exposição a um dado agrotóxico causa a resposta observada. 
A caracterização se inicia pela avaliação dos dados para especificar 
os efeitos adversos relevantes, verificando se eles são consistentes 
com os endpoints de avaliação e se as condições em que eles ocorrem 
são consistentes com o modelo conceitual definido na formulação 
do problema. As concentrações com efeitos específicos de curto e 
longo prazo para as espécies de interesse podem ser expressas em 
termos de CE50 (concentração efetiva que afeta 50% dos indivíduos), 
CL50 (concentração que causa morte em 50% dos animais testados) 
e NOAEC (no observed adverse effect concentration). A Tabela 1 
mostra estes parâmetros para alguns agrotóxicos registrados no Brasil. 

Caracterização de risco

A caracterização de risco é a fase final da avaliação de risco 
ambiental, e integra as informações das etapas anteriores, incluindo 
as hipóteses, incertezas e limitações da análise. O produto final inclui 
uma interpretação das adversidades ecológicas/ambientais esperadas 
e descrições das incertezas e linhas de evidência, formando as bases 
sobre as quais as decisões de gerenciamento do risco podem ser 
feitas. A caracterização do risco inclui a estimativa e a descrição do 
risco (Figura 2). 

Estimativa do risco
Na estimativa do risco, uma abordagem determinística é feita pelo 

cálculo do Quociente de Risco (QR), dividindo-se as estimativas de 
exposição (CAE) pelos valores agudos e crônicos de ecotoxicidade 
(QR = exposição/toxicidade). Estes QR são comparados com os 
níveis de preocupação, que são critérios definidos pela autoridade 
regulamentadora. A Tabela 2 mostra os parâmetros para caracteri-
zação de risco para organismos aquáticos utilizados pela USEPA.38 
O risco potencial a organismos não-alvo pode existir quando o QR 
ultrapassa o nível de preocupação, o que pode requerer uma ação 
regulatória. O QR fornece um meio eficiente e barato de identificar 
situações de alto ou baixo risco, e podem permitir que as decisões de 
gestão de risco sejam feitas sem a necessidade de mais informações. 
Porém, enquanto o quociente pode ser útil para responder quando os 
riscos são altos ou baixos, ele pode não ser útil para um gerenciador 
de risco que exige uma quantificação incremental dos riscos. Além 

Quadro 2. Alguns modelos disponíveis para avaliação de risco ambiental de agrotóxicos 

Nome do Modelo Desenvolvedor do modelo Características Fase

GENEEC (GENeric Estimated 
Environmental Concentration)31 

USEPA Modelo de água superficial:organismos aquáticos e o 
ambiente.

I

PRZM (Pesticide Root Zone Model)32 USEPA Modelo de água superficial, unidimensional de diferenças 
finitas que representa o destino dos agrotóxicos na zona da 

raiz das plantas.

II

MACRO (Water and solute transport in 
a macroporous soil )33 

Swedish University of  
Agricultural Sciences

Modelo numérico unidimensional do fluxo de água e 
transporte de solutos reativos em solos agrícolas (macro e 

microporos).

I e II

PEARL (Pesticide Emission Assessment 
at Regional and Local scales)34

Alterra e RIVM, Holanda Modelo numérico, unidimensional do comportamento do 
agrotóxico no sistema solo-planta.

I e II

PELMO (PEsticide Leaching MOdel)35 Fraunhofer Institute for  
Molecular Biology and Applied 

Ecology, Alemanha

Modelo unidimensional que simula o movimento vertical no 
solo por lixiviação cromatográfica.

I e II

ARAquá36 EMBRAPA, Brasil Água superficial e subterrânea, ambiente DELPHI 7, e a 
linguagem de programação PASCAL.

I
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disso, o método do quociente de risco pode não ser o mais favorável 
para predizer efeitos secundários.7 Em situações onde esta predição 
é desejada, utiliza-se ferramentas computacionais para conduzir uma 
estimativa de risco probabilística. 

A estimativa de risco probabilística é desenhada de maneira a 
combinar grupos de informações que são expressas em termos de 
distribuição probabilística, o que permite uma caracterização mais 
completa da variabilidade e incerteza da estimativa e a determina-
ção dos principais fatores que afetam a exposição.39 Esta avaliação 
produz uma distribuição probabilística ou intervalos de valores de 
exposição e risco, ao invés de valores fixos, como os estimados na 
estimativa determinística. 

Descrição do risco
A descrição do risco corresponde a uma avaliação das linhas de 

evidência que suportam ou refutam a(s) estimativa(s) de risco, e uma 
interpretação da significância dos efeitos adversos nos endpoints de 
avaliação. Quando a caracterização do risco está completa, os ava-
liadores de risco devem ser capazes de estimar os riscos ecológicos, 
indicar o grau geral de confiança dos riscos estimados, citar as linhas 
de evidência que suportam as estimativas de risco, e interpretar as 
adversidades dos efeitos ecológicos.7 

GERENCIAMENTO DE RISCO

O gerenciamento de risco engloba todas as ações tomadas para 
eliminar ou reduzir os riscos identificados na avaliação de risco a um 
nível aceitável. Adicionalmente, são considerados também outros 
fatores, como questões sociais, econômicas, políticas ou legais. É 
importante também considerar o grau de confiança da avaliação de 
risco, a justificativa para a decisão de gestão e as opções para reduzir 
o risco. A escolha por uma opção e seus riscos associados, custos e 
benefícios depende do conjunto de opções, consequências, valores e 
fatos avaliados no processo de tomada de decisão. Em diferentes situ-
ações, diferentes opções, valores e informações podem ser relevantes.7

Se a caracterização do risco indicar níveis de exposição de um 
dado organismo como aceitáveis, a autoridade regulatória poderá ter 
uma decisão positiva (aprovação do produto no que tange às questões 
ambientais) (Figura 2). Se a caracterização de risco indicar uma 
exposição em níveis inaceitáveis, o gestor de risco pode decidir não 
registrar o produto ou implementar ações para diminuir a exposição 
e a análise de risco recomeça (Figura 2). Estudos adicionais (inclu-
sive de campo) poderão subsidiar outras decisões de gestão, como 
a manutenção das condições iniciais de registro, indicação de novas 
restrições, ou mesmo a proibição do uso destes ingredientes ativos no 
país. Um exemplo de ação de gestão no Brasil foi a decisão do IBAMA 
de restringir a aplicação aérea dos produtos à base de imidacloprido, 

tiametoxam, clotianidina e fipronil devido a toxicidade para abelhas.40 
Posteriormente, este uso foi mantido para algumas culturas até 30 
de junho de 2013.41 Outro exemplo se refere aos produtos a base do 
inseticida endossulfam, cujo uso foi restrito a áreas distantes mais de 
100 m de rios, lagos, estuários, açudes, represas, áreas alagadas ou 
sujeitas à inundação para garantir a proteção de organismos aquáticos. 
Esta medida foi tomada a partir de resultados monitoramento de água 
conduzidos em São Paulo e Paraná (2002-2005). Posteriormente, a 
ANVISA, por questões relacionadas à saúde pública, proibiu a co-
mercialização do endosulfam após 31 de julho de 2013.42 

COMUNICAÇÃO DO RISCO

Na caracterização do risco, obtêm-se a base para comunicar os 
riscos ecológicos para o gestor e outras partes interessadas, incluindo 
o setor privado, organizações civis e o público em geral. No âmbito 
regulatório, o documento final com os resultados e conclusões da 
avaliação de risco e as decisões de gestão podem ser disponibilizados 
no site da agência governamental que a conduziu e incluir audiência 
pública para discutir os detalhes do processo. Nessa etapa, é impor-
tante descrever claramente as fontes e causas do risco ecológico, o 
seu valor, os custos monetários e os outros custos de proteção (e falha 
na proteção) dos recursos naturais. O grau de confiança na avaliação 
de risco, a justificativa para a decisão de gestão de risco e as opções 
para reduzir o risco também são importantes.7 

Deve-se considerar que o processo de avaliação de risco é iterativo 
de forma que a compreensão de determinados aspectos da avaliação 
em etapas mais avançadas podem levar a uma reavaliação de etapas 
anteriores. Assim, um conhecimento adquirido na caracterização do 
risco pode levar a uma revisão da formulação do problema ou ao 
entendimento de que são necessários dados adicionais.

IMPACTO DO USO DE AGROTÓXICOS EM 
ORGANISMOS AQUÁTICOS NO BRASIL

Estudos de avaliação de risco ambiental

O número de estudos conduzidos sobre o tema no Brasil cresceu 
nos últimos anos, porém essa ainda é uma área que requer muitos 
avanços no país. Neste artigo, alguns estudos relacionados ao 
ambiente aquático realizados nos últimos 10 anos são discutidos. 
Primeiramente, estudos que utilizaram métodos de triagem são abor-
dados, seguidos de estudos com modelos mais complexos (conforme 
descrito na análise de fases) e estudos que avaliaram a sensibilidade 
de organismos aquáticos regionais em comparação a organismos 
padrões utilizados em protocolos internacionais. 	

O Quadro 3 mostra alguns estudos que avaliaram o potencial de 
contaminação de águas superficiais e subterrâneas por agrotóxicos 
utilizando métodos de triagem. A maioria dos estudos utilizou dados 
da literatura relativos às propriedades físico-químicas dos agrotóxicos 
e características do solo. 

Entre os 37 agrotóxicos usados na região do Baixo Jaguaribe 
(Ceará) avaliados por Milhome et al.,43 16 foram considerados con-
taminantes em potencial de águas subterrâneas segundo o critério 
USEPA (Sw > 30 mg L-1, Koc < 300 mL g-1, KH < 10-2 Pa m3 mol-1, 
ionizado negativamente a pH 5-8; DT50solo > 14 e DT50w > 175 
dias).26 Somente cinco desses (atrazina, imidacloprido, metolacloro, 
nicosulfuron e tiametoxan) foram classificados pelo índice de GUS 
como prováveis de serem lixiviados (GUS ≥ 2,8). Essa aparente con-
tradição pode ser explicada pelo impacto dos parâmetros adicionais 
utilizados no critério USEPA quando comparado ao GUS, que só 
considera DT50solo e Koc.27 Com exceção do nicosulfurm, os outros 
quatro agrotóxicos foram também considerados de alto potencial para 

Tabela 2. Parâmetros para caracterização de risco para organismos aquáticos 
(peixes e invertebrados de água doce e salgada)38

Risco suposto Quociente de risco
Nível de 

preocupação

Risco agudo alto CAEmx/LC50 ou EC50 0,5

Risco agudo, uso restrito CAEmx/LC50 ou EC50 0,1

Risco agudo, espécies ameaçadas CAEmx/LC50 ou EC50 0,05

Risco crônico CAEm/NOAEC 1,0

CAEmx= concentração ambiental estimada (máxima); LC50 é a concentração 
letal e EC50 a concentração de efeito em 50% dos indivíduos do organismo 
mais sensível; CAEm= concentração média no período de 21 dias (inverteb-
rados) ou 56-60 dias (peixes); NOAEC = concentração onde nenhum efeito 
adverso foi observado. 
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transporte superficial dissolvido em água pelo método de GOSS.30 
Oito compostos foram de alto potencial para transporte associado ao 
sedimento, dos quais quatro também dissolvidos na água (Quadro 3).

Brito et al.44 avaliaram 14 herbicidas usados na região produtora 
de cana-de-açúcar na sub-bacia do Rio Poxim (Sergipe). Nove foram 
classificados como prováveis de serem lixiviados pelo índice GUS 
(incluindo atrazina e 2,4-D), dos quais apenas dois obedeceram ao 
critério de contaminante potencial segundo o USEPA (metribuzim e 
diurom). Onze dos compostos foram considerados de alto potencial 
de transporte dissolvido na água, incluindo o diurom (Quadro 3). Esse 
herbicida foi detectado em 8 das 14 amostras coletadas em 2009 e 
2010 em dois pontos do Rio Poxim (0,03 e 0,9 µg L-1), confirmando 
o seu potencial de contaminação previsto pelo método de GOSS. 
Soares et al.45 detectaram atrazina, flutriafol e epoxiconazol em águas 
superficiais de Manhuaçu (MG). Esses agrotóxicos estão entre os 12 
mais utilizados na cultura de café na região e com maiores potenciais 
de transporte dissolvido em água pelo método de GOSS, entre os 
mais de 140 compostos investigados (Quadro 3).

Paraíba et al.29 estimaram o potencial de lixiviação para águas 
subterrâneas de 31 herbicidas usados nas culturas de milho e soja 
na região de São Gabriel do Oeste (MS) utilizando o índice TLPI, 
que considera também a temperatura do solo. Sete herbicidas foram 
considerados como alto ou muito alto potencial de lixiviação (TLPI > 
80) em pelo menos um dos solos investigados (neossolo quartzarênico 
órtico espódico e latossolo vermelho distrófico típico) (Quadro 3). 
Desses, 5 também foram classificados com potencial de lixiviação 
segundo o índice de LIX por Barbosa et al. (Quadro 3),46 que incluiu 
também o metolacloro (LIX = 0,21). Esse herbicida também foi 
identificado por Mariot et al.47 como de alto potencial de lixiviação 
em ensaio de laboratório, porém os autores não identificaram essa 
característica pelo LIX (< 0,1) quando o Koc determinado no labo-
ratório foi usado para o cálculo do índice.

Rosa et al.48 investigaram 104 agrotóxicos usados na agricultura 
do Alto Valo do Itajaí (SC), encontrando 29 compostos com potencial 
de lixiviação pelo índice de GUS, dos quais 26 também foram clas-
sificados como tal pelo índice LIX, alguns mostrados no Quadro 3. 
Esta boa correlação é esperada, já que ambos usam parâmetros de 

degradação (DT50 e constante de degradação, respectivamente) e de 
adsorção do pesticida no solo (Koc) na estimativa.27, 28

A espacialização de informações relativas à aplicação de modelos 
que integram o potencial de contaminação com a identificação de 
áreas de risco pode fornecer subsídios para tomadas de decisões mais 
rápidas e eficientes. Moraes et al.49 utilizaram mapas para espacializar 
as estimativas de contaminação de águas subterrâneas por tebutiurom 
identificada pelo índice de LIX. As simulações foram realizadas 
utilizando o sistema ARAquá considerando diferentes lâminas de 
irrigação anuais da Bacia do Rio Pardo (SP). 

O IBAMA utiliza o ARAquá na avaliação de risco ambiental para 
água superficial (adjacente) e subterrânea, além do GENEEC (Quadro 
2) para água superficial e o SCI-GROW para água subterrânea.17 
A partir da plataforma Express 1.03.02 do USEPA, o IBAMA, em 
parceria com a Universidade de Brasília, desenvolveu recentemente 
a plataforma Express BRA 1.0, que deverá possibilitar a condução de 
estudos de avaliação de risco ambiental no modelo PRZM utilizando 
dados edafoclimáticos brasileiros.50 

O simulador PEARL foi utilizado para avaliar a lixiviação dos 
principais agrotóxicos usados na região da Bacia do Rio Dourados 
(MS) e identificar áreas com maior vulnerabilidade à contaminação de 
águas subterrâneas.51 Os agrotóxicos que apresentaram maior poten-
cial de contaminação foram bentazona, imazetapir, fomesafen, 2,4-D, 
metamidofós, imazaquin, tiodicarbe e monocrotofós. O solo argissolo 
mostrou-se mais vulnerável à contaminação das águas subterrâneas 
quando comparado ao latossolo. Outro estudo utilizando o PEARL 
avaliou o potencial de lixiviação do inseticida tiametoxam em solo 
na cultura de soja em Dourados (MS).4 Como primeira alternativa de 
calibração do modelo, usou-se os valores de meia-vida do tiametoxam 
utilizando-se as concentrações totais no perfil do solo conforme as datas 
de amostragem. Esse procedimento resultou em decréscimo no valor de 
meia-vida, que foi satisfatório para descrever a rápida dissipação desse 
agrotóxico logo após a aplicação, porém não foi coerente para descre-
ver a taxa de degradação do tiametoxam observada no campo para as 
outras datas de amostragem. A alternativa encontrada foi assumir uma 
menor dose aplicada para compensar a rápida dissipação, possivelmente 
devido à volatilização do produto, a qual não é prevista no modelo. 

Quadro 3. Alguns estudos que avaliaram o potencial de contaminação de águas superficiais e subterrâneas por agrotóxicos utilizando modelos de lixiviação

Estudo Agrotóxicos com potencial de lixiviação/transporte/contaminação

37 agrotóxicos, sendo 
46 % inseticidas; Baixo 
Jaguaribe/CE43

EPA: atrazina, azostrobina, cletodim, 2,4-D, difenoconazol, glifosato, imidacloprido, mesotriona, metamidofós, metolacloro, 
nicosulfuron, paraquate, parationa metílico, propiconazole, tiametoxam, triazofós.  
GUS ≥ 2,8: atrazina, imidacloprido, metolacloro, nicosulfuron, tiametoxam 
GOSS (alto potencial de transporte):
- dissolvido em água: atrazina, azoxistrobina, λ-cialotrina, clorpirifós, difenoconazol, fenitrotiona, imidacloprido, metola-
cloro, paraquate, propiconazol, parationa -metílica, tiametoxam, triazofós  
- associado ao sedimento: cipermetrina, clorpirifós, difenoconazol, endossulfam, esfenvarelato, paraquate, propiconazol e 
teflubenzurom.

14 herbicidas; Rio Poxim/ 
SE44

EPA: diurom e metribuzim 
GUS ≥ 2,8: atrazina, diurom, 2,4-D, hexazinona, imazapir, metribuzim, halossulfurom metílico, picloram e trifloxissulfurom. 
GOSS (alto potencial de transporte): 
- dissolvido em água: ametrina, atrazina, metribuzim, diurom, glifosato, hexazinona, paraquate, trifloxissulfurom, halossulfu-
rom-metílico  
- associado ao sedimento: glifosato, MSMA e paraquate.

Mais de 140 agrotóxicos; 
Manhaçu/MG45

GUS: picloram, tiametoxam, ciproconazol e flutriafol  
GOSS (alto consumo e alto potencial de transporte dissolvido em água): atrazina, clorpirifós, ciproconazol, diurom, endos-
sulfam, epoxiconazol, flutriafol, imidacloprido, tebuconazole, tiofanato-metil, tiametoxam e triadimenol.

31 herbicidas; São Gabriel 
do Oeste /MS29

TLPI (alto ou muito alto potencial de lixiviação em pelo menos um solo): atrazina, diclosulam, flumetsulam, fomesafem, 
imazaquim,imazetapir e sulfentrazona.

31 herbicidas; São Gabriel 
do Oeste /MS46

LIX ≥ 0,1: atrazina, bentazona, clorimurom-etílico, 2,4-D, flumetsulam, fomesafem, imazaquim, imazetapir, metolacloro, 
metribuzim, picloram, simazina e sulfentrazona. 

104 agrotóxicos; Itajaí/ 
SC48

GUS ≥ 2,8 e LIX ≥ 0,1: acefato, carbofurano, cletodim, 2,4-D, dimetoato, fenitrotiom, imidacloprido, iodosulfurom, picloram 
e quincloraque. 
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A lixiviação do tiametoxam também foi testada pelo simulador 
MACRO em duas classes de solo brasileiro, latossolo vermelho 
acriférrico típico (LVwf) e argissolo vermelho-amarelo distrófico 
típico.52 As simulações foram comparadas a dados experimentais de 
lixiviação durante duas estações chuvosas. Houve uma superestima-
ção da lixiviação para a profundidade de 0,45 m do LVwf entre 150 
e 250 dias após a aplicação do produto (período seco) como conse-
quência do maior fluxo de água simulado. O potencial de lixiviação 
foi subestimado para a profundidade de 0,9 m para os dois solos no 
primeiro período de chuva. De uma maneira geral, o desempenho 
do MACRO foi considerado satisfatório para os cenários avaliados.

Uma comparação entre as performances dos simuladores 
PEARL e MACRO foi conduzida com endossulfam e tiametoxam 
em Ponta Porã (MS), numa região de solo latossolo vermelho dis-
trófico típico, de textura média.53 Amostras de solo foram coletadas 
até 125 dias após a aplicação do produto. Os simuladores indicaram 
a presença de endossulfam entre 0-20 cm de profundidade, enquan-
to que experimentalmente o composto estava presente somente 
até 10 cm de profundidade. O simulador PEARL superestimou a 
lixiviação do tiametoxam em todas as datas de amostragem, com 
picos de concentração em profundidades maiores que as estimadas 
experimentalmente. 

Os estudos relatados anteriormente avaliaram o potencial de 
contaminação dos recursos hídricos por agrotóxicos sem levar em 
conta o possível dano aos organismos aquáticos. Pinto54 usou os mo-
delos GENNEC e SCI-GROW para avaliar os potenciais de sorção, 
lixiviação e dissipação, em águas superficiais e subterrâneas, respecti-
vamente, de um herbicida da classe da sulfonamida-triazopirimidinas 
em quatro solos brasileiros.54 Foram estimados valores de EC50 e 
NOEC para algas (Pseudokirchneriella subcapitata), microcustáceos 
(Daphnia magna) e peixes (incluindo Oncorhynchus mykiss, truta 
arco-íris), e organismos terrestres. A CAE foi estimada simulando o 
pior cenário (menor valor de sorção e menor potencial de fotodegra-
dação) nos dois modelos. Para todos os organismos, os quocientes 
de risco foram menores que 1, com níveis de preocupação menores 
que os preconizados pela USEPA (Tabela 2).

Outro estudo avaliou os resíduos do herbicida quincloraque em 
sete bacias do estado de Santa Catarina onde o arroz irrigado é cul-
tivado, e seus efeitos sobre a comunidade de plâncton.55 A análise de 
risco mais conservadora (usando o método determinístico) indicou 
efeitos nocivos do quincloraque sobre a comunidade de produtores 
primários, mas o método probabilístico não indicou situações de 
risco significativo, de acordo com o critério de decisão do USEPA.26

Toxicidade dos agrotóxicos aos organismos aquáticos

A maioria dos dados de toxicidade para organismos aquáticos 
disponíveis na literatura foi obtido para espécies padrões de regiões 
temperadas, mas sabe-se que a sensibilidade a alguns agrotóxicos são 
marcadamente diferentes para espécies de clima tropical e tempera-
do.56 Em geral, são usados modelos computacionais para extrapolar 
os resultados obtidos com espécies padrões para outras espécies, 
incluindo aquelas ameaçadas de extinção. Um exemplo de ferramenta 
usada para predizer a toxicidade em diferentes espécies é a Web-
ICE (Web-based Interspecies Correlation Estimation) utilizada pela 
USEPA.57 Para que estas ferramentas sejam usadas adequadamente, 
um banco de dados com resultados de estudos de toxicidade relativas 
ao organismo testado, substância, e condições do teste devem estar 
disponíveis. Neste sentido, alguns estudos ecotoxicológicos têm sido 
conduzidos no Brasil com espécies locais.

A toxidade aguda de sulfato de cobre e do inseticida organofosfo-
rado triclorfom para duas espécies de Daphnia usadas em protocolos 
internacionais (D. similis e D. magna) e uma espécie nativa (D. laevis) 

foi avaliada na presença e ausência de sedimento.58 O triclorfom foi 
considerado mais tóxico que o sulfato de cobre para as três espécies 
estudadas, e a presença de sedimento reduziu a toxicidade dos dois 
agrotóxicos. Não houve diferença de sensibilidade ao triclorfom 
entre as três espécies e os autores propõem que a espécie nativa do 
Brasil (D. laevis) possa ser usada também como organismo-teste na 
avaliação da toxicidade aguda e crônica dos inseticidas organofos-
forados e a base de cobre.

Peixes da espécie Poecilia reticulata, coletados no córrego 
Polonês (Campo Grande/MS) foram utilizados em testes de toxicidade 
aguda com formulações de glifosato e parationa-metílica.59 A CL50 foi 
de 8,11 mg L-1 para o glifosato e 0,64 mg L-1 para a parationa-metílica. 
Os peixes testados com o produto a base de parationa-metílica apre-
sentaram alterações comportamentais (tais como natação descoor-
denada), típicas da ação do agrotóxico no sistema nervoso do peixe.

Um estudo de toxicidade aguda do herbicida Roundup® (a base 
de glifosato) sobre juvenis de piauçu (Leporinus macrocephalus) 
indicou uma CL50 de 15,8 mg L-1 e alterações hepáticas nas concen-
trações de 6,67 e 13,3 mg L-1.60 Outro estudo conduzido com o piaçu 
e o herbicida Reward® (a base de diquat) indicou uma CL50 (96 h) 
de 34,76 mg diquat L-1, com alterações reversíveis na brânquia e no 
fígado dos peixes expostos.61

Os efeitos do carbofurano na biota do solo e água de uma região 
de cana-de açúcar em São Carlos (SP) foram avaliados utilizando 
organismos padrão para solo (Eisenia andrei, Folsomia candida, e 
Enchytraeus crypticus) e água (Ceriodaphnia silvestrii).62 E. crypticus 
foi o organismo mais sensível em solo e a maior mortalidade de C. 
silvestrii foi encontrada em amostras de escoamento superficial. Em 
geral, os resultados obtidos em laboratório foram consistentes com 
aqueles obtidos em campo, indicando que o modelo laboratorial pode 
ser uma ferramente útil para avaliar os efeitos tóxicos de agrotóxicos 
em solo e água de regiões trópicas. 

Um método para estudos em doses sub-letais de curto prazo para 
regiões trópicas com a espécie de peixe Poecilia reticulata foi propos-
to para simular o escoamento superficial no rio de Paraguaçu (BA) 
após aplicação de um produto a base de deltametrina e em condições 
de laboratório.63 Em ambas as condições, houve uma inibição signi-
ficativa de acetylcholinesterase e indução de lactase desidrogenase 
e glutationa S-transferase observada na menor dose de exposição. 

Daam e van den Brink64 avaliaram as diferenças nas repostas ao 
estresse por agrotóxicos entre ecossistemas de água doce em climas 
tropicais e temperados considerando, entre outros, parâmetros rela-
cionados ao clima, sensibilidade do ecossistema e práticas agrícolas. 
Os autores recomendaram a condução de estudos de campo para gerar 
dados de entrada em modelos ambientais e suas respectivas validações 
e o desenvolvimento de testes de toxicidade com espécies locais de 
água doce, com ênfase especial em camarões e espécies de macro 
invertebrados. Este é o desafio que os pesquisadores brasileiros vem 
vencendo nos últimos anos.

CONCLUSÃO 

Os processos que determinam a distribuição dos agrotóxicos 
no meio ambiente são múltiplos, e alguns são determinantes para 
compreender o risco para organismos aquáticos, como o escoamento 
superficial, lixiviação, sorção e degradação. 

A aplicação de modelos matemáticos e ferramentas informatiza-
das que auxiliem a compreender estes processos é importante para 
subsidiar uma tomada de decisão cientificamente embasada para o 
registro de um produto e identificar a necessidade de aprofundamento 
do conhecimento sobre o comportamento ambiental dos agrotóxicos 
em diferentes condições, racionalizando o processo de tomada de 
decisão.
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Vários documentos guias e modelos computacionais para a 
condução de avaliação de risco ambiental de agrotóxicos estão dis-
poníveis atualmente e alguns trabalhos já foram realizados no sentido 
de adaptar ou desenvolver modelos para organismos aquáticos pro-
postos em outros países para as condições edafoclimáticas do Brasil. 
Adicionalmente, é necessário organizar dados toxicológicos para 
organismos aquáticos que incluam não só espécies padrões indicadas 
em protocolos internacionais, mas também espécies locais de forma 
a contribuir para a construção de modelos que permitam extrapolar 
as conclusões da avaliação de risco para espécies representativas das 
regiões estudadas. 

Apesar de o Brasil possuir um arcabouço legal que prevê a ava-
liação de risco ambiental no processo de registro de agrotóxicos, até 
a presente data este processo não foi implementado sistematicamente 
pelo IBAMA, e os procedimentos se limitam a modelos de fase I. O 
avanço deste procedimento para etapas e ferramentas mais complexas 
ainda apresenta uma série de limitações, principalmente devido à 
larga extensão territorial do país, diversidade edafoclimática, e bio-
diversidade. A contribuição da comunidade científica neste processo 
é fundamental no sentido de avaliar cientificamente a viabilidade da 
aplicação de ferramentas e modelos já existentes ou no desenvolvi-
mento de modelos que sejam adequados aos cenários brasileiros.
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