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RESUMO

Conhecer a persisténcia fotoquimica de pesticidas no meio ambiente se faz necessario
para avaliacdo dos impactos que podem ser causados, uma vez que tém sido utilizadas
quantidades expressivas desses compostos, sendo preciso garantir a preservagao dos recursos
hidricos por meio do entendimento dos processos que podem impactar a permanéncia no meio
natural. Neste trabalho, foi investigado o comportamento fotoquimico de dois pesticidas,
imidacloprido (IMD) e ametrina (AMT). Além de estudos da fotdlise direta, também foram
obtidas as constantes de taxa de reacdo de segunda ordem dos pesticidas com espécies reativas
foto-induzidas-RPS (radicais hidroxila, HO®; oxigénio singlete, 1O;; e estados excitados triplete
da matéria organica cromoférica dissolvida, 3CDOM™) por meio do método de competicéo
cinética, em pH 7. Os resultados mostraram que o rendimento quantico da fotolise direta sob
luz solar dos pesticidas foram ®wp = 1,23 x 102 mol Einstein® e ®amt = 7,99 x 10 mol
Einstein, valores baixos, justificando a degradacéo lenta dos pesticidas na auséncia das RPS.
As constantes de taxa de reacio de segunda ordem entre IMD com radicais HO®, 10, e 3CDOM”
foram Kivp.toe, Kivp,102 € Kimp,scoom+ foram (3,51 + 0,06) x 10° (2,86 + 0,65) x 10° e (3,17
0,14) x 108 L mol s, respectivamente. Ja para AMT, KamT Hoe, KamT 102 € KamT scoom+ foram
(4,97 + 0,37) x 10° (3,43 + 0,58) x 10* e (7,75 + 0,80) x 108 L mol* s, respectivamente.
SimulagcBes matematicas realizadas utilizando o modelo cinético APEX, com base em
concentragdes tipicas dos constituintes da agua (NOs", NO2", COs%, TOC) do rio Paranapanema
(Sédo Paulo, Brasil), indicaram que os tempos de meia-vida dos pesticidas devem variar entre
24,1 e 19,2 dias. Estudos da toxicidade com Daphnia similis mostraram a capacidade do
poluente de atingir organismos ndo-alvo quando em agua no rio. Ja os testes de genotoxicidade
com Allium cepa revelaram anomalias e aberra¢fes cromossdmicos causadas pelos pesticidas

aos bulbos de cebola.

Palavras-chave: Pesticidas, Persisténcia ambiental fotoquimica, Modelo cinético, SimulacGes

matematicas, Fotodegradacao.






ABSTRACT

Knowing the photochemical persistence of pesticides in the environment is necessary to
assess the impacts that may be caused, since significant quantities of these compounds have
been used, and it is necessary to ensure the preservation of water resources by understanding
the processes that can impact environmental persistence as well as the transport of contaminants
in the aquatic environment. In this work, the photochemical behavior of two pesticides,
imidacloprid (IMD) and ametryn (AMT) was investigated. In addition to direct photolysis
studies, the second-order rate constants of the reactions between the pesticides and hydroxyl
radicals (HO®), singlet oxygen (*O2), and triplet excited states of chromophoric dissolved
organic matter (CDOM®") were obtained by the kinetic competition method at pH 7. The results
showed that the quantum yields of direct photolysis of IMD and AMT under sunlight were ®mp
= 1.23 x 102 mol Einstein and ®amt = 7.99 x 10 mol Einstein, respectively; these low
values justify the slow degradation of the pesticides in the absence of the reactive photo-induced
species (RPS). The second order reaction rate constants of IMD with the RPS, Kb, Hoe, Kivp,102
and Kimp,scoom+ were (3.51 + 0.06) x 10°, (2.86 + 0.65) x 10° and (3.17 + 0.14) x 108 L mol* s°
! respectively. For AMT, the values Kamr Hoe, Kamr,102 and Kamtscoom were (4.97 + 0.37) x
109 (3.43 + 0.58) x 10* and (7.75 + 0.80) x 10® L mol? s, respectively. Mathematical
simulations carried out using the APEX kinetic model, based on the typical concentrations of
water constituents (NOs", NO2", COs%, TOC) of the Paranapanema River (Sdo Paulo, Brazil),
indicated that the half-lives of these pesticides range between 24.1 and 19.2 days. Finally,
toxicity studies with Daphnia similis demonstrated the ability of the pollutant to reach non-
target organisms when in river water. In addition, genotoxicity tests with Allium cepa confirmed

chromosomal abnormalities and aberrations caused by pesticides in onion bulbs.

Keywords: Pesticides, Photochemical environmental persistence, Kinetic model, Mathematical

simulations, Photodegradation.
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1 INTRODUCAO

Poluentes de preocupacao emergente sdo compostos de origem natural ou antropica, 0s
quais por muito tempo ndo estiveram dispostos na legislagio como compostos a serem
monitorados no meio ambiente, em fungédo do desconhecimento de sua toxicidade e impactos
ambientais (MEFFE e BUSTAMENTE, 2014). Entre os compostos que podem ser
considerados nesse grupo estdo os pesticidas, farmacos, hormdnios, desregulados enddcrinos,
detergentes, produtos de cuidado pessoal, entre outros (GEISSEN et al., 2015; MEFFE e
BUSTAMENTE, 2014).

Dentre as diversas formas de contaminacdo ambiental associadas a esses poluentes,
destaca-se 0 descarte de esgoto doméstico e industrial em corpos d’agua, como também o
descarte inapropriado de medicamentos e cosméticos vencidos. Ainda é comum a contaminacgéo
por medicamentos utilizados na criacdo animal e por pesticidas em plantacGes, que apos
aplicacdo podem facilmente alcancar o solo e aguas superficiais (STARLING et al., 2019).
Nesse Gltimo caso, menciona-se também o descarte inadequado de &gua de lavagem de
recipientes de pesticidas apos o uso, bem como efluentes resultantes da lavagem de frutos na
agroindustria (FILIPPE et al., 2016; GAVRILESCU et al., 2015).

A preocupacgdo com esses contaminantes se deve ao fato de que a sua presenca tem sido
detectada globalmente em agua naturais, como rios, lagos e reservatérios de abastecimento
(MIRANDA et al., 2019; DEBLONDE et al., 2011). Montagner et al. (2019) identificaram a
presenca de 58 compostos em aguas superficiais no Estado de Sdo Paulo no periodo de 2006 a
2015, dentre os quais 17 eram pesticidas. Soma-se a isso o0 fato de o Brasil ocupar posicao de
destaque no ranking de consumo mundial de pesticidas, tendo o consumo crescido 190% nos
ultimos anos (STARLING et al., 2019).

Em relacdo a saude humana, muitos sdo os efeitos associados a exposicao aos pesticidas,
sendo 0 mais preocupante a intoxicagdo cronica, resultando em infertilidade, impoténcia,
abortos, malformacdes, neurotoxicidade e desregulagdo hormonal (OLIVEIRA et al., 2014).
Os pesticidas sdo também classificados como perturbadores endécrinos, podendo interferir no
funcionamento normal do sistema enddcrino de seres humanos e animais (PARIZI et al., 2018).
Por essa razdo, 0 monitoramento desses compostos em aguas superficiais se faz necessario, a
fim de garantir a qualidade da agua e a seguranca da salde publica. Dentre os pesticidas
encontrados em aguas subterraneas e superficiais estdo o inseticida imidacloprido (IMD) e o
herbicida ametrina (AMT) (ACAYABA, 2017).
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Sabe-se que a persisténcia ambiental de cada poluente esta diretamente ligada a suas
propriedades fisico-quimicas e a sua intera¢cdo com a matriz na qual foi inserido. Quando esses
poluentes sao langados em corpos d’agua e expostos a luz solar, diversos fenbmenos como
adsorcdo, absorcdo, diluicdo, hidrdlise, fotolise, biodegradacdo, volatilizacdo, oxidacdo e
complexagdo podem acontecer (STARLING et al., 2019; MOMPELAT et al., 2009). Uma vez
que poluentes ndo sdo totalmente removidos pelas técnicas tradicionais de tratamento de dgua
para abastecimento, o estudo de sua persisténcia em aguas superficiais e reservatorios faz-se
cada vez mais necessario. Nesse contexto, considera-se que a cinética de transformacao
decorrente de processos abioticos e bioldgicos € um dos principais fatores de atencdo quando
se estuda a persisténcia de um composto em &guas naturais. A hidrolise e as reacGes
fotoquimicas também podem representar uma das principais vias degradacdo de remocéo de
compostos (SCHWARZENBACH et al., 2003).

As reacOes fotoquimicas sdo promovidas pela radiacdo solar e pela agdo de espécies
reativas foto-induzidas (RPS) enquanto em ambientes naturais, podendo ser divididas em
fotolise direta e indireta. A fotolise direta depende da absorcao da luz solar pelos contaminantes,
enquanto na fotdlise indireta os poluentes reagem com as RPS, como os radicais hidroxila
(HO®), oxigénio singlete (102) e estados excitados triplete da matéria organica cromoforica
(3CDOM"). Essas espécies sdo geradas pela interagdo da luz solar com compostos presentes nos
corpos d’agua, como nitrato, nitrito, acidos humicos, entre outras (MOMPELAT et al., 2009;
VIONE, 2010).

Nesse contexto, o presente trabalho de Dissertacdo de Mestrado tem como objetivo
investigar a persisténcia ambiental fotoquimica dos pesticidas imidacloprido e ametrina em
meio aquoso a partir da interacdo desses compostos com a radiacao solar (fotélise direta) e da
acio de espécies reativas intermediarias (HO®, O, 3CDOM"). Por meio dos dados
experimentais obtidos, simulou-se a degradacdo fotoquimica desses pesticidas nas condicdes
ambientais do rio Paranapanema, localizado em regido de intensa atividade agricola,
considerando as concentragOes de matéria organica dissolvida e de espécies inorganicas, bem
como a profundidade da camada de agua. Acrescenta-se que 0s tempos de meia-vida estimados
para os pesticidas sdo informacdes fundamentais para entender a persisténcia desses poluentes
emergentes em aguas ambientais, como também para avaliar seus impactos e propor a¢oes que

garantam a preservacao dos recursos hidricos e a qualidade da agua para abastecimento publico.
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2 OBJETIVOS

2.1 Objetivo geral

Esse trabalho tem como objetivo investigar a persisténcia fotoquimica ambiental dos
pesticidas imidacloprido (IMD) e ametrina (AMT) em &guas superficiais da regido do Pontal

Paranapanema (SP).

2.2 Objetivos especificos

e Investigar a fotodegradacdo dos pesticidas sob radiacdo solar simulada na presenca e
auséncia de matéria organica;

e Determinar o rendimento quantico da fotdlise direta dos pesticidas selecionados sob
radiacéo solar simulada;

e Determinar as constantes cinéticas de reacdo entre os pesticidas selecionados e espécies
reativas foto-induzidas (HO®, 102, 3CDOM™);

e Realizar simulacfes matematicas, a fim de predizer o tempo de meia-vida dos pesticidas
em funcdo de variaveis ambientais e de sua reatividade;

e Auvaliar a genotoxicidade (organismo-teste vegetal) e ecotoxicidade (organismo-teste

animal) aguda dos pesticidas em agua Milli-Q® e em agua do rio Paranapanema.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 Poluentes de preocupacdo emergente

Durante o século XX, o crescimento populacional levou ao desenvolvimento de diversos
setores da economia, como a industria farmacéutica, a agroquimica, a industria de produtos de
cuidado pessoal e de cosméticos. Esse processo implicou na necessidade de manufaturar e/ou
desenvolver novos produtos para atender as novas demanda dos consumidores (FILIPPE et al.,
2016; STARLING et al., 2019).

O aumento do consumo e o desenvolvimento de novos produtos impactaram
diretamente a qualidade do meio ambiente, uma vez que houve o aumento da presenca de
substancias quimicas em corpos d’agua e solos por meio do langamento de efluentes nédo
tratados, aplicacdo de pesticidas e disposicdo incorreta de produtos ndo biodegradaveis e
toxicos (GAVRILESCU et al., 2015; FILIPPE et al., 2016).

Devido a falta de informacao sobre a toxicidade e impactos ambientais, tais substancias
ndo se encontravam (e em muitos casos ainda ndo se encontram) dispostas na legislacéo
ambiental (MEFFE e BUSTAMENTE, 2014; GEISSEN et al., 2015). Entretanto, diversos
pesquisadores, como Rachel Carson ainda no inicio da década de 1960, comecaram a alertar a
populacio sobre distlrbios causados por esses compostos nos ambientes naturais (SAUVE E
DESROSIERS, 2014).

Assim, a consciéncia quanto a periculosidade dessas substancias levou a cria¢do de uma
nova classe de compostos a serem monitorados, denominados poluentes de preocupacéao
emergente. Esses contaminantes sdo conhecidos pela capacidade de persistirem nos
compartimentos ambientais e por potencialmente representarem riscos a salde humana ou ao
meio ambiente (HOUTMAN, 2010; SAUVE E DESROSIERS, 2014). Classificam-se como
poluentes desse tipo pesticidas, produtos farmacéuticos e de cuidados pessoais, hormonios,
retardantes de chama, produtos de uso industrial, nanoparticulas, detergentes e produtos de uso
veterinario, dentro outros (YAN et al., 2010; MEFFE e BUSTAMENTE, 2014; GEISSEN et
al., 2015).

3.1.1 Pesticidas

O uso e desenvolvimento de pesticidas reflete a necessidade de aumentar a producao

agricola e minimizar as perdas na producao, resultantes pela acdo de formas de vida vegetal ou
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animal indesejaveis, conhecidas como pestes (YAN et al., 2010; MAFFE e BUSTAMANTE,
2014). A nomenclatura desses compostos apresenta como variante 0s termos agrotoxicos,
defensivos agricolas ou produtos fitossanitarios (NUNES e RIBEIRO, 1999; PERES et al.,
2003;). O uso da denominacéo agrotdxico no Brasil deu-se a partir da lei 7.802, de 11 de julho
de 1989, regulamentada pelo Decreto No. 4.074, de 2002:

“Produtos e agentes de processos fisicos, quimicos ou bioldgicos, destinados ao
uso nos setores de producdo, armazenamento e beneficiamento de produtos agricolas,
nas pastagens, na protecédo de florestas, nativas ou implantadas, e de outros ecossistemas
e também de ambientes urbanos, hidricos e industriais, cuja finalidade seja alterar a
composicao da fauna ou da flora, a fim de preserva-las da acdo danosa de seres vivos
considerados nocivos, e as substancias e produtos, empregados como desfolhantes,

dessecantes, estimulantes e inibidores de crescimento (BRASIL, 1989).”

Tendo em vista que internacionalmente os agrotdxicos ou defensivos recebem a
denominacdo de pesticidas (PERES et al., 2003), esse sera o termo utilizada no presente
trabalho.

As primeiras substancias que tiveram seu uso relatado no combate as pragas foram
enxofre, cal e até mesmo sais de arsénio (SANCHES et al., 2003). A producdo e aplicacdo dos
pesticidas, no entanto, s6 foi de fato impulsionada no mundo a partir da década de 1950, com o
inicio da “Revolugao Verde”, que visava & modernizacdo da agricultura, por meio de técnicas
e estratégicas para alcancar maior produtividade, fertilizacéo de solos e a mecanizacdo agricola
e no uso intenso de pesticidas e fertilizantes sintéticos (SERRA et al., 2016; LOPES e
ALBUQUERQUE, 2018)

No Brasil, a utilizacdo desses produtos tem origem no periodo de 1960-1970, com a
implantacdo do Programa Nacional de Defensivos Agricolas (PNDA), que vinculava seu
emprego a concessdo de creditos agricolas, no Sistema Nacional de Crédito Rural (SNCR)
(SERRA et al., 2003; LOPES e ALBUQUERQUE, 2018). Considerado o principal consumidor
de pesticida desde a ultima década, o pais consume 20% da produgdo comercializada
mundialmente (BOMBARDI, 2017; STARLING et al., 2019; FERNANDES et al., 2020). Com
relacdo a aplicacdo, segundo a Organizacao das Nac¢des Unidas para Alimentacdo e Agricultura
(FAO, 2021), de 2000 até 2018, o uso de pesticida por hectare aumentou em quase 60% no
Brasil (Figura 1).
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Figura 1 - Pesticidas - uso médio por area de cultivo no Brasil.
Fonte: FAO (2021).

Em termos comerciais, os pesticidas sdo produtos formulados, tendo como componentes
principais os ingredientes ativos (I1A), moléculas que interferem na atividade bioldgica de seres
Vivos sensiveis a elas. Os A sdo misturados a outros compostos quimicos (ingredientes inertes
e adjuvantes), formando assim o produto final. Os pesticidas possuem acao seletiva, agindo
contra um ou alguns seres vivos, que nao necessariamente sdo da mesma espécie. Devido a isso,
podem ser classificados em diversos grupos, de acordo com o organismo-alvo de controle e
seus efeitos a0 meio ambiente: acaricidas, avicidas, bactericidas, fungicidas, herbicidas,
inseticidas, carrapaticidas, entre outros. Dentre esses grupos os trés principais, que representam,
em média, 94,8% do consumo mundial, sdo os inseticidas, fungicidas e herbicidas (TERRA e
PELAEZ, 2008; MELO et al., 2010).

Neste trabalho, sdo empregados dois ingredientes ativos autorizados pela ANVISA no
Brasil, a ametrina (AMT) e o imidacloprido (IMD), comumente utilizados em culturas de café,
cana-de-acucar, algoddo e frutas citricas (ANVISA, 2020). A Tabela 1 apresenta algumas

informacdes sobre esses 1A, cujas estruturas quimicas sao apresentadas na Figura 2.

Tabela 1 - Propriedades dos ingredientes ativos AMT e IMD.

Nome Formula CAS Classe Grupo MMma Classificagdo  Solubilidade®
1A Molecular guimico (g mol-  Toxicologica (mg LY
)
AMT CoH17NsS 834-12-8 Herbicida Triazina 227,33 1l 209
IMD CgHioCINsO, 138261-41-3 Inseticida Neonicotindide 255,66 1l 610

aMassa molar; "Solubilidade em agua a 20 °C. Fonte: ANVISA (2020); PUBCHEM (2020).
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Figura 2 - Férmulas estruturais da (A) ametrina (AMT) e do (B) imidacloprido (IMD).
Fonte: ANVISA (2020).

A AMT (N2-etil-N*-isopropil-6-metiltio-1,3,5-triazina-2,4-diamina) é um herbicida do
grupo quimico triazina. Pesticidas desse grupo sdo extensivamente utilizados no controle de
plantas invasoras, conhecidas como ervas daninhas, além de outras pragas, devido a sua
capacidade de inibir a fotossintese, por meio do blogueio do fluxo de elétrons no fotossistema
I1, interrompendo assim o processo e levando a morte da planta daninha (BOTELHO et al.,
2015; REINL et al., 2015; TARLEY et al., 2017). Presente em 29 produtos formulados cuja
venda € permitida no pais, 4175,55 toneladas desse ingrediente ativo foram vendidas em 2019
(AGROFIT, 2021; IBAMA; 2021).

Por sua vez o IMD (1-(6-cloro-3-piridilmetil)-N-nitroimidazolidina-2-ilideneamina) é
um inseticida neonicotindide, que atua no sistema nervoso central de insetos, onde se liga aos
receptores nicotinicos de acetilcolina (nAChRs), particularmente o subtipo 042, induzindo a
paralisia neuromuscular e, eventualmente, morte (MOHAMED et al., 2009; RODRIGUEZ et
al., 2014; EL-AKAAD et al., 2020). Presente em 36 produtos formulados registrados no Brasil
(AGROFIT, 2021), o IMD ¢é classificado pela USEPA como altamente toxico para
invertebrados aquaticos, além de ter o potencial de contaminar e persistir em aguas superficiais
(STARNER e GOH, 2012).

3.1.2 Vias de entrada e ocorréncia de pesticidas no meio ambiente

O monitoramento de qualidade das aguas é uma das formas existentes para avaliacdo
dos danos causados aos recursos naturais por agdes antropicas (CORADI et al., 2009).
ConcentracOes residuais de pesticida vém sendo detectadas globalmente em &guas naturais,
como rios, lagos, reservatorios de abastecimento e aguas subterraneas (DEBLONDE et al.,
2011; MIRANDA et al., 2019). A presenca desse tipo de poluentes pode acarretar em
dificuldade para assegurar agua de qualidade para a populagdo, uma vez que a maioria das

estacOes de tratamento de 4gua no Brasil ndo possui a tecnologia necessaria para a remocao dos
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mesmos. Essa situacdo é agravada pelo descumprimento as normas de seguranca para
manipulagéo e aplicagcdo (NETO e SARCIENELLI, 2009; MELO et al., 2010).

A entrada dos pesticidas ao meio ambiente, como corpos d’agua, se da por meio do
carreamento de particulas do solo, uso extensivo na agropecudria, lancamento de esgoto sem
prévio tratamento e controle de ervas aquaticas, que envolve aplicagdo direta no meio aquatico
(DORES e FREIRE, 1999; MELO et al., 2010). O carreamento de pesticidas em solo ocorre
por escoamento superficial, em razdo do excesso de agua de chuva ndo absorvida, que escoa
sobre sua superficie, carregando residuos de pesticidas para regides mais baixas, tais como
lengdis fredticos (DORES e FREIRE, 1999).

Com relacéo a frequéncia de pesticidas no ambiente, essa se relaciona ao revelo e tipo
de cobertura vegetal, quantidade de precipitacdo versus taxa de infiltracdo da agua no solo,
propriedades fisico-quimicas do solo e do pesticida e a taxa de aplicacdo (MELO et al., 2010).
Esses fatores sdo agravados pela forma mais intensiva de agricultura adotada no pais, em que
se tem a ocupacdo de extensas areas de monocultura, com altas taxas de produtividade por
hectare com regimes intensos de adubacdo e irrigacdo, resultando na reducdo de cobertura
vegetal e, consequentemente, desequilibrando os ciclos biogeoguimicos e condi¢des climaticas
(KHATRI E TYAGU, 2014; CARNEIRO et al., 2015).

Além disso, os residuos das embalagens descartadas de forma irregular e/ou deixadas
de forma incorreta em aterros e lixdes podem contaminar os solos pela acdo da chuva, podendo
ser carreados para aguas superficiais e subterraneas (CARNEIRO et al., 2015). Todavia, ainda
que a devolucdo de embalagens usadas pelos usuarios para os estabelecimentos comerciais seja
obrigato6ria, como também o recolhimento e destinacdo das embalagens vazias por parte das
indUstrias, ainda ha disposicdo inadequada das mesmas contendo residuos de pesticidas
(PERES et al., 2003; NASCIMENTO e MELNYK, 2016). A Figura 3 ilustra as formas de

entrada dos pesticidas no meio ambiente.
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Figura 3 - Vias de entrada de pesticidas no meio ambiente.
Fonte: CARVALHO (2013).

A presenca de IMD em aguas naturais foi relatada em regides maritimas e em aguas
superficiais em paises como Canada e Holanda, na faixa de concentragéo de 2-193 ng L™* (VAN
DIK, 2013; LALONDE e GARRON, 2020). A AMT, por sua vez, foi detectada em rios que
vao em direcdo a regides maritimas situadas préximas a barreiras de corais na Australia, em
concentragdo entre 0,11-2,3 ng Lt (MITCHELL et al., 2005; KENNEDY et al., 2012).

Com relacdo a presenca desses pesticidas no Brasil, a Tabela 2 apresenta um compilado
de alguns resultados, com concentragdes na faixa 0,03 ug L™t a 72 ng L™t para a AMT e 8,1 ng
L'a 0,9 mg L para o IMD. Embora presentes em matrizes aquosas em concentragdes muito
baixas para causar efeitos agudos, muitos pesticidas sdo introduzidos continuamente no
ambiente, de modo que ndo precisam apresentar carater persistente para gerar efeitos cronicos
adversos a organismos aquaticos e a salude humana. Soma-se a isto o fato de que qualquer
contaminagdo em um sistema hidrico pode resultar em contaminacdo distante das areas em que
foram originalmente aplicados, devido as caracteristicas fisico-quimicas dos compostos e da
velocidade de escoamento de rios (DELLAMATRICE e MONTEIRO, 2014)
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Tabela 2 - Ocorréncia de AMT e IMD em &guas fluviais no Brasil.

Matriz Faixa de concentracio Referéncia
Rio Pardo-SP AMT: 0,21-0,27 pg L* Machado et al. (2016)
Rio Poxim-SE AMT: 0,03-0,5 ug L Britto et al. (2012)
Rio Dourados-MS IMD: 20,6-30,1 ng L™
Sposito et al. (2018)
Rio Brilhante-MS IMD: 16,3-53,5ng L™
Rio Mogi-Guagu-SP AMT: 5,6-72 ng L
. . AMT: 11-28 ng L
Rio Sdo Domingos-SP IMD: 15-94 ng L Acayaba (2017)
. AMT: 15-50 ng L
Rio Turvo-SP IMD: 13-57 ng Lt
Rio Sapucai-SP IMD: 8,1-18 ng L*!
Rio Corumbatai-SP AMT: 0,27-0,29 pg L™ Monteiro et al. (2014)
Rio Corumbatai-SP AMT: 5,29-12,60 pg L* Monteiro et al. (2008)
Bacia do Tijunqueiro-GO IMD: 107-123 ng L Rocha et al. (2015)
Rio do Carmo-RN IMD: 0,6-0,9 mg L*

Souza e Silva (2016)

Microbacia hidrogréfica ) i 4 .
de Agudo - RS IMD: 0,38-2,18 ug L Bortouluzzi et al. (2006)

3.1.3 Toxicidade dos pesticidas

Conforme proposto pela Organizagdo Mundial da Satide (OMS), e seguido também pelo
Brasil por meio da Lei 7.802, os pesticidas séo classificados em funcéo da toxicidade dos seus
ingredientes ativos (1A), como indicado na Tabela 3 (WHO, 2009; MELO, 2010).

Tabela 3 - Classificacao toxicologica dos pesticidas.

Classe toxicolégica Toxicidade DLso CIaSS|f|cc:rgao por
I Extremamente téxico <5mg kg Vermelha
I Altamente toxico entre 5 e 50 mg kg* Amarela
1l Medianamente toxico entre 50 e 5000 mg kg Azul
v Pouco téxico entre 500 e 5000 mg kg* Verde
- Muito pouco téxico acima de 5000 mg kg™* -

Fonte: NASCIMENTO e MELNYK (2016); PERES et al. (2003).
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A classificacéo foi elaborada a partir de testes que estabeleceram a dosagem letal de
50% (DLso), que é a quantidade de substancia necessaria para provocar a morte de 50% dos
organismos-teste, de acordo com a forma de exposicdo (via oral, dérmica ou respiratoria). A
dose letal para cada organismo-teste depende da concentracdo do IA em seu corpo, sendo
expressa em miligrama da substancia por quilograma da massa corporal. Dessa forma, quanto
menor o valor de DLsp, maior sera a toxicidade e maior serd o risco oferecido ao meio ambiente
e a saude dos seres humanos (PERES et al., 2003; MELO et al., 2010; BRAIBANTE e ZAPPE,
2012).

A avaliacgéo e coleta de dados dos casos por ingestao por pesticidas sdo complexas, visto
que geralmente ndo sdo relatados ou acarretam problemas a salde humana, identificados
somente apds algum tempo de exposicdo. Apesar da falta de registros, os pesticidas podem
interferir na satde humana se utilizados de maneira inadequada, como em suas aplicacdes e
pulverizacdo, ou por meio do consumo de frutas e 4gua contaminada (FERNANDES et al.,
2012; OLIVEIRA, 2013; BOMBARDI, 2017). Dentre os possiveis danos a salide humana
destaca-se a possibilidade de depreciacdo do sistema nervoso central, desregulacdo enddcrina e
aumento do risco de desenvolver doencas como cancer e anemia (NETO e SARCINELLI, 2009;
GILSON et al., 2020).

Segundo Bombardi (2017), foram reportadas 25 mil intoxicagdes por pesticidas no
Brasil, entre os anos de 2007 a 2014, o que significa uma média de 3125 casos por ano. Todavia,
estima-se que para cada caso reportado, existem outros 50 nao notificados.

O IMD, cuja toxicidade é classificada como classe I1l, € um dos IA mais utilizados no
Brasil e no mundo, devido a sua larga escala de acédo e sua alta solubilidade (Tabela 1). Dessa
forma, possui alto potencial para contaminar aguas subterraneas e superficiais, 0 que motiva
estudos quanto a seus efeitos tdxicos ao meio ambiente e aos seres vivos (WHO, 2009;
BARLETT etal., 2019).

Américo-Pinheiro (2015) investigou os impactos causados a fauna aquética pelo
inseticida. Foram realizados testes com diferentes tipos de peixes que resultaram em
mortalidade de 33,3% dos animais, expostos a concentragdo de 28,1 mg L™ de IMD durante
cinco dias. Devido a sua baixa seletividade, o pesticida é capaz ainda de causar danos em
polinizadores, como as abelhas, afetando sua atividade locomotora ou até mesmo ocasionando
morte desses animais (KIM et al., 2017; MOREIRA et al., 2017).

No que se refere aos efeitos do IMD nos seres humanos, Costa et al. (2009) avaliaram
que o produto comercial, por ser co-formulado, pode ter sua biodisponibilidade e perfil

toxicoldgico modificados. Essa modificacdo leva a uma maior probabilidade de fragmentagéo
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do DNA e a ocorréncia de aberragdes cromossdmicas, devido a exposi¢cdo por tempo
prolongado. Guo et al. (2018) também avaliaram os danos causados a exposi¢do prolongada ao
IMD, em concentragdo a partir de 0,1 pg L, concluindo que o inseticida pode provocar
mutacdes genéticas.

Por sua vez, a AMT por apresentar solubilidade razodvel em agua (Tabela 1), é
comumente encontrada em &guas superficiais e subterrdneas, uma vez que dificilmente é
adsorvida ao solo. Como esse composto € caracterizado por ser moderadamente toxico aos
peixes, altamente toXico aos crustaceos e moderadamente a altamente toxico aos moluscos, a
sua presenca em ambientes aquaticos torna-se alarmante. Ademais, a AMT apresenta potencial
para se acumular nos sedimentos e na biota aquatica (ARMAS et al., 2007; USGD, 2010).
Santos et al., (2015) constataram, por meio de estudos realizados em ratos Wistar, danos ao
DNA de eritrécitos da medula 6ssea, devido a exposicao crénica a AMT, em concentragdes

entre 15 e 30 mg kg™

3.2 Destino ambiental fotoquimico de poluentes

A persisténcia de compostos no meio ambiente depende, entre outros fatores, da cinética
de transformacdo oriunda de processo bidticos e abioticos (hidrélise, fotdlise, volatilizagdo,
complexacdo, oxidacdo, diluicdo, sor¢cdo, biodegradacdo ou acumulacdo). Em aguas naturais, a
degradacdo fotoquimica mediada pela radiacdo solar desempenha um papel importante na
destinacao de poluentes emergentes, como os pesticidas (PARIZI et al., 2018; STARLING et
al., 2019).

Em muitos casos, 0s processos abidticos fotoinduzidos constituem a principal via de
remocdo de poluentes emergentes em corpos d’agua. Esses processos ocorrem pela absor¢ao
de radiacdo UV-visivel pelos poluentes, resultando em sua degradacdo, processo conhecido
como fotdlise direta. Podem ocorrer também pela fotolise indireta, segundo a qual espécies
quimicas inorganicas e organicas presentes em aguas naturais sdo percursoras de espécies que
protagonizam a oxidacgao dos poluentes, a partir da absor¢éo de radiagcdo UV-visivel (LESTER
etal., 2013).

A fotolise direta é o processo em que ocorre a absor¢do da luz solar pelo composto, 0
que resulta na clivagem ou rearranjo de ligages quimicas em suas moléculas (REMUCAL,
2014; VIONE et al., 2015). A interacdo da radiagdo com a matéria, por absor¢éo, envolve
orbitais atdbmicos ou moleculares, promovendo elétrons para estados eletronicamente excitados.

Tais estados possuem maior energia e podem desativar para o estado fundamental da molécula
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por meio de processos fisicos (fluorescéncia, fosforescéncia ou desativagdo ndo-radiativa) ou
sofrer reagOes fotoquimicas (OPPENLANDER, 2003; PARSONS, 2005). As EquacOesl-4

mostram o conjunto de rea¢des quimicas envolvendo o estado excitado:

AB + hv - AB” (D)
AB* = (A" ...B")cqge > A"+ 'B @)
(A" ...B")cqge = AB 3)
AB* = (A" ...B")cqge > A* + B~ 4)

Pela absorcéo de radiagdo UV-visivel, sdo gerados estados excitados, AB* (Equagdo 1).
A quebra homolitica de ligagdes quimicas é a etapa predominante da reacdo (Equacéo 2), que
ocorre seguida do aprisionamento por moléculas do solvente (solvent cage). Reacdes de
oxidacdo/reducdo podem ocorrer quando os radicais escapam do involucro de solvente, também
com recombinacdo dos radicais primarios (Equacdo 3). Cisdes heteroliticas também podem ser
observadas (Equacdo 4) (PARSONS, 2005).

A fotodlise direta sob luz solar s6 é eficiente quando o espectro de absorcdo do
contaminante se sobrepde ao espectro de emissdo solar, ou seja, essa via s6 é importante para
compostos que absorvem luz no espectro solar (A > 290 nm) (SCHWARZENBACH et al.,
2003; LESTER et al., 2013; REMUCAL, 2014). Nesse processo, a degradagdo do contaminante
(-rp) dependera do rendimento quéntico (®(L)), que deve ser razoavelmente elevado, conforme
apresentado na Equacgéo 5, em que la(A) é a taxa de absorgédo de luz pelo poluente P (PARSONS,
2005; REMUCAL, 2014).

—1p (mol L7 s71)

CDO\) = la(A)(mol L=1s71) (5)

A fotodegradacdo de contaminantes, como ja mencionado anteriormente, também pode
ocorrer pela reacdo com espécies reativas foto-induzidas (RPS), como radicais hidroxila (HO®),
oxigénio singlete (!O2) e estados triplete da matéria organica cromoférica dissolvida
(3CDOM"). Essas espécies sdo geradas pela absorcdo de luz por espécies quimicas presentes
em corpos d’agua, como a matéria organica dissolvida cromofdrica (CDOM) e reagdes que
envolvem ions, como nitrito (NO2") e nitrato (NOs™). A presenca desses ions em aguas
superficiais advém da conversdo bioquimica do nitrogénio amoniacal (NHs), oriundo da

degradacédo de compostos organicos e inorganicos, reducéo do N2 por bactérias e trocas gasosas
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com a atmosfera (GANDELHA, 2005). Acrescenta-se ainda que a utilizacdo de fertilizantes
nitrogenados pode contribuir para 0 aumento da concentracdo de nitrato, que nem sempre sera
assimilado pelo ciclo do nitrogénio, podendo causar a eutrofizacdo de corpos d’agua (LEE et
al., 2020; COSTA et al., 2016). As RPS atacam 0s compostos organicos por meio de reacoes
de oxidagdo (MOMPELAT, 2009; VIONE et al., 2010; SILVA et al., 2015).

O radical hidroxila (HO®) (E° = 2,80V EPH) (OPPENLANDER, 2003) é considerado a
espécie reativa com maior capacidade oxidante, é formado principalmente pela fotolise de
nitrito e nitrato (Equacdes 6-10); e a partir da irradiacdo de CDOM (VIONE et al., 2010). As
concentracOes de radicais HO® em aguas superficiais sdo da ordem de 10" a 10 mol L*
(COOPER, 1988; DELL’ARCIPRETE et al., 2009).

NO3 + hv - NO7 + 1/, 0, (6)
NO; + hv - NO;* - ‘NO + 0°~ (7
NO3; + hv - NO3* - °"NO, + 0"~ (8)
0~ + H,0 »> HO® + OH~ (9)
2NO, + H,0 - NO; + NO3 + 2H™ (10)

Ressalta-se que a determinacdo de radicais hidroxila em aguas naturais traz dificuldades,
devido a alta reatividade desses radicais, sendo também dificil a quantificacdo de HO® formado
a partir da CDOM, porque a matéria organica ndo é uma espécie quimica com composi¢ado
definida e sua composicdo € variavel em diferentes corpos d’agua (SCHWARZENBACH et
al., 2003; VIONE et al., 2010). Dessa forma, 0 mecanismo exato da formacdo de HO® ainda
ndo é completamente compreendido, contudo, é sabido que pode envolver oxidacdo da dgua
por estados excitados triplete da CDOM (Equagdes 11 e 12) (VIONE et al., 2010):

CDOM + hv - 3CDOM* (11)
3CDOM* + H,0 - CDOM* — H* + HO® (12)

No que diz respeito ao oxigénio singlete (102), esse é formado majoritariamente pela
transferéncia de energia entre estados excitados triplete da matéria organica e oxigénio (302)
(Equacdes 13 e 14). Devido a isso, as concentragfes no estado estacionario proximas a
superficie dos corpos d’agua sdo proporcionais a concentracdo de CDOM, com valores de
ordem de 10** a 103 mol L'* (SCHWARZENBACH et al., 2003; CAWLEY et al. 2015).
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3cboM* + 30, -» CDOM + ‘0, (13)
0, + H,0 » 30, + H,0 + calor (14)

Estados excitados triplete da matéria organica cromoférica (CDOM®) sdo formados a
partir da absorcdo de luz pela matéria organica cromoforica dissolvida (Equacdo 11). Tal
espécie possui capacidade de oxidar contaminantes aquaticos, interagindo com O dissolvido,
por meio de mecanismos de transferéncia de energia (Equacdo 13) (SCHWARZENBACH et
al., 2003; LESTER et al., 2013). Igualmente as outras espécies reativas, a concentracdo de
3CDOM* depende da concentracdo de matéria organica presente na matriz aquosa, que é um
balango entre sua taxa de formacao e taxa de consumo por processos naturais. As concentracoes
de estado estacionario normalmente encontradas sdo da ordem de 10" a 10°*® mol L (ZENG
e ARNOLD, 2013; MARCHISIO et al., 2015).

A degradacao fotoquimica de pesticidas em solucéo sintética e/ou aguas superficiais em
condi¢Ges ambientalmente relevantes vem sendo alvo de estudos. Carena et al. (2020)
estudaram a fotodegradacdo do herbicida bentazona (BNTZ), por meio da irradiagdo de
solugdes do poluente preparadas com amostras de agua de lagos e de um campo de arroz da
regido do Piedmont, na Italia. Os autores concluiram que em pH 7 a fotolise direta foi o principal
mecanismo de degradacdo do BNTZ, evidenciando que mesmo a presenca de matéria organica
dissolvida (DOM) e de outros compostos ndo induziu a fotodegradacao indireta do herbicida.

Torrents et al. (1997) avaliaram a fotodegradacdo de outro herbicida, a atrazina (ATZ)
(30 uM), em experimentos conduzidos com luz solar simulada na presenca de nitrato (0-800
umol L), como fonte geradora de HO®. Paraa ATZ, diferentemente do BNTZ, a fotélise direta
ndo impactou a concentracdo do herbicida, sendo a presenca de nitrato a principal promotora
de degradacao da ATZ em aguas superficiais. Além disso, 0s autores concluiram que a presenca
de acidos htimicos (0-4,2 mg L) ndo s6 aumentou a taxa da fotélise, como também indicou
aumento da concentracdo de HO® e do processo de degradacdo por meio desse radical.

Por sua vez, Silva et al. (2015) avaliaram o comportamento fotoquimico em sistemas
aquosos da amicarbazona (AMZ), herbicida substituto da ATZ, por meio de experimentos para
obtencdo das constantes cinéticas da degradacdo da AMZ pelas RPS. Os autores mostraram que
a principal via que leva a degradacdo da AMZ sdo as reagdes com radicais hidroxila.

Carena et al. (2017) estudaram a comportamento fotoquimico de outro herbicida, o
propanil (PRP). Para tal realizaram experimentos na concentragdo inicial de 20 pmol L em
agua ultrapura. Para o estudo da reacdo entre 0 PRP e 0 HO® e da fotdlise direta, foi utilizado
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nitrato como fonte da RPS e o experimento foi irradiado por uma lampada 20 W Philips TLO1
lamp, (méximo 313 nm) e 4.1+ 0.1 W m 2 UV. Ja para a obtencéo da reagdo do PRP e 3CDOM*
foi utilizado uma lampada UVA (Philips TL-D 18W e comprimento de onda maximo de 368
nm) e AQ2S como fonte da RPS. Por fim, utilizando uma lampada Philips TLD (18W e 545
nm) e rosa bengala como fonte da espécie reativa, estudaram a reagdo do pesticida com 0. Os
autores observaram que as reacOes com O oxigénio singles ndo representaram uma via
significativa de degradacdo do composto enquanto em aguas superficiais. Os resultados das
constantes encontradas estdo apresentados na Tabela 4.

No que se refere aos inseticidas, Dell’ Arciprete et al. (2010) estudaram a cinética e 0s
mecanismos de reacdo do tiacloprido e do acetamiprido com o oxigénio singlete e o estado
triplete do rosa bengala. As constantes cinéticas de segunda-ordem das reacGes foram
determinadas através de experimentos de flash-fotolise, avaliando-se o decaimento da
concentracdo das espécies reativas e dos pesticidas em 620 nm. Segundo 0s autores, como a
concentragéo no estado estacionario encontrada para o O foi da ordem de 102 e 10° mol L,
0 tempo de meia-vida dos contaminantes-alvo por meio das reacbes com essa espécie
normalmente varia entre 7 horas e 21 dias. O trabalho ainda pontua que os dados de Kp.3re= S840
importantes pois podem representar 0 comportamento dos pesticidas na presenta de 3CDOM?*,

Por sua vez, Derbalah et al. (2020) investigaram a influéncia do 'O, e do HO® na
degradacéo de dois inseticidas do grupo carbamato, o carbaril e 0 metomil. Para isso, foram
realizados experimentos de competicdo cinética para obtencdo de kpno. € monitoramento da
taxa de degradagdo dos inseticidas enquanto os mesmos reagiam com O, fotogerado, usando
rosa bengala. Segundos os dados apresentados, a fotolise indireta na presenca de HO'
representou 63% e 62%, quanto que 1O, resultou em 26% e 30% do decaimento da concentracio
do metomil e carbaril, respectivamente. Similar aos outros trabalhos, as rea¢cGes com o0 oxigénio
singlete ndo representaram a principal via de degradacdo dos poluentes estudados em aguas
superficiais.

A Tabela 4 apresenta um compilado dos estudos mencionados anteriormente que

apresentaram os valores das constantes cinéticas das reacdes entre pesticidas diversos com RPS.
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Tabela 4 - Constantes cinéticas de segunda-ordem das reac6es entre pesticidas (P) com as
RPS e rendimentos quéanticos de fotdlise direta.

@ (mol

1l 1ol . 1l ANci
Composto kp.Ho. (L mol™ s?) kp.102 (L mol™ st kpscoom+ (L mol™ st Einstein'!) Referéncia
Herbicida

Propanil (7,0 £0,5) x 10° (7,1 +1,8) x 10* (5,0 +1,1) x 108 0,16 + 0,03 Car(ezfg)al % al.
Carena et al.
9 7 8 -4
Bentazone 5,7 x 10 3,1x10 9,7x10 4,4 x 10 (2020)
. Silva et al.
10
Amicarbazona 2,05 X 10 (2015)
Inseticida
Tiacloprido - (3,9 +1) x10’ (1,5+1) x108 - Dell’ Arciprete et
Acetamiprido - (1,3 +1) x10° (3,6 1) x107 - al. (2010)
Carbaril (14.8 £ 0.64) x 10° (2.98 £ 0.10) x10° - - Derbalah et al.
Metomil (4.68 £ 0.52) x 10° <10 - - (2020)

Em relacdo aos pesticidas selecionados no presente trabalho, Rebelo et al. (2007)
estudaram a fotodegradacdo da ametrina (AMT) em solucdo aquosa, na presenca de porfirinas
(TPPS e TDCPPS) (4,3 % 10 mol L) como sensibilizadores. Degradacdes de 65% e 45% da
AMT foram encontradas apds irradiacdo por 120 horas, empregando TPPS e TDCPPS,
respetivamente. Para avaliar a contribuicdo do oxigénio singlete na fotodegradacéo da ametrina,
foram realizados também experimentos na presenca de NaNs (4,3 X 10% mol L?) como
sequestrador de 1O,. Os resultados obtidos mostraram que a adicdo resultou em aumento de
17% na degradacdo da ametrina, concluindo-se que a reacdo com oxigénio singlete ndao é
relevante para fotodegradacao do herbicida.

Armbrust (2000) investigou a contribuicdo de radicais hidroxila na degradacdo de
catorze pesticidas, incluindo o imidacloprido (IMD) em meio aquoso, através do método de
competicdo cinética, utilizando H202 (0,5; 1; 3; 5; 10 ou 20 mmol L) como fonte geradora de
HO* e acetofenona como composto de referéncia (0,02 mmol L1). O autor relatou que radicais
HO*® podem ter papel importante na degradacdo do IMD, sendo este o pesticida que apresentou
maior constante de taxa de degradacio (Kimp,nos = 3,6 X 10%° L mol™ h').

Por fim, Kurwadkar et al. (2016) investigaram a cinética de fotodegradacédo do IMD e
de outros dois inseticidas em agua. Sob luz solar natural (UV 12,67 mW cm, na faixa de
comprimento de onda 280-400 nm) os autores observaram reducdo de 39% da concentragéo de

IMD, com constante de primeira ordem da fotélise direta de 0,3 h.
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3.3 Persisténcia fotoquimica ambiental de poluentes de preocupagdo emergente em aguas
superficiais - modelo matemético APEX

A persisténcia fotoquimica de poluentes em aguas superficiais (rios, lagos e até mesmo
reservatorios de abastecimento) pode ser simulada por meio de modelos cinéticos para obtencédo
dos tempos de meia-vida (t12). O t1» depende das constantes da hidrdlise (podendo muitas vezes
ser desconsiderada em funcdo dos compostos ndo hidrolisarem ou a mesma ser muito lenta); da
taxa de biodegradacéo (ks), que depende da biodegradabilidade dos poluentes, bem como da
composi¢do microbiana do corpo d’agua; e da fotodegradacdo, que inclui 0s mecanismos de
fotdlise direta (Kpireta)) € indireta (Ke(ndireta)). Dessa forma, os valores de ti> podem ser
calculados pela equacdo abaixo (SINKKONEN e PAASIVIRTA, 2000):

In2
t1 /2 = - .
[(kP(direta)+ kP(indireta)+ kB]

(15)

Desse modo percebe-se que para o entendimento da persisténcia de poluentes em aguas
superficiais € imprescindivel o conhecimento de sua fotodegradacéo. Por esse motivo passa a
ser necessario conhecer a fotoquimica desses compostos em ecossistemas naturais, pois a
fotorreatividade dos poluentes pode variar amplamente em funcdo das concentracdes de
espécies quimicas presentes no meio e da radiacdo solar. Modelos matematicos vém sendo uma
maneira de atingir tal objetivo (BODRATO e VIONE, 2014).

O modelo APEX (Aqueous Photochemistry of Environmentally-Occurring Xenobiotics)
vem sendo utilizado pela comunidade cientifica para realizacdo de simula¢fes matematicas
relacionadas a persisténcia fotoquimica de poluentes de interesse emergente. Desenvolvido por
pesquisadores da Universidade de Torino (Italia) (VIONE, 2020), o modelo considera 0s
principais processos fotoquimicos que ocorrem em aguas superficiais (fotolise direta e reacdes
com as RPS) em funcdo das caracteristicas ambientais e da reatividade do substrato-alvo. Essas
simulagfes sdo feitas por meio do célculo das constantes de pseudo primeira-ordem de
degradacéo dos poluentes e os tempos de meia-vida correspondentes.

Tais calculos séo feitos com base na composicdo da agua (concentracbes de carbono
organico dissolvido e de diferentes espécies quimicas inorganicas, tais como NO3", NOy", COs>
e profundidade do corpo d’agua. Com relagdo as RPS, o modelo considera a geragdo de HO® a
partir da absorcdo de luz por nitrito, nitrato e CDOM. Ja a formacdo de 3CDOM” e 'O, é
consequéncia da irradiagdo de CDOM. Reac0es de sequestro das RPS também séo levadas em
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consideracéo, resumidas no conjunto das Equacgdes 16-26:

NO3 + hv+H* - *NO,+ HO* (16)
NO; + hv+ H* —» NO + HO® (17)
CDOM + hv - HO® (18)
CDOM + hv —» *CDOM* - 3CDOM* (19)
3cboM* + 30, -» CDOM + ‘0, (20)
HO* + HCO3~ - H,0 + CO3~ (21)
HO* + C05"~ - OH™ + €03~ (22)
3CDOM* + C02~ - CDOM + CO3~ (23)
HO® + DOM - Produtos (24)
CO3~ + DOM - Produtos (25)
'0, + H,0 - 0, + H,0 (26)

As informacOes experimentais necessarias para uso do modelo cinético APEX sdo o
rendimento quantico da fotolise direta sob luz solar e as constantes cinéticas de segunda ordem
das reacdes entre os poluentes e as RPS.

Uma vez que a modelagem de aguas superficiais é complexa, devido a diversidade de
ambientes naturais existentes, algumas consideracdes e simplificagdes foram levadas em conta
durante o desenvolvimento do modelo APEX. Dentre essas, pode-se citar o calculo do tempo
de meia-vida, que é feito considerando um dia ensolarado de verdo, correspondendo a 10 horas
continuas de irradiacdo a 22 W m de irradiancia. Por conta disso 0 modelo usa uma unidade
de tempo padronizada, o dia ensolarado de verdo (SSD), correspondente a uma latitude média
(45°) (BODRATO e VIONE, 2014). Com relacdo as limitacGes, pontuam-se a evaporacdo da
agua e a precipitacdo atmosférica, que nao sdo considerados no modelo (VIONE, 2020).

O modelo vem sendo usado para melhor compreender a degradacdo de diversos
poluentes em aguas superficiais expostas a luz solar. Lastre-Acosta et al. (2021) avaliaram a
degradacéo de antibioticos do grupo sulfonamida em aguas superficiais brasileiras. J& Wang et
al. (2020) avaliaram a fotodegradacgdo de diversos poluentes emergentes, dentre eles cafeina e
o farmaco carbamazepina, em uma lagoa de um sistema de tratamento de esgoto da Australia.
Por sua vez, Kohn et al. (2016) adaptaram o modelo para estudar a persisténcia de virus
(colifagos MS2 e $X174) em uma lagoa de estabilizacdo e em aguas superficiais.

Pesticidas também ja tiveram sua persisténcia simulada por meio do modelo APEX.
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Carena et al. (2020) avaliaram a degradacgdo do herbicida bentazon, utilizando as carateristicas
de lagos da regido de Piedmont, na Italia. Os autores verificaram que a fotolise direta
desempenha o papel principal na fotodegradacdo do pesticida, cujo tempo de meia-vida foi
estimado entre 5-15 dias, dependendo da profundidade (1,5-3 m). Ainda Carena e Vione (2018)
realizaram a modelagem fotoquimica do imazetapir em um campo de arroz no inicio da estacéo
de cultivo (maio); segundo as simulaces, a degradacdo mediada pela fotolise direta e as reaces
com radicais HO® resultam em tempos de meia-vida variando entre 8 e 11 dias.

A degradacdo do antioxidante etoxiquina, usando com conservante de alimentos e
pesticida, foi estudado por Bintou et al. (2015). No trabalho foram obtidos a taxa de degradacéo
da fotdlise direta em condigdes ambientais e também o rendimento quantico de fotolise direta
do composto. Esses valores foram utilizados nas simulacdes para diferentes cenarios em aguas
superficiais (DOC: 0-14 mg L; profundidade 0-3 m; [NO2] = 0-5 x 10 mol L™). Para esse
composto o tempo de meia-vida variou de 4 minutos (em baixas concentracfes de CDOM) a
25 min (em profundidade 3 m e alta concentracdo de CDOM).

Por sua vez, Silva et al. (2015) estimaram os tempos de meia-vida para a amicarbazona,
considerado o intervalo de valores das concentracdes de nitrito, nitrato e CDOM normalmente
encontrados em corpo d’agua do Brasil. Os autores verificaram que a degradacao do herbicida
¢ favorecida em corpos d’4gua rasos e em baixas concentracdes de CDOM, com tempo de meia-
vida variando entre 1 dia até 2 meses.

Finalmente, Vione (2014) avaliou a persisténcia fotoquimica do cicloxidime, por meio
de dados da fotorreatividade do pesticida informados na literatura. Para tal, considerou-se o
intervalo de 0-14 mg L™* de matéria organica dissolvida e profundidade entre 0-10 m. Segundo
0 autor, no verdo e em latitudes médias, o tempo de meia-vida pode variar de menos de um dia
até 1-2 meses, dependendo das caracteristicas quimicas e da profundidade do corpo d’agua.

Os estudos que tiveram seus resultados apresentados em tempos de meia-vida estdo

apresentados na Tabela 5.
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Tabela 5 - Tempos de meia-vida calculados por meio de simulag@es utilizando o modelo

APEX.
Pesticida Matriz Referéncia
Sulfonamida Aguas superficiais Lastre-Acosta et
brasileiras al. (2021)
. Lagos (Piedmont, Carenaet al.
Bentazon (herbicida) Itélia) (2020)
Imazetapir (herbicida) Campo de arroz Care&%ig{ lone
Etoxiquina (antioxidante usado como pH 2,7 -8 e DOM Bintou et al.
conservante de alimentos e pesticida) (0-40 mg LY (2015)
Amicarbazona (Herbicida) Corpos d’4gua 1dia — 2 meses Silva et al. (2015)
brasileiros

Cicloxidime (herbicida)

DOM (GmgLYe
profundidade 5 m

Variando de menos de
um dia a 1-2 meses

Vione (2014)

Considerando que hé na literatura cientifica poucos trabalhos sobre a persisténcia

fotoquimica dos pesticidas selecionados em &guas naturais, constitui o objetivo deste trabalho

0 estudo da degradacao fotoquimica mediada por radiacao solar considerando as caracteristicas

do rio Paranapanema, combinando resultados experimentais e simulagdes matematicas.
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4 MATERIAIS E METODOS

4.1 Reagentes

Os reagentes utilizados neste trabalho, bem como sua pureza e procedéncia sao descritos

na Tabela 6.
Tabela 6 - Compostos empregados neste trabalho.
Composto Pureza Procedéncia
2,4,6-trimetilfenol (TMP) 97% Sigma-Aldrich
Acetonitrila HPLC Merck
Acido 4-benzoilbenzoéico (CBBP) 99% Sigma-Aldrich
Acido acético 80% v/v Scharlau
Acido cloridrico (HCI) 37% viv Vetec
Acido para-clorobenzdico (nCBA) 99% Sigma-Aldrich
Acido sulfarico (H,SOq) 95-97% Sigma-Aldrich
Alcool furfurilico (FFA) 98% Sigma-Aldrich
Ametrina (AMT) G.A. Sigma-Aldrich
Antraquinona-2-sulfonato (AQ2S) 97% Sigma-Aldrich
Azul de metileno 96% Labsynth
Hidroxido de sédio (NaOH) 99% Sigma-Aldrich
Imidacloprido (IMD) G.A. Sigma-Aldrich
Metanol HPLC Merck
Peroxido de hidrogénio (H20,) 30% wiv Panreac
Sal de s6dio de &cido humico (AHA) - Sigma-Aldrich
Matéria organica natural isolada do rio Suwannee i Sociedade Internacional de Substancias
(SRNOM) Hlmicas (nimero de catalogo: 1R101N)

Todas as solug¢des foram preparadas com agua deionizada (18,2 MQ cm), obtida a partir
de um sistema Milli-Q® Direct-Q system (Merck Millipore). Para o ajuste do pH inicial foram
utilizadas solugdes de NaOH (0,1 mol L) e H2SO4 (0,1 mol L™). O pH foi ajustado ao valor
inicial desejado, mas ndo foi monitorado no decorrer do experimento.

Além disso, as solugdes de AHA e SRNOM foram preparados em tampé&o de fosfato
(NazHPO4 e NaH2PO4) (10 mmol L, pH 7,1).

4.2 Equipamentos e procedimentos

4.2.1 Métodos analiticos

As concentracdes de IMD, AMT, pCBA, FFA e TMP foram determinadas por meio de
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cromatografia liquida em um cromatdgrafo Shimadzu (UFLC, LC 20AD), equipado com um
detector UV-visivel (SPD 20A), uma coluna C18 (Luna 5u C18, 250 mm x 4,60 mm, tamanho
de particula de 5 pm, Phenomenex) e uma coluna C18 (Wakosil®, 250 mm x 4,6 mm; 5 um,

SGE). Os métodos analiticos sdo apresentados na Tabela 7.

Tabela 7 - Métodos analiticos empregados (HPLC).

Comprimento
de onda (nm)

Composto Fase movel Composicao da fase movel Referéncias

0-3 min: 50% B; 3-12 min: 50%

(A)HO (B)  B;12-14 min: 80% B; 14-18 Adaptado de Li et

IMD o . 270 al. (2019), Ying e
acetonitrila min: 50% B
(gra dienftje) Kookana (2011)
0-3 min: 50% B; 3-12 min: 50% Adaptado de Li et
AMT (A) H20 (B) B; 12-14 min: 80% B; 14-18 222 al. (2019), Ying e
acetonitrila min: 50% B Kookana (2011),
(gradiente) Xu et al. (2009)
(A) H0 +
EFA acido acético 70% de A/30% de B 219 Mostfa e Rosario-
1% (isocratico) Ortiz et al. (2013)
(B) metanol
(A) H0 +
ACt At 0, 0,
0CBA acido ectico 50 A’(?fo';/;?cé’)de B 234 Fabbri et al. (2015)
(B) metanol
0,
TMP (Q:)i d%zg)c;i%:? 50% de A/50% de B 290 Lastre-acosta et al.
(isocrético) (2018)

(B) acetonitrila

Em todos os casos, a temperatura, 0 volume injetado e a vazdo da fase movel foram

iguais a 40 °C, 100 uL e 1 mL min, respectivamente.

4.2.2 Teste de hidrolise

Avaliou-se a hidrolise dos pesticidas, de modo a entender o comportamento destes na
auséncia de luz. Foram preparadas solugdes (10 mg L) com pH inicial ajustado em 7,0 e
dispostas em quatro erlenmeyers de 50 mL de cor &mbar. As solucGes foram agitadas a 100 rpm
e temperatura de 24 °C em uma incubadora, durante 72 horas. Aliquotas foram retiradas em
diferentes tempos (0; 2; 5; 24; 48; 72 h) para o IMD e (0; 4; 6; 24; 48; 72 h) para a AMT, e

analisadas por meio de cromatografia liquida.

4.2.3 Coeficiente de absorgao molar

De maneira a compreender a forma como os pesticidas absorvem radiagéo UV-vis, 0s
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coeficientes de absor¢cdo molar em fun¢do do comprimento de onda (&) foram determinados
conforme a Lei de Beer-Lambert-Bouguer, a partir dos coeficientes angulares das curvas de
absorbéancia em funcéo da concentracdo, para cada comprimento de onda A.

Para tanto, foi empregado um espectrofotémetro Varian Cary 100 Bio, equipado com
uma cubeta de quartzo com caminho éptico de 1 cm. A partir de solugdes estoque, prepararam-
se quatro dilui¢bes (0,5; 5; 10; 15 mg L) para o IMD e (1; 2; 10; 15 mgL™) para a AMT.
Posteriormente, foi realizada a varredura da absorbéancia de cada uma das cinco solugdes no
intervalo 190-800 nm.

4.2.4 Experimentos de fotodegradacao sob luz solar simulada
Os experimentos de fotodegradacdo dos pesticidas foram realizados utilizando um

simulador solar Peccel PEC-L01, equipado com uma lampada de Xe, emitindo 43 W m? na

faixa de comprimento de onda de 290 a 800 nm (Figura 4).

Figura 4 - Simulador solar empregado nos experimentos.

A Figura 5 apresenta uma representacdo esquematica do equipamento empregado nos
experimentos. As solucdes foram dispostas em vials de Pyrex de 2 mL, totalmente preenchidos.
Os vials foram expostos a luz do simulador solar, enquanto dispostos horizontalmente na
superficie da agua contidaem um recipiente encamisado. A temperatura do sistema foi mantida
em aproximadamente 24,5 °C por meio de um banho termostéatico (Julabo, modelo EC). A fonte
de luz foi posicionada sobre os frascos a uma distancia de 15 cm; o caminho dptico no interior
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dos vials foi de 10 mm. Os experimentos foram realizados em duplicata. A concentragéo inicial
de ambos os pesticidas foi fixada em 10 mg L, o que é adequado para experimentos de

competicdo cinética e permite a quantificacdo por HPLC sem a utilizacdo de etapas de pre-

concentracao.
Posicionamento das
amostras
Simulador solar portdtil
Banho termostatico ’ ‘
— - — \

\\\_\.\\ \ =

™. LS

pay |00 ~L\ 5

~.\ i3

Entrada d’dgua 5
|=———— 3
I |
1 |
—————— 1 Suporte para vaso l
encamisado - controle |
de temperatura |
e ————————————
Saida d’dgua

Figura 5 - Esquema simplificado do equipamento empregado nos experimentos de
fotodegradacdo em luz solar simulada.

4.2.4.1 Determinacédo do rendimento quéantico da fotolise sob luz solar simulada

A fotolise direta em luz solar simulada foi estudada em agua Milli-Q®, com objetivo de
determinar o rendimento quantico desse processo, calculado a partir da constante cinética de
pseudo primeira-ordem de degradacdo dos pesticidas. Essa constante cinética, Kpot. dir.), fOi
utilizada juntamente com o coeficiente de absor¢do molar para calcular o rendimento quéntico

(®), de acordo a metodologia descrita por Schwarzenbach (2003) (Equacéo 27):

® = kp(fot. dir) (27)
ka

Em que ka()) (Einstein s mol™) corresponde a taxa especifica de absorcao de luz pelo
pesticida e expressa o0 nimero de mols de fotons de comprimento de onda A que sdo absorvidos
por unidade de tempo por mol de pesticida presente em solugédo (obtido para todo o espectro
visivel, 290-800 nm). Essa quantidade € calculada pela Equacao 28, em que W(A) corresponde

ao fluxo de fotons emitidos pelo simulador solar (Einstein cm? s nm™); a(X) ¢ o coeficiente
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de atenuacdo do meio (cm™) e z, o caminho 6ptico no liquido irradiado no interior do vial.

wA)e)[1-10"aM)z]
a(A)z

ka= [ (28)

4.2.4.2 Determinacdo das constantes cinéticas de reacdo entre os pesticidas e as espécies
reativas (HO®, 102 e 3CDOM*)

As taxas de fotdlise indireta dependem da determinacdo das constantes cinéticas das
reagBes entre o pesticida e as espécies reativas foto-induzidas (RPS), (HO®, 10, e 3CDOM™). A
determinacdo pode ser feita pelo método de competicdo cinética, que consiste em irradiar uma
mistura contendo um composto gerador de RPS, o pesticida e um composto de referéncia, cuja
reatividade com cada uma das RPS, em condi¢fes idénticas ao sistema experimental, é
conhecida (SHEMER et al., 2006). Nestas condic¢des, 0 pesticida compete com o composto de
referéncia pela espécie reativa e a constante de velocidade da reagdo de segunda ordem entre a
espécie RPS de interesse e o pesticida é calculada pela Equagdo 29:

(Kp(obs) ~Kp(fot. air))
k = L L X k 29
P.RPS (Kref(obs)~Kref(fot. dir)) ref.RPS ( )

Em que kp,res € a constante cinética de segunda ordem da reagéo entre o pesticida e a
RPS (HO*, 10, ou 3 CDOM¥); kp(obs) COrresponde a constante cinética de pseudo primeira-ordem
de degradacdo do pesticida, medida experimentalmente; kref(obs) € @ constante cinética de pseudo
primeira-ordem de degradacdo do composto de referéncia, medida experimentalmente; Kref,rps
¢ a constante cinética de segunda ordem da reacdo entre o composto de referéncia e a RPS
(HO®, 102 ou 3CDOM*), cujo valor é conhecido na literatura. Os termos Kpot. dir) € Kref(fot. dir)
correspondem aos valores das constantes cinéticas de pseudo primeira-ordem da fot6lise direta
do pesticida e do composto de referéncia, respectivamente.

Os compostos de referéncia utilizados neste trabalho foram: &cido p-clorobenzoico,
PCBA (para radicais HO*®); alcool furfurilico, FFA (para 'O2); e 2,4,6-trimetilfenol, TMP (para
3CDOM*), para 0s quais 0s valores de Kref,rps $80: Krra102 = 1,2 x 108 L mol™? s (MOSTAFA
e ROSARIO-ORTIZ, 2013); kpceamo- =5 x 10° L mol? s (ELOVITZ e VON GUNTEN,
1999) e krmp,scoom* = 3 x 10° L mol™ s (al HOUSARI et al. 2010).

Para determinar kpnoe foi usado H,02 (50 mmol L) como fonte de radicais HO®. Ja

para a determinagdo de kp102 foi usado azul de metileno (31,3 umol L) como fonte de 1Oy,
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com adicdo de metanol (0,1 mol L) para capturar os radicais HO®. Por sua vez, a determinagéo
de kp3cpom+ € um desafio, uma vez que na natureza CDOM é uma mistura complexa de
diferentes compostos, razio pela qual 3CDOM” ainda n&o é totalmente compreendida, nem a
sua reatividade com qualquer poluente. Para minimizar esta situacdo, foram utilizados dois
proxies diferentes, AQ2S (30,5 pumol L), que tem sido amplamente utilizada, embora
recentemente sua reatividade tenha sido considerada acima do esperado para 3CDOM”; e CBBP
(44,2 pmol L), cuja reatividade, segundo estudos reportados na literatura cientifica, é
considerada mais proxima da realidade de 3CDOM™ em corpos d’agua (CARENA et al., 2019).

Neste estudo, pCBA, FFA e TMP foram usados como os compostos de referéncia nos
experimentos de competicdo cinética para HO®, 10, e *\CDOM?*, respectivamente; em todos 0s
casos, a razdo molar pesticida: composto de referéncia foi fixada em 1:1 ([IMD]o = 39,1 pumol
Lte [AMT]o = 43,9 umol L?). Todas as concentracdes foram otimizadas para os experimentos
com base em trabalhos anteriores (SILVA et al. 2015; LASTRE-ACOSTA et al., 2018), em
que as concentracdes das fontes de RPS foram determinadas a fim de se obter a geracdo das
RPS em quantidade suficiente, para a competicdo entre os pesticidas e 0s compostos de

referéncia. Os experimentos foram realizados em duplicata.

4.2.4.3 Degradacédo fotoquimica na presenca de matéria orgénica dissolvida

A composi¢do quimica da matéria organica é variavel, assim como suas propriedades
fotoquimicas, que estdo relacionadas as diferentes fontes presentes nos corpos d’agua. Como
forma de avaliar a fotdlise indireta dos pesticidas, foram realizados experimentos na presenca
de diferentes matérias organicas: AHA e SRNOM. Os experimentos foram realizados em
duplicata em pH 7, a concentracdo inicial tanto dos pesticidas quanto da matéria organica foi
10mgL?

4.2.5 Caracterizac¢ao da agua do rio Paranapanema

O Pontal do Paranapanema fica localizado no oeste paulista e abrange 26 municipios,
constituindo a 222 Unidade de Gerenciamento de Recursos Hidricos do Estado de S&o Paulo
(UGRHI-22) (Figura 6). Os principais rios dessa unidade sdo Parand, Paranapanema, Santo

Anastacio e Pirapozinho.
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Figura 6 - Mapa da UGRHI-22.
Fonte: CBH-PP (2019).
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A regido do Pontal do Paranapanema concentra 80% dos canaviais de todo o pais, tendo
sido ai verificado um aumento superior a 400% na area destinada ao cultivo de cana-de-agucar
no periodo de 2004 a 2016 (EVANGELISTA, 2016; ROMAGNOLI e MANZIONE, 2018).
Além disso, sabe-se que o Brasil é o maior produtor mundial de cana-de-agucar, tendo
processado 42,93 milhdes de toneladas na segunda metade de junho de 2020 na regido centro-
sul (INVESTE, 2019; UNICADATA, 2020). Aliada a alta produtividade do setor
sucroalcooleiro esta a aplicacdo cada vez maior de pesticidas, 0 que tém preocupado a sociedade
e a comunidade cientifica devido a questdes associadas aos riscos a saude decorrentes da
ingestdo gradual desses compostos e/ou de seus metabdlitos por meio da agua, solo e alimentos
contaminados (REMUCAL, 2014).

Rocha et al. (2020) confirmaram que a regido recebe consideravel quantidade de
pesticidas oriundos da producédo sucroalcooleira, por meio da avaliagdo da exposicao da rede
de drenagem a agrotdxicos, conectividade e hidrodindmica. As acBes antropicas do agronegdcio
ja impactaram um dos principais rios do Estado de S&o Paulo, localizado na regido em questéo,
o rio Paranapanema. O mesmo que teve parcela significativa da vegetacao original desmatada
e a regido convertida a atividades agropecudrias.

O rio Paranapanema esta localizado na regido oeste do Estado de Séo Paulo, e sua
extensdo € de aproximadamente 929 km (ABREU et al., 2020). Neste trabalho, a dgua desse
rio foi caracterizada de modo a representar as caracteristicas dos corpos d’agua da regido.
Amostras foram coletadas em trés pontos diferentes do rio (Figura 7), cujas coordenadas estao

apresentadas na Tabela 8.
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Figura 7 - Pontos de coleta de agua do rio Paranapanema.
Fonte: Google Earth (2021).

Tabela 8 - Coordenadas geograficas dos pontos de coleta de agua do rio Paranapanema (latitude sul/longitude oeste).

Ponto Coordenada
1 —22,6055178/-51,906065
2 —22,555778/-52,150157

3 —22,597949/-52,873729
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Os parametros analisados foram: pH, temperatura e concentra¢des de nitrato, nitrito,
carbonato e carbono orgénico total. Essas andlises foram realizadas pelo Departamento de
Engenharia de Energia da Universidade Estadual Paulista (UNESP, Campus Rosana). As
amostras foram coletadas nos pontos selecionados e armazenadas em frascos de vidro ambar,
dispostos em uma caixa térmica de isopor. No laboratério, as amostras foram mantidas em
geladeira até o dia seguinte, quando foram realizadas as analises.

A determinacdo das concentracfes de nitrato foi realizada segundo o método
espectrofotométrico descrito na norma NBR 12620 (ABNT, 1992), baseado na adi¢éo de acido
fenoldissulfénico a amostra para reagir com o nitrato presente, formando dessa forma produtos
que adquirem coloracdo amarela para posteriormente ser medida a absor¢do em 410 nm. J& a
determinacdo das concentrac6es de nitrito foi feita utilizando o método colorimétrico da norma
NBR 12619 (ABNT, 1992). Esse método consiste na formacao de produto que confere cor
purpura-avermelhada a solucdo, em pH entre 2 e 2,5, por meio do acoplamento de sulfanilamida
com N-(1-naftil)-etilenodiamina. A absorbéancia da solugdo é medida em espectrofotdmetro em
543 nm. Para isso as duas determinacGes foram feitas utilizado um espectrofotdmetro UV-vis
Agilent Cary60.

Por sua vez, as concentracdes de carbonato foram determinadas através do método
titulométrico, com 4cido sulfrico (H2SOs4) e solucdo indicadora de verde de
bromocresol/vermelho de metila, segundo a norma NBR 13736 (ABNT, 1996). Por fim, o
carbono organico total (TOC) foi determinado por meio do equipamento Shimadzu TOC-L,
que se encontra no Grupo AdOx do CESQ/PQI-EPUSP.

4.2.6 Simulac&o da persisténcia fotoquimica ambiental dos pesticidas

As simulacgdes da degradacdo fotoquimica dos pesticidas foram realizadas por meio do
modelo APEX, desenvolvido na Universidade de Torino e disponivel em
https://www.mdpi.com/1420-3049/25/1/9.

Conforme mencionado previamente, o APEX é um modelo matematico que calcula a

cinética da degradacdo fotoquimica de poluentes a partir de pardmetros de fotorreatividade,
irradiancia da luz solar, dados fisico-quimicos e profundidade dos corpos d’agua. Através do
APEX é possivel prever as constantes de pseudo primeira-ordem da degradacdo dos poluentes
e seus respectivos tempos de meia-vida; por conta disso, também € possivel prever a principal
via de fotodegradacéo (fotdlise direta ou reacdo com alguma das RPS) (CARENA et al., 2021;
VIONE, 2020).
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As caracteristicas sazonais do rio Paranapanema, determinadas por monitoramento
mensal, e as caracteristicas de reatividade dos pesticidas (coeficiente de absor¢do molar,
rendimento quantico de fotolise direta e as constantes de velocidade de reacdo de segunda
ordem com RPS), determinadas experimentalmente, foram consideradas nas simulacfes. A
Figura 8 apresenta um esquema geral das varidveis de entrada e saida do modelo, que se
encontra detalhado no Apéndice A.

VARTAVEIS DADOS DO MODELO I\F%gi%gffﬁ? o
AMBIENTAIS
(Irradidncia e espectro da luz (Rendimento quéntico e
(Parédmetros fisico-quimicos solar (10 horas continuas de constantes de taxa de reagiio
da dgua, profundidade) irradiagao a 22 W m??), com as RPS, coeficientes de
espectro de nitrato e nitrito e e molar)
rendimentos quénticos das ’
RPS (HO', 10, e *CDOM* )

EQUACOES
DO

MODELO

AA
v
DADOS DE SATDA

(Constantes cinéticas de pseudo-primeira
ordem, tempo de meia-vida)

Figura 8 - Esquema das variaveis de entrada e saida do modelo APEX.
Fonte: Adaptado de VIONE (2020).

4.2.7 Teste de toxicidade

A seguir sera apresentando o detalhamento dos dois testes de toxicidade realizados,
divididos em ecotoxicidade aguda (realizados com organismo-teste animal) e genotoxicidade

(realizados com organismo-teste vegetal).
4.2.7.1 Daphnia similis
A avaliagdo da toxicidade aguda dos pesticidas foi feita utilizando o organismo-teste

Daphnia similis (Figura 9), junto ao Laboratério de Ensaios Biologicos e Ambientais do
IPEN/CNEN-SP. Os ensaios foram realizados segundo a metodologia descrita pela norma
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ABNT NBR 12713/16. O método consiste em expor 0s organismos-teste (neonatos com idade
entre 6 e 24 h, obtidos a partir de fémeas com idade entre 7 e 28 dias) as amostras durante um
periodo de 48 h. Para tal foram preparadas solucdes em agua Milli-Q® e na agua do rio
Paranapanema, a concentracio inicial de 10 mg L. As solugbes-teste foram preparadas em
balGes volumétricos, a partir da diluicdo gradual das solucGes-teste em agua de cultivo
(procedente de uma adutora no municipio de Salto-SP), conforme mostra a Tabela 9.

Figura 9 - Exemplar de Daphnia similis com 7 a 14 dias de idade.
Fonte: ABNT NBR 12713/16.

Tabela 9 - Esquema para preparo das solucbes empregadas nos testes de toxicidade com
Daphnia similis.

Solugo-teste (%) Volume(r(;i]all_z):lmostra Volume de ?%LS de diluicéo Volume Final (mL) E?rgi:;gg
100 100 - 100 s
75 75 25 100 13
50 50 50 100 2
25 25 75 100 4
12,5 12,5 87,5 100 8

Fonte: Adaptado de ABNT NBR 12713/16.

Cada uma das concentracdes foi distribuida em quatro tubos de ensaio de 10 mL. Em
cada um dos tubos foram adicionados cinco organismos-teste, totalizando assim vinte por
concentragdo. A exposicdo foi feita durante 48 h a 20 °C; os ensaios ocorreram de forma
estatica, ou seja, sem alimentacdo ou troca de solucdo. Além disso, foram realizadas medicGes
de pH, oxigénio dissolvido e condutividade na amostra controle e nas diluicdes 100% e 12,5%
v/v, conforme a norma ABNT NBR 12713/16. Ao final do periodo de teste contabilizou-se o
nimero de organismos mortos ou imoveis, sendo considerados imdveis aqueles que néo
conseguiram nadar apoés leve agitacdo do recipiente. A partir dessa contabilizagdo calculou-se,
quando possivel, o CEsg (concentracdo letal média) utilizando o método Trimmed Spearman-
Karber (HAMILTON et al., 1977) através do software TSK. Todos os ensaios realizados

contaram com um controle, com 0s organismos-teste dispostos em 4 tubos de ensaio, mantidos
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em agua de cultivo (isto é, na auséncia dos pesticidas). De forma similar, apos 48 horas, foi
avaliada a mortalidade/imobilidade dos organismos.

4.2.7.2 Allium cepa

A avaliacdo da genotoxicidade dos pesticidas foi realizada utilizando o organismo
Allium cepa. Os ensaios foram feitos de acordo com metodologia proposta por Fiskesjo (1985),
por meio da qual é possivel avaliar danos no DNA, como aberra¢fes cromossémicas.

Para esse fim, colocaram-se para geminar, em agua destilada, por um periodo de 72
horas, cebolas cultivadas de forma orgéanica, logo sem exposicao prévia a pesticidas. Apos o
crescimento das raizes, elas foram expostas por 48 horas a uma amostra contendo apenas agua
destilada (controle negativo) e as solucdes contando os pesticidas, preparadas em agua Milli-
Q® e em agua do rio Paranapanema.

O preparo das raizes para analise foi feito selecionando-se de duas a trés raizes de cada
uma das cebolas, as quais foram hidrolisadas por 10 minutos, utilizando uma solucéo de HCI
(1,0 mol L) a 60 °C. Na sequéncia, foram preparadas laminas para analise das células
meristematicas de cada raiz, essas que foram coradas com kit Panético Rapido® (Laborclin) e
observadas com o auxilio de microscépio Optico (Zeiss Axio Scope Al).

A anélise dos efeitos genotdxicos foi feita de forma qualitativa, buscando-se avaliar
visualmente a presenca de microndcleos, aberracdes genéticas e células binucleadas, entre

outras possiveis alteracdes.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 Método analitico - HPLC

A obtencéo das curvas de calibragcdo em HPLC se deu a partir do preparo de solugdes
dos compostos em agua Milli-Q® em diferentes concentracdes; para cada curva obtida,
obtiveram-se os coeficientes de determinacgéo (R2). Seguindo a metodologia descrita por Ribani
et al. (2004), foram calculados o limite de detec¢do LD (menor concentracdo de analito que se
pode detectar pelo método cromatografico) e o limite de quantificagdo LQ (menor concentracdo
de analito que se pode quantificar com confiabilidade pelo método cromatogréafico). Esses
limites podem ser obtidos através dos coeficientes linear e angular de cada curva, conforme as
Equacdes 30 e 31. Todos os resultados obtidos estdo apresentados na Tabela 10 e as curvas

estdo apresentadas no Apéndice B.

LD = coeficiente linear x 3,3 (30)

coeficiente angular

coeficiente linear
coeficiente angular

LQ = x 10 (31)

Tabela 10 - Resultados de calibracdo cromatografica dos compostos (IMD, AMT, pCBA,
FFA e TMP) obtidos em HPLC. A: area do pico no cromatograma; [C]: concentracdo do
composto (mg L?); R2 coeficiente de determinago.

Tempo de LD LQ

Composto Equagao Re retencdo (min) (mgL?) (mgL?)
IMD A = 167603[C]+ 15055 0,9996 3,82 0,30 0,90
AMT A = 492008[C] 295550 0,9985 9,48 0,09 0,27
pCBA A =275.982,486[C] + 13.806,584 0,9999 14,02 0,17 0,50
FFA A =223.688,593[C] + 12.919,945 0,9994 5,47 0,19 0,58
TMP A =145.712,452[C] + 38.360,315 0,9998 9,33 0,19 0,58

As curvas de calibragédo obtidas para o IMD, AMT, pCBA, FFA e TMP apresentaram
R2 préximos da unidade, o que indica boa qualidade das curvas, como também confiabilidade
dos valores de LD e LQ calculados.

5.2 Experimentos de hidrolise

Os experimentos de hidrolise, realizados para verificar o comportamento do IMD e da
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AMT na auséncia de luz, a 24 °C e em pH 7, mostraram degradacdo desprezivel desses
compostos apos 72 horas (Figura 10). A estabilidade dos pesticidas evidencia que a degradacao

dos mesmos deve ocorrer apenas devido a interacdo com a radiacdo e as reagdes com as RPS.
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0.2 4 o IMD
’ A AMT
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Figura 10 - Resultados dos experimentos de hidrélise dos pesticidas imidacloprido (IMD)
(10,09 + 0,008) mg Lt e ametrina (AMT) (10,43 + 0.04) mg L em &gua Milli-Q® durante 72
horas,a24 °C e pH 7.

A estabilidade do IMD também foi observada por Todey et al. (2018) e Zheng e Liu
(1999), que realizaram experimentos em condigBes similares as mencionadas. Ainda segundo
Todey et al. (2018) o inseticida € estdvel em pH &cido e neutro, tendo sido observado
degradacdo apenas em valores de pH superiores a 9,0. Com relacdo a AMT, herbicidas do grupo
triazina sdo considerados estaveis sob condi¢des de pH e temperatura encontradas em aguas
naturais (CESSNA, 2006).

5.3 Coeficientes de absor¢do molar

A Figura 11 apresenta os espectros de absor¢do UV-vis do IMD e da AMT em solugéo

aquosa, sobrepostos ao espectro de emissdo do simulador solar utilizado nos experimentos.
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Figura 11 - Espectros de absor¢do UV-vis dos pesticidas imidacloprido (IMD) e ametrina
(AMT) e irradiancia espectral da luz emitida pelo simulador solar.

E possivel observar que os valores de coeficiente de absorcdo do IMD ficam menores
acima de 290 nm (e < 3,10 x 10° L mol* cm™), o que sugere uma baixa fotodegradacio dos
pesticidas sob luz solar, uma vez que o espectro da luz solar na superficie da Terra abrange
valor de comprimento de onda superiores a 290 nm (ASTM G173-03, 2020). Baixos valores de
absorcéo para o IMD em valores acima de 290 nm também foram apresentados por Wang et al.
(2018). Daneshvar et al. (2007) encontraram valor maximo de absor¢do em 269 nm, para
diferentes concentracdes.

A AMT também apresentou valores menores de € a partir de comprimentos de onda
superiores a 280 nm (e < 1,12 x 10° L mol cm™), com méaxima absorcio em 222 (¢ = 3,85 x
10* L molt cm™). Esse comportamento também é observado pela atrazina (ATZ), herbicida
pertencente a0 mesmo grupo quimico que a AMT. Segundo Héquet et al. (2001), a ATZ
apresenta dois picos maximos, um em 220 nm (& = 3,50 x 10* L mol™ cm™) e em 260 nm (e =
3,5 x 10 L molt cm™).

5.4 Degradacédo fotoquimica dos pesticidas sob luz solar simulada

5.4.1 Fotolise direta
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Os experimentos da fotdlise direta dos pesticidas foram conduzidos sob a luz solar
simulada para a concentragdo inicial de 10 mg L. Observa-se que a degradagdo foi
significativamente mais rapida para o IMD em comparacdo com a AMT.

As Figuras 12(a) e 13(a) apresentam os perfis de concentracdo em fungéo do tempo do
IMD e da AMT para fotdlise direta em pH 7. As concentragfes dos pesticidas decairam segundo
um comportamento de pseudo primeira-ordem com constantes cinéticas especificas de (2,06
0,13) x 10° st e (2,17 + 0,43) x 10° s, respectivamente. Esses resultados (Tabela 11),
juntamente com os coeficientes de absorcdo molar (g;) foram usados para calcular os
rendimentos quanticos, seguindo a abordagem de Schwarzenbach et al. (2003) (Equacéo 27),
resultando em ®vp = (1,23 + 0,07) x 102 e davt = (7,99 + 1,61) x 10 mol Einstein™. Esses
valores baixos confirmam a lenta degradacdo dos pesticidas na auséncia das RPS. Outros
compostos cujos rendimentos quanticos apresentam ordem de grandeza (10°3-107?) semelhante
as encontradas para os pesticidas também apresentam degradacédo lenta enquanto em solucdo
aquosa e irradiados no comprimento de onda visivel (luz simulada ou natural), o que ilustra que
os valores encontrados neste trabalho séo de fato baixos. Dentre esses compostos podem-se
citar a cafeina, diuron (pesticida), além dos farmacos atenolol e metoprolol (YAN e SONG,

2014; WANG et al. 2020).

1.2 0,16
0,14 + &
1.0®& ] &
o = - < 0,121 o
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= 0.8 - =
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= =
0,06 o
é 0.4 - =
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0.2 - -
_ o v=0,0012x
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Figura 12 — (a) Fotolise direta do pesticidade imidacloprido (IMD) sob luz solar simulada.
[IMD]o = (10,2 + 0,1) mg L. (b) Linearizacéo das concentracdes relativas de IMD conforme
modelo de pseudo primeira-ordem (R% = 0,9735).
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Figura 13 - (a) Fotdlise direta do pesticida ametrina (AMT) sob luz solar simulada. [AMT]o =
(10,43 + 0,04) mg L. (b) Linearizacéo das concentrages relativas de AMT conforme
modelo de pseudo primeira-ordem (R? = 0,9299).

Estudos sobre a fot6lise do IMD em meio aquoso, realizados também em luz solar
simulada, mostraram constantes cinéticas de pseudo primeira-ordem de 1,6 x 10 ste 1,7 x 10°
>s1(LU et al., 2015; MOZA et al., 1994). KurwadkKar et al. (2016), realizaram a avali¢io da
fotdlise do IMD em luz solar natural, e encontraram um valor de 8,3 X 10° s*. Quanto ao
rendimento quéntico da fotdlise direta em luz solar, o valor encontrado no presente trabalho
esta de acordo com o reportado por Todey et al. (2018), qual seja 1,05 x 10 mol Einstein™.

No caso do AMT, a ordem de grandeza da constante da taxa de degradacdo via fotolise
direta encontrada (10°%) est4 dentro do que foi relatado para herbicidas, 108-10"7 s (Mathon et
al., 2019, Lam et al., 2003, Konstantinou et al., 2001). Além disso, segundo o USDA (2006) a
taxa especifica de fotdlise da AMT em agua quando irradiada por luz artificial € 7,0 x 10° s,
Com relacdo ao rendimento quéantico da fotdlise da AMT, esse é semelhante ao da atrazina
(ATZ), outro pesticida do grupo triazina, sob luz solar natural, isto é, 4,37 x 10-3 mol Einstein"
L (Wu et al., 2021). Além disso, Wu et al. (2021) relataram que ®atz é dependente do
comprimento de onda, uma vez que normalmente seus valores tendem a ser maiores quando
irradiados no UVB/UVA. De forma andloga, de acordo com Palm e Zetzch (1996), o
rendimento quéntico ®amt medido na faixa de 240-300 nm foi encontrado como sendo 0,043

mol Einstein™.

Tabela 11 - Constantes cinéticas especificas de pseudo primeira-ordem e rendimentos
quanticos de fotdlise direta dos pesticidas

Composto Kp(Fotolise direta) (S—l) @p (Mol Einstein‘l)

IMD (2,06 +0,13) x 10 (1,23 £0,07) x 10
AMT (2,17 + 0,43) x 10 (7,99 £1,61) x 10°
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5.4.2 Determinacdo das constantes cinéticas entre os pesticidas e espécies reativas foto-
induzidas (RPS)

A fotdlise direta, conforme mencionado anteriormente, so é eficaz quando o espectro de
absorcdo do poluente se sobrepGe ao espectro de emissdo da fonte radiante e quando o
rendimento quantico na mesma faixa de comprimentos de onda é razoavelmente elevado
(LESTER et al., 2013). Tais requisitos ndo foram encontrados conforme resultados descritos
no item anterior (5.4.1), o que esta de acordo com informacdes da literatura, em que geralmente
se discute que a fotolise indireta desempenha papel mais relevante na degradacdo de poluentes
quando em aguas superficiais (ZHANG et al., 2020; LESTER et al., 2013).

Remucal (2014) reportaram que estudos publicados sobre a persisténcia fotoquimica de
inseticidas neonicotindides e de herbicidas do grupo das triazinas mostram que a degradacéo
dos mesmos tende a ser maior na presenca de radicais hidroxila e de estados excitados triplete
da matéria organica cromoférica. Dessa forma, foram realizados experimentos para determinar
as constantes cinéeticas de segunda ordem da reacdo entre IMD e AMT e as RPS (HO®,
’CDOM’, 10y).

5.4.2.1 Determinacao de Kp zoe

Conforme o ensaio de competicdo cinética, a determinacdo da constante cinética de
segunda ordem da reacdo entre os pesticidas e radicais hidroxila (HO®) foi realizada
empregando solucgdes contendo os poluentes e o composto de referéncia (pPCBA) e a espécie
geradora desses radicais (H202), em pH 7 (valor que normalmente se encontram as aguas
superficiais da regido de estudo neste trabalho).

As Figuras 14(a) e 15(a) apresentam o decaimento da concentracdo de IMD e de pCBA
ao longo do tempo, correspondentes a reduces de 55% da concentracéo inicial de IMD e de
64% da concentracdo inicial de pCBA ao final de 60 min. A linearizacao dos resultados obtidos
para as concentracOes relativas de ambos os compostos esta apresentada nas Figuras 14(b) e
15(b)).
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Figura 14 - (a) Resultados do experimento de competicdo cinética para o pesticida
imidacloprido (IMD) em meio aquoso contendo H20. e pCBA como composto de referéncia
(b) Linearizagdo das concentraces relativas de IMD conforme modelo de pseudo primeira-

ordem (R? = 0,9953) . [IMD]o = (8,60 + 0,03) mg L.
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Figura 15 - (a) Concentracgdes relativas de pCBA ao longo do tempo para 0 experimento de
competicdo cinética com o pesticida imidacloprido (IMD). (b) Linearizacdo das concentracdes
relativas de pCBA conforme modelo de pseudo primeira-ordem (R? = 0,9983). [pCBA]o =
(6,12 +0,002) mg L.

De maneira similar, foram feitos experimentos para determinacdo de Kamtmoe. AS
Figuras 16(a) e 17(b) apresentam o decaimento das concentrac¢des longo do tempo, com reducéo
de 75% da concentracéo inicial tanto da AMT quando do pCBA ao final de 120 min. As Figuras

16(b) e 17(b) apresentam a linearizagé&o dos resultados obtidos.
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Figura 16 - (a) Resultados do experimento de competicao cinética para o pesticida ametrina
(AMT) em meio aquoso contendo H>O2 e pPCBA como composto de referéncia. (b)
Linearizacdo das concentracdes relativas de AMT conforme modelo de pseudo primeira-
ordem (R? = 0,9918). [AMT]o = (9,30 + 0,66) mg L.
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Figura 17 - (a) Concentracgdes relativas de pCBA ao longo do tempo para o experimento de

competicdo cinética com o pesticida ametrina (AMT). (b) Linearizacdo das concentracfes

relativas de pCBA conforme modelo de pseudo primeira-ordem (R? = 0,9951). [pCBA]o =
(6,76 £ 0,03) mg L.

O valor da constante cinética de segunda ordem foi calculado a partir da Equagéo 29,
utilizando os valores de kbs) determinados A constante cinética de segunda ordem da reagéo
entre IMD e radicais hidroxila, em pH 7, resultou em Kivp,noe = (3,51 + 0,06)x 10° L mol™ s
Esse valor esta de acordo com o reportado por Zaror et al. (2010), qual seja Kivp,Hoe = 4,51%
10° L mol? s'. De maneira similar ao que foi feito neste estudo, os autores também
quantificaram a constante por meio do método de competicdo cinética, utilizando pCBA como
composto de referéncia, embora seus experimentos tenham sido conduzidos em pH 2.8 e

utilizando fonte de luz negra fluorescente (Amax= 365 nm). Ja Dell’Arciprete et al. (2009)
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encontraram a constante com uma ordem de grandeza superior, por meio de flash fot6lise, isto
é, Kimp,Hoe = 5,5% 10*° L molts?.

Analogamente ao IMD, foi obtida a constante cinética de segunda ordem entre a AMT
e radicais hidroxila. Os valores das constantes de taxa de reagdo entre ATZ e HO® de 3x10° L
mol? s (Acero et al. 2000) e de 2.7 x10° L mol™ s (Marchetti et al. 2013) v&o ao encontro ao
valor encontrado neste trabalho para a AMT, Kamr,aoe = (4.97 £ 0.37) x 10° L mol* s, Por sua
vez, Cavalcante et al. (2021) encontraram a constante de degradacdo da AMT por fotocatalise

(considerando apenas os radicais hidroxila), kamr,xoe = (4.74 = 0.29) x 108 L mol™ s,

5.4.2.2 Determinacéo de kp,102

Para a determinacdo da constante cinética de segunda ordem da reacdo entre 0s
pesticidas e oxigénio singlete (*02), solucbes foram preparadas empregando FFA como
composto de referéncia e azul de metileno como espécie geradora de O,. Entretanto,
diferentemente do que ocorreu com 0s experimentos anteriores, a diminuicéo das concentracdes
do composto de referéncia ocorreu de forma muita mais rapida com relacdo a concentracdo dos
pesticidas, ocorrendo quase nenhuma degradacao destes ultimos.

As Figuras 18(a) e 19(a) mostram diminuicdo de 89% da concentracdo de FFA e de
apenas 7% de IMD ao final de 60 min. Ja para os experimentos com a AMT houve decaimento
de 98% de FFA e de 6% da AMT, decorrido o mesmo tempo (Figuras 20(a) e 21(a),
respectivamente). Dessa forma, percebe-se que a degradacao dos pesticidas ndo foi impactada

de forma significativa pela presenca de Oz no meio aquoso.
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Figura 18 - (a) Resultados do experimento de competicdo cinética para o pesticida
imidacloprido (IMD) em meio aquoso contendo azul de metileno e FFA como composto de
referéncia. (b) Linearizacdo das concentraces relativas de IMD conforme modelo de pseudo
primeira-ordem (R? = 0,9882). [IMD]o = (9,80 + 0,04) mg L.
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Figura 19 - Concentracg0es relativas de FFA ao longo do tempo para o experimento de
competicdo cinética com o pesticida imidacloprido (IMD). (b) Linearizacdo das concentracGes
relativas de FFA conforme modelo de pseudo primeira-ordem (R? = 0,9150). [FFA]o = (3,3 +
0,3) mg L™
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Figura 20 - (a) Resultados do experimento de competicdo cinética para o pesticida ametrina
(AMT) em meio aquoso contendo azul de metileno e FFA como composto de referéncia. (b)
Linearizacdo das concentracdes relativas de AMT conforme modelo de pseudo primeira-
ordem (R? = 0,8805). [AMT]o = (9,73 £ 0,04) mg L.
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Figura 21 - (a) Concentracgdes relativas de FFA ao longo do tempo para o experimento de
competicdo cinética com o pesticida ametrina (AMT). (b) Linearizacdo das concentracdes
relativas de FFA conforme modelo de pseudo primeira-ordem (R? = 0,9882). [FFA]o = (3,6 +
0,006) mg L.

Empregando a Equacdo 29, foram encontradas as constantes de segunda ordem das
reagOes entre os pesticidas e 102, em pH 7, resultando kivp,102 = (2,86 + 0,65) x 10° L mol™ s’
! e kamT.102 = (4,97 +0,36) x 10* L mol* s*. Com relagdo ao IMD, Dell’ Arciprete et al. (2010),
em experimento também realizado com FFA, no qual solucGes aquosas saturadas com ar foram
irradiadas por uma lampada de quartzo-halogénio de 150 W acoplada a um filtro de corte de
480 nm. Os autores encontraram um valor superior ao encontrado no presente trabalho, isto é,
(5,5 +0,5) x 10° L mol™ s, Por sua vez, Marchetti et al. (2013) obtiveram katz,102 = 4 x 10*
L mol? s usando o corante rosa bengala como fonte de 'O, valor semelhante ao encontrado

para AMT usando azul de metileno neste trabalho.
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5.4.2.3 Determinacdo de kp 3cpom+

A determinacdo das constantes cineticas de segunda ordem da reacéo entre os pesticidas
e estados excitados triplete da matéria organica cromoférica ((CDOM*) foi realizada de modo
analogo aos processos descritos, desta vez empregando-se TMP como composto de referéncia
e AQ2S ou CBBP como modelos de CDOM. Segundo Avetta et al. (2016), CBBP vem sendo
utilizado como modelo (ou proxy, termo de uso frequente na literatura) de CDOM, uma vez
que seu estado excitado triplete € menos reativo quando comparado com 2AQ2S”. Esse fato
pode ser utilizado para explicar o motivo pelo qual a degradacdo do IMD foi mais lenta na
presenca de CBBP, tendo sido observados apenas 16% do decaimento da concentracéo inicial
ao final de 60 min (Figura 22(a)), em comparacdo com 55% quando AQ2S foi empregada
(Figura 24(a)).
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Figura 22 - (a) Resultados do experimento de competicdo cinética para o pesticida
imidacloprido (IMD) em meio aquoso contendo AQ2S e TMP como composto de referéncia.
(b) Linearizagéo das concentracdes relativas de IMD conforme modelo de pseudo primeira-
ordem (R? = 0,9988). [IMD]o = (9,30 £ 0,01) mg L.
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Figura 23 - (a) Concentracgdes relativas de TMP ao longo do tempo para o experimento de
competicdo cinética com o pesticida imidacloprido (IMD) na presenca de AQ2S. (b)
Linearizacdo das concentracdes relativas de TMP conforme modelo de pseudo primeira-

-In([TMP]/[TMP],)

(b)

85

2.5
D
2,0
1.5
1.0 4
0.5
y=0.0373x
R*=10,%951
0.0 7 T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60
Tempo (min)

ordem (R? = 0,9951). [TMP]o = (5,50 + 0,06) mg L.
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Figura 24 - (a) Resultados do experimento de competicdo cinética para o pesticida
imidacloprido (IMD) em meio aquoso contendo CBBP e TMP como composto de referéncia.
(b) Linearizacdo das concentraces relativas de IMD conforme modelo de pseudo primeira-
ordem (R? = 0,9661). [IMD]o = (9,82 + 0,02) mg L.
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Figura 25 - (a) Concentracgdes relativas de TMP ao longo do tempo para o experimento de
competicdo cinética com o pesticida imidacloprido (IMD) na presenca de CBBP. (b)
Linearizacdo das concentracdes relativas de TMP conforme modelo de pseudo primeira-
ordem (R? = 0,9370). [TMP]o = (5,28 £0,2) mg L.

Através da linearizacdo dos resultados de concentragdo relativa (Figuras 22(b), 23(b),
24(b) e 25(b)) e da Equacdo 29, foram encontradas as constantes cinéticas de segunda ordem
em pH 7, Kimp.3agzs* = (1,02 +0,08) x 10° L mol™ s e kiup sceer* = (3,17 £ 0,14) x 108 L mol
151, Avetta et al. (2016) obtiveram e compararam constantes para 0S COmpostos naproxeno e
acido clofibrico, usando CBBP e AQ2S. As taxas de reacdo com AQ2S (Kpoluente3a025*)
encontradas pelos autores, como as que foram encontradas no presente trabalho para o IMD,
foram uma ordem de grandeza maior do que aquelas obtidas com CBBP (Kpoluente,3cBBP*).

No tocante a AMT, percebeu-se que a degradacdo do herbicida ocorreu de forma mais
lenta na presenca de CBBP (Figura 28(a)) em comparagdo com o experimento em que AQ2S
foi utilizado (Figura 26(a)), embora isso nédo tenha impactado as constantes obtidas.
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Figura 26 - (a) Resultados do experimento de competicao cinética para o pesticida ametrina
(AMT) em meio aquoso contendo AQ2S e TMP como composto de referéncia. b)

Linearizacdo das concentracdes relativas de AMT conforme modelo de pseudo primeira-

ordem (R? = 0,9987). [AMT]o = (9,54 + 0,19) mg L.
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das concentragdes relativas de TMP conforme modelo de pseudo primeira-ordem (R? =
0,9956). [TMP]o = (5,00 + 0,02) mg L.
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Figura 28 - (a) Resultados do experimento de competicao cinética para o pesticida ametrina
(AMT) em meio aquoso contendo CBBP e TMP como composto de referéncia. (b)
Linearizacdo das concentracdes relativas de AMT conforme modelo de pseudo primeira-
ordem (R?=0,9867). [AMT]o = (10,19 £ 0,01) mg L.
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Figura 29 - (a) Concentragdes relativas de TMP ao longo do tempo para o experimento de
competicdo cinética com o pesticida ametrina (AMT) na presenca de CBBP. (b) Linearizacao
das concentragdes relativas de TMP conforme modelo de pseudo primeira-ordem (R? =
0,9889). [TMP]o = (6,00 + 0,06) mg L.

Novamente por meio da linearizacdo dos resultados das concentraces relativas (Figuras
26(b), 27(b), 28(b) e 29(b)) e da Equacéo 29, foram encontradas kamr,zagzs* = (8,13 + 0,35) x
108 L mol? s e kamT.sceee* = (7,75 + 0,80) x 108 L mol™ sX. Carena et al. (2019) compararam
as constantes obtidas experimentalmente por eles com CBBP para alguns compostos com
valores disponiveis na literatura para AQ2S. Segundo os autores, a ATZ apresentou taxas de
reagdes muito proximas para os dois modelos (katzsages* = 1,4x10° L mol s e katzsceep* =
0,7x10° L mol s7%). A partir desses resultados infere-se que tanto CBBP quanto AQ2S podem
ser utilizados para avaliar e estimar de forma correta a reatividade dos dois herbicidas, AMT e
ATZ, com 3CDOM*.
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5.4.3 Degradacédo fotoquimica dos pesticidas na presenca de matéria organica dissolvida

A matéria organica presente nas aguas superficiais possui capacidade de interferir na
degradacéo de poluentes, seja como sensibilizante ou inibidor de processos de fotodegradacao
(BATISTA et al., 2016), o que também depende de sua origem (LASTRE-ACOSTA et al.,
2018). Portanto, experimentos foram realizados para avaliar a fotdlise indireta de pesticidas na
presenca do sal de sddio do acido humico Aldrich (AHA) e matéria organica natural do rio
Suwannee (SRNOM) em pH 7. Substancias como AHA tém sido empregadas em experimentos
de degradacdo de poluentes, devido a capacidade de representar o comportamento das
substancias humicas, que sdo a principal fracdo da matéria organica presente nos corpos d’agua
(CARLOS et al., 2012). Por sua vez, SRNOM ¢ usado como um representante real da matéria
organica (NOM) encontrada em aguas naturais (BATISTA et al., 2016). Neste estudo, esses
resultados foram utilizados apenas para fins de comparacdo. Os perfis de concentragdo em

relagcdo ao tempo obtidos s s&o mostrados nas Figuras 30 e 31.
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Figura 30 - Fotolise do pesticida imidacloprido (IMD) na presenga de AHA (O) ([IMD]o =
(10,04 +0,06) mg L™ e SRNOM (A) ([IMD]o = (10,01 + 0,04) mg L.
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As taxas de degradacéo especificas de pseudo primeira-ordem correspondentes (Tabela
12) foram muito semelhantes as encontradas em &gua ultrapura (item 5.4.1). Um teste de
hip6tese confirmou que ndo ha diferenca estatistica entre as constantes de cada pesticida

encontradas para cada matéria organica no nivel de confianca de 95%.

Tabela 12 - Taxas de fotodegradacédo especifica de pseudo primeira-ordem para os pesticidas
na presenca de 10 mg L de matéria organica.

Matéria 1 1

Organica kimp (s™) Kamt (s7)
AHA (2,29 + 0,49) x10° (2,39 £ 0,13) x10°®

SRNOM (1,44 £ 0,45) x10° (2,26 + 1,88) x10°

5.5 Caracterizacdo da agua do rio Paranapanema

A coleta aconteceu em diferentes meses (entre dezembro de 2019 e novembro 2020) de
maneira a poder avaliar o efeito sazonal. Os pardmetros de monitoramento selecionados estéo
relacionados a quantificacdo das RPS formadas nos corpos d’agua. Isso porque a geracdo das
RPS depende, como mencionado na revisao bibliografica deste trabalho, das espécies quimicas
presentes nas aguas superficiais. Por esse motivo tal caracterizacdo é fundamental para
determinacdo da persisténcia fotoquimica de poluentes em matrizes reais. Os parametros

analisados foram: pH, concentracdes de nitrato, nitrito, carbonato e carbono organico total



(TOC). A Tabela 13 apresenta os resultados encontrados.

Tabela 13 - Resultados de caracterizacdo da dgua do rio Paranapanema.
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Ponto de [CO#] [NO-] [NOs] TOC
amostragem® (mgL™) (mgL™) (mgL™) (mg L) PH
Dez/2019
1 270£10 (0,011 £0,001) 1,12+ 0,53 12,1+£1,0 7,40 £0,01
2 37,0+£1,0 (0,013 £ 0,001) 2,24+0,32 11,9+0,0 7,36 £0,01
3 38,0£0,0 (0,010 £ 0,000) 1,38+0,14 12,4+£0,6 7,36 £0,01
Fev/2020
1 37505 (0,0083 + 0,0004) 0,47 +£0,14 129+05 7,59 £0,04
2 24,0+£0,0 (0,0091 £ 0,0003) 0,98 £ 0,09 9,42 £0,02 7,23 £ 0,005
3 250+1,0 (0,0096 + 0,0001) 1,27 £ 0,42 9,51 £0,07 7,23+0,01
Maio/2020
1 33,0£1,0 (0,0120 £ 0,0006) 1,13+£0,10 119+1,6 7,93 £0,05
2 290+14 (0,0120 + 0,0001) 0,71 +0,03 47+0,9 7,45+ 0,05
3 28,0£0,0 (0,0120 £ 0,0006) 1,17 £ 0,00 6,513 7,44 £ 0,005
Jul/2020
1 270+10 (0,0100 + 0,0004) 0,75+ 0,08 53£0,3 7,75 £ 0,05
2 40,0+ 0,0 (0,0090 £ 0,0004) 0,65 +0,03 12,0+£0,3 7,51 +£0,03
3 240+1,0 (0,010 £ 0,001) 0,84 £ 0,04 42+0,1 7,52 +£0,02
Ago/2020
1 28,0£0,0 (0,0080 £ 0,0007) 1,45+ 0,02 8,3+0,5 7,48 £0,04
2 26,0+ 0,0 (0,0130 + 0,0001) 2,58 + 0,06 189+3,9 7,13 +0,02
3 24,0+£0,0 (0,009 + 0,000) 1,36 £0,12 15,4 +£0,2 7,52 £0,03
Set/2020
1 28,0+£0,0 (0,0130 + 0,0003) 0,81+0,20 120+£04 7,85+0,10
2 28,0+£0,0 (0,0130 £ 0,0002) 1,28 £ 0,04 13,0+£04 7,32 £0,03
3 26,0+ 0,0 (0,0170 + 0,0009) 1,20 £ 0,07 44+0,3 7,34 +£0,01
Out/2020
1 31,0£1,0 (0,0200 £ 0,0012) 0,57 £0,16 11,0+ 3,3 7,96 £ 0,02
2 26,0+ 0,0 (0,0150 + 0,0001) 1,48+0,31 15,5+19 7,71 +£0,00
3 26,0+£0,0 (0,0180 £ 0,0008) 0,76 £0,01 6,604 7,54 £ 0,005
Nov/2020
1 30,0+£0,0 (0,0030 + 0,0003) 0,49 + 0,00 17,3+0,6 8,36 £ 0,02
2 26,0+£0,0 (0,0030 + 0,0003) 0,35+0,12 54+0,6 7,61 +£0,02
3 24,0+0,0 (0,0060 + 0,0006) 0,60 + 0,23 11,7+0,1 7,56 £ 0,04

apontos referentes a Tabela 8 e & Figura 7.

A média das concentracGes de nitrito encontrados para 0s trés pontos nos meses

monitorados foi de (0,011 + 0,00005) mg L. Neto et al. (2015) encontraram valores entre

0,0021 mg L e 0,01034 mg L de nitrito em oito reservatorios da bacia do Paranapanema. Ja

Sampaio et al. (2002), em caracterizacdo de sete reservatorio do Paranapanema, encontraram

concentragdes de 0,013 mg L™ a 0,173 mg L de nitrato, valores inferiores aos encontrados em
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todos os 3 pontos monitorado do rio Paranapanema, cujos media foi (1,07 + 0,006) mg L.
Apesar da diferenga dos resultados encontrados, quando comparados com o trabalho de
Sampaio et al. (2015), nenhum dos pontos amostrados apresentou valores superior a 10,0 mg
L%, concentragdo limite para o padrdo de qualidade de aguas doces estabelecido pela Resolugio
CONAMA 357/2005 (BRASIL, 2005).

Apesar de ndo terem sido observadas mudangas significativas nas concentragdes de
nitrito e nitrato, pode-se perceber que em fevereiro (verdo) e novembro (primavera) as mesmas
apresentaram valores ligeiramente menores. Esse fato pode ser explicado pelo fato da regido
apresentar clima tropical chuvoso com invernos secos (PALADINO et al., 2021), de modo que
esses meses apresentarem alto indice de chuva, podendo-se associar as concentracdes menores
ao efeito de diluicdo (SANTOS et al., 2018). Isso pode ser confirmado pelo fato de que em Séo
Paulo até o decimo dia de fevereiro de 2020 ja havia chovido 96% do total esperado para todo
0 més (GALVAO, 2020).

Com relagdo as concentracdes de carbonatos (carbonato/bicarbonato), essas estdo
relacionadas a alcalinidade das aguas (CELLIGOI, 1999) e podem indicar a decomposicdo de
matéria organica (ABREU, 2016). Segundo Piratoba et al. (2017), 4guas superficiais naturais
em sua maioria apresentam valores de 30 a 500 mg L™ de CaCOs. A sazonalidade ndo teve
influéncia notdria nos valores de [CO3?].

Quanto ao carbono organico total (TOC), altas concentragdes desse parametro indicam
a possibilidade de baixos teores de oxigénio, ou seja, a ocorréncia de intensos processos de
decomposicdo (ABREU, 2016). Piazza et al. (2016) analisaram a qualidade de mananciais de
abastecimento publico de Blumenau (SC) e, dentre os parametros analisados, estd 0 TOC. Em
treze campanhas mensais realizadas ndo encontraram valores de TOC superiores a 4,44 mg L
1 concentragdo significativamente menor do que a encontrada nos trés pontos do rio
Paranapanema, cuja média foi de (10,26 + 0,39) mg L. Abreu (2016) comenta que a
concentracdo de TOC tende a sofrer aumento em periodos de cheia dos rios, 0 que normalmente
ocorre nos periodos de chuva. Apesar disso, como para o carbonato, também nao foi observada
a influéncia da sazonalidade.

Por fim, o pH, dentre os parametros selecionados, apresentou quase nenhuma alterag&o.
Silva et al. (2015) informam a faixa de 6,5-7,5 para rios brasileiros, que compreende 0s

resultados encontrados no presente trabalho.
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5.6 Simulagéo da persisténcia ambiental fotoquimica dos pesticidas

As simulacbes da persisténcia fotoquimica dos pesticidas em aguas superficiais foram
realizadas utilizando o modelo matematico APEX desenvolvido no Departamento de Quimica
da Universidade de Torino, implementado na plataforma Octave (Bodrato e Vione, 2014). As
simulacBes sdo feitas com base nos valores do rendimento quéantico da fotélise direta, das
constantes da reacdo entre cada poluente e as RPS obtidas (neste trabalho, as simulacdes
matematicas foram realizadas usando kp3cpee= COMO estimativa da reatividade do poluente com
3CDOM*), enquanto os valores de Kivp,cos.- = 4 x 10° L mol™? s (Dell’ Arciprete et al., 2012)
ekam,cos.- = 7,4 x 108 L mol™ s (Canonica et al., 2005) foram obtidos na literatura. O modelo
considera um dia ensolarado de verdo, correspondendo a 10 horas continuas de irradiacdo e um
valor médio de 22 W m de irradiancia.

Além das informagdes do poluente, é necessario informar a profundidade do corpo
d’agua, que neste trabalho foi considerada 2,5 m, valor médio da profundidade dos corpos
d’agua do Brasil (Silva et al., 2015). Os dados obtidos a partir do monitoramento do rio
Paranapanema foram convertidos em unidades molares (pré-requisito do modelo); os valores
de TOC foram usados como tal, enquanto os valores dos tempos de meia-vida estdo

apresentados na Tabela 14.



94

Tabela 14 - Tempos médios de meia-vida dos pesticidas e concentragdes de estado
estacionario das RSP em dias ensolarados de verdo, conforme predi¢cdes do modelo APEX.

Ponto de

amostragem [HO']ss [102]35 3[CDOM*]SS ti2 IMD (dIaS) t12AMT (dIaS)

Dez/2019

1 1,83 X 10°% 1,87 X 101 9,56 X 106 26,0 20,0

2 1,86 X 10°Y 1,86 X 101 9,561 X 1016 25,7 20,0

3 1,80 x 10'% 1,88 x 101 9,60 X106 26,2 20,0
Fev/2020

1 1,73 X 10°Y 1,89 x 101 9,70 X 106 26,8 20,1

2 2,24 x 1077 1,75 X 101 8,97 X101 22,7 19,5

3 2,19 x 10V 1,76 X 101 8,99 X106 22,8 19,5
Maio/2020

1 1,85 X 10°% 1,86 X 101 9,51 X106 25,7 10,0

2 3,53 x 107 1,42 X 101 7,28 X106 14,3 16,8

3 2,87 x 10V 1,57 x 101 8,06 X106 17,9 18,2
Jul/2020

1 3,25 x10°Y 1,48 x 101 7,59 X106 15,7 17,4

2 1,83 x 10V 1,86 x 101 9,54 X106 25,9 20,0

3 3,80 x 107 1,37 X 101 7,00 X106 13,1 16,2
Ago/2020

1 2,42 X 10V 1,69 X 101 8,65 X106 21,0 19,1

2 1,30 x 10°% 2,06 X 1015 1,05 x101° 31,7 20,6

3 1,52 x 10V 1,97 x 101 9,17 x10Y 29,1 20,4
Set/2020

1 1,84 x 10V 1,86 x 101 9,54 X106 25,8 20,0

2 1,74 x 10V 1,90 x 1015 9,72 X106 26,9 20,1

3 3,68 x 107 1,39 X 101 7,14 X106 13,7 16,5
Out/2020

1 1,96 X 10°% 1,82 X 101 9,33 X106 24,7 19,8

2 1,52 x 1077 1,97 x 1015 1,01 x 10715 29,1 20,4

3 2,81 x 107 1,59 x 1015 8,11 X106 18,2 18,3
Nov/2020

1 1,39 x 10V 2,02 X 1015 1,04 x1071° 30,6 20,5

2 3,21 x 107 1,49 x 1015 7,62 X106 15,8 17,5

3 2,81 x 107 1,59 X 101 8,12 X106 48,4 20,0

De acordo com as simulag6es, o tempo médio de meia-vida estimado para o IMD ¢é de
aproximadamente (24,07 = 7,6) dias, enquanto para a AMT € de (18,78 + 2,31) dias (Tabela
13). Considerando as faixas de valores de [NOs], [NO2], [COs*], [TOC] utilizadas, pode-se
dizer que a concentracdo de TOC aparenta ser o parametro que interferiu de forma mais

considerdvel nos valores de ti». 1sso se deve ao fato de ter sido o Unico pardmetro que

apresentou valores que variaram de forma significativa (4,20-18,94 mg L™). Apesar da

sazonalidade ndo ter sido um fator relevante para a variacdo da concentracdo de TOC, espera-

se que em periodos chuvosos a concentracdo de matéria organica seja menor, devido ao fator

de diluig&o, 0 que sugere um cenario em que 0s t1» poderiam ser menores.
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Os resultados obtidos para os tempos de meia-vida estdo dentro faixa de valores
descritos na literatura. Segundo Starner e Goh (2012), a USEPA relata que o ti» do IMD em
agua varia de 0,2-29 dias. Segundo Bonmatin et al. (2015) e Guo et al. (2020), apesar de ocorrer
degradacédo do IMD quando submetido a fotolise, 0 composto pode permanecer em ambientes
aquaticos e em sedimentos e nesse caso seu tempo de meia-vida é de 30-162 dias.

No que se refere a AMT, o tempo de meia-vida do herbicida em agua é de 22 dias
segundo a USDA (2006) e de 28 dias segundo Kegly et al. (2014). Konstantinou et al. (2001)
avaliaram a degradacéo de herbicidas do grupo triazina (ametrina, propazina e prometrina) sob
luz solar natural em diferentes aguas (rio, lago, mar, 4gua subterrénea e destilada), observando
que ty2 para esses herbicidas varia de 26 a 73 dias.

As concentracdes de estado estacionario encontradas para o HO® e 3CDOM™* no rio
Paranapanema coincidem com a faixa de valores descrita na literatura, cuja ordem é de 10" a
10 mol L e 10Y" a 10 mol L7, respectivamente (MARCHISIO et al., 2015; ZENG e
ARNOLD, 2013; DELL’ARCIPRETE et al., 2009; COOPER, 1988). Em contrapartida, a faixa
de valores das concentragBes do estado estacionario encontradas para o 1O estdo uma ordem
de grandeza, respectivamente, menor com relacdo aos valores normalmente encontrados e
obtidos para aguas superficiais (MCNEILL e CANONICA, 2016; MOSTAFA e ROSARIO-
ORTIZ, 2013; SCHWARZENBACH et al., 2003).

Com base ainda nas caracteristicas do corpo d’agua, também foram obtidas as
velocidades especificas de degradacdo de pseudo primeira-ordem correspondentes a cada uma
das principais vias foto-induzidas de degradacéo dos pesticidas (HO®, *CDOM”, fotélise direta),
em todas 0s meses, para todos os trés pontos de monitoramento (Figuras 32 e 33). Utilizando
essas taxas, 0s tempos de meia-vida dos pesticidas correspondentes a cada uma dessas vias

foram estimados pelo APEX por meio da Equacéo 32.

tip =In2k1 (32)
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Figura 32 — Velocidades especificas de degradacdo de pseudo primeira-ordem previstas para o
pesticida imidacloprido (IMD) no rio Paranapanema, induzida pelos principais processos
fotoquimicos (fotdlise direta-FD e oxidaco por *CDOM” e HO®). (a) Ponto 1, (b) Ponto 2 e

(c) Ponto 3.
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Figura 33 - Velocidades especificas de degradacdo de pseudo primeira-ordem previstas para o
pesticida ametrina (AMT) no rio Paranapanema, induzida pelos principais processos
fotoquimicos (fotolise direta-FD e oxidagdo por *CDOM” e HO®). (a) Ponto 1, (b) Ponto 2 e
(c) Ponto 3.
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Pode-se observar que a degradacdo do IMD e da AMT ocorre principalmente por
reagdes com 3CDOM” e pela fotdlise direta. Como reportado por Vione (2018), a
fotodegradacio mediada por 3CDOM™ tende a ser mais rapida quando ha concentragdes maiores
de matéria organica presente na agua, neste trabalho avaliadas através da concentracdo de TOC
das &guas do rio Paranapanema. De forma contraria, quando as concentracdes diminuem, a
fotolise direta passa entdo a ser a principal via de degradacdo dos poluentes. Esse fato fica mais
evidente nos pontos de amostragem 2 e 3, no més de julho, em que as concentraces de TOC
apresentaram variagdo relevante, 12 mg L™ e 4,20 mg L, respectivamente.

Além disso, a profundidade do corpo d'agua desempenha um papel importante na
fotodegradagdo de poluentes e tende a ser favorecida em dguas menos profundas, uma vez que
a camada superficial é totalmente iluminada (VIONE e SCOZZARO 2019; VIONE et al.,
2018). Para tanto, foram realizadas simulagdes variando a lamina d’agua para entender a
influéncia desse parametro na persisténcia fotoquimica dos pesticidas no rio Paranapanema.
Para essas simulacgdes, as concentracfes maximas dos respectivos parametros da Tabela 13
foram selecionadas para cada um dos pontos de amostragem. Como pode ser observado na
Figura 34, a degradacdo dos pesticidas torna-se consideravelmente mais lenta a medida que a

profundidade aumenta, com os tempos de meias vidas aumentando linearmente.
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Figura 34 - Tempos de meia-vida previstos para os pesticidas imidacloprido (IMD) e ametrina
(AMT) em funcéo da profundidade da 4gua do rio Paranapanema. (a) Ponto 1, (b) Ponto 2 e
(c) Ponto 3.
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Além da profundidade, a velocidade média da adgua do rio também desempenha um
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papel importante na avaliacdo da fotodegradacgéo de pesticidas. 1sso ocorre porque a velocidade
interfere no tempo de residéncia do poluente nos corpos d’agua. Em periodos de seca intensa,
o0 volume e a velocidade da agua dos rios diminuem, tornando os processos fotoquimicos mais
eficientes em comparacao com os periodos chuvosos, nos quais muitas vezes sdo insignificantes
(CARENA et al., 2021; VIONE e SCOZZARO 2019). E por isso que é necessario medir o
parametro comprimento de meia-vida, que consiste no comprimento do caminho irradiado
necessario para reduzir pela metade a concentracdo do poluente (VIONE, 2020). O
comprimento da meia-vida (li2) pode ser calculado por meio da Equagdo 33, em que
0 corresponde a velocidade média das aguas do rio Paranapanema (0,15-0,85 m s, de acordo

com Granado et al., 2009) e t1> € o tempo de meia-vida previsto (Carena et al., 2021).

l1/2 = Otz (33)

Pela Equacdo 33 e considerando tempos de meia-vida de até 40 dias, pode-se verificar
que os valores de li, variam na faixa de 518,40 a 2937,6 km para © = 0,15 e 0,85 m s,
respectivamente (Figura 35). Portanto, considerando que o ponto 1 esta a 27,65 km do ponto 2,
0 qual por sua vez esta a 80,53 km do ponto 3, 0 comprimento de meia-vida necessario para
degradar o IMD e 0 AMT é maior do que a distancia entre os pontos de amostragem. E possivel
inferir duas conclusdes a partir dessas informac6es. A primeira € que as taxas de degradacédo
aumentam a medida que a vazdo da adgua diminui, resultando em tempos de meia-vida mais
curtos, favorecendo a fotodegradacdo. A segunda € que o rio ndo é longo o suficiente para
garantir a reducdo pela metade da concentracdo dos pesticidas, para os quais os valores de ti»

ficam na faixa de 19 a 24 dias.
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Figura 35 - Comprimentos de meia-vida para diferentes valores das velocidades médias das
aguas do rio Paranapanema.

Por fim, foram feitas estimativas dos tempos de meia-vida com os dois valores de
kp,3cpom+ encontradas (isto é, empregando AQ2S ou CBBP como modelos de CDOM), com o
objetivo de mensurar o impacto dos diferentes proxies na predicao da persisténcia dos poluentes
no rio. Para essas simulacdes, as concentragdes maximas e minimas de cada parametro foram
selecionadas para cada um dos pontos de amostragem. Os resultados sao apresentados na Tabela
15.

Tabela 15 - Tempos de meia-vida em funcéo de kp3agzs+ € kp,scesp+ para os valores maximos e
minimos para cada um dos pontos de amostragem de &gua do rio Paranapanema.

Ponto de [COs™] (N1 (N1 roc (Atlt;lzT- (Atlt;lzT- (nt\%ZD- (nt\%ZD-
amostragem (mg L) (mg LY (mg L) (mgL") CBBP) AQ2S) CBBP) AQ2S)
. Méx fev 370,21 out %)80255 ago 1647'35 nov 12’?5 20,5 19,7 30,6 14.6
Min dez 271’1%1 nov %)8835 fev 0647'175 jul 534+029 174 17,0 22,0 11.0

2 Max dez 371”%1 out (00"(‘))0135 ago 265,35 ago 183’%? 206 198 37 .
Min fev Z%f)i nov (00”(())833;5 nov Oc’)sjzi mai 470:086 168 164 143 .,

3 Max dez 3%%i out (00”(())01(?8;5 dez 163,f4i ago 1%1? 204 196 291 4,
Min nov Z%f)i nov (00”(())856;5 nov Oc’)‘?gsi jul 420£006 162 159 131 oo

Conforme observado no item 5.4.2.5, a utilizacdo dos dois modelos de CDOM néo
impactou a determinacgdo das kp3cpom« para a AMT, sendo os dois apropriados para avaliar a
degradacéo desse herbicida por *°CDOM*. Dessa forma os tempos de meia-vida encontrados

utilizados as duas constantes ndo apresentaram diferenca relevante. Em contrapartida, as
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velocidades especificas kpscoom+ para o IMD foram mais impactadas pela escolha do modelo
de CDOM, resultando em valores de ti> com diferencas de até 10 dias. Esse resultado é um
indicativo de como a escolha do composto-modelo pode ser fundamental para evitar que a

persisténcia fotoquimica de determinados pesticidas, como o IMD, seja subestimada.

5.7 Toxicidade dos pesticidas

5.7.1 Daphnia similis

Os ensaios de toxicidade com Daphnia similis foram realizados para as solu¢des dos
pesticidas preparadas em agua Milli-Q® e em agua do rio Paranapanema. Esse teste foi feito
com o intuito de avaliar a ecotoxicologia aquatica aguda do IMD e do AMT. Apds 48 h de
exposicdo observou-se mortalidade de apenas trés organismos para o IMD na concentracdo
100% e dois para 50%. J& para a AMT, ndo foi observada nenhuma mortalidade, conforme

mostram as Tabelas 16 e 17.

Tabela 16 - Resultados do teste de toxicidade com Daphnia similis para o pesticida
imidacloprido (IMD) em agua Milli-Q®.

Oxigénio -

Concentracéo Mortalidade pH Dissolvido Condutlw_(ljade

(%) (mgLy)  Geem)

1 2 3 4  Total | inicial final inicial final inicial final

Controle 0 0 0 0 0 79 781 7,07 747 232 244

12,5 0 0 0 0 0 799 803 706 734 227 235
25 0 0 0 0 0
50 0 0 1 0 1
75 0 0 0 0 0

100 1 1 1 0 3 808 812 7,07 7,27 212 235

Tabela 17 - Resultados do teste de toxicidade com Daphnia similis para o pesticida ametrina
(AMT) em agua Milli-Q®.

Oxigénio -

Concentracéo Mortalidade Total pH Dissglvido Cor(1dut|w_(3ade

(%) (mg L) ks cm)

1 2 3 4 inicial final inicial final inicial final

Controle 0 0 0 0 0 796 781 7,07 747 232 244

12,5 0 0 0 0 0 8,19 7,9 6,96 7,21 213,77 218,1
25 0 0 0 0 0
50 0 0 0 0 0
75 0 0 0 0 0

100 0 0 0 0 0 8,2 774 712 565 1697 2025

Os resultados observados para as solucGes preparadas em agua pura séo esperados, uma
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vez que os valores de ECso reportados na literatura estdo bem acima das contragfes em que 0s
testes foram realizados. Tigler et al. (2009) obtiveram para o IMD ECso de 56,6 mg L™, em teste
realizado durante 48h com Daphnia magna com o produto comercial Confidor SL2000. Qi et
al. (2018), por sua vez, avaliaram a toxicidade de trés inseticidas do grupo neonicotindide
(quardipir, cicloxaprid e imidacloprido). Os autores encontraram apds 48 h de exposicédo, para
Daphnia magna, o valor de CEsp 13,0-16,5 mg L™ para imobilizagio neonatal e para incubagdo
de embrides de 11,3-16,2 mg L. Com relacio a AMT, Rego (2013) avaliou a toxicidade do
herbicida em sua formula pura, utilizando Daphnia similis, de maneira semelhante ao que foi
feito neste trabalho. A autora obteve CEs de 43,65 mg L. Para o produto comercial contendo
a AMT, Farré et al. (2002) reportaram um valor inferior de 28 mg L.

Comportamento contrario foi observado para as solucGes preparadas com a agua do rio
Paranapanema. Observou-se a mortalidade de quantidade consideravel de organismos (Tabelas
18 e 19), tendo sido possivel desta vez calcular o CEsp para os pesticidas. Os valores
encontrados foram 3,536 mg L™ para o IMD e 7,937 mg L™ paraa AMT. Ressalta-se que apesar
de ter ocorrido morte de organismos nas amostras controle (agua de cultivo), ndo ocorreu morte

de nenhum organismo na amostra contando apenas dgua do rio Paranapanema.

Tabela 18 - Resultados do teste de toxicidade com Daphnia similis para o pesticida
imidacloprido (IMD) na agua do rio Paranapanema.

Oxigénio L
Concentragéo Mortalidade Total pH Dissolvido Condutlw_(ldade
(5%) (mg L) (s o)
1 2 3 4 inicial final inicial final inicial final
Controle 0 1 0 1 2 809 736 7,03 7,49 225 297
12,5 1 1 2 0 4 8,18 8 737 7,37 1829 203,1
25 4 1 2 2 9
50 2 5 2 4 13
100 4 4 3 2 13 8 8,12 7,6 7 86,2 98,3

Tabela 19 - Resultados do teste de toxicidade com Daphnia similis para o pesticida ametrina
(AMT) na agua do rio Paranapanema

Oxigénio -
Concentragéo Total pH Dissolvido Condut|V|_(iIade
(%) Mortalidade (mg L) (ps cm™)
1 2 3 4 inicial final inicial final inicial final
Controle o 1 o0 1 2 809 736 7,03 749 225 297
12,5 2 3 2 1 8 811 796 7,24 7,38 192,1 2059
25 3 3 2 2 10
50 3 0 3 2 8
100 3 3 3 3 12 794 69 796 74 865 933

A realizacdo dos testes com solugbes preparadas com agua pura e do rio teve como
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objetivo avaliar o efeito sinérgico entre os pesticidas e possiveis outros poluentes presentes no
Paranapenama. Os resultados indicam que tanto o IMD quanto a AMT podem ser prejudiciais
aos ambientes aquaticos, uma vez que sua presenca pode impactar diferentes espécies, nédo-

alvo, como os microcrustaceos filtradores.

5.7.2 Allium cepa

O organismo Allium cepa (cebola) pertence ao grupo de plantas superiores, que séo
organismos utilizados para o biomonitoramento ambiental, por serem bons modelos genéticos
(RODRIGUEZ, 2016). Por essa razdo, € um excelente organismo para teste de citoxicidade,
genotoxicidade e instabilidade cromossémica (LEME e MARIN-MORALES, 2009).

Neste estudo, os bulbos de A. cepa foram expostos a solucbes preparadas em agua Milli-
Q® (10 mg L) e em 4gua do rio Paranapanema (5 e 10 mg L), tendo sido expostos também a
um controle negativo, no qual foi utilizado agua destilada. A avaliacdo dos efeitos genotdxicos
foi feita por meio da analise por microscopia optica da ocorréncia de anomalias nas células e
aberracdes cromossomicas.

Foi observada a existéncia de micronicleos em todas as células expostas as solucdes
contendo os pesticidas. Segundo, Leme e Marin-Morales (2009), a presenca de micronucleos
nos meristemas aponta o potencial mutagénico dos compostos (Figura 36). Além disso, outras
aberracBes cromossdmicas foram observadas, como o aumento do citoplasma, células
binucleadas e aderéncias cromossdmicas. Aberracdes, sejam cromossdmicas ou no ndcleo das
células, podem ocorrer tanto de forma espontanea quanto por resultado da exposicao a agentes
fisicos e/ou quimicos. Além disso, podem ser induzidas por fatores como a quebra, inibi¢do da
sintese ou replicacdo alterada do DNA (LEME e MARIN-MORALES, 2009; ALBERTINI et
al., 2000). Conforme descrito por Klanovicz et al. (2019), essa intensa agressividade ao material
genético gera uma completa desorganizacdo na estrutura nuclear, o que impossibilita o0s

calculos dos indices mitoticos.



103

(9)

Figura 36 - Observag0es visuais dos efeitos genotoxicos em Allium cepa. (a) controle
negativo (agua destilada); (b) solucdo de ametrina (AMT) (10 mg L) em agua Milli-Q®; (c)
solugdo AMT (10 mg L) em 4agua do rio Paranapanema; (d) solugdo de AMT (5 mg L) em

4gua do rio Paranapanema; () solugdo de imidacloprido (IMD) (10 mg L) em &gua Milli-
Q®; (f) solucio de IMD (10 mg L) em &gua do rio Paranapanema; (g) solucéo de IMD (5 mg
L1) em 4gua do rio Paranapanema.

E interessante pontuar que pesticidas em geral sdo ditos como tendo a capacidade de
provocar alteragfes genéticas em populacdes. Os herbicidas, por exemplo, podem provocar
aumento da quantidade de aberragdes cromossdémicas mitéticas em ervas daninhas (SOUZA et
al., 2016, RODRIGUES, 2002). Soma-se a isso o fato de que pesticidas podem interagir com o
DNA, induzindo a fragmentagcdo ou perda cromossémica e causando efeitos mutagénicos,
carcinogeénicos e teratogénicos (GRISOLIA, 2005). Lima et al. (2012) relatam terem observado
alteracbes cromossdmicas apds exposicdo a soluces de ametrina preparadas em agua ultrapura
em trés concentragdes diferentes (0,5mg L™, 1 mg L™t e 2 mg L?). Segundo os autores, a analise
das células em divisdo mostrou ainda a presenca de anormalidades cromossémicas, incluindo
pontes, fragmentos e rearranjos.

Fioresi et al. (2020) avaliaram a genotoxicidade do IMD no produto comercial Warrant

7000WG, para diferentes concentragdes (1.75 pg ml™, 17.5 ug ml?, 175 pg ml™ e 1750 pg ml
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1 por um periodo de exposicdo de 96 horas. Os autores também relatam terem observado a
presenca de micronucleos, bem como indugdo de aderéncia cromossdémica. Ainda segundo 0s
autores, esse resultado sugere cautela no uso do inseticida, uma vez que o IMD demonstrou ter
a capacidade de induzir anormalidades citoldgicas em organismos ndo-alvo. Além disso, El-
Gendy et al. (2010) relatam que pesticidas podem causar danos ao DNA por meio do estresse
oxidativo devido ao aumento na producdo de espécies reativas de oxigénio (ROS), que séo

altamente reativas com biomoléculas.
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6 CONCLUSOES

As reacOes fotoinduzidas representaram uma das principais vias de degradacdo de
compostos em aguas naturais, promovidas pela radiacéo solar e pela acdo de espécies reativas
foto-induzidas (RPS), ou seja, pela fotdlise direta e indireta. A fotélise direta depende da
absorcdo da luz solar pelos contaminantes, processo que somente é eficiente se o espectro de
absorcéo do contaminante se sobrepde ao espectro de emissdo solar. Neste trabalho, observou-
se que esse ndo foi o caso para os pesticidas imidacloprido (IMD) e ametrina (AMT), sendo 0s
rendimentos quanticos da fotolise direta dos mesmos em luz solar simulada iguais a ®wp =
1,23 x 102 mol Einstein e ®vp = 7,99 x 10 mol Einstein™. Esses valores justificam a baixa
reducdo da concentracao dos pesticidas ao longo do tempo nos experimentos realizados apenas
em agua Milli-Q®.

Por outro lado, na fotdlise indireta, os poluentes reagem com as espécies reativas foto-
induzidas (RPS), como radicais hidroxila (HO®), oxigénio singlete (1O,) e estados excitados
triplete da matéria organica cromoférica ((CDOM”). Os resultados obtidos neste trabalho
confirmaram que os radicais hidroxila apresentam grande efeito na degradacdo tanto da
ametrina quanto do imidacloprido. Os valores das constantes cinéticas de segunda ordem com
essas RPS, em pH 7, foram Kimp noe = (3,51 + 0,06) x 10° L mol™ s e kamr.1oe = (4,97 + 0,36)
x 10° L molt st

As reaces de degradacéo por 3CDOM” também se mostraram uma via importante na
degradacdo dos poluentes enquanto em aguas superficiais. Diferentes valores de constantes
foram obtidos utilizando AQ2S e CBBP como compostos-modelo (proxies) para estimar a
cinética das reacdes entre os pesticidas e a matéria organica no estado triplete. Para o IMD essa
diferenca foi expressiva, kimpsagzs* = (1,02 + 0,08) x 10° L mol™? s? e kivpscese = (3,17 +
0,14) x 108 L mol* s’*. De maneira oposta, os valores encontrados para a AMT s3o proximos,
KamTscoom* = (8,13 + 0,35) x 108 L mol™? s e kivpscese = (7,75 + 0,80) x 108 L molts?. Os
valores encontrados evidenciam a necessidade de avaliar de forma cautelosa a escola de qual
composto-modelo (proxy) utilizar, j& que para alguns poluentes pode-se correr 0 risco de
subestimar o real valor. Posto isto, independente da escolha do modelo e ainda que os valores
de Kpoluente,3cDOM* pOSSam variar, sua determinag@o é uma referéncia valiosa ja que desempenha
papel notavel da degradacéo dos compostos.

Diferentemente das outras RPS, experimentos para avaliar a reacdo do IMD e da AMT
com 1O, mostraram que essa espécie ndo afeta significativamente a degradagéo dos pesticidas

em comparacgdo aos radicais HO® e 3CDOM", apresentando baixos valores das constantes
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cinéticas de segunda ordem baixos, quais sejam, kivp102 = (2,86 = 0,65) x 10° L mol? s'le
kamT 102 = (3,43 + 0,58) x 10* L mol*ts™.

As simulacGes da persisténcia fotoquimica ambiental dos pesticidas, realizadas
empregando o modelo cinético APEX, indicaram tempo de meia-vida do IMD (t12) estimado
de aproximadamente 24,1 dias e 19,2 dias para a AMT, considerando as faixas de valores
encontrados para [NOs], [NO2], [COs*] e [TOC] no monitoramento do rio Paranapanema.
Mediante ainda as simulaces realizadas, percebeu-se que a profundidade do rio, velocidade do
escoamento das aguas e a concentracdo de matéria organica sdo os fatores que mais afetam a
degradacéo dos poluentes. Dessa forma, cursos d’agua menos profundos e com vazGes menores
resultam em tempos de detencdo maiores, o que favorece a fotodegradacéo dos contaminantes.

No que se refere a ecotoxicologia aquatica aguda e a genotoxicidade, experimentos
realizados com Daphnia similis e Allium cepa mostraram que 0s pesticidas possuem a
capacidade de afetar organismos ndo-alvo, como 0s microcrustaceos, bem como provocar
alteracOes genéticas da populacdo natural nos organismos selecionados.

Assim sendo, este trabalho contribuiu para demostrar que a utilizacdo de herbicidas e
inseticidas requer consideravel cautela, uma vez que 0s mesmos podem persistir por muitos
dias em corpos d’agua, podendo contaminar ndo somente o ambiente aquatico em que foram
lancados, mas como também outros sistemas hidricos, o que é preocupante, dado o caréater
toxico desses compostos.
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APENDICE A — Detalhamento e consideracdes do modelo cinético APEX

CONSIDERAGCOES:

Os tempos de meia-vida sdo calculados em funcdo da radiacdo medida em um dia
ensolarado de verdo, correspondendo a latitude media 45° (45, 1°N 7, 7°L), sendo
consideradas 10 horas continuas de irradiacdo a 22 W m de irradiancia;

As concentragBes dos poluentes enquanto em aguas superficiais € normalmente baixa,
por esse motivo 0 modelo considera a cinética de fotorreacdo independente da
concentragdo. Por conta disso, 0 APEX usa uma concentragio padrdo [P]o = 108 mol
L1, que é baixa o suficiente para atender ao requisito acima;

. Radicais hidroxila (HO®): E considerada a geracdo por meio da irradiacio de

nitrito e nitrato e da CDOM e seu sequestro pela CDOM, bicarbonato, carbonato, brometo e,

de maneira menos significativa, o sequestro por nitrito;

Oxigénio singlete (*02): Formagdo como consequéncia da irradiagdo de CDOM e seu
sequestro por meio também da CDOM e dos radicais carbonato. E considerada também
a desativacio térmica de 1O, por meio de colisdes com moléculas do solvente;

Estado triplete da matéria organica cromoférica dissolvida (CDOM™): A formacéo
advém da irradiacdo de CDOM e o consumo pelo decaimento de pseudo primeira-
ordem, determinado considerando um sistema aquoso aerado; é possivel também sofrer

desativacdo térmica ou pelas reacdes com oxigénio.

DETALHAMENTO

A Lei de Lambert-Beer permite avaliar a competicdo por fétons entre as diferentes

espeécies absorvedoras de luz solar presentes em aguas superficiais (por exemplo, nitrito, nitrato

e CDOM, além dos compostos-alvo em estudo). Existe uma relacdo exponencial entre a

absorbancia de uma solucdo (Awt(A)) e a energia radiante absorvida (p.'®(X)), dada pelas

Equactes 1A e 2A.
P = p° W) (1 — 1074wt (1A)

Apor(A) = 1004, (A)d (2A)
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Em que p°(Q) € a irradiancia fot6nica solar por unidade de tempo (Einstein cm2s?) e
A;()) €é a absorbancia especifica da solugdo aquosa (cm™). Para qualquer soluto i é possivel

determinar a razo entre a energia radiante absorvida pelo mesmo p¢ (1) e a p°t (1), conforme

a Equacdo 3A:
i A (A -
PE(Y) = ZEELp () (1 — 10 eee D) (3A)

O célculo da taxa de formagao de alguma das espécies reativas (HO®, 102; *CDOM*) j,
partindo da absor¢do de fétons pela espécie i, exige o conhecimento do rendimento quantico
(d1,j(X)). Quando o rendimento quantico por comprimento de onda A ¢ conhecido, a taxa de

formacdo de j a partir de i poder ser calculada pela equacao 4A:

1 = [ @A) peMd@) (4A)

O conhecimento da taxa de formac&o da espécie reativa (RPS) j permite que seja feita o
célculo do valor da sua concentragdo no estado estacionario, [j]. Esta concentragdo [j] é uma
média para todo o volume considerado, simplificacdo que pode ser feita pois 0 modelo se aplica
a agua superficiais, como rio e lagos, onde a composi¢do quimica varia de forma pouco
significativa com a profundidade. No caso dos radicais hidroxila HO® a concentracdo no estado

estacionario [HO®] é expressa pela equacdo 6A:

[ToH,NO3-+ TOHNO2-* Ton,cDOM]
HO®| = 2% ’ ' 5A
[ ] Y ksilsi] (5A)

A contribuicdo das espécies NOs’, NO2" e CDOM é considerada na geracdo de HO®
(Ton,No3— TorNO2—» Toncpom) € ks; € @ constante de segunda ordem de reacéo entre HO® e as
espécies sequestradoras do radical, isto ¢, DOM, HCO3", COz%, Br e NO2".

Ja a cinética de degradacdo de um poluente P pelas espécies reativas j € expressa por
uma constante de pseudo primeira-ordem, isto é, k'p ; = kp ;[j], em que kp ; € a constante de
segunda ordem de reacdo do poluente com a RPS j. Essa que € um dado de entrada do modelo
cinético APEX. A degradacdo do poluente por todas as RPS presentes no meio considerado é

expressa pela somatoria das kp ; multiplicada pelas concentragGes das RPS (Equagéo 6A):
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k’P,j =X kP,j ] (6A)

Por sua vez, a taxa degradagdo do poluente pela fotélise direta é descrita pela Equacéao
TA:

1y = [ @ra() pE W)@ (7A)

Em que ®¢4(A) é o rendimento quantico da fotélise direta do poluente P e ey
corresponde a absorcdo de fotons por P. Dessa forma, a constante cinética de pseudo primeira-

ordem da degradagdo fotoinduzida de P é expressa pela Equacéo 8A:
kpra =1p[P]7 (8A)

Apos a obtencéo de k'p ; € kp £4, 0 modelo por fim calcula o tempo de meia-vida do

poluente pelas Equacdes 9A e 10A:

kp=Kkp; + kpsa (9A)

ty)o = In2kp " (10A)






APENDICE B — Curvas de calibragio cromatografica
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Figura Al - Curvas de calibracdo em HPLC obtida para o IMD.
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Figura A2 - Curvas de calibracdo em HPLC obtida para a AMT.
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Figura A3 - Curvas de calibracdo em HPLC obtida para do pCBA.
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Figura A4 - Curvas de calibracdo em HPLC obtida para do FFA.
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Figura A5 - Curvas de calibracdo em HPLC obtida para do TMP.



