
   

RODRIGO SOARES MACEDO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

EFEITO DO HERBICIDA BENTAZON SOBRE O CRESCIMENTO E 

A PERFORMANCE FOTOSSINTÉTICA DA DIATOMÁCEA 

Skeletonema costatum 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CURITIBA 

2007 



   

RODRIGO SOARES MACEDO 

 

 

 

 

 

 

EFEITO DO HERBICIDA BENTAZON SOBRE O CRESCIMENTO E 

A PERFORMANCE FOTOSSINTÉTICA DA DIATOMÁCEA 

Skeletonema costatum 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CURITIBA 

2007 

Dissertação  apresentada ao Programa de Pós-
Graduação em  Ecologia e Conservação da 
Universidade Federal do Paraná, como requisito 
parcial à obtenção do grau de Mestre em 
Ecologia e Conservação  
 
Orientadora: 
Profa. Dra. Ana Teresa Lombardi 
 
Co-orientadora:  
Dra. Claudia Yuki Omachi 



 

 i 
 
 

 

 

AGRADECIMENTOS 

 

Ana Teresa Lombardi e Claudia Yuki Omachi que nos curtos períodos em que trabalhamos 

juntos forneceram todo o apoio e dedicação para a realização deste trabalho, sempre 

sugerindo discussões e considerações. 

 

Ciro Alberto de Oliveira Ribeiro, Hedda Kolm e Luciano Felício Fernandes que ajudaram 

na complementação do trabalho propondo implementações no trabalho e discussões sempre 

pertinentes 

 

Leonardo Rubi Rörig como ex-orientador e amigo gentilmente disponibilizou a estrutura e 

equipamentos do laboratório de Microbiologia Aplicada da Univali 

 

Donnat-Peter Hader e Peter Richter pela oportunidade de participação no “International 

Advanced course in Marine Biology” que possibilitou a utilização de equipamento de alta 

tecnologia neste trabalho. 

 

Colegas e amigos do Programa de Pós-Graduação em Ecologia e Conservação da UFPR 

 

Magda, Vicente e Diego, apoio incondicional de família 

 

Este trabalho é dedicado à Pricila de Souza, com quem tenho compartilhado os momentos 

mais felizes. TE AMO! 

 

 

 

 

 

 

 



 

 ii 
 
 

 

RESUMO 
 
O ensaio de inibição de crescimento algal é utilizado há algumas décadas como o ensaio 
padrão para se avaliar a toxicidade de químicos e amostras de ambientes poluídos sobre o 
fitoplancton. Entretanto, na ecotoxicologia atual vem ganhando importância a utilização de 
biomarcadores pois são capazes de detectar a presença de contaminantes em quantidades 
ínfimas e fornecem informações sobre o estado fisiológico dos organismos expostos à 
poluição. Este trabalho foi feito para determinar a toxicidade do herbicida bentazon, de 
utilização comum na atividade da rizicultura desenvolvida nas planícies costeiras do sul do 
Brasil, sobre o crescimento e o estado fisiológico (performance fotossintética) da 
diatomácea marinha Skeletonema costatum. O efeito do herbicida sobre o crescimento da 
algal foi medido através do ensaio convencional de inibição de crescimento algal e o efeito 
sobre a performance fotossintética (Fv/Fm) através da medição da fluorescência variável da 
clorofila a e um fluorímetro convencional e um fluorímetro de pulso de amplitude 
modulada (PAM). Após a exposição da alga a diversos tratamentos com o herbicida 
bentazon foi observada uma inibição tanto no crescimento como na Fv/Fm da espécie alvo. 
A toxicidade do bentazon foi detectada anteriormente, logo no momento da adição do 
herbicida, sobre a Fv/Fm e apenas após 24 horas de experimento sobre o crescimento da 
alga. Os valores de concentração de efeito não observado (CENO), concentração de efeito 
observado (CEO) e concentração efetiva mediana (CE50) foram de 11,25, 22,5 e 24,00 
mg.L-1 e 1,41, 2,81 e 13 mg.L-1 para os parâmetros crescimento e Fv/Fm, respectivamente. 
Assim, a Fv/Fm foi considerada mais sensível do que o crescimento algal para a avaliação 
da toxicidade do bentazon sobre o fitoplancton O monitoramento da Fv/Fm também 
permitiu uma avaliação mais detalhada no comportamento do efeito tóxico ao longo do 
experimento. Com isto pode se observar uma tendência de recuperação do estado 
fisiológico da espécie nos tratamentos de concentração mais baixas. Os valores de Fv/Fm 
foram distintos entre as duas metodologias utilizadas para sua medição, entretanto os 
percentuais de inibição obtidos (toxicidade medida) foram semelhantes. Assim, ambos os 
fluorímetros utilizados nos experimentos de monitoramento da Fv/Fm mediram a 
toxicidade do bentazon sobre S. costatum de forma eficiente. 
 
 
Palavras-chave: Basagran, toxicologia, microalgas, arroz irrigado, estuário. 
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ABSTRACT 
 
The algal inhibition growth test is used has some decades as the standard assay to evaluate 
the toxicity of chemicals and polluted environmental samples on freshwater and marine 
phytoplankton. However, in the current ecotoxicology it comes gaining importance the use 
of biomarkers capable to detect the presence of toxic substances in lowermost amounts and 
to supply information on the physiological state of the exposed organisms. This work was 
conducted to determine the toxicity of herbicide bentazon, of common use in agricultural 
activities (rice fields) developed in coastal plains of the southern brazillian coast, on the 
growth and physiological state (photosystem II maximum quantum yield) of marine diatom 
Skeletonema costatum. Bentazon effects on growth were measured by conducting the 
conventional algal growth inhibition test and its effects on photosystem II maximum 
quantum yield (Fv/Fm) by measuring the chlorophyll a variable fluorescence in 
conventional and pulse amplitude modulated (PAM) fluorometers. After the exposition of 
the algae to different bentazon treatments, it was observed an inhibition in the algae growth 
and Fv/Fm. Bentazon toxicity was detected previously, with bentazon addition, on the 
Fv/Fm whereas algal growth was affected just after 24 hours of exposure. The 
ecotoxicological parameters no observed effect concentration (NOEC), observed effect 
concentration (OEC) and median effective concentration (EC50), were 11,25, 22,5 e 24,00 
mg.L-1 and 1,41, 2,81 e 13 mg.L-1 for algal growth and Fv/Fm monitoring, respectively. 
Fv/Fm was considered a more sensitive parameter than algal growth to be used in the 
evaluation of bentazon toxicity on phytoplankton. The Fv/Fm analysis also allowed a more 
detailed evaluation on the behavior of the toxic effect during the experiment. Thus, it was 
possible to observe trends of recovery in the species physiological state in the lower 
exposure concentrations. The values of Fv/Fm were distinct between the two 
methodologies used for its measurement, however the inhibition percentages on Fv/Fm 
(measured toxicity) were similar. Thus, both fluorometers used in the Fv/Fm experiments 
measured the toxic effects of bentazon on S. costatum efficiently. 
 
 
Keywords: Basagran, toxicology, microalgae, irrigated rice, estuary. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

1.1. Contextualização 

As regiões estuarinas e costeiras estão constantemente recebendo uma ampla 

variedade de agentes poluentes que são deliberadamente ou acidentalmente 

disponibilizados via ação antrópica. Nestas regiões há geralmente grande concentração 

populacional e o desenvolvimento de atividades industriais, portuárias e urbanas que 

descartam consideráveis quantidades de dejetos no meio aquático. Além disso, as regiões 

de planície próximas às desembocaduras fluviais são geralmente áreas férteis que 

propiciam o desenvolvimento da agricultura que, na maioria dos casos, utiliza pesticidas, os 

quais acabam atingindo as águas (French, 1997; Kennish, 1997; Billen et al., 2001). 

Os estudos do impacto ambiental ocasionado por essas atividades agrícolas 

verificando o efeito dos pesticidas sobre organismos não-alvo, ou seja, a biota das áreas 

agrícolas e dos ecossistemas adjacentes, são de grande interesse ecológico e importantes no 

sentido de gerar informações básicas para que essas atividades sejam desenvolvidas de 

modo sustentável. Na bacia do Rio Itajaí-Açú desenvolve-se um projeto através da Empresa 

de Pesquisa e Extenção Agrícola de Santa Catarina (EPAGRI) em integração com a 

Universidade do Vale do Itajaí (UNIVALI) sobre o monitoramento da bacia do rio Itajaí-

Açú e estudo do impacto das práticas de cultivo do arroz irrigado sobre os organismos 

aquáticos. Como parte do monitoramento, avalia-se a toxicidade dos pesticidas de 

utilização mais comum sobre o fitoplâncton e zooplâncton límnicos e marinhos. 

A preocupação com a conservação dos ambientes naturais vem crescendo desde o 

surgimento e desenvolvimento da ecologia há décadas. Passou-se de uma abordagem onde 

uma única espécie era estudada individualmente até o entendimento de que todas estão 

intimamente relacionadas, entre si e com o ambiente. Sabe-se que a sobrevivência de uma 

espécie depende da manutenção deste sistema de inter-relações e que os distúrbios 

ocasionados ao ecossistema podem comprometer a integridade de uma espécie ou de toda a 

comunidade (Groom et al., 2006). 

À medida que os conhecimentos da ecologia são aprimorados, desenvolve-se a 

biologia da conservação, uma ciência voltada para a conservação de espécies e 

ecossistemas. Grande parte das técnicas clássicas da biologia da conservação envolve 
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conhecimentos de ecologia de ambientes terrestres e são utilizadas para solucionar 

problemas como a fragmentação e perda de habitat (Groom et al., 2006). No entanto, tais 

metodologias convencionais adotadas na área da ecologia são, na maioria das vezes, 

inadequadas ou insuficientes para lidar com os problemas oriundos da poluição em 

ecossistemas aquáticos (Chapman, 2002). Neste caso, é necessário um monitoramento 

contínuo das características físico-químicas da água, da estrutura das comunidades, da 

carga e toxicidade dos poluentes que atingem o ambiente aquático. O biomonitoramento 

contínuo do ambiente envolve, necessariamente, o conhecimento metabólico da espécie que 

se avalia e uma abordagem comumente utilizada para esses estudos é a avaliação 

ecotoxicológica (Landis e Yu, 2003). 

 

1.2. Bioensaios toxicológicos 

 A ecotoxicologia é uma área de conhecimento relativamente recente, inter e 

multidisciplinar que estuda a distribuição, o comportamento e o efeito dos poluentes nos 

ecossistemas e na biota. As avaliações ecotoxicológicas são baseadas na condução de 

bioensaios que permitem a caracterização do efeito da poluição sobre os organismos em 

termos qualitativos (tipo de efeito provocado) e quantitativos (intensidade do efeito). 

Normalmente os bioensaios são conduzidos em laboratório, sob condições controladas, mas 

podem também ser executados em maior escala (meso e macrocosmos), no campo ou 

mesmo em laboratório (Kennedy et al, 2003; Landis e Yu, 2003). Os bioensaios 

toxicológicos são exigidos há algum tempo pelas legislações ambientais de diversos países 

(Macek, 1980; Zagatto, 2006). 

 

1.2.1. Bioensaios toxicológicos convencionais 

O fundamento de um bioensaio ecotoxicológico é a submissão dos organismos a um 

gradiente de concentrações da(s) substância(s) tóxica(s) por um período de tempo 

específico e a avaliação qualitativa e quantitativa dos efeitos observados durante a 

exposição. Destes, determina-se a concentração de efeito observado (CEO) que é a menor 

concentração testada na qual observa-se algum efeito, a concentração de efeito não 

observado (CENO) que corresponde à maior concentração testada onde não é observado 

efeito algum e a concentração efetiva mediana (CE50) que é a concentração que gera algum 
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efeito em 50% dos indivíduos submetidos ao teste (Rand e Petrocelli, 1985; Adams e 

Rowland, 2003; Chasin e Azevedo, 2003). Estes parâmetros são utilizados como medidas 

padrão para a comparação de resultados obtidos em experimentos ecotoxicológicos 

desenvolvidos em diferentes laboratórios e em diferentes localidades, já que geralmente há 

diferenças nas condições em que são realizados esses experimentos, e mesmo diferenças 

nas linhagens das espécies-alvo.  

Os ensaios ecotoxicológicos, na sua forma mais básica, envolvem apenas a 

observação sobre a mortalidade dos organismos expostos a um agente tóxico (Lovett-Doust 

e Lovett-Doust, 2001). Em se tratando de fitoplâncton, o experimento convencional 

utilizado em ecotoxicologia é denominado ensaio de inibição de crescimento algal o qual é 

protocolado pela International Organization for Standardization (ISO) e utilizado a mais de 

uma década em avaliações ecotoxicológicas, pareceres e estudos de impacto ambiental. 

Como o próprio nome sugere, este tipo de experimento detecta o efeito de uma substância 

tóxica sobre o crescimento e no caso a biomassa de uma cultura de fitoplâncton mantida em 

laboratório, não detectando os efeitos fisiológicos anteriores à morte das células. 

 

1.2.2. Utilização de biomarcadores em bioensaios toxicológicos 

Com o desenvolvimento da biologia molecular, bioquímica e instrumentação 

laboratorial, também é possível mensurar os efeitos dos agentes tóxicos sobre a fisiologia 

dos organismos expostos. Estes parâmetros fisiológicos que podem ser monitorados e são 

sensíveis a agentes estressantes são chamados de biomarcadores de efeito (Lovett-Doust e 

Lovett-Doust, 2001; Ferrat et al., 2003). A importância da utilização de biomarcadores 

reside no fato do efeito medido ser uma alteração fisiológica detectada em curto prazo, 

antes do aparecimento dos efeitos mais drásticos sobre as estruturas, o crescimento, o 

comportamento e a reprodução do organismo (Ferrat et al., 2003; Sarkar et al., 2006; 

Cajaraville et al., 2006). 

A detecção e medição de efeitos sub-letais (uso de biomarcadores) vêm sendo 

favorecidas em relação à medição da mortalidade dos organismos em ensaios toxicológicos 

já que, na maioria dos ambientes, a exposição crônica aos agentes poluentes é significativa 

quanto aos efeitos sobre a biodiversidade e ocorre com maior freqüência do que a 

mortalidade (Lovett-Doust e Lovett-Doust, 2001). 
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Em relação às pesquisas com microalgas, organismos base de cadeias alimentares 

nos ecossistemas aquáticos e, por isso, importantes no monitoramento ambiental, desde os 

anos 90 vêm sendo conduzidos estudos que utilizam biomarcadores para detectar a 

presença de substâncias químicas em quantidades ínfimas utilizando, para isso, estruturas 

algais como cloroplastos e tilacóides isolados (Purcell et al., 1990; Ernst et al., 1994; 

Laberge et al., 1999; Giardi et al., 2001). O acompanhamento da funcionalidade do aparato 

fotossintético, juntamente com os processos enzimáticos, síntese de metabólitos 

secundários, estresse oxidativo e/ou mecanismos de detoxificação são atualmente os 

principais biomarcadores utilizados em vegetais aquáticos (Ferrat et al., 2003).  

 

 

1.2.3. A máxima performance fotossintética do fotossistema II como ferramenta de 

avaliação do estado fisiológico de organismos fotossintetizantes 

A fotossíntese é um processo de fundamental importância pois é a principal via de 

entrada de material orgânico novo em muitos ecossitemas (Margalef, 1989), sendo 

desenvolvida por algas, vegetais superiores e algumas bactérias, tipicamente classificados 

como organismos produtores primários (Lee, 1999). O processo fotossintético ocorre a 

nível celular em organelas especializadas denominadas cloroplastos onde ocorrem a 

captação da energia luminosa e as reações responsáveis pela sua transformação em energia 

química utilizável pelo organismo (Lee, 1999). 

Essas reações ocorrem em centros de reação associados com complexos de 

pigmentos conjugados com proteínas especializadas na captação da luz e macromoléculas 

especializadas no transporte de elétrons. O processo fotossintético é tipicamente dividido 

em duas partes, as reações da fase clara e as reações da fase escura. Em uma das reações da 

fase clara o hidrogênio é carreado da molécula de água, por uma série de transportadores de 

elétrons, até o NADP formando NADPH2, enquanto que na outra reação, há a liberação de 

oxigênio das moléculas de água. O conjunto de macromoléculas especializadas no 

transporte de elétrons associadas com a redução do NADP, é designado como fotossistema 

II (FSII), enquanto que o fotossistema I (FSI) corresponde ao conjunto de transportadores 

de elétrons associado com a liberação do oxigênio da água. Juntamente com o transporte de 

elétrons há a formação de ATP a partir de ADP e fosfato inorgânico. O NADPH2 formado 
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na fase clara é usado para reduzir o CO2 ao nível de carboidrato (reações da fase escura) 

através da energia suprida pela quebra do ATP também produzido na fase clara (Kirk, 

1994). 

Em estudos fisiológicos de organismos fotossintetizantes, algumas técnicas 

disponíveis permitem avaliar o processo fotossintético, reposta do organismo que se 

relaciona com seu estado de saúde. Avanços na tecnologia de fluorescência da clorofila a 

permitem acessar rapidamente a máxima performance fotossintética do fotossistema II 

(Fv/Fm), que tem sido utilizada como um indicador do estado fisiológico de organismos 

fotossintetizantes (Waring et al., 2006; Rennenberg et al., 2006; Mobin e Khan, 2006; 

Marchand et al., 2006; Slama et al., 2007). O acompanhamento da Fv/Fm vem sendo 

considerado fundamental para o diagnóstico precoce da influência dos fatores ambientais 

sobre o fitoplâncton. Alguns dos trabalhos pioneiros nesta área explicam detalhadamente 

essa metodologia, verificando a influência dos nutrientes na Fv/Fm desses organismos 

(Vincent, 1980; Parkhill et al., 2001; Warner e Madden, 2006). Outros trabalhos enfocam o 

comportamento desse parâmetro no fitoplâncton exposto à radiações UV (Okada et al., 

1976; Vass et al., 2002; Campbell et al., 2006). 

 

 

1.2.4. A Fv/Fm como biomarcador de exposição e efeito  

Sabe-se que algumas macromoléculas do fotossistema II (FSII) ligam-se a alguns 

grupos de pesticidas, metais tóxicos e outras substâncias químicas que interferem na sua 

atividade. Utilizando o FSII como biomarcador é possível testar a inibição da reação de Hill 

e mudanças na fluorescência da clorofila a em células vegetais submetidas às mais diversas 

condições (Giardi et al., 2001).  

A Fv/Fm vem sendo utilizada como biomarcador na área da ecotoxicologia, pois é 

sensível ao efeito ocasionado por diversas substâncias tóxicas (Thompson, 1997; Karavaev 

et al., 1998; Lovett-Doust e Lovett-Doust, 2001; Schreiber et al., 2002). Foi demonstrada a 

sensibilidade deste parâmetro fisiológico em resposta a várias substâncias tóxicas como 

pesticidas (Haynes et al., 2000; Ralph, 2000; Macinnis Ng e Ralph, 2003; Frankart et al., 

2003; Geoffroy et al., 2004), metais tóxicos (Danilov e Ekelund, 2001; Giardi et al., 2001; 
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Nikookar et al., 2005), hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (Bennet et al., 2000) e 

amostras de efluentes e sedimentos contaminados (Thompson, 1997).  

 

 

1.2.4.1. Determinação da Fv/Fm 

 

 - Embasamento teórico 

A obtenção da Fv/Fm está baseada na bioenergética do fotossistema II e na cinética 

de indução da fluorescência da clorofila a (efeito Kautsky) em uma amostra previamente 

adaptada ao escuro. Sabe-se que a energia luminosa absorvida pelas moléculas de clorofila 

a passa por três processos: uma parte pode ser usada para a fotoquímica, o excesso de 

energia pode ser dissipado na forma de calor, ou pode ser re-emitido como fluorescência da 

clorofila a. Tais processos ocorrem em competição, de modo que o aumento na eficiência 

de um deles implica em uma perda de rendimento dos outros dois. Dessa forma, medindo-

se a eficiência da fluorescência da clorofila a pode-se obter informações sobre as mudanças 

na eficiência fotoquímica e na dissipação pelo calor (Maxwell e Johnson, 2000).  

A indução da fluorescência ou excitação da clorofila a pela luz é um processo que 

ocorre naturalmente durante a fase clara do processo fotossintético e foi observado pela 

primeira vez por Kautsky et al. (1960). Ao absorver a energia luminosa, as moléculas de 

clorofila a atingem um estado transitório de maior energia e repassam elétrons através da 

sequência de reações de oxi-redução do FSII em direção ao FSI, onde ocorre a conversão 

em energia fotoquimica. Após este nível máximo de fluorescência ser atingido, há um 

decaimento na fluorescência até esta atingir o nível basal, onde as moléculas de clorofila a 

estão menos energizadas e novamente aptas a absorver a energia luminosa. Este fenômeno 

é chamado de dissipação da energia de excitação e pode ser explicado de duas formas. 

Primeiramente, há um aumento na taxa em que os elétrons são transportados para fora do 

FSII, processo que está associado à ativação, mediada pela luz, de enzimas envolvidas no 

metabolismo do carbono. Tal dissipação da fluorescência é chamada de extinção 

fotoquímica da energia de excitação (qP). Ao mesmo tempo há um aumento na eficiência 

em que a energia é convertida em calor. Este último processo é chamado de extinção não 

fotoquímica da energia de excitação (qN e NPQ) (Maxwell e Johnson, 2000; Müller et al., 
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2001; Baker e Rosenqvist, 2004). As mudanças nestes dois processos se completam em 

aproximadamente 15 a 20 minutos até atingir um equilíbrio, embora este tempo possa 

variar entre as espécies (Johnson et al., 1990).  

 A medição da Fv/Fm depende da medição dos níveis mínimo (com os centros de 

reação do FSII totalmente oxidados) e máximo (com os centros de reação do FSII 

totalmente saturados) de fluorescência da clorofila a. Para realizar a medição dos níveis 

mínimo e máximo da fluorescência é necessário que o FSII esteja momentaneamente fora 

de atividade, garantindo que toda a fluorescência remanescente da clorofila a, originária do 

processo fotossintético desenvolvido até então, tenha se dissipado (extinção fotoquímica e 

não fotoquímica) e que os centros de reação estejam totalmente oxidados, ou seja, com 

potencial de realizar a máxima fotoquímica. Daí a necessidade da adaptação da amostra ao 

escuro.  

Após o período de adaptação ao escuro e com os centros de reação totalmente 

oxidados a maior parte da energia luminosa absorvida é utilizada para a fotoquímica, uma 

pequena parcela é emitida como fluorescência remanescente da clorofila a (fluorescência 

mínima) e outra pequena parcela é dissipada na forma de calor. Em seguida, é medida a 

fluorescência da clorofila a após a completa saturação dos centros de reação do FSII. Com 

isso, não ocorre o processo fotoquímico e, assumindo que a taxa de dissipação pelo calor 

permanece constante, toda a energia é emitida como fluorescência pelas moléculas de 

clorofila a que não conseguem repassar a energia captada (fluorescência máxima) (Figura 

02). A fluorescência variável (diferença entre a fluorescência mínima e máxima) é uma 

medida aproximada da quantidade de energia luminosa que foi absorvida pelo FSII e que 

seria utilizada no processo fotoquímico (Schreiber, 1997; Lazár, 1999; Lichtenthaler et al., 

2005). 

A Fv/Fm indica a eficiência em que a energia luminosa, captada pelo complexo 

antena e pelas moléculas de clorofila a do centro de reação P680, é encaminhada em direção 

ao restante do desenvolvimento do processo fotoquímico (Maxwell e Johnson, 2000; 

Schreiber et al., 2002). De forma análoga à eficiência de uma máquina, a performance ou 

eficiência fotossintética é função da diferença entre o máximo (Fm) e o mínimo de energia 

(Fo) utilizada para realizar trabalho (Equação 1) (Schreiber, 1997 e Lichtenthaler et al., 

2005). 
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Figura 02 – Cinética de indução da fluorescência da clorofila a resultada das componentes da energia captada 

no FSII: fotoquímica, dissipação pelo calor e fluorescência. Com o FSII desbloqueado a energia captada pelo 

complexo antena é utilizada para a realização da fotoquímica e a fluorescência emitida pela clorofila a é 

mínima (Fo). Com o bloqueio do FSII não há a fotoquímica, as moléculas de clorofila a permanecem 

energizadas e emitem uma fluorescência máxima (Fm) (Schreiber, 1997). 

 
 
 
 

Equação 1: 
Fm

FoFm

Fm

Fv −
=  

Onde: 

=
Fm

Fv
performance fotossintética; 

Fm = fluorescência máxima medida com a indução do bloqueio do FSII; 

Fo = fluorescência mínima medida com o FSII desbloqueado. 

 

 

- Indução da fluorescência máxima da clorofila a 

Originalmente as técnicas de medição da fluorescência variável da clorofila a, a 

partir da qual é obtida a Fv/Fm, foram desenvolvidas utilizando fluorímetros convencionais 

e a substância 3-3,4-dichlorophenyl-1,1-dimethylurea (DCMU) para a indução da 

fluorescência máxima da clorofila a. O DCMU liga-se ao primeiro aceptor de elétrons do 

fotossistema II (QA), bloqueando o fluxo de elétrons através da seqüência de 

a) b) 



 

 9  

transportadores, o que inibe totalmente o processo fotoquímico e causa a indução da 

fluorescência máxima da clorofila a (Hsu et al., 1986). 

A medição da Fv/Fm com o uso do DCMU, entretanto, é uma técnica invasiva, 

sendo necessário matar o fitoplâncton para se obter a medição da Fv/Fm. Outras 

desvantagens desta técnica são a necessidade de haver um período de adaptação dos 

organismos ao escuro, consumindo tempo experimental, e a necessidade dos experimentos 

serem conduzidos in vitro o que impossibilita que as medições sejam feitas diretamente no 

ambiente natural.  

Recentemente, a medição da fluorescência variável da clorofila a é realizada 

usando-se fluorímetros de pulso de amplitude modulada (PAM fluorometer). É cada vez 

mais freqüente a aplicação dos “métodos de pulso de saturação” em estudos sobre a 

fisiologia de organismos fotossintetizantes (Oxborough e Baker, 1997; Schreiber et al., 

2002; Küsten e Altenburger, 2007; Tukaj et al., 2007). Tais métodos permitem a 

determinação de diversos parâmetros de fluorescência da clorofila a, de forma rápida e não 

invasiva, os quais podem ser usados com sucesso para detectar alterações metabólicas em 

diversas espécies (Baker e Rosenqvist, 2004). 

O fluorímetro PAM é atualmente utilizado em diversos estudos de monitoramento 

da produtividade primária em ecossistemas terrestres e aquáticos (Jakob et al., 2005; 

Lugomela et al., 2005; Maechetti et al., 2006) e de algas nocivas (Schofield et al., 1998; 

Evens et al., 2001; Warner e Madden, 2006). Existem no mercado vários tipos de 

fluorímetros de pulso de amplitude modulada, para uso em diferentes tipos de estudo 

(Walz, 2006). Recentemente, desenvolveu se um fluorímetro PAM para uso em bioensaios 

toxicológicos com limite de detecção, para compostos com toxicidade similar à do 

herbicida diuron (DCMU), menor do que 0,1 µg.L-1 (Schreiber et al., 2002). 

O PAM é equipado com um sensor que capta a fluorescência da clorofila a e uma 

lâmpada que emite um forte pulso de luz que, de forma análoga ao DCMU, ocasiona o 

bloqueio do FSII. No momento do pulso de luz ocorre a total saturação dos transportadores 

de elétrons do FSII ocasionando o seu bloqueio e, consequentemente, impedindo a 

ocorrência do processo fotoquímico e induzindo a máxima fluorescência da clorofila a 

(Schreiber, 2002; Walz, 2006). 



 

 10  

Uma das grandes vantagens do fluorímetro PAM em relação ao convencional, além 

da maior praticidade nas medições, é a possibilidade de se obter medições de fluorescência 

da clorofila a em amostras adaptadas a um estado predeterminado de luz. Com isto, é 

possível diferenciar entre os coeficientes de extinção fotoquímico (qP) e não fotoquímico 

(qN e NPQ) o que possibilita a determinação de outros parâmetros fluorimétricos de 

importante significado biológico como a performance fotossintética efetiva do FSII 

(Fv’/Fm’), a taxa de decréscimo na fluorescência da clorofila a (RFd), entre outros (Krause 

e Weis, 1991; Oxborough e Baker, 1997). Estes parâmetros são extensivamente utilizados 

de forma integrada em diversos estudos buscando um melhor entendimento da ação dos 

fatores ambientais sobre a fisiologia do FSII e a identificação dos parâmetros fluorimétricos 

de maior sensibilidade para cada situação (Lichtenthaler et al., 2005). 

Apesar das limitações inerentes a cada metodologia, ambas são consideradas 

eficientes para a medição da máxima performance fotossintética em experimentos de 

laboratório e há elevada correlação entre os resultados obtidos por qualquer uma delas 

(Parkhill et al., 2001). 

 

 

1.3. Utilização de organismos fitoplanctônicos na ecotoxicologia 

A aplicação do fitoplâncton na ecotoxicologia e no monitoramento de ambientes 

aquáticos assume importância quando consideramos que tais organismos formam a base de 

cadeias alimentares e, portanto, assumem papel fundamental na manutenção do equilíbrio 

ecológico nesses ecossistemas. Devido ao seu ciclo reprodutivo curto, o fitoplâncton 

responde rapidamente às modificações ambientais. Assim, nos ensaios ecotoxicológicos é 

possível detectar o efeito tóxico rapidamente se comparado aos ensaios realizados com 

organismos de níveis tróficos superiores que geralmente respondem em uma escala de 

tempo maior (McCornick e Cairns, 1994). Além disso, os ensaios ecotoxicológicos com 

fitoplâncton são sensitivos e apresentam um custo relativamente baixo (Sosak-Swiderska et 

al., 1998 apud Rioboo et al., 2002). Através do monitoramento da poluição aquática 

utilizando o fitoplâncton pode-se prever um eventual efeito tóxico antes que este atinja os 

níveis tróficos superiores, e assim, rapidamente gerar medidas que possam minimizar 

eventuais danos. 
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A diatomácea marinha Skeletonema costatum (Greville) Cleve (1878) é uma espécie 

cosmopolita freqüentemente encontrada em águas neríticas e lagoas costeiras. Dentre os 

organismos do fitoplâncton, é uma das espécies mais utilizadas em estudos científicos, na 

maricultura e na ecotoxicologia por sua relevância ecológica e facilidade com que é 

encontrada no ambiente natural e com que pode ser mantida em ambiente de laboratório. 

A cepa de S. costatum utilizada neste trabalho tem mostrado boa sensibilidade a 

diversos contaminantes, como amostra de efluentes (Rorig et al., 2004), amostras de águas 

superficiais e sedimentos de ambientes poluídos (Macedo et al., 2005), pesticidas (Correia 

et al., 2005), além de diversas substâncias de referência utilizadas em experimentos padrões 

de ecotoxicologia (Cloutier-Mantha e Brown, 1980; Fisher e Frood, 1980; Walsh et al., 

1988; Kusk e Nyholm, 1991).  

 
 

1.4. Características da substância-teste 

No Brasil, as áreas destinadas ao cultivo do arroz irrigado são geralmente baixas e 

alagadiças, circunvizinhas aos cursos de água, lagoas e estuários que, portanto, estão 

sujeitos à contaminação pelos pesticidas aplicados no cultivo. Considerando que os 

estuários são áreas com grande susceptibilidade à poluição, estudos sobre a ação das 

substâncias potencialmente tóxicas que ocorrem nestas áreas devem ser desenvolvidos tanto 

para a geração de conhecimentos de seus efeitos ambientais, como também para o 

estabelecimento das concentrações admissíveis destas substâncias no ambiente e como 

auxiliar na gestão do uso de ecossistemas costeiros. 

Um dos defensivos agrícolas mais comumente utilizados no cultivo do arroz 

irrigado nas planícies costeiras do sul do Brasil, principalmente nos estados do Rio Grande 

do Sul e Santa Catarina, é o herbicida bentazon (EMBRAPA, 2004). O seu uso é 

regulamentado em diversos países da Europa, na Austrália, Canadá, Índia, Filipinas, Nova 

Zelândia, Tanzânia, Africa do Sul e no Brasil. Na Noruega o seu uso é severamente restrito 

desde 1998. Em diversos países da África e nos Estados Unidos o herbicida bentazon não é 

registrado para uso (Pesticide Action Network, 2006). 

O herbicida bentazon (C10H12N2O3S), conhecido comercialmente como Basagran 

600, é um composto sintético, comercializado em uma solução com concentração de 600 

g.L-1, apresenta pressão de vapor de 5,4 10-6 Pa a 20oC, solubilidade maior do que 1000 
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g.L-1 na água, coeficiente de partição octanol/água (log POW = -0,46 em pH 7,0) e constante 

de dissociação (Pka = 3,28 a 26
oC) (Montgomery, 1993; FAO, 1999). 

O uso do bentazon é caracterizado principalmente por aplicação em pós emergência, 

via pulverização sobre a lavoura (BASF, 2006). Seu modo de ação dá-se sobre o 

fotossistema II (FSII) impossibilitando a realização da fotossíntese pelo vegetal. O 

herbicida compete com a quinona B (QB) pelo sítio de ligação no complexo da 

plastoquinona impedindo o fluxo de elétrons proveniente da quinona A (QA) inibindo a sua 

reoxidação (Mine e Matsunaka, 1975; Nimbal et al., 1996). 

Além do bloqueio do FSII, o herbicida bentazon mata as células vegetais por 

desencadear efeitos secundários em diversas vias metabólicas. Com o bloqueio do FSII, há 

um aumento no coeficiente de extinção não fotoquímico da energia de excitação que chega 

ao FSII (qN e NPQ) e a formação moléculas de clorofila em seus estados energizados 

(*Cla1 e *Cla3), bem como a formação de radicais superóxido (1O2) (Schödel et al., 1999; 

Müller et al., 2001; Asada, 2006). Tanto as moléculas de clorofila a excitadas como os 

radicais superóxido causam dano oxidativo às proteínas e membranas do cloroplasto, 

podendo levar à morte da célula (Demmig et al., 1987; Porra et al., 1997). Também vêm 

sendo reportados outros efeitos inerentes à exposição ao herbicida bentazon como inibição 

de outros processos fisiológicos como as sínteses de RNA, proteínas e lipídios (Al-

Mendoufi e Ashton, 1984; Han e Wang, 2002). 

O bentazon é classificado pela portaria da Agência Nacional de Vigilância Sanitária 

(ANVISA) como um produto perigoso ao ambiente (classe toxicológica III) com alto 

potencial de deslocamento nos solos e é altamente persistente. Uma pesquisa realizada na 

França confirmou o alto potencial de deslocamento do composto em diferentes tipos de 

solo. O estudo revelou que de 0,11 a 2,40% da quantidade total de bentazon aplicada no 

campo é perdida por drenagem, resultado que os autores atribuíram ao baixo coeficiente de 

adsorção do herbicida (Dousett et al., 2004). Um outro estudo conduzido no vale do Rio 

Sacramento, no sudoeste dos Estados Unidos, mostrou a alta persistência do composto em 

águas subterrâneas. Mesmo passados alguns anos após a proibição do uso do bentazon na 

California, seus resíduos foram encontrados em 71% de amostras de água subterrânea em 

níveis que variaram de 0,01 a 20 µg.L-1 (California Environmental Protection Agency, 

1999; Dawson, 1997), o que demonstra e confirma sua persistência ambiental. 
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As informações quanto à degradação do bentazon no ambiente natural são poucas e 

controversas. Alguns estudos afirmam que o herbicida aparenta ser estável em águas 

superficiais, não sofrendo hidrólise (Villars e Delvigne, 2001 apud. Bol et al.,1992). 

Entretanto, parece apresentar rápida fotodegradação com meia-vida de menos de 24 horas 

(U.S. Environmental Protection Agency, 1985). 

A maioria das informações disponíveis sobre o comportamento do bentazon no 

ambiente e nos sistemas biológicos, refere-se a estudos conduzidos nos Estados Unidos e 

Europa. Não foram encontradas informações sobre a ocorrência do bentazon em águas 

brasileiras e seus efeitos toxicológicos sobre organismos nativos.  
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2. OBJETIVOS 

 

2.1. Objetivo Geral 

Neste trabalho foi avaliado o efeito do herbicida bentazon sobre o crescimento e a 

máxima performance fotossintética do fotossistema II da diatomácea nerítica Skeletonema 

costatum. 

 

 

2.2. Objetivos específicos 

 

2.2.1. Foi testado o efeito do herbicida bentazon sobre a biomassa de uma cultura de S. 

costatum mantida em laboratório, através do ensaio padrão de inibição de crescimento 

algal.  

2.2.2. Foi verificado o efeito do herbicida bentazon sobre a máxima performance 

fotossintética do fotossistema II da microalga medindo-se a fluorescência variável da 

clorofila a em experimentos de indução da fluorescência da clorofila a através de métodos 

invasivos (em fluorímetro convencional) e não invasivos (em fluorímetro de pulso de 

amplitude modulada). 

2.2.3. Foram determinados os parâmetros tipicamente adotados em ecotoxicologia aquática 

para fazer uma abordagem sobre a toxicidade do herbicida e comparar os resultados obtidos 

com resultados reportados na literatura sobre o efeito toxicológico desse e de outros 

herbicidas. 

2.2.4. Os resultados obtidos nos diferentes experimentos foram comparados quanto à sua 

sensibilidade, tempo de execução e aplicabilidade em bioensaios toxicológicos. 
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3. MATERIAIS E MÉTODOS 

 

3.1. Obtenção e manutenção da cepa de Skeletonema costatum 

 A cepa de S. costatum foi isolada em fevereiro de 2003 a partir de águas superficiais 

da praia da Armação do Itapocoroy, município de Penha, no litoral centro-norte de Santa 

Catarina, Brasil. Desde então é mantida no Laboratório de Microbiologia Aplicada da 

Universidade do Vale do Itajaí em cultivo unialgal em frascos erlenmeyer sob condições 

controladas (luminosidade de 80 µE.cm-2.s-1, fotoperíodo de 12/12 h claro/escuro e 

temperatura de 20 + 2oC).  

As culturas foram mantidas em meio F/2 (Guillard e Ryther, 1962; Guillard, 1975) 

tendo como base água do mar natural filtrada em filtros de fibra de vidro com 0,45 µm de 

diâmetro de poro (Whatman GF/F, Alemanha) e salinidade ajustada para 31. Esta água foi 

esterilizada em autoclave (121 oC por 20 minutos), após a qual foram adicionados os 

macronutrientes, micronutrientes e vitaminas. A cultura estoque foi mantida em fase de 

crescimento exponencial através de repiques a cada 7 dias, feitos sob fluxo de ar estéril em 

cabine de fluxo laminar. Todo o material e vidraria que fossem entrar em contato com a 

microalga, eram previamente esterilizados. 

 

 

3.2. Realização dos experimentos 

 Foram feitos três tipos de experimentos, um para a determinação do efeito do 

herbicida bentazon sobre o crescimento e outros dois para a determinação do seu efeito 

sobre a máxima performance fotossintética do FSII (Fv/Fm) da diatomácea Skeletonema 

costatum. 

O efeito sobre o crescimento da microalga foi medido através de ensaio padrão de 

inibição do crescimento algal no qual foi feito o acompanhamento da biomassa algal 

através da quantificação da concentração de clorofila-a (via fluorescência) e determinação 

da densidade celular (contagem ao microscópio óptico). 

O efeito sobre a Fv/Fm foi medido via fluorescência variável da clorofila-a. 

Diferentemente da fluorescência da clorofila-a medida no ensaio de inibição de 

crescimento algal, nesse caso mede-se a fluorescência mínima e máxima da clorofila-a 
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quando os contros de reação do FSII das células fitoplanctônicas estão totalmente oxidados 

e totalmente reduzidos, respectivamente. A relação entre as fluorescências medidas é um 

indicador da máxima eficiência do aparato fotossintético, refletindo o estado fisiológico do 

organismo. 

 

 

3.2.1. Ensaio de inibição do crescimento algal (ISO, 1989) 

 

3.2.1.1. Preparação do experimento 

Os experimentos foram feitos em frascos erlenmeyer de borosilicato, com 

capacidade para 250 mL, com 150 mL de volume final de meio nutritivo ao qual foi 

acrescida a substância-teste e o inóculo algal. As concentrações da substância-teste às quais 

às células foram expostas foram definidas a partir do valor de CE50 (10 mg.L-1) para o efeito 

do herbicida bentazon sobre o crescimento de S. costatum (EPA, 2000). 

A partir da solução original de bentazon (600 g.L-1) foi feita uma solução de 100 

mL na concentração de 6,75 g.L-1. Esta foi diluída progresivamente (fator de diluição 0,5), 

em diferentes frascos, até a concentração de 0,11 g.L-1. Um volume de 1,0 mL de cada 

diluição foi transferido para os frascos erlenmeyer contendo o meio de cultivo. Assim, as 

concentrações finais do herbicida bentazon utilizadas nos bioensaios foram 0,70, 1,41, 2,81, 

5,62, 11,25, 22,50, 45,00 e 90,00 mg L-1. Os frascos controle continham apenas meio de 

cultivo, sem a adição da substância-teste. Cada tratamento com o herbicida foi feito com 

três réplicas, enquanto que quatro réplicas foram feitas para o controle.  

Os bioensaios foram inoculados com 1,0 mL de cultura de S. costatum em 

crescimento exponencial. O inóculo foi adicionado em cada frasco apenas no momento da 

leitura inicial de fluorescêcia, procedimento adotado para minimizar o efeito de aumento 

progressivo na fluorescência que ocorre com a adição da substância-teste (efeito de indução 

da fluorescência da clorofila-a). Foram feitas as leituras iniciais de biomassa algal e então 

os frascos foram incubados sob agitação constante (790 rpm) e nas mesmas condições em 

que a alga era mantida no laboratório. As leituras subseqüentes de biomassa foram feitas 

06, 12, 24, 48 e 72 horas após o contato da alga com o herbicida. 
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No início e no final do tempo de exposição quantificou-se o pH de cada frasco. O 

monitoramento do pH é necessário pois as variações neste parâmetro podem acarretar em 

alterações tanto na especiação da substância-teste, como também em processos de 

superfície em microalgas, e.g., adsorção e carga superficial (Sterling et al., 1990). 

 

 

3.2.1.2. Efeito sobre o crescimento da microalga 

A biomassa algal foi estimada via fluorescência da clorofila-a e através de 

estimativa da densidade celular. A fluorescência da clorofila-a é diretamente relacionada 

com a concentração de clorofila-a na amostra, que por sua vez tem relação direta com a 

biomassa algal (Parsons et al., 1989; Littlepage, 1998). No momento da leitura de 

fluorescência, cada frasco foi levemente agitado para homogenização da cultura. Uma 

amostra de 4,0 mL foi transferida para uma tubo de ensaio de 1,0 cm de diâmetro, e a 

fluorecência da clorofila-a in vivo foi quantificada em um fluorímetro Turner Designs TD-

700 equipado com filro de excitação de 460 nm e filtro de emissão de 670 nm (Figura 01) 

(Turner Designs, 1997; Littlepage, 1998). 

Para verificar possíveis interferências na fluorescência medida, que pode ser 

causada por fluorescência inerente à substância-teste ou à alguma partícula presente no 

meio de cultivo (fluorescência de fundo), foi feita uma correção considerando esta 

fluorescência de fundo. Para a obtenção deste valor, as medições foram repetidas após a 

remoção das células algais através da filtração das amostras em filtro Millipore (diâmetro 

de poro 0,2 µm). Assim, os valores de fluorescência da clorofila-a de cada réplica foram 

corrigidos subtraindo-se os valores de fluorescência de fundo. 
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Figura 01 – Procedimentos realizados no ensaio de inibição de crescimento algal. 
 

A densidade celular foi determinada através de contagem das células em uma 

câmara de contagem (Sedgewick-Rafter S50, Inglaterra) conforme recomendações da 

APHA (1966). Para tanto retirou-se uma amostra da cultura homogeneizada (5,0 mL) que 

foi fixada com lugol para posterior contagem de células.  

Com os dados de densidade celular e fluorescência da clorofila-a em cada tempo 

experimental, a taxa de crescimento (Equação 2) e o percentual de inibição do crescimento 

algal (Equação 3) foram calculados. Este último é uma medida do quanto a taxa de 

crescimento da microalga é inibida nos diferentes tratamentos em relação à taxa de 

crescimento obtida no controle (ISO, 1989). 
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Equação 2: 
tn

NoNn lnln −
=µ  

 

Onde: 

µ = taxa de crescimento celular; 

No = leitura da densidade celular ou fluorescência inicial; 

Nn = leitura da densidade ceular ou fluorescência no tempo n; 

tn = tempo decorrido desde a leitura inicial. 

 

 

Equação 3: 100×
−

=
c

ic
iI

µ

µµ
µ  

 

Onde: 

Iµi = percentual de inibição para o teste na concentração i; 

µc = taxa de crescimento média no controle; 

µi = taxa de crescimento média para o teste na concentração i. 

 

 

Com os dados de taxas de crescimento celular e percentuais de inibição de 

crescimento algal foram determinados os parâmetros ecotoxicológicos CENO, CEO e CE50. 
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3.2.2. Experimento para determinação da Fv/Fm 

 

3.2.2.1. Indução da fluorescência máxima com o DCMU:  

 

- Preparação do experimento 

A obtenção da Fv/Fm através da metodologia de indução da Fm com o DCMU 

seguiu os procedimentos descritos em Thompson (1997) e Parkhill et al. (2001). Os 

bioensaios foram preparados de acordo com o descrito em Ensaio de inibição de 

crescimento algal (ISO, 1989) neste trabalho. A única diferença foi relativa à concentração 

do herbicida bentazon, cuja concentração máxima utilizada para os experimentos de 

indução da fluorescência máxima com o DCMU foi de 45,00 mg.L-1. 

No momento da medição foi retirado de cada réplica dos bioensaios um volume de 

20 mL. Destes, duas alíquotas de 4,0 mL foram transferidas para “vials” com capacidade de 

10 mL. O restante foi filtrado em filtro Millex (diâmetro de poro de 0,2 µm), para 

quantificar a fluorescência de fundo. Do filtrado, duas alíquotas de 4,0 mL foram 

transferidas para “vials” iguais aos mencionados anteriormente. As amostras, filtradas e não 

filtradas (com células algais), foram utilizadas para a medição das fluorescências mínima 

(Fo), máxima (Fm), mínima da amostra filtrada (Fof) e máxima da amostra filtrada (Fmf). 

Os “vias” foram deixados em adaptação ao escuro por um período de 40 minutos, 

para que ocorresse a total extinção da energia de excitação das moléculas de clorofila-a e a 

máxima abertura dos centros de reação do FSII. Considerando que o tempo entre a primeira 

e a última medição foi de 55 minutos, os tempos de adaptação ao escuro mínimo e máximo 

foram de 40 minutos e 95 minutos, respectivamente. Todos os procedimentos, incluindo as 

medições, foram feitos em ambiente escuro. 

 

-  Medição da fluorescência variável da clorofila-a e determinação da Fv/Fm 

Primeiramente foram feitas as leituras de Fo para as amostras com células algais e 

amostras filtradas. A amostra adaptada ao escuro e previamente homogeneizada no “vial” 

foi transferida para um tubo de ensaio de 1,0 cm de diâmetro e levada para medição no 

fluorímetro Turner Designs TD-700. Em seguida procedeu-se à quantificação da 

fluorescência máxima (Fm). Nesta, a amostra era previamente homogeneizada no “vial” e 
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transferida para um tubo de ensaio contendo 25 µL de DCMU (diluído em etanol), na 

concentração final de 3x10-3 mol.L-1, e levada para medição no fluorímetro. Para cada 

réplica foram feitas cinco medições de fluorescência. Para garantir resultados sem 

interferências entre as amostras, um novo tubo de ensaio era utilizado para cada tipo de 

fluorescência medida (Figura 03). Entre cada medição da Fo, o tubo de ensaio era lavado 

com água destilada. Os tubos de ensaio utilizados para a medição da Fm eram lavados com 

etanol 96% para eliminar o DCMU e enxaguados três vezes com água destilada. Antes do 

início das medições e entre as medições de cada fluorescência, o fluorímetro era calibrado 

com um branco constituído de água MilliQ. 

A Fv/Fm foi calculada substituindo-se os valores de Fo e Fm na equação 1, 

apresentada em Determinação da Fv/Fm (item 1.3.2.1.). 

 
 

 

Figura 03 – Procedimentos feitos para a medição da Fv/Fm, utilizando a metodologia de indução da 

fluorescência máxima com o DCMU (fluorímetro convencional). 
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3.2.2.2. Fv/Fm através da indução da Fm com o PAM  

 

- Preparação do experimento 

Este experimento seguiu o procedimento descrito em Schreiber (1997) e Parkhill et 

al., (2001). Os bioensaios foram realizados de acordo com o descrito em Ensaio de inibição 

de crescimento algal (ISO, 1989) neste trabalho. Os frascos foram incubados por 48 horas, 

sob agitação constante (790 rpm) e nas mesmas condições em que a alga foi mantida no 

laboratório. Após inoculada a microalga, a cultura foi levada para incubação na ausência da 

substância teste, que foi adicionada somente 48 horas depois. Este procedimento foi 

necessário para que, logo na primeira medição, houvesse quantidade suficiente de células 

algais para gerar um sinal de fluorescência da clorofila-a detectável pelo equipamento. 

Neste experimento as concentrações de exposição ao herbicida bentazon foram a 

CENO, CEO e CE50 determinadas no ensaio de inibição de crescimento algal. Os 

tratamentos foram feitos adicionando-se 1,0 mL por frasco de uma solução de bentazon nas 

concentrações de 11,25 (CENO), 22,50 (CEO) e 24,00 mg L-1 (CE50), sempre utilizando 

três réplicas para cada tratamento. Para o controle foram utilizadas quatro réplicas e não foi 

adicionado o contaminante. 

Foi utilizado um fluorímetro de pulso de amplitude modulada PAM-2000 (Walz, 

Effeltrich, Alemanha) para obter as medições de fluorescência variável. Este fluorímetro é 

específico para realizar medições de parâmetros fluorimétricos em macroalgas e plantas 

superiores, sendo necessária, no caso de microalgas, uma amostra com elevada densidade 

celular para que seja detectado o sinal de fluorescência da clorofila-a. A sensibilidade 

necessária para fazer as medições neste experimento foi obtida concentrando-se as células 

fitoplanctônicas intactas em um filtro de fibra de vidro e então as medições foram feitas 

diretamente sobre as células coletadas no filtro (Geoffroy et al., 2004). 

As medições foram feitas antes (0 hora), no momento da adição da substância-teste 

(0,03 horas), e nos tempos de 01, 03, 05, 10 e 24 horas de exposição. No momento da 

medição, uma amostra de 5,0 mL de cada frasco foi cuidadosamente filtrada em um filtro 

de fibra de vidro de 25 mm de diâmetro com tamanho de poro de 0,45 µm acoplado a uma 

seringa. Após a filtração, os filtros foram imersos em uma fina película de meio de cultivo 

para evitar a dessecação das células e mantidos no escuro por 40 minutos. 
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- Medição da fluorescência variável da clorofila-a e determinação da Fv/Fm 

Após o período de adaptação ao escuro, foram feitas as medições de fluorescência. 

O sensor do equipamento foi posicionado próximo à superfície do filtro em uma inclinação 

de aproximadamente 45o. O aparelho mediu a Fo da clorofila-a e poucos instantes depois, 

no momento do pulso de luz, a Fm. Neste experimento também foram feitas cinco 

medições de Fo e cinco medições de Fm para cada réplica. Todos os dados de fluorescência 

e o valor calculado de Fv/Fm são visualizados instantaneamente através do programa 

computacional que acompanha o aparelho (Figura 04). O branco de procedimento constou 

de meio de cultura antes do ser inoculado com as células algais. Este foi filtrado em filtro 

de fibra de vidro de 25 mm de diâmetro com tamanho de poro de 0,45 µm acoplado a uma 

seringa e os filtros mantidos imersos em meio de cultivo. As medições foram feitas da 

mesma forma descrita acima.  

 

Figura 04 - Procedimentos feitos para a medição da Fv/Fm utilizando a metodologia de indução da 

fluorescência máxima com o fluorímetro de pulso de amplitude modulada (PAM-2000). 
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Os percentuais de inibição da Fv/Fm nos tratamentos em relação à Fv/Fm do controle 

foram calculados segundo a Equação 4 a partir dos valores médios da Fv/Fm obtidos nos 

tratamentos e no controle. 

 

Equação 4:   

c
Fm

Fv

i
Fm

Fv
c

Fm

Fv

i
Fm

Fv
I

−

=  

 

Onde: 

i
Fm

Fv
I = Percentual de inibição da máxima performance fotossintética do FSII na 

concentração i; 

c
Fm

Fv
 = Média da máxima performance fotossintética do FSII no controle; 

i
Fm

Fv
 = Média da máxima performance fotossintética do FSII na concentração i. 

 

 

3.3. Análise dos dados 

 

3.3.1. Influência do pH na toxicidade: 

Para verificar se as diferentes concentrações de bentazon provocaram alteração na 

concentração de íons hidrogênio, o que poderia interferir na toxicidade da substância-teste, 

o pH quantificado no final do tempo de exposição foi comparado com o pH inicial através 

do teste t de student. 

 

3.3.2. Efeito sobre o crescimento da espécie: 

O efeito tóxico é expresso por um aumento no percentual de inibição no 

crescimento algal conforme aumenta a concentração de exposição da substância-teste. Para 

verificar a ocorrência do efeito tóxico, foi feita análise de regressão linear entre o 

percentual de inibição de crescimento algal e a concentração da substância-teste (Zar, 2000; 
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Zagatto, 2006). Para atender às premissas da análise de regressão linear de normalidade dos 

resíduos (teste de Shapiro-Wilk), os dados de concentração da substância-teste passaram 

por transformação logarítmica. 

Para a determinação da concentração efetiva mediana (CE50) foram utilizados 

apenas os dados referentes aos tratamentos de 11,25, 22,50 e 45,00 mg L-1, onde a relação 

entre concentração da substancia-teste e efeito observado foi linear. A partir da equação da 

reta obtida na análise de regressão linear foi calculada a concentração da substância-teste 

correspondente a um efeito de inibição de crescimento algal de 50% (Figura 05). Para 

determinar as concentrações onde foi observado efeito tóxico (CENO e CEO), foram 

comparadas as médias das taxas de crescimento da espécie obtidas nos diferentes 

tratamentos com a média das taxas de crescimento obtidas no controle utilizando análise de 

variância (ANOVA).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 05 – Cálculo da concentração efetiva mediana (CE50) a partir da equação da reta obtida na análise de 

regressão linear entre o percentual de inibição de crescimento algal e a concentração da substância-teste. 
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3.3.3. Efeito sobre a Fv/Fm da microalga: 

Foi feita uma análise de regressão linear entre a concentração da substância-teste e o 

percentual de inibição da Fv/Fm para verificar a ocorrência do efeito tóxico. Os valores de 

concentração de bentazon passaram por transformação logarítmica. A concentração efetiva 

mediana (CE50) foi determinada da mesma forma como descrita no íten 3.3.2. através da 

equação da reta obtida na análise de regressão linear entre a concentração da substância-

teste e o percentual de inibição da Fv/Fm. Para verificar as concentrações de exposição 

onde foram observados efeitos tóxicos (CENO e CEO), foram comparadas as médias da 

Fv/Fm obtidas nos diferentes tratamentos com a média da Fv/Fm obtida no controle através 

de análise de variância (ANOVA). 
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4. RESULTADOS 

 

4.1. Variação do pH durante os experimentos 

Houve um aumento significativo do pH no controle e nas menores concentrações de 

exposição, até a concentração de 11,25 mg.L-1, causado pelo crescimento da alga. A partir 

da concentração de 22,50 mg.L-1, onde a alga não cresceu devido à toxicidade causada pela 

substância-teste, não foi detectada variação do pH final em relação ao pH inicial (Figura 

06). Nos bioensaios realizados sem a presença do inóculo algal (brancos), o aumento da 

concentração da substância-teste não influenciou no pH (r2 = 0; F1,5 = 0; P > 0,05). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 06 – Valores de pH inicial e pH final, durante o tempo experimental, nos tratamentos com o herbicida 

benzaton. Os asteríscos assinalados com números indicam os tratamentos onde houve variação entre o pH 

medido no início do experimento, e em 72 horas de exposição, segundo o teste-t Student. *1 = (t = 9,8; n = 6; 

P < 0,05); *2 = (t = 10,76; n = 6; P < 0,05); *3 = (t = 24,32; n = 6, P < 0,05). 
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4.2. Efeito do herbicida bentazon no crescimento da microalga 

O herbicida bentazon inibiu o crescimento da diatomácea Skeletonema costatum. O 

efeito de inibição do crescimento algal aumentou com o aumento da concentração da 

substância-teste. Os percentuais de inibição de crescimento algal (72 h de exposição), 

obtidos através das estimativas de biomassa algal via fluorescência da clorofila-a e através 

de determinação da densidade celular, coincidiram (Figura 07). 

O efeito de diminuição na biomassa algal (medida via fluorescência da clorofila-a) 

foi detectado a partir das 24 horas de exposição nos tratamentos de 45,00 mg.L-1 e 90,00 

mg.L-1 de bentazon, onde foram observadas inibições de 37,39 e 50,82% no crescimento 

algal, respectivamente. A concentração de efeito observado (CEO) foi de 45,00 mg.L-1 

enquanto que a concentração de efeito não observado (CENO) foi de 22,50 mg.L-1 (Figura 

08). 

Em 72 horas de exposição, a concentração de 22,50 mg.L-1 de bentazon (CEO) 

inibiu em 48,89% o crescimento algal, já a CENO foi de 11,25 mg.L-1 (Figura 09). A 

concentração mais alta testada (90,00 mg.L-1 de bentazon) ocasionou 100% de inibição no 

crescimento algal. A concentração que provocou 50% de inibição de crescimento algal em 

72 h de exposição (CE50;72h) foi de 24,00 mg.L-1 (Figura 10). No monitoramento da 

biomassa algal através da densidade celular foram encontrados esses mesmos valores para 

os parâmetros ecotoxicológicos CENO, CEO e CE50.  
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Figura 07 – Percentual de inibição do crescimento da diatomácea Skeletonema costatum (média ± desvio 

padrão) em função da exposição ao herbicida bentazon, calculado através das estimativas de biomassa algal 

via fluorescência da clorofila-a e densidade celular, após 72 horas de exposição. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 08 – Média da taxa de crescimento (24 horas) da diatomácea S. costatum nos diferentes tratamentos 

com o herbicida bentazon. (*) = tratamentos onde foi observado efeito tóxico conforme mostrado pelas 

análises de variância (α = 0,05) aplicadas para taxas de crescimento médias obtidas através das medições de 

fluorescência da clorofila-a (r2 = 0,95; F27;8 = 44,31; P < 0,05) e estimativa da densidade celular (r2 = 0,93; 

F5,17 = 46,2; P < 0,05). 
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Figura 09 – Média da taxa de crescimento (72 horas) da diatomácea S. costatum nos diferentes tratamentos 

com o herbicida bentazon. (*) = tratamentos onde foi observado efeito tóxico conforme mostrado pelas 

análises de variância (α = 0,05) aplicadas para taxas de crescimento médias obtidas através das medições de 

fluorescência da clorofila-a (r2 = 0,99; F8,27 = 322,74; P < 0,05) e estimativa da densidade celular (r2 = 0,98; 

F5,17 = 232,78; P < 0,05). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 10 – Relação entre o log da concentração de bentazon e o percentual de inibição de crescimento algal 

(média ± desvio padrão), obtido a partir dos dados de fluorescência da clorofila-a, nos tratamentos de 11,25; 

22,50; 45,00 mg.L-1 de bentazon. A CE50 foi determinada através da equação da reta obtida na análise de 

regressão linear. 
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Os valores obtidos para a fluorescência de fundo (média ± desvio padrão) foram 

foram de 0,48 ± 0,20 e 0,27 ± 0,16 unidades padrão de fluorescência (upf) no início e no 

final do experimento, respectivamente. Após correção, considerando a fluorescência de 

fundo, os valores de fluorescência da clorofila-a e, consequentemente, os percentuais de 

inibição de crescimento algal, praticamente não foram alterados (Tabela 01). 

 

 

 

Tabela 01 – Valores de percentuais de inibição de crescimento algal (média ± desvio padrão) corrigidos e não 

corrigidos pela fluorescência de fundo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Até a concentração de 11,25 mg.L-1, após 48 horas de exposição, houve um aumento 

nos valores de fluorescência da clorofila-a, que atingiram níveis superiores aos medidos no 

controle. Nas concentrações de exposição superiores, os valores de fluorescência foram, em 

alguns casos mais baixos e, em outros, semelhantes aos obtidos no controle (Figura 11). A 

partir de 24 horas de experimento, houve um decréscimo na fluorescência nas 

concentrações de exposição mais altas. No tempo de exposição de 06 horas foi observado 

um incremento na média dos valores de fluorescência que, na concentração mais alta 

testada, atingiu 10 upf a mais do que àquela do controle. As fluorescências iniciais (0 horas 

de exposição) em todos os tratamentos foram semelhantes às obtidas no controle (Figura 

12). 

Tratamento (mg L
-1
) % Inibição corrigido % Inibição não corrigido

Controle 0 0

5,63 -1,32 ± 0,26 -0,79 ± 0,49

11,25 5,75 ± 0,44 5,72 ± 0,56

22,50 33,63 ± 3,87 33,32 ± 3,93

45,00 126,55 ± 6,85 126,7 ± 6,47

90,00 170,37 ± 8,46 170,42 ± 8,28
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Figura 11 – Fluorescência da clorofila-a (média ± desvio padrão) durante o tempo experimental em cada 

tratamento com o herbicida bentazon. Controle em linha tracejada e tratamentos em linha contínua. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 12 – Fluorescência da clorofila-a (média ± desvio padrão), em escala logarítmica, nos diferentes 

tratamentos com o herbicida bentazon em cada tempo de exposição. 
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4.2. Efeito do bentazon na máxima performance fotossintética do FSII da microalga 

 

4.2.1. Indução da máxima fluorescência da clorofila-a com o DCMU 

O comportamento da máxima performance fotossintética do FSII (Fv/Fm) em 

função da concentração do herbicida bentazon é mostrado na Figura 13. Observa-se que 

o aumento da concentração do herbicida bentazon inibiu a Fv/Fm da diatomácea 

Skeletonema costatum. A figura 14 mostra a Fv/Fm da microalga exposta aos 

tratamentos do herbicida, em função do tempo experimental. A Fv/Fm da microalga, foi 

afetada logo no momento da adição do bentazon. Os resultados mostraram que, apesar 

da Fv/Fm diminuir com o aumento da concentração do agente tóxico, seu 

comportamento foi semelhante considerando o tempo de exposição. 

Após 48 horas de exposição, a Fv/Fm obtida no controle (média ± desvio padrão) 

foi de 0,63 ± 0,08. A menor concentração testada (0,70 mg.L-1) causou uma inibição de 

aproximadamente 5% na Fv/Fm média, que foi de 0,60 ± 0,07. A maior inibição da 

Fv/Fm (75,11%) foi obtida na concentração de 45,00 mg.L-1 de bentazon. A 

concentração do herbicida que gerou 50% de inibição na Fv/Fm média (CE50), após 48 

horas de exposição, foi de 12,80 mg.L-1. As concentrações de efeito não observado 

(CENO) e de efeito observado (CEO) foram de 1,41 e 2,81 mg.L-1, respectivamente 

(Figura 15). 

Nas concentrações mais baixas de bentazon, o percentual de inibição da Fv/Fm foi 

maior no momento da adição do bentazon e diminuiu com o aumento do tempo de 

exposição. Na concentração mais baixa testada (0,70 mg.L-1), por exemplo, o percentual 

de inibição da Fv/Fm atingiu 14% no momento da adição do bentazon e 0,26% em 48 

horas de exposição. 

 

 

 

 



 

 34  

 

Figura 13 – Percentual de inibição da Fv/Fm (média ± desvio padrão) de S. costatum em função da 

concentração do herbicida bentazon no experimento de indução da fluorescência máxima com o DCMU. 

Figura 14 – Média da Fv/Fm (média ± desvio padrão) de S. costatum nos diferentes tratamentos com o 

herbicida bentazon durante o experimento de indução da fluorescência máxima com o DCMU. 
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Figura 15 – Valores médios de Fv/Fm da diatomácea S. costatum exposta a diferentes concentrações do 

herbicida bentazon durante 48 horas, no experimento com o DCMU. (*) = tratamentos onde, através da 

análise de variância (ANOVA), o efeito observado foi significativamente diferente do obtido no controle para 

α = 0,05. 

 

Houve um aumento nas médias da Fo e Fm conforme aumentou o tempo de 

exposição exceto nos tratamentos de 22,50 e 45,00 mg.L-1 onde estas permaneceram 

praticamente estáveis. A partir da concentração de 2,81 mg.L-1 observou-se uma 

diminuição da distância entre as curvas de Fo e Fm e uma consequente diminuição na 

Fv/Fm. No tratamento de 45,00 mg.L-1 as médias da Fo e Fm quase coincidiram e a Fv/Fm 

permaneceu em níveis baixos durante todo o tempo de exposição (Figura 16). 

A Fo foi maior no início do tempo de exposição e nas concentrações de bentazon 

mais baixas, quando não houve efeito sobre a biomassa algal, e diminuiu nas maiores 

concentrações onde a biomassa algal diminuiu. Já a Fm diminuiu com o aumento da 

concentração de bentazon. A média da Fm apresentou um padrão de variação semelhante 

ao da Fo, considerando o tempo experimental, e manteve-se sempre em níveis mais altos 

(Figura 17). A sequência de leituras de Fo e Fm (média ao longo do tempo em cada 

tratamento) estiveram fortemente correlacionadas  (r = 0,97; n = 40, P < 0,05).  

Os valores de fluorescência de fundo, ou seja, fluorescencia mínima da amostra 

filtrada (Fof) e fluorescencia máxima da amostra filtrada (Fmf), nos diferentes tratamentos, 
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foram baixos. O valor de Fof (média ± desvio padrão) foi de 0,94 ± 0,16 upf, que 

representou 1,7% da média da Fo, e o valor de Fmf foi de 0,86 ± 0,17 upf, representando 

0,9% da média de Fm. 

 

a) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

b) 

Figura 16 – Média dos valores de Fo (a) e Fm (b) para S. costatum durante o tempo de exposição, em cada 

tratamento com o herbicida bentazon.  
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a) 
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Figura 17 – Média das leituras de Fo (a) e Fm (b) nos tratamentos com o herbicida bentazon, em cada tempo 

de exposição.  
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4.2.2. Indução da fluorescência da clorofila-a com o fluorímetro de pulso de amplitude 

modulada PAM-2000 

 

Como foi observado no experimento com o DCMU, houve uma inibição na Fv/Fm 

da diatomácea S. costatum com o aumento da concentração da substância-teste (Figura 18). 

A Fv/Fm apresentou um padrão de variação semelhante ao longo do experimento em todos 

os tratamentos. Antes da adição do herbicida bentazon (0 horas), a Fv/Fm (média ± desvio 

padrão) nos tratamentos e no controle foi de 0,46 ± 0,04. No momento da adição do 

bentazon (0,03 horas), a Fv/Fm caiu abruptamente em todos os tratamentos (Figura 19). 

  A Fv/Fm média ao longo do experimento nos tratamentos foi pelo menos duas vezes 

menor que a obtida no controle. Foram observadas inibições de 47%, 64,7 % e 69,5% na 

Fv/Fm da microalga, nos tratamentos de 11,25; 22,50 e 24,00 mg.L-1 de bentazon, que 

correspondem, respectivamente, à CENO, CEO e CE50 determinadas no ensaio de inibição 

de crescimento algal. A CE50 obtida neste experimento foi de 12,53 mg.L-1. Não foi 

possível calcular os parâmetros ecotoxicológicos CENO e CEO, pois a menor concentração 

testada já ocasionou uma diminuição significativa na Fv/Fm da diatomácea S. costatum.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 18 - Percentual de inibição da Fv/Fm de S. costatum em relação ao controle, nos tratamentos com o 

herbicida bentazon (experimento de indução da fluorescência máxima com o PAM). 
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Figura 19 - Média da performance fotossintética (Fv/Fm) de S. costatum nos diferentes tratamentos com o 

herbicida bentazon no experimento de indução da fluorescência máxima com o PAM.  
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variação nos valores de Fo e Fm com o aumento do tempo de exposição. Também não 

houve variação da Fo com o aumento da concentração de bentazon. Todavia, os valores de 

Fm diminuiram com o aumento da concentração de exposição (Figuras 20 e 21).  
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Figura 20 – Fluorescência mínima (Fo) ao longo do tempo de exposição nos diferentes tratamentos com o 

herbicida bentazon. 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 21 – Fluorescência máxima (Fm) ao longo do tempo de exposição nos diferentes tratamentos com o 

herbicida bentazon. 
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 Os valores da Fv/Fm no experimento com o PAM foram, em média, 1,54 vezes 

menores do que os obtidos no experimento com o DCMU. Entretanto, os percentuais de 

inibição da Fv/Fm e o valor calculado de CE50 obtidos através de ambas as metodologias 

foram semelhantes (Tabela 02).  

 

 

Tabela 02 – Valores de percentual de inibição da Fv/Fm e concentração efetiva mediana (CE50) do herbicida 

bentazon sobre a diatomácea S. costatum nos experimentos de indução da fluorescência da clorofila-a com o 

PAM e com o DCMU. 

 

 

A concentração de 11,25 mg.L-1 de bentazon, não apresentou efeito detectável no 

ensaio de inibição de crescimento algal. Entretanto, esta mesma concentração ocasionou 

um comprometimento do estado fisiológico da espécie causando uma inibição de 

aproximadamente 47% na Fv/Fm. A concentração de 24,00 mg.L-1 de bentazon, CE50 

determinada através do ensaio de inibição de crescimento algal, corresponderam a uma 

inibição de 60,59% e 69,50% na Fv/Fm nos experimentos com o DCMU e com o PAM, 

respectivamente. Os valores de CE50  obtidos no experimento de medição da Fv/Fm com o 

DCMU (12,79 mg.L-1) e com o PAM (12,53 mg.L-1) corresponderam a aproximadamente 

50% da CE50 obtida no ensaio padrão de inibição de crescimento algal (Tabela 03). 

 

Tratamento (mg.L
-1
) PAM DCMU

11,25 47,14 47,71

22,50 64,7 57,28

24,00 69,55 67,77

CE50 (mg.L
-1
) 12,53 12,79

% Inibição da Fv/Fm
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Tabela 03 – Valores de concentração de efeito não observado (CENO), concentração de efeito observado 

(CEO), concentração efetiva mediana (CE50) e os percentuais de inibição correspondentes (em negrito), no 

ensaio de inibição de crescimento algal, experimento de avaliação da performance fotossintética utilizando o 

DCMU e experimento de avaliação da performance fotossintética utilizando o PAM. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CENO CEO CE50 

11,25 22,5 23,97

4,15 48,89 50,00

1,41 2,81 12,79

12,42 21,38 50,00

- - 12,53

- - 50,00

Tratamento (mg L-1)

Ensaio de inibição de 

crescimento algal

Avaliação da performance 

fotossintética (DCMU)

Avaliação da performance 

fotossintética (PAM)
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5. DISCUSSÃO 

 

5.1. Variação do pH durante o experimento 

Sabe-se que o pH é um dos principais fatores que influenciam na biodisponibilidade 

de um composto químico uma vez que o seu transporte para dentro da célula é influenciado 

pelo seu grau de ionização e este, por sua vez, pelo pH do meio. Formas ionizadas de uma 

substância química têm sua entrada, através da membrana celular, dificultada, enquanto que 

as formas moleculares têm a entrada facilitada (Azevedo e Lima, 2003). Segundo Sterling 

et al. (1990), o herbicida bentazon se difunde livremente e extensivamente pela membrana 

de células cultivadas de malvão (Abutilon theophrasti). Esse estudo revelou que a absorção 

do bentazon para o meio intracelular é inversamente relacionada com o pH do meio onde o 

composto está diluído. 

No presente estudo, foi observado um aumento no pH, desde o início até o final do 

experimento, nos tratamentos onde houve crescimento algal. O aumento no pH foi 

resultante do desenvolvimento do processo fotossintético e a conseqüente remoção do CO2 

dissolvido no meio de cultivo. Nos tratamentos onde foi observada inibição no crescimento 

algal, o pH praticamente não variou. Conseqüentemente, a variação que ocorreu no pH não 

influenciou na toxicidade observada sobre o crescimento algal.  

 

 

5.2. Efeito do herbicida bentazon sobre o crescimento da microalga 

A toxicidade moderada que foi observada do herbicida bentazon sobre o 

crescimento da diatomácea Skeletonema costatum confirma o que é reportado em outros 

estudos ecotoxicológicos, e é explícito pela baixa toxicidade deste herbicida em relação a 

outros herbicidas e compostos químicos potencialmente poluidores. 

A concentração efetiva mediana (CE50) encontrada neste trabalho (24,00 mg.L-1) é 

pelo menos duas vezes superior ao valor de 10,10 mg.L-1 reportado pela EPA (2000) para o 

efeito do herbicida bentazon sobre o crescimento de S. costatum, o que é explicado pela 

diferença nos tempos de exposição (72 horas e 120 horas, respectivamente) (Tabela 04). 

Mesmo que a comparação entre o valor documentado pela EPA e o encontrado neste 

trabalho esteja dificultada devido a este fato, os dados apresentados neste trabalho 
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fornecem uma informação importante, pois podem ser comparados com resultados de 

outros estudos com outros pesticidas também utilizados no cultivo do arroz irrigado, que 

foram realizados nas mesmas condições experimentais e com a mesma linhagem de S. 

costatum utilizados neste trabalho,. 

O herbicida benzaton apresentou toxicidade significativamente menor do que a de 

outros defensivos agrícolas utilizados na rizicultura da região sul do Brasil, como por 

exemplo, os inseticidas carbofuran e fipronil e o herbicida clomazone. Foram encontrados, 

para esses pesticidas, valores de concentração efetiva mediana (CE50), sobre S. costatum, de 

0,34, 1,09 e 2,87 mg.L-1, respectivamente (Correia et al., 2005), enquanto que o valor de 

CE50 obtido no presente estudo foi pelo menos 8 vezes superior (24,00 mg.L-1), 

confirmando sua menor toxicidade. 

O herbicida bentazon também se mostrou menos tóxico para diatomácea S. 

costatum do que algumas substâncias de referência utilizadas com freqüência em ensaios 

ecotoxicológicos. O valor de CE50,72h para o cloreto de zinco e cloreto de cádmio, por 

exemplo, é de 0,14 mg.L-1 (Walsh et al., 1988), 0,025 mg.L-1 para o sulfato de cobre (Fisher 

e Frood, 1980) e 0,0037 mg.L-1 para o cloreto de mercúrio (Cloutier-Mantha e Brown, 

1980). Assim, pode-se classificar o benzaton como um composto de toxicidade moderada 

para S. costatum. Já o pesticida pentaclorofenol apresenta CE50,96h de 0,08 mg.L-1 e, 

portanto, é altamente tóxico. O dicromato de potássio apresenta uma toxicidade (CE50,72h = 

31,1 mg.L-1) inferior à do bentazon (Kusk e Nyholm, 1991) (Tabela 04). 
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Tabela 04 - Valores de concentração efetiva mediana (CE50) para o efeito de diferentes substâncias químicas 

usadas como referência em ensaios padrão em ecotoxicologia, sobre a diatomácea S. costatum.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A toxicidade encontrada neste estudo para o efeito do bentazon sobre o crescimento 

da diatomácea S. costatum, está dentro do padrão que é reportado sobre a sua toxicidade em 

outras espécies de fitoplâncton. Os valores de CE50;72h encontrados na literatura são de 4,50 

, 42,50 e 47,30 mg.L-1 para as clorofíceas Selenastrum capricornutum (Pseudokirshneriella 

subcapitata), Chlorella fusca e Ankistrodesmus sp., respectivamente (Huber e Otto, 1994; 

Faust et al., 1993). Para a cianofícea Anabaena flosaquae é reportada uma CE50 de 10,00 

mg.L-1 após cinco dias de exposição (EPA, 2000) (Tabela 05).   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Substância-teste CE50 (mg.L
-1
)

Tempo de exposição 

(horas)
Referência

Cloreto de mercúrio 0,0037 72 Cloutier-Mantha e Brown (1980)

Sulfato de cobre 0,025 72 Fisher e Frood (1980)

Pentaclorofenol 0,08 96 EPA (2000)

Cloreto de cádmio 0,14 72 Walsh et al . (1988)

Cloreto de zinco 0,14 72 Walsh et al . (1988)

Bentazon 10,1 120 EPA (2000)

Bentazon 24 72 Este trabalho

Dicromato de potássio 31,1 72 Kusk e Nyholm (1991)
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Tabela 05 – Valores de concentração efetiva mediana (CE50) para o efeito do herbicida bentazon em 

diferentes espécies de fitoplâncton.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

No ensaio padrão de inibição de crescimento algal, onde na maioria das vezes a 

biomassa é estimada via fluorescência da clorofila a, é esperado que os valores de 

fluorescência da clorofila a sejam os mesmos dos obtidos no controle, nos tratamentos onde 

não há efeito tóxico, e que sejam menores, como conseqüência da diminuição na biomassa 

algal nos tratamentos onde é observado efeito tóxico. No caso deste trabalho, houve uma 

alteração nesse padrão, pois a fluorescência medida não foi apenas reflexo da biomassa 

algal e, portanto, da concentração de clorofila a. Houve também a interferência da 

fluorescência gerada pelo efeito da substância-teste sobre o FSII (indução da fluorescência 

da clorofila a) conforme repotado por Mine e Matsunaka (1975) e Nimbal et al. (1996), e 

explicado anteriormente em introdução (íten 1.3.2.1.). Nos tratamentos onde a biomassa 

algal não foi afetada já havia um efeito tóxico sobre o FSII e os valores de fluorescência da 

clorofila a aumentaram atingindo valores superiores aos obtidos no controle. Nos 

tratamentos onde a biomassa algal foi afetada houve uma diminuição na concentração de 

clorofila a e, portanto, nos valores de fluorescência medidos. 

 

 

Espécie CE50 (mg.L
-1
)
Tempo de exposição 

(horas)
Referência

P. subcapitata 4,50 72 Huber e Otto (1994)

C. fusca 42,50 72 Faust et al. (1993)

Ankistrodesmus sp. 47,30 72 Faust et al. (1993)

A. flosaquae 10,00 120 EPA (2000)

S. costatum 10,10 120 EPA (2000)

S. costatum 24,00 72 Este trabalho
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5.3. Efeito do herbicida bentazon sobre a máxima performance fotossintética do FSII da 

microalga 

O herbicida bentazon também se mostrou menos tóxico do que outros herbicidas 

que possuem mecanismo de ação semelhante, quando o parâmetro considerado é a máxima 

performance fotossintética do FSII (Fv/Fm). Neste estudo, os tratamentos de 12,80 mg.L-1 

(experimento DCMU) e 12,53 mg.L-1 (experimento PAM) de bentazon, inibiram em 50% a 

Fv/Fm da diatomácea S. costatum. Em contraste, foi demonstrado que 0,003 mg.L-1 do 

herbicida DCMU inibe em 25% na Fv/Fm da diatomácea marinha Phaedactylum 

tricornutum (Schreiber et al., 2002). Também tendo obtido efeito de maior toxicidade do 

que os resultados do presente estudo, Geoffroy et al. (2004) mostraram que a mesma 

concentração do herbicida flumioxazin inibe em 13% a Fv/Fm da clorofícea dulcícola 

Scenedesmus obliquus após 24 h de exposição. 

Os padrões observados de variação da Fv/Fm ao longo do tempo experimental, 

principalmente nas concentrações de bentazon mais baixas, foram semelhantes entre si, 

sugerindo que o herbicida bentazon diminui os níveis da Fv/Fm mas não altera seu padrão 

natural de variação ao longo do ciclo de vida alga. O mesmo foi encontrado por Macinnis-

Ng e Ralph (2003) ao submeter Zostera capricorni aos herbicidas atrazina e DCMU. Os 

autores mostraram que 100 µg.L-1 dessas substâncias inibem em 57% e 73% a Fv/Fm de Z. 

capricorni, entretanto o seu padrão de variação ao longo do tempo de exposição não foi 

alterado em relação ao que foi observado no controle. 

A diminuição progressiva da toxicidade do bentazon (nas concentrações mais 

baixas) que foi observada com o aumento do tempo de exposição, pode estar relacionada à  

rápida fotodegradação desse composto. No processo de fotodegradação, as moléculas de 

bentazon são rapidamente quebradas e a concentração diluída no meio de cultivo diminui 

progressivamente. Experimentos em laboratório mostraram que o herbicida bentazon, sob 

iluminação, apresenta meia-vida de 14 horas em pH 9,0 a 25oC (Eswein e Panek, 1986; 

FAO, 1999). 

Os processos de biodegradação, por outro lado, podem ser desconsiderados uma vez 

que, com relação à biodegradação do bentazon, foram reportadas meia-vidas de cerca de 

100 dias (Bieber, 1994) e 84 dias (Thorstensen e Lode, 2001). Outros herbicidas com modo 

de ação semelhante ao do bentazon possuem uma degradação mais lenta. Isso é o caso dos 
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herbicidas DCMU e atrazina, com meia-vidas de 43 (Ralph, 2000; Haynes et al., 2000) e 

150 dias (Ralph, 2000), respectivamente.   

 Outros fatores que podem estar atuando contribuindo para a diminuição da 

toxicidade são processos inerentes ao próprio metabolismo do bentazon pelas células algais 

e mecanismos de detoxificação, que serão discutidos posteriormente. 

  

 

5.3.1. Variação dos valores de Fo e Fm 

Um dos fatores que influenciaram nos valores de Fo e Fm foi o efeito direto do 

bentazon sobre o FSII (indução da fluorescência da clorofila a). Considerando que a 

substância-teste atua como bloqueador do FSII, a energia luminosa absorvida pelas 

moléculas de clorofila a, não pode ser usada na fotoquímica e é então dissipada não 

fotoquimicamente causando um aumento no sinal de Fo que então se aproxima do nível de 

Fm (Krause e Weis, 1991; Merz et al., 1996). Esta tendência foi observada por Ralph 

(2000) que verificou um aumento no sinal de fluorescência da clorofila a ao expor 

Halophilia ovalis a diversos pesticidas. 

Nas concentrações de bentazon mais altas, a diminuição na biomassa algal 

ocasionou a diminuição nas leituras de Fo e Fm. No caso do trabalho de Ralph (2000), os 

valores absolutos de Fo e Fm não foram influenciados pela biomassa algal já que o tempo 

de exposição foi de apenas 96 horas e a espécie alvo utilizada nos experimentos foi uma 

macroalga cuja biomassa varia mais lentamente. 

Diferentemente do que foi observado para Fo e Fm, a Fv/Fm não foi afetada pela 

biomassa algal. A Fv/Fm é expressa pela taxa entre a fluorescência variável (Fm-Fo) e a 

Fm, não dependendo dos valores absolutos de Fo e Fm. Os sinais captados de Fo e Fm são 

dependentes das atividades fotoquímicas e das propriedades óticas da amostra (i.e. 

densidade celular) e, consequentemente, é essencial remover estas variações para se realizar 

comparações entre eventuais mudanças nas características da fluorescência de diferentes 

amostras (Baker e Rosenqvist, 2004). Isto pode ser feito de forma mais segura comparando-

se taxas dos valores de fluorescência medidos, as quais são menos dependentes desses 

fatores (Baker e Rosenqvist, 2004; Lichtenthaler et al., 2005). Devido a isso, em sua 
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maioria, os resultados encontrados nos diferentes trabalhos são publicados geralmente na 

forma de taxas dos valores de fluorescência medidos. 

 

 

5.3.2. Comparação das medições da Fv/Fm feitas nos experimentos com o DCMU e com o 

PAM 

As diferenças observadas nos valores de Fv/Fm obtidos nos experimentos com o 

DCMU e PAM podem estar associadas à diferenças na metodologia adotada para medir Fo 

e Fm além das diferenças inerentes aos equipamentos utilizados. O fluorímetro usado no 

experimento com o DCMU (Turner Designs TD-700) possui alta sensibilidade para a 

determinação de clorofila a em suspensões líquidas (Turner Designs, 1997), enquanto que o 

fluorímetro de pulso de amplitude modulada PAM-2000 tem maior sensibilidade para a 

detecção da fluorescência da clorofila a em vegetais superiores (Walz, 2006). 

 Entretanto, considerando a principal abordagem deste trabalho, que foi a avaliação 

da toxicidade da substância-teste sobre a microalga, ambas as metodologias geraram 

resultados semelhantes. Os valores absolutos de Fv/Fm foram sempre mais baixos na 

metodologia com o PAM em relação à metodologia com o DCMU, porém, as diferenças 

entre os valores obtidos nos tratamentos em relação aos obtidos no controle (toxicidade 

medida) foram semelhantes em ambas as metodologias. 

 A técnica de medição da Fv/Fm com o uso do DCMU, apesar de eficiente é 

menos prática se comparada à metodologias mais modernas como a que usa o fluorímetro 

PAM, o que torna-se evidente ao compararmos quantidade de procedimentos necessários 

para o desenvolvimento de cada experimento. 

 

 

5.4. Comparação dos diferentes parâmetros monitorados quanto a sua sensibilidade para a 

detecção dos efeitos do herbicida bentazon  

Sabe-se que o crescimento saudável de um organismo é resultado do perfeito 

funcionamento e integração dos processos bioquímicos e fisiológicos (Nelson e Cox, 2005). 

Qualquer xenobionte causa efeitos imediatos nas vias bioquímicas, que precedem os efeitos 

observados sobre a fisiologia, o crescimento e a reprodução do organismo exposto (Rand e 
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Petrocelli, 1985; Adams e Rowland, 2003). Nossos resultados demonstraram que o 

monitoramento da Fv/Fm foi mais sensível do que o monitoramento do crescimento algal 

na detecção imediata do efeito tóxico ocasionado pelo herbicida bentazon sobre a 

diatomácea S. costatum. Como demonstrado, imediatamente após a adição da substância-

teste foi detectado o efeito tóxico sobre a Fv/Fm em uma concentração 8 vezes inferior à 

concentração de efeito observado (CEO) determinada através do ensaio convencional de 

inibição de crescimento algal. 

Os resultados deste trabalho estão de acordo com outros estudos que também 

confirmaram a maior sensibilidade da Fv/Fm para a detecção de efeitos precoces de 

substâncias tóxicas em um curto período de exposição. Thompson (1997) comparou os 

efeitos de um metal tóxico, um pesticida, uma amostra do efluente de uma estação de 

tratamento de esgoto e amostras de sedimento sobre a Fv/Fm e o crescimento da clorofícea 

Pseudokirshneriella subcapitata. Considerando as amostras de sedimento, a CEO, 

determinada no monitoramento da Fv/Fm, foi 70% menor do que a obtida quando o 

parâmetro monitorado foi o crescimento em um período de 24 horas de exposição. 

Considerando o metal tóxico e o pesticida pentaclorofenol, cujos efeitos são mais agudos, a 

Fv/Fm mostrou-se mais sensível em um tempo de exposição menor do que 24 horas. 

Tratamentos de 05 horas com cobre e 24 horas com pentaclorofenol inibiram em 25% a 

Fv/Fm. No presente trabalho a CEO obtida no monitoramento da Fv/Fm, também foi 

consideravelmente mais baixa (87% menor) do que a obtida no monitoramento do 

crescimento algal.   

Na avaliação da toxicidade de pesticidas, é aplicado um índice de segurança 

proposto por Solomon (1997). Este índice é calculado a partir da relação entre a CE50 obtida 

no ensaio toxicológico e a concentração do pesticida recomendada pelo fabricante para a 

aplicação no campo. Pesticidas com valores de índice de segurança maiores do que 20 

apresentam um menor risco de impacto ambiental. Considerando a concentração 

recomendada para a aplicação do herbicida bentazon no campo (0,96 mg.L-1) e a CE50 

(24,00 mg.L-1) obtida através do ensaio padrão de inibição de crescimento algal, o produto 

não apresenta alto risco de impacto ambiental (índice de segurança equivalente a 25). 

Entretanto, considerando que em ambientes sujeitos à poluição pode haver não 

necessariamente uma diminuição na biomassa, mas sim um comprometimento do estado 
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fisiológico dos organismos (Lovett-Doust e Lovett-Doust, 2001; Landis e Yu, 2003) e, 

neste caso, considerando a CE50 (aproximadamente 13,0 mg.L-1) obtida no monitoramento 

da Fv/Fm, o produto seria considerado impactante ao ambiente (índice de segurança de 

13,05). Dos resultados obtidos considerando tanto a Fv/Fm, como também o crescimento, a 

aplicação do pesticida, do modo como é realizada, ocasiona um possível efeito crônico cujo 

resultado ambiental é a seleção de espécies resistentes. 

 

 

5.5. Aplicabilidade da Fv/Fm para o estudo da toxicidade do bentazon em orgasnismos 

fitoplanctônicos   

Os resultados obtidos demonstraram que a Fv/Fm tem alta sensibilidade para 

detecção dos efeitos precoces gerados pela exposição ao herbicida bentazon. A detecção 

rápida do efeito tóxico em uma baixa concentração da substância-teste denota a 

potencialidade e aplicabilidade da Fv/Fm como biomarcador na avaliação da toxicidade de 

substâncias tóxicas sobre organismos fotossintetizantes. 

Além disso, foram comprovadas a sensibilidade e aplicabilidade da diatomácea S. 

costatum não apenas em ensaios ecotoxicológicos convencionais, como também em 

experimentos alternativos baseados no uso de biomarcadores de estresse fisiológico. 

No presente estudo, a Fv/Fm mostrou uma maior sensibilidade do que a 

concentração de clorofila a, comumente adotada em bioensaios ecotoxicológicos como 

forma de estimar a biomassa algal. O monitoramento contínuo da eficiência do FSII, 

reflexo do seu funcionamento, possibilitou uma análise mais detalhada do comportamento 

do efeito tóxico ao longo do tempo de exposição e em concentrações inferiores àquelas 

onde foi detectado qualquer efeito sobre a concentração de clorofila a. Com isso, foi 

possível analisar as variações na intensidade do efeito tóxico desde os momentos iniciais de 

exposição e detectar concentrações limites com perda na eficiência do FSII e associa-la às 

fases do crescimento do organismo.  

A aplicação da Fv/Fm é válida não somente para detectar a presença de substâncias 

que agem diretamente sobre o FSII, mas também as que não agem diretamente sobre esse 

local (Podola et al., 2004; Wang et al., 2006; Tukaj et al., 2006; Kuster e Altenburger, 

2007). Substâncias tóxicas e/ou fatores estressantes podem inibir reações metabólicas não 
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diretamente envolvidas na fotossíntese, modificando o estoque de diversos intermediários 

metabólicos, que por sua vez podem influenciar na síntese de moléculas chave no 

metabolismo fotossintético e, conseqüentemente, interferir na taxa de fotossíntese e nas 

características da fluorescência emitida (Baker e Rosenqvist, 2004). Isto confere à Fv/Fm 

um alto potencial para aplicação na avaliação da toxicidade de amostras ambientais as quais 

geralmente apresentam um conjunto de diversas substâncias tóxicas interferindo em vários 

processos metabólicos do organismo exposto. 

No presente estudo, por outro lado, não foi possível prever em curto prazo sobre um 

provável efeito tóxico no crescimento da alga, ou seja, em nível populacional, somente 

considerando os efeitos imediatos observados sobre a Fv/Fm. Nas concentrações 

intermediárias de bentazon, no final do tempo de exposição, por exemplo, enquanto que a 

Fv/Fm diminuiu, o crescimento algal não foi afetado. Isso pode estar relacionado à 

mecanismos de modulação do efeito tóxico (mecanismos de detoxificação), associados ao 

metabolismo celular, que causam uma adaptação fisiológica temporária, durante a 

exposição das células à substância tóxica, de modo que funções vitais como o crescimento 

e a reprodução praticamente não são afetados (Andersen e Barton, 1998). 

Um destes mecanismos pode estar relacionado à regulação do balanço energético 

entre os fotossistemas I e II. Como o herbicida bentazon bloqueia o FSII que perde 

parcialmente sua eficiência, mas não tem efeito sobre o FSI (Boger et al., 1977) este 

último, apesar de não receber integralmente a energia proveniente do FSII, ainda capta 

diretamente energia luminosa, através do seu próprio complexo antena, e a transfere ao 

processo fotoquímico. A diminuição da taxa de transporte de elétrons do FSII para o FSI é 

compensada por uma regulação do balanço estequiométrico das reações de oxi-redução 

ocorrentes nos fotossistemas, que ocorre através de modificações na composição das 

macromoléculas responsáveis pelo andamento dessas reações (Fujita et al., 1987; 

Pfannschmid et al., 2001; Sonoike et al., 2001) resultando, assim, na regulação do processo 

fotossintético como um todo. 

Outro mecanismo atuante na detoxificação do bentazon é mediado por hidroxilases 

do citocromo P450, que o transformam em 6-OH e 8-OH-hidroxibentazon. Estes últimos 

podem ser conjugados com açúcares e translocados para diversos tecidos (Huber e Otto, 

1994). Esse é o mecanismo no qual se baseia a seletividade do herbicida bentazon, já que 
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ocorre exclusivamente em linhagens selecionadas de espécies de interesse para cultivo, 

enquanto que vegetais mais simples, como as plantas daninhas, não são capazes de fazê-lo e 

acabam morrendo (Huber e Otto, 1994). Entretanto, não são encontrados estudos sobre a 

existência e/ou eficiência desse processo em algas. 

Um terceiro processo de detoxificação é desempenhado pelos carotenóides 

presentes na membrana do tilacóide (Demmig et al., 1987), que podem atuar amenizando 

os efeitos deletérios indiretos do bentazon. Estes compostos têm a capacidade de ajudar na 

dissipação não fotoquímica do excesso de energia de excitação causada pelo bloqueio do 

FSII pelo herbicida bentazon. Os carotenóides reduzem a formação de radicais superóxido 

(1O2) causando a dissipação da energia da 
1Cla* e 3Cla*, além de inativar diretamente o 1O2 

formado e, conseqüentemente, evitando a fotodestruição dos pigmentos e proteínas das 

estruturas das organelas (Demmig et al., 1987; Krinsky, 1994; Porra et al., 1997; Asada, 

2006). O ciclo da diadinoxantina, presente nas diatomáceas, que é análogo ao ciclo das 

xantofilas nas algas verdes e pardas e em vegetais supeiores (Arsalane, 1994), também tem 

função protetora. Nesse processo, a diatoxantina dissipa a energia da 1Cla*, e é oxidada 

formando diadinoxantina (Porra et al., 1997; Niyogi et al., 1997). 

Embora se saiba sobre a existência desses mecanismos de detoxificação, não são 

encontradas informações sobre a sua eficiência em resposta à exposição ao bentazon, em 

espécies naturais, principalmente em se tratando de algas. Os estudos existentes se 

resumem ao uso de espécies diretamente envolvidas na atividade agrícola (Al-Mendoufi e 

Ashton, 1984; Sterling et al., 1999; Han e Wang, 2002; Wu e Wang, 2003).  

 

 

5.6. Considerações Finais 

O presente trabalho vem a confirmar o que é reportado na literatura sobre a 

utilização de biomarcadores na área da ecotoxicologia. Considerando a grande diversidade 

de possíveis interações de cada diferente substância tóxica nas diferentes espécies 

(biodisponibilidade, interações fisico-químicas, metabolismo celular e mecanismos de 

detoxificação, etc), estudos toxicológicos, devem considerar o efeito da substância-teste em 

vários processos fisiológicos vitais (o que envolve a utilização de mais de um 

biomarcador), a atuação dos principais mecanismos de detoxificação, bem como a 



 

 54  

realização de bioensaios toxicológicos convencionais, para se avaliar de forma mais realista 

o comportamento do efeito sobre a biomassa populacional da espécie em questão. 

Há situações, por outro lado, onde se deseja apenas detectar a presença de alguma 

substância tóxicas em amostras. Nesse caso, a utilização de um biomarcador específico, 

como a Fv/Fm, é uma ferramenta de grande aplicabilidade por ser um parâmetro sensível e 

de rápido diagnóstico. 

Este estudo é uma contribuição para a área da ecotoxicologia, apresentando 

informações ainda desconhecidas sobre o efeito de um herbicida de utilização comum no 

sul do Brasil, em uma espécie de alta representatividade em ambientes aquáticos costeiros. 

São apresentados resultados de experimentos ainda pouco difundidos e conhecidos, sobre o 

uso de biomarcadores de estresse fisiológico no fitoplâncton. Os métodos apresentados 

podem ser utilizados por diversos órgãos, como os que controlam a qualidade da água 

destinada para usos nobres (como consumo humano, por exemplo), pois permitem detectar, 

com grande rapidez e sensibilidade, a presença de substâncias tóxicas em amostras de água. 

As metodologias apresentadas neste trabalho podem ser utilizadas como uma alternativa 

aos métodos convencionais mais sensíveis de detecção de substâncias tóxicas em amostras, 

os quais, geralmente, têm custo elevado. 

As informações fornecidas neste estudo auxiliam na condução de outras 

investigações de monitoramento de ambientes aquáticos sob influência das áreas de cultivo 

de arroz irrigado. Estas áreas são conhecidas por terem alta abundância e diversidade 

fitoplanctônica. Assim, podem ser desenvolvidos estudos de monitoramento da 

performance fotossintética da comunidade fitoplanctônica natural dos cultivares de arroz de 

modo a avaliar uma eventual ocorrência do efeito tóxico no ambiente natural, bem como 

um acompanhamento mais detalhado da persistência dos pesticidas aplicados na água. 
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6. CONCLUSÕES 

 

- O herbicida bentazon é moderadamente tóxico para a diatomácea marinha Skeletonema 

costatum. 

- Com a adição do herbicida bentazon, houve uma diminuição imediata na máxima 

performance fotossintética da microalga. 

- Houve efeito de diminuição no crescimento da diatomácea S. costatum a partir das 24 

horas de exposição. 

- A máxima performance fotossintética foi o parâmetro estudado que apresentou maior 

sensibilidade para detecção dos efeitos do herbicida bentazon. 

- Os resultados de toxicidade do bentazon sobre a máxima performance fotossintética, 

obtidos através das metodologias com o DCMU e com o PAM, coincidiram. 

- Considerando a toxicidade do herbicida sobre o estado fisiológico da alga e a 

concentração recomendada pelo fabricante para aplicação no campo, o seu potencial 

impacto no ambiente, conforme o índice proposto por Solomon (1998), é elevado. 

- Foi comprovada a aplicabilidade do parâmetro Fv/Fm para a detecção de substâncias 

tóxicas em bioensaios toxicológicos rápidos. 

- Por outro lado, a Fv/Fm não pode ser utilizada isoladamente para prever a morte celular, 

ou seja, inferir sobre um possível efeito tóxico a nível populacional, sem considerar o efeito 

observado em outros processos fisiológicos. 

- Foi comprovada e aplicabilidade e sensibilidade da diatomácea marinha Skeletonema 

costatum em bioensaios toxicológicos convencionais e em experimentos com 

biomarcadores. 
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