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Resumo

O uso de pesticidas está longe de ser 

sustentável, apesar dos esforços legislativos 

e das políticas ambiciosas da União Europeia 

(UE). De entre as várias classes de pesticidas, 

os fungicidas são a mais usada na Europa, e a 

sua deteção em águas superficiais é frequente. 

No entanto, a informação sobre os efeitos 

ecológicos de fungicidas nos ecossistemas 

aquáticos é ainda insuficiente, fruto de um 

certo grau de enviesamento na literatura 

científica. Este artigo pretende reforçar a 

consciencialização para a problemática 

dos impactos dos fungicidas nas teias 

alimentares aquáticas e demonstrar – com 

recurso a estatísticas oficiais e dados 

gerados pelo projeto FunG-Eye – que ainda 

estamos longe de um uso sustentável. Os 

dados de vendas e utilização de pesticidas 

(ou produtos fitofarmacêuticos) revelaram 

que os fungicidas são fundamentais na 

produção agrícola no espaço europeu, e 

que esta dependência é mais pronunciada 

(relativamente a herbicidas e inseticidas) 

do que noutras regiões do mundo. Foram 

observadas assimetrias entre países europeus, 
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sendo de destacar a região sob influência 

Mediterrânica (incluindo Portugal), que 

apresenta uma dependência marcada desta 

classe de pesticidas, recorrendo sobretudo 

a formulações à base de cobre e enxofre 

em detrimento de compostos orgânicos de 

síntese. Os fungos e oomicetos aquáticos 

são potenciais alvos dos fungicidas que 

atingem os ecossistemas aquáticos, 

e os resultados do projeto FunG-Eye 

demonstraram que algumas substâncias 

ativas (nomeadamente os azóis) podem ser 

perigosas para os processos e interações 

tróficas onde estes microrganismos intervêm. 

Atendendo às evidências científicas de que 

os agroquímicos têm contribuído para o 

declínio da biodiversidade aquática, este é um 

momento decisivo para o fomento de modos 

de produção agrícola mais sustentáveis e 

alinhados com as agendas da UE e das Nações 

Unidas (ONU) para 2030. O projeto  

FunG-Eye ambiciona contribuir para os 

alicerces científicos dessa mudança.
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O uso de produtos químicos sintéticos está longe de ser sustentável, 

em particular no caso dos pesticidas usados na produção agrícola 

(Kiss 2019). As necessidades crescentes da população humana traduziram- 

-se no aumento do uso de substâncias químicas na produção de alimentos 

(Bommarco et al. 2013; Liu et al. 2014), cenário agravado com as mudanças 

climáticas globais (Balbus et al. 2013). Alguns contaminantes libertados pe-

las atividades humanas circulam globalmente pelos compartimentos am-

bientais (ar, água, solo) e causam efeitos por vezes subtis (a baixas concen-

trações) nos ecossistemas e na saúde humana (Schwarzenbach et al. 2009, 

2010). A agricultura é uma importante fonte destas substâncias químicas, so-

bretudo pela dependência de fertilizantes e pesticidas para melhorar o ren-

dimento da produção agrícola (Liu et al. 2014), e os ecossistemas aquáticos 

Abstract

The use of pesticides is far from being 

sustainable, despite European Union’s 

legislative efforts and ambitious policy. 

Fungicides are the most used pesticide 

class in Europe and their detection in 

superficial waters is frequent. However, 

because of several biases in scientific 

knowledge, information about their 

ecological effects in aquatic ecosystems 

is still insufficient. This paper’s aim is to 

promote awareness on the problematic 

impacts of fungicides in aquatic food 

webs and to demonstrate – based on 

official statistics and data generated 

by the project FunG-Eye – that we are 

still far from finding a sustainable use 

for them. Pesticide use and sales data 

revealed that fungicides are fundamental 

in food production in Europe, and this 

dependency is more pronounced (relatively 

to herbicides and insecticides) that in 

other regions of the world. Asymmetries 

were found across European countries; 

regions under Mediterranean influence 

(including Portugal) are an interesting 

case study, as they are highly dependent on 

copper- or sulphur-based formulations and 

less on synthetic organic fungicides. Aquatic 

fungi and oomycetes are potential targets 

of fungicides that reach aquatic ecosystems, 

and results from project FunG-Eye 

demonstrated that some active substances 

(namely azoles) can be hazardous to trophic 

interactions and processes where these 

microbes intervene. Considering the scientific 

evidence that agrochemicals are contributing 

to the decline of freshwater biodiversity, 

this is a decisive moment to promote a 

shift towards food production modes that 

are more sustainable and aligned with the 

EU and UN agendas for 2030. Project FunG-

Eye aspires to contribute to the scientific 

underpinnings of this change.
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são particularmente vulneráveis a estes poluentes. Efetivamente, uma larga 

fração destes agroquímicos falha o alvo de aplicação (plantas em cultivo ou 

produtos armazenados) ou é posteriormente transportada (por deriva aérea, 

erosão, escorrência e drenagem), atingindo os cursos de água (Arias-Estévez 

et al. 2008; Cerejeira et al. 2003; de Souza et al. 2020). Deste modo, os organis-

mos aquáticos enfrentam a ameaça da bioacumulação e biomagnificação 

destas substâncias, bem como outros efeitos biológicos, o que compromete 

a qualidade da água enquanto suporte de biodiversidade e recurso para os 

humanos (Malaj et al. 2014; de Souza et al. 2020). Recentemente, a sensibili-

dade dos cidadãos para os potenciais impactos dos pesticidas no ambiente 

ou na saúde humana tem aumentado, alimentada pelos media, pelos relató-

rios oficiais sobre a presença de resíduos de pesticidas nos alimentos (EFSA 

et al. 2020), ou por episódios esporádicos como a recente controvérsia sobre 

o glifosato (Kudsk & Mathiassen 2020).

Ciente da dependência dos pesticidas na produção alimentar e suas impli-

cações ambientais, a União Europeia tem vindo a definir uma agenda para 

atingir um uso mais sustentável destas substâncias. O comércio de novos 

produtos “fitofarmacêuticos” à escala europeia tornou-se mais apertado 

(via Regulamento 1107/2009 do Parlamento Europeu e do Conselho, de 21 

de outubro), ao mesmo tempo que foi implementado um quadro de ação co-

munitária para uma menor dependência dos pesticidas (Diretiva 2009/128/

CE do Parlamento Europeu e do Conselho, de 21 de outubro). Esta diretiva 

traduziu-se, a nível nacional1, em dois instrumentos importantes: (i) a Lei 

n.º 26/2013, que regula as atividades de distribuição, venda e aplicação de 

pesticidas, e que define procedimentos de monitorização da sua aplicação; 

(ii) o Plano de Ação Nacional para o Uso Sustentável dos Produtos Fitofarma-

cêuticos (Portaria n.º 304/2013 e Portaria n.º 82/2019), que inclui medidas de 

formação e sensibilização dos profissionais do setor (técnicos, operadores 

de venda e aplicadores), de promoção de práticas de minimização de risco, 

e de fomento de sistemas de produção mais sustentáveis (DGAV 2018). Em 

conjunto, este enquadramento legislativo pretende implementar uma estra-

tégia que se traduza na redução dos riscos e impactos do uso de pesticidas 

na saúde humana e no ambiente, particularmente nos ecossistemas aquáti-

cos (pela sua especial vulnerabilidade a estas substâncias). Ambiciosamen-

te, este novo paradigma define a sustentabilidade ambiental e a segurança 

alimentar como os pilares da produção de alimentos na Europa (no âmbito 

das ações previstas no Pacto Ecológico Europeu2), num claro alinhamento 

com os Objetivos de Desenvolvimento Sustentável da ONU3.

1 https://www.dgav.pt/medicamentos/conteudo/produtos-fitofarmaceuticos/ 
2 https://ec.europa.eu/info/strategy/priorities-2019-2024/european-green-deal/protecting-environment
-and-oceans-green-deal_pt 
3 https://sdgs.un.org/goals 
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Apesar dos esforços políticos e legislativos no sentido da transição para prá-

ticas mais sustentáveis, a diminuição da dependência dos pesticidas é atual-

mente ainda incipiente, o que está patente na quantidade de formulações e 

substâncias ativas disponíveis, bem como na sua magnitude e frequência de 

aplicação. A quantidade total de pesticidas vendida na UE-27 tem permaneci-

do estável (entre 2011 e 2018), próximo de 360 000 toneladas/ano (EUROSTAT 

2019), com um total de 456 substâncias ativas aprovadas para uso em formu-

lações comerciais4. De entre todas as classes, os fungicidas são o grupo mais 

representado em termos de substâncias ativas (120) e de vendas anuais (ca. 

160 000 toneladas em 2019, considerando conjuntamente fungicidas e bacte-

ricidas). No sul da Europa, a vitivinicultura contribui substancialmente para 

estes números (Fraga et al. 2017), sendo que existem atualmente quase 300 

formulações comerciais de fungicidas para aplicação em culturas de vinha 

em Portugal, em combinações de mais de 60 substâncias ativas5. A cultura da 

vinha exibe uma dependência marcada da aplicação de fungicidas ao longo 

das diferentes fases da cultura para prevenir e combater oídios, míldios e 

podridões causadas por fungos e oomicetos no lenho, folha ou fruto. Em re-

sultado da aplicação preventiva e frequente de fungicidas, como no caso da 

vinha e outras culturas, é comum encontrar resíduos destas substâncias nos 

ecossistemas aquáticos (Bereswill et al. 2012; Cerejeira et al. 2003; Kahle et 

al. 2008). Contudo, os impactos destas substâncias podem ser subtis e passar 

despercebidos (Zubrod et al. 2015), havendo ainda importantes lacunas de co-

nhecimento devido a algum enviesamento na informação disponível sobre 

os seus efeitos ecológicos (Ittner et al. 2018; Zubrod et al. 2019).

Apesar dos fungicidas serem a classe de pesticidas mais usada na Europa 

e a sua deteção ser frequente em águas superficiais, a informação sobre 

os seus efeitos ecológicos nos ecossistemas aquáticos é ainda insuficiente. 

Por um lado, as lacunas de conhecimento devem-se à maior visibilidade dada 

aos inseticidas e herbicidas (Zubrod et al. 2019), pela suspeita de efeitos am-

bientais mais drásticos ou pelo seu potencial carcinogénico e teratogéni-

co. As recentes controvérsias da proibição de três neonicotinóides (Bass & 

Field 2018; Cressey 2017) e dos movimentos populares anti-glifosato (Kudsk &  

4 https://ec.europa.eu/food/plants/pesticides/eu-pesticides-database_en 
5 https://sifito.dgav.pt/divulgacao/produtos 

Impactos ecológicos 
de fungicidas nos 
ecossistemas aquáticos1.1.
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Figura 1 A decomposição nos ecossistemas aquáticos é mediada por fungos decompositores (hifomicetos) 
e invertebrados detritívoros. Na imagem (A), vê-se uma larva de inseto (tricóptero) a alimentar-se do biofil-
me associado a uma folha colonizada por fungos aquáticos (em ampliação). Esta interação é a base da teia 
alimentar em sistemas ribeirinhos rodeados de vegetação (B). Estes organismos podem ser amostrados no 
campo (C) e transportados para o laboratório para a realização de experiências em microcosmos (D).

Mathiassen 2020) ilustram bem como os europeus têm sido sensíveis a suspei-

tas de impactos ambientais ou na saúde humana por parte de inseticidas e 

herbicidas, respetivamente. Por outro lado, os instrumentos padronizados 

de avaliação do risco de pesticidas incluem testes laboratoriais com orga-

nismos aquáticos, como peixes ou invertebrados, mas tradicionalmente não 

incluem fungos ou oomicetos aquáticos, que são os alvos mais prováveis da 

ação de substâncias fungicidas que atinjam os sistemas aquáticos (Ittner 

et al. 2018; Zubrod et al. 2019). Estes organismos estão intimamente relacio-

nados com animais, plantas e bactérias, e os vários elos da teia alimentar 

podem ser afetados pela ação dos fungicidas, algo que também não é con-

siderado no processo de análise de risco de pesticidas (Topping et al. 2020).

Os fungos aquáticos estão presentes em todo o tipo de massas de água, de-

sempenhando um papel importante na reciclagem de matéria orgânica e no 

fluxo de energia nas teias alimentares através de vários processos (Dighton 

2016; Grossart et al. 2019). Habitualmente, os fungos costumam estar asso-

ciados a outros organismos, revelando-se nodos vitais numa rede complexa 

de interações. Os fungos aquáticos decompositores (hifomicetos, Figura 1), 

por exemplo, vivem associados à matéria orgânica em decomposição (ex.: 

folhas, galhos ou animais mortos), utilizando as suas enzimas extracelu-

lares para degradar alguns compostos altamente recalcitrantes (Duarte et 

al. 2006; Pascoal et al. 2005). Os invertebrados detritívoros dependem deste 

condicionamento prévio (Graça 2001; Pascoal et al. 2005), pois alimentam-se 

do material vegetal semidecomposto e do biofilme associado (fungos e ou-

tros microrganismos). Também existem fungos aquáticos que vivem inti-

mamente ligados a outros organismos, formando associações mutuamente 

benéficas (líquenes e micorrizas) ou causando doenças (fungos parasitas,  

A B

C

D
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Figura 2 A doença é uma componente importante dos ecossistemas aquáticos, contribuindo para os fluxos 
de energia na teia alimentar e modulando a dinâmica das populações de hospedeiro e parasita/patógeno. 
Na imagem (A), vê-se dois exemplares de um pequeno crustáceo (hospedeiro), sendo que o da direita é sau-
dável e o da esquerda está infetado com um fungo parasita (em ampliação). Esta relação trófica é comum 
em sistemas lacustres, como lagos e albufeiras (B). Estes organismos podem ser amostrados no campo (C) e 
transportados para o laboratório para a realização de experiências em microcosmos (D).

Figura 2). Apesar de menos conhecidos, estes fungos crípticos podem atingir 

uma biomassa considerável e contribuir para os fluxos de energia nas teias 

tróficas (Dighton 2016) como itens alimentares, facilitadores da captação de 

nutrientes pelos organismos a que estão associados, ou moduladores das 

populações de hospedeiros e sua diversidade genética.

A literatura científica tem dedicado atenção modesta aos efeitos dos fungici-

das nas comunidades de fungos aquáticos. A maior parte dos estudos publi-

cados tem-se focado nas comunidades de hifomicetos (fungos decomposito-

res) e na teia alimentar associada, demonstrando que algumas substâncias 

ativas conseguem diminuir drasticamente a sua reprodução (Dimitrov et al. 

2014; Pimentão et al. 2020) e biomassa (Abelho et al. 2015; Artigas et al. 2012), 

verificando-se em alguns casos um comprometimento das taxas de decom-

posição de material vegetal (Artigas et al. 2012). Embora a maior parte destes 

efeitos tenha sido observada em condições controladas (manipulação expe-

rimental), há evidências de alterações estruturais e na biomassa da comuni-

dade de hifomicetos, associadas a uma redução da decomposição, em ribei-

ros poluídos com fungicidas em regiões vinícolas (Fernández et al. 2015). As 

evidências acumuladas sugerem que o atual processo de análise de risco de 

substâncias fungicidas não protege adequadamente as comunidades de fun-

gos aquáticos e os processos onde estes intervêm (Ittner et al. 2018; Zubrod 

et al. 2015, 2019). Contudo, existe consideravelmente menos literatura sobre 

os efeitos ecológicos de fungicidas em fungos parasitas (Cuco et al. 2017a;  

Hanlon et al. 2012) ou outros simbiontes (Wilson et al. 2014). É consensual 

que escasseia informação sobre os efeitos nestes fungos menos estudados 

e sobre as consequências ecológicas em termos de fluxos de energia, recicla-

gem de matéria, e dispersão de doenças nos ecossistemas aquáticos.

A B

C

D
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No seguimento das lacunas aqui apontadas, surgiu o conceito do projeto 

FunG-Eye, que pretende olhar para a problemática da contaminação por 

fungicidas sintéticos nos ecossistemas aquáticos utilizando modelos expe-

rimentais, envolvendo fungos aquáticos e suas interações com outros orga-

nismos. Este projeto é liderado por uma equipa de investigadores do Centro 

de Biologia Molecular e Ambiental (Universidade do Minho), e inclui a cola-

boração de equipas do Centro Interdisciplinar de Investigação Marinha e 

Ambiental (Universidade do Porto) e do Centro de Estudos do Ambiente e do 

Mar (Universidade de Aveiro).

O projeto FunG-Eye tem como objetivos incrementar o conhecimento acerca 

dos riscos ecológicos associados a alguns fungicidas de uso comum e contri-

buir com ferramentas analíticas inovadoras para uma deteção mais eficaz 

destas substâncias. O segundo objetivo, que contempla o desenvolvimento 

de uma solução biotecnológica baseada numa levedura modelo, encontra-se 

à margem do âmbito deste artigo e não será aqui apresentado. O primeiro 

objetivo envolve uma abordagem com modelos biológicos experimentais, 

selecionados como representativos dos ecossistemas aquáticos de água 

corrente (sobretudo pequenos ribeiros, comuns no mosaico da paisagem 

agrícola) e de água parada (charcos e albufeiras, onde o maior tempo de re-

sidência da água pode acarretar a acumulação de contaminantes). No caso 

dos ribeiros, a principal fonte de energia disponível reside no material ve-

getal (sobretudo folhas da vegetação ribeirinha) que entra no rio, cujo pro-

cessamento requer a (inter)ação conjunta dos hifomicetos decompositores 

e dos invertebrados detritívoros (Figura 1). Este é um modelo com inúmeras 

vantagens, que permite manipular separadamente fungos e invertebrados, 

assim como realizar experiências controladas no campo ou no laboratório. 

No caso das albufeiras, o modelo escolhido recaiu num crustáceo (Daphnia 

spp.) que habita a coluna de água e que tem como inimigos naturais vá-

rios predadores e parasitas, entre os quais um fungo (levedura) causador 

de doença (que pode originar epidemias nas populações de Daphnia). No 

laboratório, este modelo permite total controlo do processo de transmissão 

e carga parasitária em experiências de infeção (Figura 2).

Estes sistemas experimentais envolvendo fungos aquáticos proporcionam 

uma oportunidade para estudar os efeitos dos fungicidas numa perspeti-

va multi-espécie e focada nas interações tróficas entre espécies, permitin-

do identificar potenciais consequências em termos das teias alimentares. 

Deste modo, consegue-se uma compreensão mais abrangente dos efeitos 

da poluição sobre processos ecológicos-chave que suportam serviços ecos-

sistémicos insubstituíveis (ver Fu et al. 2013). Este é um empreendimento  

O projeto FunG-Eye1.2.
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necessário para alimentar avanços na análise de risco de pesticidas (Schäfer 

et al. 2019; Topping et al. 2020) e para proteger a biodiversidade dos ecossis-

temas de água doce da poluição aquática, em linha com a atual estratégia 

da União Europeia (ver acima). Aproveitando a crescente consciência dos 

cidadãos relativamente aos pesticidas e a evidência científica de que estes 

agroquímicos têm contribuído para o declínio da biodiversidade aquática 

(Malaj et al. 2014; Schäfer et al. 2019), este é um momento decisivo para o 

fomento de modos de produção mais sustentáveis; o projeto FunG-Eye am-

biciona contribuir para os alicerces científicos dessa mudança.

Na senda do projeto FunG-Eye, pretende-se apresentar a problemática da 

contaminação dos ecossistemas aquáticos por fungicidas, revendo al-

guns factos e números acerca da utilização de fungicidas no espaço europeu 

e dando a conhecer alguns dados sobre o potencial impacto destes contami-

nantes nas interações entre os fungos e outros organismos aquáticos. De 

modo a atingir este fim, foram traçados dois grandes objetivos para este 

trabalho: (i) rever as principais tendências no uso de fungicidas, à escala 

mundial, europeia e portuguesa; (ii) reportar alguns dos resultados do proje-

to FunG-Eye obtidos até agora com o modelo hospedeiro-parasita. O segundo 

objetivo está limitado ao modelo hospedeiro parasita (Figura 2) por ser um 

sistema para o qual há menos informação sobre o impacto dos fungicidas. 

Os resultados aqui reportados nunca foram apresentados na atual perspeti-

va e formato; não obstante, este artigo colige ou reanalisa dados utilizados 

em outras publicações (ou artigos em preparação), que abordam o assunto 

de forma mais aprofundada e que se destinam a uma audiência internacio-

nal especializada.

Objetivos1.3.

Os fungos aquáticos estão presentes em todo o 
tipo de massas de água, desempenhando um papel 
importante na reciclagem de matéria orgânica e no
fluxo de energia nas teias alimentares através de 
vários processos.”

“
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O EUROSTAT (observatório da UE) compila os dados de vendas e uso dos 

pesticidas no espaço europeu através das agências governamentais 

competentes dos Estados Membros (no caso português é a Direção Geral 

de Agricultura e Veterinária). Estas bases de dados estão disponíveis pu-

blicamente6. A FAO (observatório para a alimentação e agricultura da ONU) 

compila bases de dados análogas com abrangência mundial, estando estas 

também disponíveis online7. Com recurso a estas bases de dados, foi efetuada 

uma pesquisa acerca das vendas e utilização/aplicação de fungicidas à es-

cala mundial, europeia e nacional. De forma a permitir a comparação de 

regiões do globo ou países com dimensões e realidades distintas, foi calcu-

lada a fração que os fungicidas representam no total de vendas pesticidas 

de cada país ou região (quota) e os valores de utilização foram expressos por 

unidade de área de cultivo (kg/ha). Dado que os dados apresentam alguma 

descontinuidade, utilizou-se o ano de 2018 (compromisso entre informação 

recente e completa) para compreender quais as regiões do mundo mais de-

pendentes de fungicidas na produção agrícola, e qual o perfil de utilização 

das principais classes químicas no espaço europeu (UE-28).

6 https://ec.europa.eu/eurostat/web/agriculture/data/database 
7 http://www.fao.org/faostat/en/#data/RT e http://www.fao.org/faostat/en/#data/RP 

Dados de vendas e 
utilização de fungicidas2.1.

MATERIAL E MÉTODOS2 

Foram traçados dois grandes objetivos para este 
trabalho: (i) rever as principais tendências no uso de 
fungicidas, à escala mundial, europeia e portuguesa; 
(ii) reportar alguns dos resultados do projeto  
FunG-Eye obtidos até agora com o modelo 
hospedeiro-parasita.”

“
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Modelo experimental 
hospedeiro-parasita2.2.

O modelo hospedeiro-parasita é composto pelas espécies Daphnia mag-

na Straus, 1820 (hospedeiro) e Metschnikowia bicuspidata (Metschn.) 

T.Kamieński (parasita). Ambos foram isolados a partir de amostras colhidas 

no campo e mantidos no laboratório sob condições controladas sob a forma 

de linhagens monoclonais: D. magna clone E17:07 (Saebelfeld et al. 2017) e 

M. biscuspidata estirpe AMME (Lohr et al. 2010). Daphnia é um género de 

microcrustáceo aquático que desempenha um papel chave nas teias alimen-

tares de sistemas lacustres (água parada), e é comummente utilizado como 

modelo laboratorial devido à sua importância ecológica, ciclo de vida cur-

to, reprodução assexuada, e requisitos simples de manutenção (Antunes & 

Castro 2017). As populações de Daphnia são hospedeiras de vários parasitas 

(Ebert 2005; Machado & Castro 2019), incluindo M. biscuspidata – uma leve-

dura endoparasita que infeta e mata o hospedeiro ao fim de alguns dias.

No laboratório, D. magna foi mantida ciclicamente em culturas saudáveis 

e sincronizadas (fêmeas assexuadas da mesma idade) num meio de cultura 

semissintético (111 mg/L MgSO
4
·7H

2
O, 126 mg/L NaHCO

3
, 110 mg/L CaCl

2
·2H

2
O, 

7.45 mg/L KCl, 0.00150 mg/L SeO
2
), suplementado com um aditivo orgânico 

padronizado e vitaminas (Loureiro et al. 2011). A cada dois dias, o meio foi 

renovado e os animais alimentados com uma suspensão de microalgas (Ra-

phidocelis subcapitata). Estas progenitoras saudáveis foram a fonte de ani-

mais juvenis (hospedeiros) para experiências. Em paralelo, foram mantidas 

culturas de D. magna infetadas com M. bicuspidata. Esta levedura parasita 

infeta a cavidade corporal do hospedeiro e aí se reproduz, produzindo cen-

tenas de milhar de esporos que são libertados aquando da morte do hospe-

deiro infetado. Os novos hospedeiros ficam infetados após alimentarem-se 

destes esporos (estádios de transmissão), o que assegura a perpetuação da 

infeção e um fornecimento contínuo de esporos do parasita para experiên-

cias (Figura 2).

As culturas e experiências foram mantidas numa sala com temperatura 

(20°C) e fotoperíodo (16 h luz: 8 h escuridão) controlado. Mais detalhes sobre 

este modelo experimental (Cuco et al. 2017a, 2020; Machado & Castro 2019), 

ou sobre a importância das relações hospedeiro-parasita (Machado & Castro 

2019) e o significado ecológico da doença nos ecossistemas naturais (Hesse 

et al. 2012; Wolinska & King 2009; Wolinska & Spaak 2009) podem ser encon-

trados na literatura aqui citada.
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Figura 3 Desenho experimental dos 
ensaios laboratoriais com o modelo 
hospedeiro (crustáceo Daphnia magna) 
× parasita (levedura Metschnikowia 
bicuspidata), utilizados para estudar o 
impacto de fungicidas selecionados na 
interação entre estes dois organismos 
da teia alimentar de sistemas lacustres.

Ensaios de interação 
fungicida × parasita2.3.

De forma a compreender a influência da contaminação por fungicidas e 

da doença, os efeitos individuais e conjuntos destes dois fatores foram 

estudados através de manipulações experimentais em laboratório. Resu-

midamente, juvenis (com menos de 24 h) da espécie hospedeira (D. magna) 

foram individualmente expostos a concentrações de fungicidas seleciona-

dos (incluindo um controlo negativo, sem fungicida) na ausência (P-) ou na 

presença (P+) do parasita (M. bicuspidata), de acordo com o desenho experi-

mental apresentado na Figura 3a. Os organismos foram expostos ao fungi-

cida desde o início (dia 0) até ao final (dia 21) do ensaio; o procedimento de 

infeção só foi efetuado ao dia 4 para minimizar os danos mecânicos causa-

dos pelos esporos nos juvenis recém-nascidos. Nesse dia, as unidades expe-

rimentais do tratamento P+ receberam uma alíquota de uma suspensão de 

esporos (2000 esporos/mL) obtida a partir das culturas infetadas (por homo-

geneização de hospedeiros infetados), ao passo que o tratamento P- recebeu 

um placebo (homogeneizado de hospedeiros saudáveis). Ao longo da expe-

riência, as unidades experimentais foram sendo inspecionadas para confir-

mar a presença de esporos na cavidade corporal do hospedeiro (infeção) ou a 

presença de juvenis (evento reprodutivo). No final do ensaio, foi calculada a 

mortalidade (proporção de hospedeiros mortos) e o desempenho reprodutivo 
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(n.º cumulativo de descendentes por progenitora) do hospedeiro, bem como 

a prevalência da infeção (proporção de hospedeiros infetados) e a carga 

parasitária (esporos/hospedeiro). Para mais detalhes, consultar Cuco et al. 

(2017a, 2017b, 2020) e Machado (2019).

A título exemplificativo, foram selecionados para este artigo os resultados 

obtidos para as substâncias ativas cimoxanil, metalaxil e miclobutanil (con-

centrações testadas: 0, 25, 50, 100 e 200 μg/L), usadas em várias formulações 

comerciais de fungicidas. Estas experiências têm um carácter essencialmen-

te exploratório, e destinam-se a perceber de que forma a poluição aquática 

por fungicidas altera (ou não) a relação entre hospedeiro (D. magna) e o fun-

go microparasita (M. bicuspidata).

Ensaios de inibição  
(efeito anti-parasita)2.4.

No caso das substâncias ativas para as quais foi observada um efeito an-

tiparasita, procedeu-se a experiências adicionais com uma gama mais 

apertada de concentrações (e mais baixas) do que em 2.3, de modo a confir-

mar este efeito e a obter curvas de inibição do parasita (e da infeção) para 

estas substâncias. Resumidamente, grupos de 10 juvenis (com menos de 

24 h) da espécie hospedeira (D. magna) foram expostos a concentrações de 

fungicidas selecionados (incluindo um controlo negativo, sem fungicida) 

na presença do parasita (M. bicuspidata), de acordo com o desenho experi-

mental apresentado na Figura 3b. Excetuando o desenho experimental ligei-

ramente diferente, os restantes procedimentos e condições experimentais 

foram semelhantes ao descrito acima, incluindo o procedimento de infeção 

(desencadeado ao dia 4). Ao longo do ensaio, as unidades experimentais fo-

ram sendo inspecionadas para confirmar a presença de esporos na cavidade 

corporal dos hospedeiros (infeção) e, no final, foi calculada a mortalidade 

dos hospedeiros e a prevalência da infeção em cada unidade experimental. 

Para mais detalhes, consultar Cuco et al. (2017b) e Machado (2019).

A título exemplificativo, foram selecionados para este artigo os resultados 

obtidos para as substâncias ativas miclobutanil e tebuconazol, compostos 

da classe dos azóis usados em várias formulações comerciais de fungicidas.
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Figura 4 Perfil de utilização de fungicidas por continente. O tom de verde traduz uma menor (mais claro) ou 
maior (mais escuro) aplicação de fungicidas por área de cultivo (kg/ha), ao passo que a informação textual diz 
respeito à fração (quota) que os fungicidas representam no total de pesticidas vendidos em cada continente.

Globalmente, o uso de pesticidas na agricultura tem contribuído para o 

aumento do rendimento da produção agrícola, e isso tem-se refletido no 

aumento da sua procura. Em 2018, as vendas mundiais de pesticidas atingi-

ram 4 122 334 toneladas, um número que representa o dobro das vendas em 

1990. As vendas de fungicidas representaram apenas 13% das vendas à escala 

mundial (= 530 095 toneladas), só suplantadas pelos herbicidas (que em 2018 

representaram 43% das vendas); todavia, estes números são extremamente 

heterogéneos entre regiões, quer do ponto de vista das vendas, quer do ponto 

de vista do uso. A Figura 4 representa o perfil de utilização dos fungicidas (em 

kg/ha) por continente em 2018, demonstrando que a sua utilização é mais 

intensa na Europa e na América do Sul. Um outro dado que sobressai desta 

análise é o facto dos fungicidas representarem 41% das vendas de pesticidas 

no continente europeu, colocando esta região do globo em destaque pela sua 

marcada dependência dos fungicidas na produção alimentar.

Tendências no uso 
de fungicidas3.1.

RESULTADOS3 

América do Norte
13% quota de 

fungicidas

América do Sul
15% quota de 

fungicidas

Europa
41% quota de 

fungicidas

África
30% quota de 

fungicidas
Ásia

5% quota de 
fungicidas

Oceania
8% quota de 
fungicidas

0-0.1 0.1-0.2 0.2-0.6 +0.6
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Figura 5 Perfil de utilização de fungicidas na UE. No painel de cima, o tom de verde traduz uma menor (mais 
claro) ou maior (mais escuro) aplicação de fungicidas por área de cultivo (kg/ha); adicionalmente, é ilustrada 
a título exemplificativo a proporção de fungicidas por classe química em quatro países da UE. No painel 
de baixo, está representado o top10 de países em termos de quota de fungicidas (fração que os fungicidas 
representam no total de pesticidas vendidos).

Dentro do espaço europeu (UE-28), a utilização de fungicidas é também re-

gionalmente heterogénea (Figura 5): (i) a região mais ocidental da Europa 

foi mais dependente dos fungicidas do que os países de leste; (ii) os países 

mediterrânicos, como Itália, Malta ou Chipre, foram os que utilizaram mais 

fungicidas por unidade de área, a par dos Países Baixos (Holanda). Quando 

se analisa os países mais dependentes de fungicidas (top-10 em termos de 

quota percentual), confirma-se que a maioria se situa a sul ou com algum 

nível de influência mediterrânica em termos de clima, excetuando o Luxem-

burgo e os Países Baixos. Um outro padrão que emerge dos dados é o perfil 

distinto de utilização/vendas em termos das classes químicas mais utiliza-

das, com os países mediterrânicos a utilizarem sobretudo compostos inor-

gânicos, como o enxofre e os produtos à base de cobre (veja-se o exemplo de 

Portugal e Itália na Figura 5), ao passo que os países mais a norte são mais 

dependentes de substâncias sintéticas como os ditiocarbamatos, os triazóis 

e diazóis, e outras classes de substâncias fungicidas (veja-se o exemplo do 

Reino Unido e Países Baixos na Figura 5).
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Portugal atingiu, em 2018, vendas de 8.172 toneladas de pesticidas, das quais 

4.183 toneladas foram de compostos com ação fungicida e bactericida. Estes 

números traduzem uma contração substancial nos anos recentes: em 2013, 

o total de vendas de pesticidas ultrapassava as 10.000 toneladas e os fungi-

cidas e bactericidas representavam mais de 7.000 toneladas. Ao longo destes 

anos mais recentes (2013-2018), os compostos inorgânicos (enxofre e cobre) 

foram sempre a classe preponderante de fungicidas, representando uma 

quota (em termos de vendas de fungicidas) igual ou superior a 60%.

O perfil de resposta do modelo hospedeiro às três substâncias ativas 

fungicidas foi distinto (Figura 6). No caso do cimoxanil e do metalaxil 

ocorreram algumas flutuações nas variáveis quantificadas em resposta à 

concentração dos fungicidas, mas o resultado mais óbvio foi a clara dico-

tomia entre o tratamento com (P+) e sem parasita (P-). No primeiro caso, to-

dos os hospedeiros (D. magna) ficaram infetados (prevalência = 1) e as suas 

cavidades corporais no final do ensaio encontravam-se preenchidas com 

aglomerações de esporos da levedura endoparasita (tipicamente > 400 000 

esporos/hospedeiro; Figura 6). Com o decorrer da infeção, estes hospedeiros 

(P+) foram morrendo ao longo da experiência, o que se traduziu num menor 

desempenho reprodutivo comparativamente com o tratamento P- (Figura 6). 

O padrão aqui descrito para estas três variáveis (prevalência, desempenho 

reprodutivo e carga parasitária) foi consistente e independente da concen-

tração de fungicida. Como tal, pode concluir-se que as substâncias cimo-

xanil e metalaxil não alteram a relação entre hospedeiro e parasita nem as 

consequências da doença.

Já no caso do miclobutanil, verificou-se uma clara alteração na resposta ao 

parasita e à infeção. Na ausência desta substância fungicida (0 µg/L), verifi-

cou-se um menor desempenho reprodutivo dos hospedeiros infetados (P+) 

a par de uma prevalência elevada do parasita; no entanto, a prevalência e a 

carga parasitária sofreram um decréscimo a partir de 50 µg/L de miclobuta-

nil, e o desempenho reprodutivo dos hospedeiros atingiu níveis compará-

veis aos do tratamento P- (Figura 6). A partir dessa concentração (inclusive) 

não se detetaram hospedeiros infetados no tratamento P+, o que revela um 

efeito antiparasita (e antifúngico) do miclobutanil que resultou na supres-

são da infeção nas concentrações mais altas desta substância ativa.

Efeitos de fungicidas 
selecionados no modelo 
hospedeiro-parasita

3.2.



139LUCANUS

Figura 6 Respostas do modelo hospedeiro-parasita quantificadas após os ensaios de interação para as 
substâncias ativas cimoxanil, metalaxil e miclobutanil na presença (P+, círculos a verde) ou ausência do 
parasita (P-, círculos a branco). A prevalência é uma medida de infetividade do parasita e representa a pro-
porção de hospedeiros infetados; o desempenho reprodutivo é uma medida de aptidão do hospedeiro e 
corresponde ao n.º de descendentes por progenitora; a carga parasitária é uma medida de intensidade da 
infeção e é expressa em n.º de esporos (× 1000) por hospedeiro.

Figura 7 Respostas do modelo hospedeiro-parasita quantificadas após os ensaios de inibição para as subs-
tâncias ativas miclobutanil e tebuconazol. Os pontos representam os valores obtidos para cada unidade 
experimental, e a linha representa o modelo não-linear ajustado aos dados que permitiu calcular a concen-
tração de fungicida que reduz a prevalência (proporção de hospedeiros infetados) em 50% (IC

50
).
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O uso de pesticidas está longe de ser sustentável. Esta é uma ideia repe-

tida ao longo deste artigo e corroborada por outros (e.g., Kiss 2019), e 

que resulta das lacunas que ainda existem na implementação da Diretiva 

2009/128/CE. É consensual que estas substâncias, aplicadas diretamente no 

ambiente, comprometem a biodiversidade, e os ecossistemas aquáticos são 

particularmente suscetíveis aos seus efeitos colaterais. Contudo, o atual 

momento é favorável a uma maior exigência na sustentabilidade da produ-

ção agrícola, especialmente na Europa. Já são vários os episódios que mos-

tram uma opinião pública preocupada e consciente da problemática dos 

impactos dos pesticidas no ambiente e na saúde humana, bem como ações 

legislativas concretas (ver introdução) e uma estratégia política ambiciosa 

de valorização e proteção do capital natural (Pacto Ecológico Europeu). Este 

artigo pretende reforçar essa consciencialização e demonstrar – com recur-

so a estatísticas oficiais e evidências científicas de um projeto de investiga-

ção – que ainda estamos longe de um uso sustentável dos pesticidas.

Os dados de vendas e uso de pesticidas (fungicidas incluídos) revelam uma 

dinâmica heterogénea à escala global. Ao passo que as vendas têm aumen-

tado à escala global, provavelmente devido ao crescimento nos países em 

desenvolvimento, a realidade europeia demonstra alguma estagnação ou 

Este efeito negativo do miclobutanil no parasita (M. bicuspidata) foi confir-

mado em ensaios de inibição (Figura 7). Este efeito foi também observado 

para outra substância ativa da mesma classe química (azóis), o tebuconazol. 

O tebuconazol revelou ser mais tóxico do que o miclobutanil para a levedu-

ra endoparasita, produzindo 50% de efeito (IC
50

) a uma concentração de 4.0 

µg/L (Figura 7). Estes compostos têm o potencial de alterar a dinâmica da 

doença (mediada por fungos parasitas) nos ecossistemas aquáticos.

DISCUSSÃO4 

Portugal atingiu, em 2018, vendas de 8172 toneladas 
de pesticidas, das quais 4183 toneladas foram 
de compostos com ação fungicida e bactericida.”

“
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mesmo recuo nas vendas de pesticidas (como no caso português). Estas dife-

renças no consumo entre regiões do globo estão dependentes das diferenças 

económicas (Schreinemachers & Tipraqsa 2012) e da tendência populacio-

nal dos países (crescente nos países em desenvolvimento, e decrescente ou 

estável nos países desenvolvidos), mas também é fortemente ditada pelo 

uso do solo e variações climáticas (Sharma et al. 2019). No caso europeu, a 

tendência de estagnação pode ser resultado das políticas restritivas, mas 

também do investimento dos produtores em soluções mais eficientes (e.g., 

agricultura de precisão; Finger et al. 2019).

Apesar da estagnação das vendas de pesticidas na Europa, os dados apresen-

tados deixam claro que os fungicidas ainda são fundamentais na produção 

agrícola no espaço europeu, e que a dependência destes na Europa é mais 

pronunciada do que noutras regiões do mundo (onde os inseticidas ou os 

herbicidas têm maior importância). Estes dados parecem ter correspondên-

cia nas misturas de químicos que têm como destino os sistemas aquáticos 

europeus: uma meta-análise conduzida por Stehle e Schulz (2015) registou 

concentrações de fungicidas em amostras de campo (mediana 0.96 µg/L) 

mais elevadas do que para herbicidas (mediana 0.063 µg/L) ou inseticidas 

(mediana 0.034 µg/L). Ainda assim, existem assimetrias evidentes entre paí-

ses europeus, quer na importância relativa dos fungicidas quer no perfil de 

utilização das diversas classes químicas de substâncias ativas. São parti-

cularmente interessantes os países do sul da Europa (como Portugal), que 

apresentam uma quota reduzida de fungicidas orgânicos de síntese e uma 

forte dependência de formulações à base de cobre ou enxofre (teoricamente 

menos nocivos, muitos deles autorizados em agricultura biológica). Cultu-

ras como a vinha, economicamente importantes nos países mediterrânicos 

e fortemente dependentes da aplicação de fungicidas, contribuem significa-

tivamente para este padrão.

Foram identificadas lacunas de conhecimento importantes em termos dos 

impactos ecológicos dos fungicidas, nomeadamente pela falta de informa-

ção sobre os efeitos em organismos e interações tróficas até aqui negligen-

ciados. Pela proximidade filogenética e fisiológica aos seus homólogos ter-

restres, os fungos e oomicetos aquáticos (que desempenham papéis vitais 

como decompositores, simbiontes, ou agentes de doença) são potenciais al-

vos dos fungicidas que atingem os ecossistemas aquáticos, e o projeto Fun-

G-Eye procura compreender que substâncias ativas podem ser particular-

mente perigosas para os processos e interações tróficas por eles mediados. 

Os resultados aqui apresentados demonstraram um claro efeito do miclobu-

tanil e do tebuconazol sobre a levedura endoparasita M. bicuspidata, mas 

não das outras substâncias testadas (há outras já testadas, mas que não fo-

ram selecionadas para este artigo). Outros autores haviam já mostrado que  

substâncias fungicidas comuns podem reduzir a infetividade e a carga pa-

rasitária de fungos causadores de doenças, nomeadamente num grupo de 
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fungos parasitas (Chytridiomycota) que infeta anfíbios (Hanlon et al. 2012) 

e cianobactérias (Ortiz-Cañavate et al. 2019). Do resultado conjunto destes 

esforços será possível perceber que substâncias apresentam maior perigosi-

dade e com isso representam um risco para os processos e interações ecoló-

gicas nos sistemas naturais. Tal poderá ser levado em consideração aquando 

da definição das substâncias ativas autorizadas (a lista é revista todos os 

anos pelas autoridades nacionais competentes e pela Autoridade Europeia 

para a Segurança dos Alimentos – EFSA).

Os resultados do projeto FunG-Eye até agora têm demonstrado que o tebuco-

nazol é uma substância à qual se deve dar particular relevância. A adicionar 

às evidências de que é capaz de interferir com a reprodução, biomassa e 

estrutura das comunidades de fungos decompositores aquáticos (Artigas et 

al. 2012; Fernández et al. 2015; Pimentão et al. 2020; Zubrod et al. 2011), este 

inibidor da biossíntese do ergosterol (componente chave das membranas 

celulares dos fungos) causou a supressão completa da infeção em experiên-

cias laboratoriais com o modelo Daphnia × Metschnikowia a concentrações 

ambientalmente relevantes (< 6 µg/L) – ver resultados aqui apresentados e 

em Cuco et al. (2018, 2017a, 2017b, 2020). Embora possa parecer positiva a 

erradicação de doenças (na “perspetiva” do hospedeiro), não é de todo de-

sejável que as atividades humanas interfiram nas dinâmicas dos sistemas 

naturais. Os parasitas e agentes causadores de doenças desempenham um 

papel vital no controlo das populações de hospedeiros (impedindo que estes 

atinjam números muito elevados) e atuam como força seletiva através da 

permanente corrida às “armas” entre hospedeiro e parasita (coevolução). Os 

impactos antrópicos a este nível podem ter consequências ecológicas im-

previsíveis no longo prazo, e justifica-se mantermo-nos atentos a substân-

cias capazes de perturbar as dinâmicas dos ecossistemas naturais. No caso 

particular do tebuconazol, o problema é agravado pelo facto deste fungicida 

poder coexistir no ambiente com substâncias que têm o mesmo modo de 

ação (inibição da síntese do ergosterol), incluindo o miclobutanil (agroquí-

mico) e vários fármacos antifúngicos (Pimentão et al. 2020).

Num contexto mais amplo, tem havido discussões sobre o facto de a poluição 

aquática poder facilitar a propagação de doenças (como algumas evidências 

parecem sugerir; Johnson et al. 2007) e de que forma isso poderá afetar os 

humanos num contexto de alterações globais; as evidências aqui apresenta-

das para os fungicidas sugerem que a poluição pode também ter o efeito de 

impedir a disseminação de doenças, e não é ainda possível perceber quais as 

implicações mais amplas deste fenómeno. Apesar destas questões deixarem 

os cientistas numa encruzilhada, parece ser consensual que o nível de inter-

ferência das atividades humanas nos ecossistemas (num sentido ou noutro) 

é preocupante, e deve ser revertido para cumprir os objetivos ambiciosos da 

UE (no âmbito das ações do Pacto Ecológico Europeu).
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