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RESUMO

SCARAMBONI, C. Impacto da queima de biomassa na concentracdo de
compostos policiclicos aromaticos e na toxicidade in vitro do material
particulado atmosférico de Ribeirdo Preto-SP. 2023. 172 p. Tese (Doutorado em
Ciéncias, Area: Quimica) — Faculdade de Filosofia, Ciéncias e Letras de Ribeirdo
Preto, Universidade de Sao Paulo, Ribeirdo Preto, 2023.

O material particulado (MP) atmosférico representa um risco a saude humana por
estar associado a doencas respiratorias, cardiovasculares e ao cancer. Dentre os
compostos organicos presentes no MP, os hidrocarbonetos policiclicos arométicos
(HPA) e seus derivados oxi e nitrogenados tém recebido aten¢ao especial devido seu
elevado potencial mutagénico e carcinogénico. Neste trabalho, o MP foi coletado na
cidade de Ribeirdo Preto-SP (Brasil), localizada numa regido canavieira que ainda é
particularmente afetada pela queima de biomassa, mesmo com a eliminagdo da
pratica da queima da palha da cana-de-agucar antes da colheita manual. Dada a
elevada frequéncia de incéndios e a elevada densidade populacional da regido, o
impacto da queima de biomassa na emissdo de HPA e derivados e na toxicidade in
vitro do MP precisa ser melhor investigado. Para isso, amostras de MP fracionado por
tamanho foram coletadas nas estacdes seca e umida nos anos de 2020 e 2021. Os
anidroacucares levoglucosano, manosano e galactosano foram utilizados como
marcadores de queima de biomassa. A determinacéo simultanea de HPA, oxi-HPA,
nitro-HPA e dos anidroacgucares foi realizada por cromatografia gasosa acoplada a
espectrometria de massas, ap0s a extracao organica do MP com acetonitrila por meio
de sonicacdo. O método de extracdo foi previamente otimizado e satisfatoriamente
validado, resultando em um método relativamente simples, que faz uso de pequenas
guantidades de solvente orgéanico quando comparado a diversos métodos da
literatura, e que permitiu a andlise das amostras coletadas com amostrador de
pequeno volume. A mediana da concentracao total dos 15 HPA determinados foi de
2,3+ 1,8 ng m3(n = 19), das quais 63% estavam presentes no MP < 1,0 um (MP1,).
As concentracdes de oxi-HPA e nitro-HPA foram cerca de uma ordem de magnitude
inferiores. O MP < 2,5 um (MP2;5) coletado na estagédo seca, quando ocorre a maior
parte dos incéndios, apresentou concentracfes totais de HPA e oxi-HPA trés vezes
maiores do que na estacdo Umida, e tiveram correlacdes positivas com o nimero de
focos de incéndio e concentracéo dos anidroacucares. Esses resultados, somados ao
fato de que a queima de biomassa explicou 65% da variancia dos dados (analise de
fatores principais - PCA), evidenciaram a importancia desta pratica como fonte de HPA
e oxi-HPA para a atmosfera da regido. Por outro lado, os resultados indicaram que os
nitro-HPA foram emitidos principalmente por veiculos movidos a diesel. A
concentracdo equivalente de benzo[a]pireno foi 4 vezes maior na estacéo seca do que
na estacdo Umida, e aumentou cerca de 23 vezes durante um incéndio local. A
citotoxicidade e a genotoxicidade dos extratos organicos do MP1,, foram avaliadas por
meio de testes in vitro com células HepG2 de figado humano. Para ambos os tipos de
testes, foi observada toxicidade significativa apenas para amostras coletadas durante
a estacdo seca. Também foram observados danos persistentes no DNA que podem
ter prejudicado o sistema de reparo do DNA. Além de trabalhar com o extrato de MP,
neste trabalho, os efeitos citotdxicos e genotdxico do HPA reteno em particular, foram
investigados utilizando células HepG2. Os dados mostraram que o reteno teve efeito
minimo na viabilidade celular, mas induziu quebras na cadeia de DNA, formacé&o de
micronucleos e formacdo de espécies reativas de oxigénio (ERO) de maneira



dependente da concentragéo e do tempo. O reteno ativou a fosforilacdo da quinase
checkpoint 1 (Chkl), um indicador de estresse replicativo e instabilidade
cromossémica, corroborando com o aumento da formacdo de micronucleos. Foi
observado um efeito protetor do antioxidante N-acetilcisteina (NAC) na geracdo de
ERO e na sinalizagdo de danos no DNA, sugerindo o estresse oxidativo como um
mecanismo chave dos efeitos genotdxicos observados do reteno nas células HepG2.
Conclui-se que os resultados deste trabalho contribuem para uma melhor
compreensao dos desafios ambientais e de salde apresentados pela queima de
biomassa e a urgéncia de abordar essa questao no contexto das mudancas climaticas
globais atuais.

Palavras-chave: HPA. Reteno. Levoglucosano. Células HepG2. Genotoxicidade.
Poluicéo do ar.



ABSTRACT

SCARAMBONI, C. Impact of biomass burning on the concentration of polycyclic
aromatic compounds and in vitro toxicity of atmospheric particulate matter from
Ribeirdo Preto-SP. 2023. 172 p. Tese (Doutorado em Ciéncias, Area: Quimica) —
Faculdade de Filosofia, Ciéncias e Letras de Ribeirdo Preto, Universidade de Sé&o
Paulo, Ribeirdo Preto, 2023.

Particulate Matter (PM) in the atmosphere poses a risk to human health as it was
associated with respiratory, cardiovascular, and cancer-related diseases. Among the
organic compounds present in PM, polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and their
oxygenated and nitrogenated derivatives have received special attention due to their
high mutagenic and carcinogenic potential. In this study, PM was collected in the city
of Ribeirdo Preto, S&o Paulo, Brazil, which is located in a sugarcane-producing region
that is still affected by biomass burning, despite the discontinuation of sugarcane
leaves burning before manual harvesting. Given the high frequency of fires and the
dense population in the region, the impact of biomass burning on the emission of PAHs
and derivatives and the in vitro toxicity of PM needs to be further investigated. For this
purpose, size-fractionated PM samples were collected in the dry and wet seasons of
the years 2020 and 2021. Anhydrosugars levoglucosan, mannosan, and galactosan
were used as markers of biomass burning. Simultaneous determination of PAHs, oxy-
PAHSs, nitro-PAHs, and anhydrosugars was performed using gas chromatography-
mass spectrometry after organic extraction of PM with acetonitrile via sonication. The
extraction method was previously optimized and satisfactorily validated, resulting in a
relatively simple method that uses small amounts of organic solvent when compared
to various methods in the literature, allowing for the analysis of samples collected with
a low-volume sampler. The median concentration of the total 15 PAHs determined was
2.3+1.8ng m3(n=19), of which 63% were present in PM < 1.0 um (PM1,). Oxy-PAH
and nitro-PAH concentrations were about an order of magnitude lower. PM < 2.5 pm
(PM2.5) collected in the dry season, when most fires occur, had three times higher total
concentrations of PAHs and oxy-PAHs than in the wet season and had positive
correlations with the number of fire spots and anhydrosugars concentrations. These
results, together with the fact that biomass burning explained 65% of the data variance
(principal component analysis - PCA), highlighted the importance of this practice as a
source of PAHs and oxy-PAHs in the region's atmosphere. On the other hand, the
results indicated that nitro-PAHs were primarily emitted by diesel-powered vehicles.
The equivalent concentration of benzo[a]pyrene was four times higher in the dry
season than in the wet season and increased by about 23 times during a local fire. The
cytotoxicity and genotoxicity of organic extracts of PM1o were evaluated through in
vitro tests with human liver HepG2 cells. For both types of tests, significant toxicity was
observed only for samples collected during the dry season. Persistent DNA damage
was also observed, which may have impaired the DNA repair system. In addition to
working with the PM extract, this study investigated the cytotoxic and genotoxic effects
of the PAH retene using HepG2 cells. Retene had minimal effects on cell viability but
induced DNA strand breaks, micronucleus formation, and the formation of reactive
oxygen species (ROS) in a concentration and time-dependent manner. Retene
activated checkpoint kinase 1 (Chk1) phosphorylation, an indicator of replication stress
and chromosomal instability, corroborating the increased formation of micronuclei. An
antioxidant, N-acetylcysteine (NAC), was observed to have a protective effect on ROS
generation and DNA damage signaling, suggesting oxidative stress as a key



mechanism of the observed genotoxic effects of retene in HepG2 cells. In conclusion,
the results of this study contribute to a better understanding of the environmental and
health challenges posed by biomass burning and the urgency of addressing this issue
in the context of current global climate change.

Keywords: PAH. Retene. Levoglucosan. HepG2 cells. Genotoxicity. Air pollution.



LISTA DE FIGURAS

Figura 1 - Distribui¢@es tipicas de (a) numero, (b) area superficial e (c) volume das particulas
em funcdo do didmetro na atmosfera. A distribuicdo de volume é equivalente a
distribuicdo de massa quando ha pouca variagcao na densidade ............cccccevvvveeeee. 28

Figura 2 - (a) llustracédo das regifes do sistema respiratério. (b) Previsdo da deposicao total
e por regido do sistema respiratério em funcédo do didametro das particulas.............. 29

Figura 3 - Contribuicdo relativa em porcentagem dos hidrocarbonetos policiclicos aromaticos
para as fases gasosa e particulada de amostras coletadas em Campo Grande — MT,
2 7= 1 | 34

Figura 4 - Esquema do mecanismo de acdo do benzo[a]pireno (B[a]P) via formacao de diol
epoéxidos por meio das enzimas do citocromo P450 (CYP) e epdxido hidrolase (EH)

Figura 5 - Esquema dos principais eventos-chave relacionados a carcinogenicidade dos

hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPA) ........evviiiiiiiiiiiiiiiiiee e 38
Figura 6 - Esquema das vias de resposta ao dano N0 DNA. ..., 39
Figura 7 - Estrutura quimica do reteN0 .........c.oeuviiiiiii e 43

Figura 8 - Numeros de focos de incéndio de 1998 a 2021 e porcentagem da colheita manual
que utiliza fogo em relacdo a colheita total...............ccccvveiiii i, 45
Figura 9 - Geracao de energia elétrica nas usinas sucroalcooleiras pela queima do bagaco
(o b= W or: T g o [ Vol U o | 46
Figura 10 - Esquema da formacéo de levoglucosano a partir da pirélise (150 < T < 350 °C) da
CRIUIOSE ... 47
Figura 11 - (a) Mapa do Estado de Sao Paulo com destaque para a localizacdo do municipio
de Ribeirdo Preto. (b) Parte do mapa de Ribeirdo Preto, com indicacéo dos locais de
amostragem no campus da USP na periferia (A) e no centro da cidade (B) ............. 51
Figura 12 - Fotos do amostrador MOUDI (a) montado e (b) desmontado com os filtros antes
da amostragem. (c) Filtros ap0s a amoStragem.............cviiieieeiiiiiiiiiiie e 52
Figura 13 - Precipitacdo acumulada, precipitagdo normal climatolégica (1991-2021),
temperatura diaria média e radiagdo solar diaria média registradas em Ribeirdo Preto
Nnos anos de (a) 2020 € (D) 2021L.........uuiiii i 53
Figura 14 - Gréafico de contorno da resposta para diferentes propor¢des de diclorometano,
metanol € aCetONItrila ........oooeeieieeeee 74
Figura 15 - Porcentagem relativa dos efeitos das variaveis 1 (nUmero de extracdes), 2 (volume
de solvente) e 3 (tempo de ultrassom) e suas interacdes. Os valores de efeito

calculados sao fornecidos ao lado de cada Coluna..........oeeveiiiiiiii i 75



Figura 16 - (a) Superficie de resposta e (b) gréafico de contorno para o modelo gerado pelo
refinamento da otimizacdo das condigOes de extragao............cceeveeeieiieeiiieeeeeeeeeee, 77
Figura 17 - Cromatograma obtido a partir da extracdo de um filtro dopado com uma
concentracdo final de 300 ng mL* dos padrdes de: (1) fluoreno-dio, (2) fluoreno, (3)
fenantreno-di, (4) fenantreno, (5) antraceno, (6) 9,10-antraquinona-ds, (7) 9,10-
antraquinona, (8) 5-nitroacenafteno, (9) fluoranteno, (10) 2-nitrofluoreno, (11) pireno,
(12) 9-nitroantraceno-d9, (13) 9-nitroantraceno, (14) reteno, (15) benzo[a]fluorenona,
(16) benzo[a]antraceno, (17) criseno-d12, (18) criseno, (19) 3-nitrofluoranteno, (20) 1-
nitropireno, (21) benzo[b]fluoranteno, (22) benzo[Kk]fluoranteno, (23) benzo[e]pireno,
(24) benzo[a]pireno-d12, (25) benzola]pireno, (26) 6H-benzo[cd]piren-6-ona, (27)
perileno-d12, (28) indeno[l,2,3,cd]perileno, (29) dibenzo[a,h]antraceno, (30)
benzo[ghi]perileno, (31) 6-nitrobenzo[a)pireno..........ccooveiiiiiiiiii 79
Figura 18 - Recorte do cromatograma de uma mistura de levoglucosano, manosano,
galactosano e levoglucosano-*C na concentracéo final de 1 ug mL* ap6s a etapa de
ENMVALIZAGAO ....eeeeiiiiiiii ittt 85
Figura 19 - Concentracdes dos anidroacucares (a) levoglucosano, (b) manosano e (c)
galactosano determinadas por CG-EM apés a extracao com diclorometano (DCM) e
metanol versus a extracdo com acetonitrila (ACN). .......oooviiiiiiiii e 86
Figura 20 - Mediana das fracGes de massa dos HPA, oxi-HPA e nitro-HPA determinadas no
MP grosso (MP2s.10) em funcéo da (a) pressao de vapor e (b) massa molecular. .... 87
Figura 21 - Concentracfes da soma dos (a) HPA, (b) oxi-HPA e (c) nitro-HPA no MP coletado
em Ribeirdo Preto no campus (n = 14) e no centro da cidade (n = 5), em que a data
apresentada corresponde ao iniCio da amoStragem ........cccoevveevvvviiiiiiiii e 89
Figura 22 - Concentra¢des de levoglucosano, manosano e galactosano ho MP coletado em
Ribeirdo Preto no campus (n = 14) e no centro da cidade (n = 5) , em que a data
apresentada corresponde ao inicio da amostragem ........cccoeeeevvvviviiiiiiieeeceeeenn. 92
Figura 23 - Diagramas de caixa das concentracfes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA e
anidroacgucares no MP» 5 coletado no campus e no centro de Ribeirdo Preto, durante a
estacdo Uumida (n =7) e seca (n = 12). A linha do meio na caixa representa a mediana;
a caixa inferior € o primeiro quartil; a caixa superior € o terceiro quartil; as barras de
erro indicam valores minimos e maximos; (m) média; (¢) outliers. O asterisco (*) ao lado
do nome do composto indica uma diferenca significativa entre as medianas para cada
estacéo (teste de Mann-Whitney; p < 0,05). Observe que os valores mostrados para
levoglucosano foram reduzidos por um fator de dez...........ccoeeeeveeiiiiiiiiiiniee e, 93
Figura 24 - (a) Grafico de escores e (b) grafico de pesos para CP1 x CP2, obtidos da analise

de componentes principais das 19 amostras de MP2s......ccooveeiiiiiiiiiiiiieeeceeen 97



Figura 25 - (a) Trajetérias de massas de ar de trés dias chegando em Ribeirdo Preto (marcada
com %) em trés altitudes (500, 1.000 e 1.500 m) no dia 19 de setembro de 2020, no
momento que a amostragem de MP total terminou. (B) Focos de incéndio registrados
em todo pais durante 0 mesmo periodo das trajetérias de massas de ar. .............. 101

Figura 26 - a) Porcentagem de reducdo de MTT pelas células HepG2 apds exposicao a
extratos de MP1o a 1 m3 ar equivalente por mL por 24, 48 e 72 h. CCCP (10 umol L)
foi usado como controle positivo (CP). (b) Intensidade da cauda dos nucleoides de
HepG2 apls exp exposicao a extratos de MP1 a 1 m3 ar equivalente por mL por 4 e
24 h, avaliada por ensaio cometa. Neste caso, MMS (0,13 umol L) foi usado como
controle positivo (CP). Os dados sao apresentados como média + erro padréo (n = 3),
com ***p < 0,001, *p < 0,01 e *p < 0,05, quando comparados ao controle negativo de
D11 1@ I (1 ) U P PRSP OPPPRPPPPRR 103

Figura 27 - Porcentagem da reducédo do MTT pelas células HepG2 apds a exposicdo ao
reteno em diferentes concentragbes por (a) 24 h, (b) 48 h e (¢) 72 h. CCCP (10 pmol
L) foi usado como controle positivo (CP). Os dados sdo apresentados como média +
erro padrdo (n = 3), com ***p < 0,001, **p < 0,01 e *p < 0,05, quando comparados ao
controle negativo de DMSO (CN) ..uuuuiiiiiiiiiiie i e e 105

Figura 28 - Intensidade da cauda dos nucleoides de HepG2 apds a exposi¢cdo ao reteno por
4 e 24 h determinada pelo ensaio cometa. MMS (0,13 umol L) foi usado como controle
positivo (CP). Os dados sao apresentados como média + erro padréo (n = 3), com ***p
< 0,001, **p < 0,01 e *p < 0,05, quando comparados ao controle negativo de DMSO
(CN). A média indicada com (#) foi significativamente diferente da mesma
concentracao apds 4 h de exposiCao (#P < 0.05) ..oooiiiiiiiiiiiiii e 106

Figura 29 - a) Frequéncia de micronucleos (MN), brotos nucleares (BN) e pontes
nucleoplasmaéticas (PNP) em células HepG2 expostas ao reteno por 48 h avaliadas
pelo teste de microndcleo com bloqueio da citocinese pela citocalasina B (MNCtB).
MMS (0,13 umol L) foi utilizado como controle positivo (CP). (b) Frequéncia de células
apoptaticas e necréticas, de MN e de nudcleos hipodiploides (HD) em células HepG2
expostas ao reteno por 72 h avaliadas pelo teste de micronucleo por citometria de
fluxo. Etoposideo (1 pymol L) foi utilizado como controle positivo (CP). Os dados
representam média = EP (n = 3) com *p < 0,05, **p < 0,01, ***p < 0,001, ****p < 0,0001
em comparagdo com o controle negativo de DMSO (CN). ......covvvviviiiiiiiiiiiieeeenennee. 107

Figura 30 - Curvas de concentracdo-resposta com base nos niveis de (A) pChk1 e (B) yH2AX
em células HepG2 expostas ao retene (RET) por 48 h. Os dados representam a média
t erro padréo (n = 3). Os dados para o dibenz[a,l]pireno (DBJ[a,l]P), benzo[a]pireno
(B[a]P) e fenantreno (FEN) foram obtidos de Dreij et al. (2017) e Galvao et al. (2022).
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1 INTRODUCAO
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1.1 Apresentacédo e motivagcdo para realizagao do trabalho

A exposi¢do a poluicdo do ar é um importante fator de risco para a saude
humana em todo o mundo, sendo associada a doencas respiratorias crbnicas,
doencas cardiovasculares e cancer (ABBAFATI, 2020). O material particulado (MP) é
um dos principais indicadores de poluicdo do ar, e dentre 0s compostos organicos
presentes no MP, os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPA) tém recebido
atencao especial devido seu elevado potencial mutagénico e carcinogénico (MALLAH
et al., 2022).

A queima de biomassa representa mais de 50% das emissdes atmosféricas
totais globais de HPA (ZHANG et al., 2022). No Brasil, estima-se que os incéndios
florestais representem 60,1% das emissdes totais de HPA, seguidos pela queima de
lenha em ambientes fechados (17,7%) e veiculos automotores (15,0%) (SHEN et al.,
2013). Os incéndios florestais sdo notorios na Amazonia brasileira e no cerrado, no
entanto, outras regides do pais também podem ser altamente afetadas pelo uso do
fogo (URBAN et al., 2012, 2016; COBELO et al., 2023; SILVA; LOPES; SANTOS,
2023).

O presente estudo foi realizado em Ribeirdo Preto, municipio localizado em
uma regido agroindustrial do estado de S&o Paulo, com atividades econdémicas
baseadas principalmente no cultivo e processamento de cana-de-aclUcar para
producédo de etanol e acucar. Por décadas, o fogo foi utilizado para queimar a palha
da cana-de-acucar a fim de facilitar o processo de colheita manual. Desde 2006, uma
politica publica de substituicio progressiva da colheita manual tem sido
implementada, sendo que agora a colheita mecanizada representa cerca de 98% da
safra total (dado de 2022/23; CONAB, 2022).

Apesar da drastica reducdo no uso do fogo antes da colheita de cana-de-
acucar, numeros elevados de focos de incéndio no estado de Sdo Paulo foram
registrados recentemente, com um aumento de cerca de 100% em 2020 e 2021 em
comparacao com a média dos 9 anos anteriores (INPE, 2023a). O persistente elevado
numero de focos de incéndio na estacdo seca pode ser atribuido ao uso do fogo para
limpeza de terrenos na agricultura, bem como a incéndios florestais acidentais e/ou
criminosos em florestas locais e plantacdes. Essa situacdo tem sido agravada no
contexto das mudancas climaticas, com periodos mais longos de seca e distribuicdo

inadequada de chuvas (STRINGER et al., 2021). Outra fonte importante de emissdes
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da queima de biomassa na regido de estudo € a utilizagdo do residuo seco da cana-
de-acucar (bagaco) como combustivel na industria canavieira. Além disso, o bagaco
excedente é posteriormente utilizado para geracdo de energia termelétrica e por
outras industrias regionais, como a de laranja (URBAN et al., 2014).

Dada a elevada frequéncia de incéndios e densidade populacional da regido, o
impacto da queima de biomassa na saude humana motivou este estudo, pois precisa
ser melhor investigado.

Neste trabalho, primeiramente serdo apresentados os resultados do
desenvolvimento analitico de um método de extracdo do MP visando a determinacao
simultanea de HPA e dos anidroacucares marcadores da queima de biomassa. Em
seguida, as concentracdes de HPA determinadas nas amostras de MP coletadas de
forma fracionada numa regido urbana e semiurbana de Ribeirdo Preto seréo
apresentadas juntamente com ferramentas estatisticas a fim de avaliar as principais
fontes desses compostos na regiao.

Tendo em vista a importancia do potencial toxico dos HPA, a terceira parte do
trabalho ir4 abordar um estudo toxicologico em que se avaliou 0 potencial citotoxico e
genotoéxico de extratos do MP fino, utilizando ensaios in vitro com células HepG2 de
figado humanao.

Concentracfes elevadas do HPA reteno encontradas anteriormente em
amostras de MP de regifes canavieiras (URBAN et al., 2016) e a escassez de estudos
utilizando células humanas motivou o estudo sobre a toxicidade desse composto em
particular. Na quarta e ultima parte da tese, portanto, serdo apresentados 0s
resultados da investigacao sobre a citotoxicidade, a genotoxicidade e a geracdo de
espécies reativas de oxigénio no meio intracelular induzidas pela exposicdo das
células ao reteno.

Nos apéndices C, D e E estdo apresentados os trés artigos derivados desta
tese que foram publicados (SCARAMBONI et al., 2021, 2023, 2024).
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1.2 Poluicao do ar

A historia da poluicdo do ar urbana remonta a séculos atrads, com dados que
indicam que na Grécia antiga e nas areas sob dominio do império Romano a poluicao
do ar era severa devido a producdo de metal e a queima de madeira (HONG et al.,
1994). Durante a Idade Média, no século Xll, a cidade de Londres ja sofria com o ar
poluido principalmente pela queima de carvdo mineral, combustivel barato em relagdo
a madeira, porém pouco eficiente que era utilizado para aquecimento residencial. J&
no século XVII, John Evelyn (1620 — 1706), um escritor inglés, foi um dos primeiros a
chamar a atencao da sociedade para os possiveis riscos a salude ao respirar a fumaca
oriunda da queima de carvdo em uma carta dirigida ao rei inglés na época. Com a
Revolucao Industrial, os problemas com a poluicéo pioraram, por causa do uso das
maquinas a vapor e a combustéo de carvao em fornos e caldeiras dentro das fabricas
(JACOBSON, 2012).

O Grande Smog (do inglés smoke + fog, isto €, fumaca + neblina) de Londres
em 1952, causada por uma combinacdo de emissGes de queima de carvao e
condi¢cBes climaticas, resultou em milhares de mortes. Apesar de nédo ter sido o
primeiro episédio de smog no mundo com resultados letais, serviu como um ponto de
virada no reconhecimento da urgéncia de lidar com a poluicdo do ar (JACOBSON,
2012). A Lei do Ar Limpo (Clean Air Act) de 1956 no Reino Unido e de 1963 nos
Estados Unidos estiveram entre os esforcos legislativos pioneiros destinados a conter
a poluicao do ar. Essas regulamentacfes impuseram restricdes as emissdes de fontes
industriais e estabeleceram padrbes para a qualidade do ar.

No Brasil, a industrializac&o e a urbanizacéo no século XX levaram a problemas
significativos de poluicdo do ar nos grandes centros urbanos, como Sao Paulo e Rio
de Janeiro, e de cidades tidas como industriais, como é o caso de Cubatéo, no Estado
de Séo Paulo. O amplo uso de automoveis, combinado com as emissdes industriais,
contribuiu para o aumento de poluentes na atmosfera. Os esforcos iniciais de
regulamentacdo no Brasil comecaram na metade do século XX, com a criacdo do
CONAMA (Conselho Nacional do Meio Ambiente), que desempenhou um papel
fundamental na formulacéo de politicas ambientais, mas somente em 1990 padrbes

de qualidade do ar nacionais foram estabelecidos (LIMA et al., 2012).
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De acordo com a nova resolugio CONAMA N° 491 DE 19/11/2018, que
estabelece padrdes de qualidade do ar no Brasil, poluente atmosférico é definido

como:
gualquer forma de matéria em quantidade, concentragcao, tempo ou outras
caracteristicas, que tornem ou possam tornar o ar impréprio ou nocivo a
salide, inconveniente ao bem-estar publico, danoso aos materiais, a fauna e
flora ou prejudicial a seguranca, ao uso e gozo da propriedade ou as
atividades normais da comunidade (BRASIL, 2018, p. 1).

Os poluentes que possuem padrdes de qualidade do ar na resolucdo do
CONAMA sao: material particulado com tamanho menor que 10 um (MP10) € menor
que 2,5 um (MP25), diéxido de enxofre (SO2), didxido de nitrogénio (NO>), 0z6nio (O3),
fumaca, mondxido de carbono (CO), particulas totais em suspenséao (PTS) e chumbo
(Pb) (BRASIL, 2018).

Em diversos estudos epidemioldgicos, o material particulado (MP1o € MP25)
teve uma correlagdo mais forte com o aumento da taxa de mortalidade do que
gualquer outro dos principais poluentes atmosféricos, como SO, NO, e O3z (SALDIVA
et al.,, 1995; SUN; HONG; WOLD, 2010; RAPPAZZO et al., 2019). Segundo a
Organizacao Mundial da Saude (OMS), a poluicdo do ar de ambientes externos e
internos levou a cerca de 6,7 milhdes de mortes prematuras em todo o mundo em
2019, principalmente devido ao MP25 (WHO, 2022). Em outubro de 2013, a Agéncia
Internacional de Pesquisa sobre o Cancer (IARC) classificou a poluicédo do ar e 0o MP25
como cancerigenos para os seres humanos (Grupo 1) (IARC, 2016). Dessa forma, é

evidente o relevante impacto na saude do material particulado atmosférico.

1.3 Material particulado atmosférico

O material particulado (MP) é um dos principais indicadores de polui¢cao do ar
e consiste em particulas sélidas ou liquidas presentes na atmosfera, com diametro
gue varia de alguns nandmetros (nm) a dezenas de micrémetros (um). O termo
“aerossol” também é constantemente utilizado como sindnimo de material particulado,
no entanto, a definicdo mais rigorosa de aerossol inclui tanto as particulas quanto o
gas em que elas estdo suspensas, caracterizando assim um sistema bifasico
(FINLAYSON-PITTS; PITTS JR, 1999). Neste trabalho, manteremos o0s termos

particulas e material particulado, frequentemente abreviado como MP.




27

O MP pode ser emitido diretamente para a atmosfera (MP primario), ou formado
por processos de conversao de gas em particula (MP secundério). As fontes primarias
podem ser naturais ou antrépicas, e incluem a ressuspensao do solo por processos
mecanicos, 0s processos de combustao, erupg¢des vulcanicas, “spray” marinho, pélen
e esporos de fungos. As fontes secundarias sdo aquelas que emitem gases e vapores
gue reagem e produzem substancias de menor volatilidade, que consequentemente
condensam em particulas sélidas e/ou liquidas. Exemplos incluem sais de sulfato e
nitrato formados a partir da oxidacdo de SO> e NO: provenientes de emissdes
veiculares e processos de combustéo, além de particulas organicas formadas a partir
da oxidacao de compostos organicos volateis (COV) (ALVES, 2005).

Uma vez na atmosfera, as particulas podem alterar seu tamanho e composicéo
por meio da condensacéo e/ou evaporacdo de compostos volateis, por coagulacao
com outras particulas, por reacdo quimica ou, na presenca de supersaturacdo de agua
podem ser tornar goticulas de neblina e nuvem (SEINFELD; PANDIS, 2006). O MP
tem um papel importante na quimica e na fisica da atmosfera, pois influencia o balango
radiativo do planeta, a formacdo de nuvens, além de afetar a biogeoquimica dos
ecossistemas (MONKS et al., 2009; FUZZI et al., 2015).

Como as particulas possuem formas irregulares, elas geralmente sao
idealizadas como particulas esféricas, e 0 seu tamanho € expresso em termos do
diametro aerodinamico equivalente (D), que corresponde ao diametro de uma esfera
de densidade 1,0 g cm= com a mesma velocidade de sedimentacéo que a particula
em questdo (FINLAYSON-PITTS; PITTS JR, 1999; ALVES, 2005). As propriedades
do MP, como numero de particulas, area superficial e volume, podem ser distribuidas
em funcao do seu diametro (Figura 1).

As particulas ultrafinas, ou do modo de nucleacao, possuem D < 100 nm e
constituem a maior fracdo do numero total de particulas na atmosfera (Figura 1-a).
Devido sua pequena massa, a concentracdo geralmente € expressa em termos de
numero de particulas por volume de ar (por exemplo, nimero de particulas por cm3).
As particulas ultrafinas sao formadas por processos de conversao gas-particula e por
processos de combustdo, e tém um tempo de residéncia curto (de minutos a horas)
pois sdo instaveis e tendem a se agregar e formar particulas maiores. Essas particulas
maiores, com D entre 100 nm e 1 um, séo classificadas no modo de acumulacéo, pois
tendem a permanecer suspensas na atmosfera por varios dias. Dessa forma, elas

podem ser transportadas por longas distancias antes de serem removidas pela
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deposicao seca ou Umida. O modo de acumulacdo corresponde a maior fragcdo da
area superficial total (Figura 1-b) (HEAL; KUMAR; HARRISON, 2012).

As particulas com D > 1 um, geralmente séo particulas primarias geradas por
processos mecanicos, como ressuspensao do solo por vento ou por veiculos e
magquinarios, além do spray marinho e emissdes vulcanicas. Particulas grossas tém
velocidades de sedimentacao suficientemente grandes para se depositarem em um
tempo razoavelmente curto. As particulas grossas juntamente com as de modo de
acumulacao correspondem aos picos da distribuicdo do volume total das particulas,
gue é equivalente a distribuicdo de massa quando ha pouca variacdo na densidade
das particulas (Figura 1-c). Dessa forma, o MP com D > 100 nm (modo acumulacéo e
particulas grossas) geralmente é quantificado por sua concentracdo em massa por
volume de ar (por exemplo, pug por m3) (HEAL; KUMAR; HARRISON, 2012).

Figura 1 - Distribuicdes tipicas de (a) niUmero, (b) area superficial e (c) volume das particulas em funcéo
do didmetro na atmosfera. A distribuicdo de volume é equivalente a distribuicdo de massa quando ha
pouca variacdo na densidade
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Fonte: adaptado de Finlayson-Pitts; Pitts Jr (1999).

A convencdo atual dos 6rgdos de gestdo publica para monitoramento da

qualidade do ar é de quantificar duas fragdes de tamanho do MP: D <10 um (MP1o) e
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< 25 um (MP2s), também chamadas de particulas inaldveis e respiraveis,
respectivamente (WHO, 2021). Esses termos se referem a profundidade de
penetracdo no trato respiratério, em que as particulas da fracdo inalavel sdo capazes
de penetrar e se depositar no sistema respiratorio superior (regido da nasofaringe),
enquanto as particulas da fracéo respiravel sdo capazes de alcancar as superficies
dos alvéolos pulmonares, onde acontece a troca de gases, alcancando assim a

corrente sanguinea (Figura 2).

Figura 2 - (a) llustracdo das regifes do sistema respiratdrio. (b) Previséo da deposicao total e por regido
do sistema respiratério em funcéo do didmetro das particulas
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Fonte: (a) elaborado pela autora no programa gréfico canva.com. (b) adaptado de Kuempel et al.
(2015).

O MP2s também é frequentemente chamado de MP fino ou fracédo fina. Ja o
MP com D entre 2,5 e 10 um é chamado de MP grosso ou fracdo grossa. Como
mencionado anteriormente, o MP com D < 100 nm é considerado a fracéo ultrafina e
geralmente é quantificado por nimero, em vez de massa. As particulas ultrafinas séo
um subconjunto do MP>5, que por sua vez é um subconjunto do MP1o.

Na Tabela 1, estdo apresentados alguns exemplos de valores diretrizes de
qualidade do ar para MP1o e MP2 5 preconizados por 6rgdos ambientais pelo mundo.
Os valores recomendados pela OMS sdo os mais recentes e também os mais
restritivos. Em outubro de 2022, a Comisséo Europeia propds revisdes a sua diretriz
visando tornar os indices de qualidade do ar da Unido Europeia mais proximos aos
valores recomendados pela OMS, mas ainda ndo foram aprovadas (BELOCONI;
VOUNATSOU, 2023). Nos Estados Unidos, a Agéncia de Protecdo Ambiental (US-
EPA) também estuda a atualizacdo dos seus valores, mas somente para a média
anual de MP25s que deve passar de 12 a 9,0 ug m=3 (US-EPA, 2023). A China segue

com padrfes mais permissivos, enquanto atualmente a legislacéo brasileira € a que
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mais se aproxima dos valores recomendados pela OMS, dentre as apresentadas na
Tabela 1. E importante destacar que ainda existem paises em que nenhum padréo de
qualidade do ar existe, como é o caso de quase metade dos paises africanos (45%) e
da regido do Pacifico Ocidental (48%) (WHO, 2021).

Tabela 1 — Valores diretrizes de qualidade do ar para material particulado < 10 ym (MP10) e < 2,5 um
(MP25) preconizados pela Organizacdo Mundial da Saude (OMS), pela Unido Europeia (EU), pela
Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (US-EPA), pelo Ministério de Ecologia e Ambiente
da China (MEE — China) e pelo Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) do Brasil

. ) MP 3 MP 3
Orgéo / ano de publicacéo 10 (Mg M) 25 (Hg M)
Anual 24 h Anual 24 h
OMS /2021 15 45 5 15
UE / 2008 40 50 25 -
UE — proposta de 2022 20 45 10 25
US-EPA /1990 - 150 12 35
MEE — China / 2012 70 150 35 75
CONAMA /2018 20 50 10 25

Fontes: OMS, 2021; Diretiva 2008/50/EC da Unido Europeia; Emendas de 1990 no Clean Air Act dos
Estados Unidos; MEE — China GB 3095/2012; BRASIL, 2018.

Tais valores estdo apenas relacionados ao diametro e a concentracdo em
massa das particulas na atmosfera. No entanto, conhecer a composi¢cédo quimica do
MP também é fundamental para investigar sua toxicidade. Como a associagao entre
0 MP e os efeitos adversos a saude ja esta bem estabelecida, a maior lacuna atual no
nosso conhecimento esta relacionada em entender quais os componentes e/ou quais
das suas caracteristicas fisicas e quimicas sao responsaveis pela toxicidade do MP
(KELLY; FUSSELL, 2012).

1.4 Composicao quimica e toxicidade do material particulado

O MP constitui-se numa mistura complexa e heterogénea de diferentes
compostos organicos e inorganicos, que variam no tempo e espaco, de acordo com
suas fontes de emisséo e o0s processos fisicos e quimicos que sofrem na atmosfera.
Os principais componentes do MP, que juntos, no geral, representam a maior fracédo
da massa sdo os sais de sulfato, nitrato e amonio, cloretos, carbono elementar e
organico, componentes minerais (como silicatos e 6xidos de aluminio, calcio e ferro),

além de materiais biolégicos como esporos, poélen, bactéria e virus. Além disso,
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existem 0s componentes presentes em niveis tragos, como metais e compostos
organicos (HARRISON; YIN, 2000).

A identidade dos componentes do MP responsaveis pelos efeitos adversos e
0S mecanismos bioldgicos envolvidos ainda ndo estdo completamente
compreendidos, mas ha estudos que apontam o estresse oxidativo, a inflamacéo, a
apoptose, a autofagia e o dano no DNA como 0s principais mecanismos relacionados
a toxicidade do MP (KELLY; FUSSELL, 2012; FENG et al., 2016; Ll et al., 2022).

O estresse oxidativo € decorrente do desequilibrio entre a geracédo de espécies
reativas de oxigénio (ERO) e a capacidade antioxidante da célula. O excesso de ERO
pode danificar proteinas, lipideos e a membrana celular, causando inflamacéo, e
também pode ocasionar danos ao DNA, levando a problemas na proliferacdo celular
(LI; XIA; NEL, 2008). Ha diversos compostos do MP que s&o capazes de induzir a
formacdo de ERO e levar ao estresse oxidativo, como os metais de transi¢ao ferro,
cobre, niquel, crémio, cobalto e vanadio, que geram radicais livres via reacdo Fenton
(FENG et al, 2016). Além dos metais, constituintes organicos como o0s
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPA) e quinonas, derivadas oxigenadas dos
HPA (oxi-HPA), podem induzir a producédo de ERO via ciclo redox (CLERGE et al.,
2019; MALLAH et al., 2022).

O efeito carcinogénico do MP esta principalmente associado ao seu potencial
genotodxico, isto €, a sua capacidade de causar dano ao DNA, seja por danos
oxidativos por excesso de ERO ou pela formacéao de adutos entre 0o DNA e compostos
organicos (QUEZADA-MALDONADO et al., 2021). Os HPA e seus derivados tém

recebido atencéo especial devido seu potencial mutagénico e carcinogénico.

1.5 Compostos Policiclicos Aromaticos

Os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPA) comp&em uma ampla classe
de compostos organicos constituidos por atomos de carbono e hidrogénio, cuja
estrutura quimica é formada por dois ou mais anéis aromaticos condensados. Os HPA
sdo formados a partir da combustédo incompleta de todo tipo de material organico, e
estdo presentes ndo somente na atmosfera, mas em diversos compartimentos
ambientais, como agua, sedimento e solo (KIM et al., 2013).

As fontes naturais de HPA incluem erupgdes vulcanicas e incéndios florestais

naturais, e correspondem a uma pequena fragdo das emissdes totais. As principais
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fontes de HPA séo antrdpicas, e incluem a queima de biomassa, emisséo de queima
de combustiveis por automoveis, geracdo de energia industrial, incineradores e
producéo de alcatréo, coque e asfalto (ZHANG; TAO, 2009).

Embora centenas de HPA sejam atualmente conhecidos, a maioria dos estudos
de exposicdo e poluicdo atmosférica ambiental concentram-se em 16 compostos
prioritarios listados pela Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (US-
EPA) na década de 1970 (KEITH, 2015). A lista foi baseada na ocorréncia dos HPA
no meio ambiente, na sua toxicidade e na disponibilidade de padrbes e métodos
analiticos na época, mas sua relevancia atual tem sido questionada por varios autores
(ANDERSSON; ACHTEN, 2015; SAMBUROVA; ZIELINSKA; KHLYSTQV, 2017; DA
SILVA JUNIOR et al., 2021). Isso porque atualmente as técnicas analiticas estdo mais
avancadas, possibilitando a determinacao de varios compostos simultaneamente com
elevada precisédo e exatidao, e além disso, ja se sabe da existéncia de outros HPA
gue sao relevantes em termos de toxicidade, como alguns HPA alquilados e
dibenzopirenos (DA SILVA JUNIOR et al., 2021).

Por ser uma classe diversa, as propriedades fisico-quimicas dos HPA, como
volatilidade e lipofilicidade, assim como os efeitos biologicos, podem variar
significativamente de acordo com a estrutura e a massa molecular (KIM et al., 2013).
Na Tabela 2 estdo apresentadas as estruturas moleculares dos 16 HPA prioritarios,
juntamente com a massa molecular e algumas propriedades, como a temperatura de
ebulicdo, a pressao de vapor e o coeficiente de particdo octanol-agua (Kow), que é
uma medida de lipofilicidade. Na Tabela 2 também estdo apresentadas as
classificacdes de cada composto de acordo com a IARC.

De forma geral, conforme a massa molecular dos HPA aumenta, a temperatura
de ebulicdo aumenta e a pressao de vapor diminui, indicando uma variacdo de
volatilidade conforme a massa molecular e 0 nimero de anéis aromaticos. Assim, 0S
HPA com baixa massa molecular, com 2 e 3 anéis aromaticos, sdo mais volateis e
estdo presentes em maior proporcdo na fase gasosa do que na fase particulada
(Figura 3). Enquanto os HPA de massa molecular maior (4 e 5 anéis aromaticos ou

mais) estdo presentes principalmente na fase particulada, por serem menos volateis.
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Tabela 2 - Estrutura molecular, massa molecular (MM), temperatura de ebulicdo (Tebulicdo), presséo
de vapor (Pv) a 25 °C, logaritmo da constante de particao octanol-agua (Kow), e classificacdo de acordo
com a Agéncia Internacional de Pesquisa sobre o Cancer (IARC) dos 16 hidrocarbonetos policiclicos
aromaticos considerados prioritarios pela US-EPA

MM Tebuligéo Pva25-°C Grupo
Nome do composto Estrutura ) °C) (Pa) Log Kow IARC?
Naftaleno 128 218 14 3,40 -

Acenaftileno
152 265-275 8,8 x 101 4,07 -

elachs

Acenafteno
OO 154 279 2,9x 101 3,92 -
Fluoreno 166 293-295 80x102 4,18 3
Antraceno CCO 178 340  11x10° 4,50 3
Fenantreno 6 }
178 342 1,6 x 103 4,60 3
Fluoranteno
O. 202 375 1,2x 103 5,22 3
\
Pireno ‘O
OO 202 393 6,0 x 10* 5,18 3
Benzo[a]antraceno S
OO B 228 400 2,8x10° 5,16 2B
-
Criseno ‘0
Oe 228 448 8,4 x 10° 5,91 2B
Benzo[b]fluoranteno ‘
OO’Q 252 481 6,7 x 10° 6,12 2B
Benzo[K]fluoranteno
O@.g 252 480  13x10° 6,84 28
Benzo[a]pireno ,
I O‘ 252 496 7,3x 10 6,50 1
Indeno[1,2,3-cd]pireno
O“? 276 524 1,3x10°% 6,58 2B
Benzo[ghi]perileno O
Q“OQ 276 53  1,4x10° 7,10 3
Dibenz[a,h]antraceno O
O‘O‘ 278 545  13x10% 6,50 2A

agrupo 1 — carcinogénico aos humanos; grupo 2A — provavelmente carcinogénico aos humanos; grupo
2B - possivelmente carcinogénico aos humanos; grupo 3 — ndo é classificado quanto a
carcinogenicidade devido a evidéncias experimentais limitadas ou inadequadas.

Fontes: Cheruyiot et al. (2015); Jameson (2019).
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Figura 3 - Contribuigdo relativa em porcentagem dos hidrocarbonetos policiclicos aroméaticos para as
fases gasosa e particulada de amostras coletadas em Campo Grande — MT, Brasil
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Fonte: adaptado de Ré-Poppi e Santiago-Silva (2005).

Os HPA de maior massa molecular sdo mais lipofilicos, e apresentam maior
carater carcinogénico que os HPA de menor massa molecular. Apesar de menos
toxicos, os HPA de baixa massa molar podem sofrer reacdes de oxidacéo ou nitracao,
gerando os oxi e nitro-HPA, que por sua vez, podem apresentar maior carater
mutagénico e/ou carcinogénico do que suas moléculas de origem (FRANCO et al.,
2010).

Oxi e nitro-HPA tém substituicbes de um ou mais atomos de hidrogénio pelos
grupos funcionais carbonila e nitro, respectivamente. Além de serem produtos de
reacdes secundarias na atmosfera, os derivados oxigenados e nitrogenados dos HPA
podem ser emitidos diretamente para a atmosfera juntamente com os HPA néo-
substituidos durante a combustéo incompleta de combustiveis fésseis e biomassa. A
combustéo de diesel tem sido relatada como uma importante fonte de nitro-HPA para
a atmosfera (ABBAS et al., 2018; IDOWU et al., 2019). Comparados aos HPA néao-
substituidos correspondentes, oxi e nitro-HPA possuem pressfées de vapor mais
baixas e, consequentemente, uma maior tendéncia a permanecer na fase particulada.

Na Tabela 3, estdo apresentados alguns exemplos de derivados oxi e
nitrogenados dos HPA, juntamente com suas respectivas massas moleculares e

algumas propriedades fisico-quimicas.
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Tabela 3 - Estrutura molecular, massa molecular (MM), temperatura de ebulicdo (Tebulicdo), presséo
de vapor (Pv) a 25 °C, logaritmo da constante de particao octanol-agua (Kow), e classificagcdo de acordo
com a Agéncia Internacional de Pesquisa sobre o Cancer (IARC) de alguns derivados oxi e
nitrogenados dos hidrocarbonetos policiclicos aromaticos

Nome do composto

Oxi-HPA
9,10-
fenantrenoquinona

9,10-antraquinona

Benzo[a]fluorenona

6H-benzo[cd]piren-6-
ona

Nitro-HPA
5-nitroacenafteno

2-nitrofluoreno

9-nitroantraceno

3-nitrofluoranteno

1-nitropireno

6-nitrobenzo[a]pireno

Estrutura

@]

]

O%O

Da:

(o

5

NO,

C) -
o
=4
9

S

pd
@]

N

=
o
N

=
(@]
"

§ 9
W

MM
(u)

208

208

230

254

199

211

223

247

247

297

Tebuligéo

°C)

360

380

403

509

279

496

543

446

587

525

Pva25°C

(Pa)

3,1x10*

1,1x10%

5,1x10°

2,3x108

5,5x 103

1,3x10°

1,8 x10*

7,4 x 10

7,4 x 10

4,1x 108

Log Kow

2,52

3,34

4,73

531

3,85

3,37

4,78

4,75

5,06

5,93

Grupo
IARC?

2B

2A

a grupo 1 — carcinogénico aos humanos; grupo 2A — provavelmente carcinogénico aos humanos; grupo
2B - possivelmente carcinogénico aos humanos; grupo 3 — ndo é classificado quanto a

carcinogenicidade devido a evidéncias experimentais limitadas ou inadequadas.

Fontes: Wei et al. (2015); Bandowe e Meusel (2017); Idowu et al. (2019).

A 9,10-antraquinona € um dos oxi-HPA mais abundantes no MP e pode estar

presente na atmosfera urbana em concentracdes comparaveis a dos HPA néo-

substituidos. O composto 6H-benzo[cd]piren-6-ona demonstrou ser mutagénico e
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uma forte promotora de tumores em linhagens celulares humanas (CLERGE et al.,
2019). O 9-nitroantraceno € um dos nitro-HPA mais abundantes no MP atmosférico
(BANDOWE; MEUSEL, 2017). Alguns nitro-HPA j& foram classificados como
provavelmente ou possivelmente carcinogénicos para os seres humanos pela IARC:
1-nitropireno e 2-nitrofluoreno (IARC, 2012; Tabela 3). J& o 3-nitrofluoranteno

apresentou atividade mutagénica em Salmonella typhymurium (IDOWU et al., 2019).

1.6 Efeitos biolégicos dos HPA

Devido a sua lipofilicidade, os HPA podem atravessar as membranas celulares
por difusdo passiva apdés a absorcdo e/ou inalacdo (MOORTHY; CHU; CARLIN,
2015). A presenca de HPA ja foi detectada em praticamente todos os 0rgéos, mas
especialmente naqueles ricos em tecido adiposo, 0s quais podem atuar como
depositos para a liberacdo gradual desses compostos (PASTOR-BELDA et al., 2019;
MALLAH et al., 2022).

Os HPA néo-substituidos sdo considerados pro-carcinégenos, pois nao
induzem diretamente danos ao DNA. Em vez disso, é a transformacdo em seus
metabdlitos carcinogénicos que contribui para os seus efeitos bioldégicos adversos
(MOORTHY; CHU; CARLIN, 2015).

O benzo[a]pireno (B[a]P) € o HPA mais estudado até hoje e o que tem o
mecanismo de ativacdo melhor estabelecido. As enzimas do citocromo P450,
principalmente as isoformas CYP1Al, CYP1A2 e CYP1B1 oxidam o B[a]P formando
um oxido de areno (Figura 4). O 6xido de areno é transformado em um dihidrodiol pela
enzima epoxido hidrolase (EH), que € novamente oxidado pelas enzimas CYP
formando o diol epoxido. O dihidrodiol pode ser formado em diversas posicfes da
molécula. No entanto, a molécula de B[a]P possui uma regido chamada de “regido de
baia”, na qual o carbono tem uma grande eletrofilicidade e reatividade. Além disso,
por causa do impedimento estérico, as enzimas ndo conseguem dar continuidade a
oxidacao do diol epdxido. Sendo assim, o diol epoxido formado nesta regido se torna
bastante téxico, pois se liga a base guanina do DNA covalentemente, formando um
aduto. Esse aduto atrapalha a replicacdo celular, e se nao for reparado, pode levar a
formacado de mutacdes (Figura 4). Esse mecanismo foi proposto pela primeira vez em
1982 por Conney (CONNEY, 1982).
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Figura 4 - Esquema do mecanismo de acéo do benzo[a]pireno (B[a]P) via formacéo de diol epdxidos
por meio das enzimas do citocromo P450 (CYP) e epoxido hidrolase (EH)

Benzo[a]pireno (B[a]P) Oxido de areno Dihidrodiol
12 1
11 2
10 CYP EH
8 4 ‘O‘ Ho'
7 6 5
s OH
CYP
guanina O

Regido de baia

\‘\\
HO"

OH

B[a]P-7,8-dihidrodiol-9,10-epoxido

Fonte: elaborado no programa ChemSketch pela prépria autora, baseado em Conney (1982).

Os metabolitos reativos dos HPA também podem induzir a formacé&o de adutos
de proteinas nas células, o que pode afetar as atividades normais dessas proteinas.
Os metabdlitos dos HPA também podem desencadear um aumento nas espécies
reativas de oxigénio (ERO), as quais podem afetar diretamente o DNA, os lipidios, ou
as proteinas e iniciar a carcinogénese.

A carcinogénese quimica, ou seja, 0 processo de formacédo do cancer pela
exposicdo a agentes quimicos, esta intrinsicamente ligada com mecanismos de
mutagénese. Ap0Os a exposi¢ao ao carcindégeno, este é transformado em metabdlitos
ativos que levam a mutacdes (etapa da iniciacdo). Na etapa seguinte, chamada de
promocdo, as células transformadas sofrem alteracbes genéticas e crescem
descontroladamente. Por fim, a etapa de progressdo consiste na manifestacdo da
neoplasia (cancer clinico) (RIBEIRO; MARQUES, 2003).

Atualmente, sabe-se da existéncia de pelo menos trés mecanismos que
explicam o processo de iniciacdo do cancer devido a exposi¢cao aos HPA (Figura 5).
O primeiro deles é pela formacéo dos diol epoxidos, como explicado anteriormente
(Figura 5 — 1l). Além disso, a metabolizacdo dos HPA também pode levar a formacao
de cétions radicais, que formam adutos de DNA e geram depurinacéo (Figura 5 — ),

e de orto-quinonas, que entram em ciclo redox com a forma catecol e geram espécies
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reativas de oxigénio (ERO), levando a danos oxidativos no DNA (Figura 5 — IV). O
excesso de ERO pode levar a morte celular e a resposta inflamatoria (Figura 5 — V)
(USEPA, 2010). Além das lesdes no DNA induzidas por ERO, as orto-quinonas de
HPA também podem modificar o DNA de forma covalente, resultando em adutos
(PENNING, 2017). Ja foi visto que a orto-quinona Bl[a]P-7,8-diona forma adutos
estaveis com as bases guanina e adenosina em células pulmonares humanas
(HUANG; BLAIR; PENNING, 2013). Muitos HPA, incluindo o B[a]P, sé&o ligantes para
o receptor de aril hidrocarboneto (AhR), que tem diferentes funcdes envolvidas no
metabolismo, incluindo a inducdo da metabolizagéo pelas enzimas CYP (Figura 5 — )
(JARVIS et al., 2014). Dessa forma, o proprio HPA induz sua metabolizacdo ao se
ligar ao receptor AhR (GOEDTKE et al., 2021).

Figura 5 - Esquema dos principais eventos-chave relacionados a carcinogenicidade dos
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPA)
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Fonte: adaptado de USEPA (2010).
1.7 Resposta ao dano no DNA
O DNA é uma molécula altamente estavel, ja que € nela que as informacfes

genéticas estdo armazenadas. No entanto, o DNA é suscetivel a estresse genotoxico,

seja de fontes endbégenas, como o0 atague por espécies reativas de oxigénio
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produzidas pelo metabolismo normal, ou de fontes exdgenas, como exposi¢cdo a
mutédgenos ambientais. Para preservar as informacdes codificadas no DNA, as células
possuem uma maquinaria complexa que responde aos danos no DNA.

A resposta ao dano no DNA (DDR) envolve multiplas proteinas com diferentes
fungdes. Sensores detectam lesdes no DNA e ativam uma cascata de transdutores de
sinal, resultando na ativacdo de efetores que iniciam a resposta apropriada, como a
parada do ciclo celular e reparo do DNA, ou apoptose (RAY; FRY, 2015).

A via de DDR é composta por dois sensores principais: o complexo MRE11—
RAD50-NBS1 (MRN), que detecta quebras de dupla hélice no DNA, e a proteina de
replicagao A (RPA) e o complexo RAD9-RAD1-HUSL1 (9-1-1), que detectam regides
expostas de DNA de fita simples (SULLI; DI MICCO; DI FAGAGNA, 2012; Figura 6).

Figura 6 - Esquema das vias de resposta ao dano no DNA.
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O complexo MRN recruta a quinase apical ataxia telangiectasia mutada (ATM),
enquanto a RPA e o complexo 9-1-1 recrutam a proteina relacionada a ataxia
telangiectasia e Rad3 (ATR). As quinases ATR e ATM ativam (por fosforilagcdo) a
variante de histona H2AX na posigao Ser139 (conhecida como yH2AX) proximo a
lesdo no DNA (BURMA et al., 2001; WARD; CHEN, 2001). Modificacbes de histonas
desempenham um papel importante na resposta ao dano no DNA,; a fosforilacdo da
histona H2AX é amplamente aceita como marcador de dano no DNA (FERNANDEZ-
CAPETILLO et al., 2004).

Além de H2AX, outros mediadores de danos no DNA, como MDC1, BRCAL e
53BP1, sustentam e amplificam o sinal da resposta ao dano no DNA. Eventualmente,
o sinal da resposta ao dano no DNA se propaga para longe do local danificado devido
a ativacao de quinases posteriores Chk2 (principalmente fosforilado por ATM) e Chk1l
(principalmente fosforilado por ATR), convergindo em efetores, como p53 e as
fosfatases da divisao celular 25 (CDC25). Os resultados celulares mediados pela DDR
podem ser: morte celular por apoptose; parada transitoria do ciclo celular seguida de
reparo do DNA e retomada da proliferacdo; ou senescéncia celular causada pela
persisténcia de danos no DNA néo reparados (SULLI; DI MICCO; DI FAGAGNA,
2012).

Assim como a histona H2AX, a checkpoint quinase 1 (Chkl), € um potencial
marcador para danos no DNA (DAI; GRANT, 2011). Dessa forma, as concentracdes
de ambas as proteinas ja foram propostas como eficientes endpoints para monitorar
danos no DNA apds a exposicdo a agentes genotoxicos, como os HPA (AUDEBERT
et al., 2012; DREIJ et al., 2017).

1.8 Avaliacao do risco da exposicao aos HPA

Devido ao seu elevado potencial mutagénico e carcinogénico, o B[a]P é
frequentemente utilizado como um marcador da exposicao total dos HPA presentes
em misturas complexas. Outra metodologia para avaliar o potencial risco decorrente
da exposicdo a uma mistura de HPA, é baseada na soma da contribuicdo de cada
HPA normalizado por fatores de equivaléncia relativos ao B[a]P (JUNG et al., 2010).
A partir dessa metodologia, obtém-se a concentracédo de B[a]P equivalente (B[a]Peq),

calculada a partir da Equacéo 1.
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n=i

BlalP,, = Z(Ci X Fatory) (D

l

Onde B[a]Peq € a concentracao de B[a]P equivalente, C; é a concentracdo de
cada HPA individual e Fator; é o fator de equivaléncia. Os fatores de equivaléncia
foram propostos a partir dos resultados de ensaios in vivo, ao comparar efeitos, como
a formacédo de tumores em roedores, do HPA em estudo em relacdo ao B[a]P
(AQUILINA; HARRISON, 2023). Na literatura sao frequentemente utilizados o fator
TEF de toxicidade equivalente (toxicity equivalence factor) (NISBET; LAGQOY, 1992)
ou o fator RPF de potencial relativo (relative potency factor) (USEPA, 2010). Na Tabela
4 estdo apresentados os valores de TEF e RPF de cada um dos 16 HPA prioritarios
selecionados pela US-EPA.

Tabela 4 - Fatores de equivaléncia TEF (toxicity equivalence factor), RPF (relative potency factor) e
grupo IARC para cada um dos 16 HPA prioritarios da US-EPA
16 HPA prioritarios (US-EPA) TEF RPF Grupo IARC

Naftaleno 0,001 -
Acenatftileno 0,001 -
Acenafteno 0,001 -
Fluoreno 0,001 3
Fenantreno 0,001 3
Antraceno 0,01 3
Fluoranteno 0,001 0,08 3
Pireno 0,001 3
Benzo[a]antraceno 0,1 0,2 2B
Criseno 0,1 0,1 2B
Benzo[b]fluoranteno 0,1 0,8 2B
Benzo[K]fluoranteno 0,1 0,03 2B
Benzo[a]pireno 1 1 1
Indeno[1,2,3-cd]pireno 0,1 0,07 2B
Dibenz[a,h]antraceno 5 10 2A
Benzo[ghi]perileno 0,01 0,009 3

Fontes: Nisbet e Lagoy (1992); USEPA (2010).

Ao utilizar esses fatores, assume-se que o0 risco potencial de cancer pela
exposicao a mistura de HPA é aditivo, e ndo se considera outros efeitos de interacao,
0 que provavelmente subestima o real risco de exposicdo para a saude humana
(JARVIS et al., 2013). Outra limitacdo desta abordagem é relacionada a disparidade
encontrada entre os valores de TEF ou RPF para os HPA individuais, além do fato

gue ha muitos HPA que ainda néo tiveram a atribuicdo de um fator relativo (JARVIS




42

et al., 2014). Recentemente uma abordagem baseada na avaliacdo da mistura
complexa como um todo, para determinar fatores potencias de mistura (mixture
potency factors - MPF) foi proposto, empregando um modelo in vitro a partir da
resposta ao dano no DNA observado em células HepG2, evitando assim o uso de
experimentos com animais (DREIJ et al., 2017; GALVAO et al., 2022). As células
hepéticas do tipo HepG2 foram escolhidas pois contém muitas das enzimas funcionais
envolvidas no metabolismo de varias substancias quimicas toxicas, incluindo dos HPA
(KNASMULLER et al., 1998).

Neste modelo, a resposta é monitorada pela concentracdo da quinase Chkl e
da histona variante H2AX ativadas. Esse modelo pode inclusive ser utilizado para
calcular os valores de TEF ou RPF para os HPA individuais, sendo que apresentou
uma Otima correspondéncia com os valores obtidos com ensaios in vivo ja publicados
anteriormente (DRELJ et al., 2017; GALVAO et al., 2022). Um exemplo de HPA que
nao possui um valor de TEF ou RPF atribuido € o reteno, um alquil-HPA emitido

principalmente pela queima de biomassa.

1.9 Reteno

O reteno (1-metil-7-isopropilfenantreno, Figura 7) ndo esta incluido na lista dos
16 HPA prioritarios da US-EPA, mas tem sido utilizado como marcador de queima de
biomassa desde a década de 1980, quando foi relatado como produto de degradacéao
térmica do acido abiético, presente na resina de coniferas (RAMDAHL, 1983). No
entanto, a utilizacdo do reteno como marcador exclusivo de coniferas tem sido
guestionado, uma vez que emissdes de queima de outros tipos de madeira (incluindo
carvalho e eucalipto), carvdo e combustiveis veiculares também podem ser fontes
importantes deste composto (SHEN et al., 2012; ALVES et al., 2016).

O reteno foi o HPA mais abundante determinado em amostras coletadas na
regido Amazénica nos anos de 2011 e 2012, e representou, em média, 25% da massa
total de HPA nas amostras, alcancando 50% durante o pico da queima (ALVES et al.,
2015). Similarmente ao que foi observado na regido amazénica, o reteno foi o HPA
mais abundante encontrado no MP oriundo de regides canavieiras no estado de Sao
Paulo em 2010 e 2011, porém em uma concentracdo meédia cerca de 18 vezes maior
gue a relatada no arco do desmatamento da Amazénia (URBAN et al., 2016).

Elevadas concentracdes de reteno também foram determinada no MP de incéndios
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florestais no Canad4, Alasca e Groenlandia (YU et al., 2019) e em Portugal (ALVES
etal., 2011; VICENTE et al., 2012, 2017). Além disso, o reteno tem sido utilizado como
marcador de queima residencial de lenha em areas urbanas, particularmente durante
o inverno (LI et al., 2009; KRUMAL; MIKUSKA; VECERA, 2017).

Figura 7 - Estrutura quimica do reteno

Fonte: elaborado no programa ChemSketch pela propria autora.

Apesar de sua relevancia, existem poucos estudos sobre os efeitos toxicos do
reteno (DA SILVA JUNIOR et al., 2021). A atividade mutagénica do reteno nas cepas
de Salmonella Typhimurium TA98, TA97a, TA100 e TA102 (cepas de mutacdo de
substituicdo de base, mutacdo de mudanca de quadro de leitura/frameshift, mutacéo
de transicdo e mutacao de transversao, respectivamente) ndo foi detectada, com ou
sem ativacdo metabdlica exdgena (MOLLER, 2009; PEIXOTO et al., 2019). Apesar
disso, estudos com células A549 de pulmdo humano indicaram que o reteno causou
danos ao DNA, aumentou a frequéncia de microndcleos e promoveu a morte celular
e 0 estresse oxidativo (ALVES et al., 2017; PEIXOTO et al., 2019). Em um estudo com
células SK-N-SH de neuroblastoma humano, o reteno causou principalmente efeitos
relacionados ao estresse oxidativo: aumento nos niveis de ERO, diminuicdo do
potencial de membrana mitocondrial, aumento da peroxidacéo lipidica e regulacéo
positiva de genes responsivos ao estresse oxidativo (SARMA,; BLAIS; CHAN, 2017).
Esses resultados sdo um indicativo da necessidade de se incluir o reteno nos estudos
de avaliacdo de risco dos HPA.

Uma vez que a maioria dos HPA exerce seus efeitos toxicos apds serem
metabolizados em intermediarios mais reativos e eletrofilicos, é de interesse avaliar
os efeitos do reteno usando uma linhagem celular mais competente metabolicamente.
Como mencionado na sec¢ao anterior, as células de hepatocarcinoma humano HepG2

expressam varias enzimas de fase | e fase Il e sdo capazes de ativar HPA e outros
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mutagenos (KNASMULLER et al., 1998), e s&o sugeridas como um bom modelo para
estudar a toxicidade de agentes quimicos ambientais (JARVIS et al., 2013). De acordo
com nossa revisao da literatura, este € o primeiro trabalho a estudar os efeitos toxicos
do reteno em células HepG2 (SCARAMBONI et al., 2023).

1.10 Local de estudo

Ribeirdo Preto é uma cidade localizada no interior do estado de Sdo Paulo, com
uma populagdo de aproximadamente 698 mil habitantes e com cerca de 565 mil
veiculos (CETESB, 2022; IBGE, 2022), sendo a cidade-sede da Regiao Metropolitana
de Ribeirdo Preto, que compreende 34 municipios, com aproximadamente 1,7 milhdo
de habitantes. As principais atividades econdmicas de Ribeirdo Preto sdo a industria
sucroalcooleira e o setor de servicos.

Por décadas, a queima da palha da cana-de-acucar foi empregada para facilitar
a colheita manual na regido. Diversos estudos epidemiolégicos identificaram
problemas respiratorios e cardiovasculares na populacdo afetada pela poluicao
atmosférica proveniente da queima da palha da cana-de-acucar (CANCADO et al.,
2006; ARBEX et al., 2010, 2014). Desde 2006, foi implementada uma politica publica
para substituir progressivamente a colheita manual pela mecanica, sendo que a
colheita mecanica representa hoje cerca de 98% do total da colheita 2022/23
(CONAB, 2022).

No entanto, apesar da reducdo desse tipo de pratica, o numero de focos de
incéndio detectados por satélite acumulados no estado de Sao Paulo ainda é elevado,
sendo que em 2020 e 2021 os numeros foram praticamente o dobro (6.123 e 5.469
focos) da média dos 9 anos anteriores (3.190 focos; Figura 8). O persistente elevado
numero de focos de incéndio pode ser atribuido ao uso do fogo para limpeza de
terrenos na agricultura, bem como a incéndios florestais acidentais e/ou criminosos
em florestas locais e plantacdes. Essa situacdo tem sido agravada no contexto das
mudancas climaticas, com periodos mais longos de seca e distribuicdo inadequada

de chuvas.
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Figura 8 - Numeros de focos de incéndio de 1998 a 2021 e porcentagem da colheita manual que
utiliza fogo em relacéo a colheita total
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Fontes: UNICA (2022); INPE (2023a).

Outra fonte importante de emissfes da queima de biomassa na regido de
estudo é a utilizacdo do residuo seco da cana-de-acucar (bagaco) como combustivel
da propria industria canavieira (URBAN et al., 2014). A cogeracao de energia elétrica
para o autoconsumo € uma pratica rotineira nas unidades sucroalcooleiras desde a
década de 1970, mas com o aumento da producado, o excedente de energia elétrica
passou a ser vendido para o sistema elétrico nacional no final dos anos 1990, e se
tornou um negocio para a industria canavieira (Figura 9). Em 2022, foram gerados
32.261 GWh de energia elétrica pela queima do bagaco da cana-de-acucar dentro das
usinas, sendo que 57% desse total foram vendidos para o sistema elétrico nacional
(MME, 2023).
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Figura 9 - Geracao de energia elétrica nas usinas sucroalcooleiras pela queima do bagaco da cana-
de-acucar
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Fonte: MME (2023).

Dada a elevada frequéncia de incéndios e a elevada densidade populacional,
0 impacto da queima de biomassa na satde humana da regido precisa de ser melhor
investigado.

1.11 Determinacédo de HPA e derivados no material particulado

A gueima de biomassa é uma importante fonte de emissdes de HPA, portanto
a utilizacdo de um tracador quimico capaz de identificar esta origem de MP é de
grande relevancia (URBAN et al., 2014). O levoglucosano é um anidroacucar
produzido pela pirélise da celulose e foi proposto como um tracador especifico para
gueima de biomassa (SIMONEIT et al., 1999; URBAN et al., 2012). Sua emisséo
acontece entre 150 e 350 °C, com um maximo em 300 °C (Figura 10). Dessa forma,
as temperaturas alcancadas nos processos de cozinhar, assar e tostar ndo sao
suficientes para pirolisar os carboidratos a levoglucosano. Por outro lado, acima de
350 °C, os anidroagucares podem se degradados (SUCIU; MASIELLO; GRIFFIN,
2019).
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Figura 10 - Esquema da formacéao de levoglucosano a partir da pirélise (150 < T < 350 °C) da celulose
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Fontes: Simoneit et al. (1999); Urban (2014).

Sao poucos os metodos existentes relatados na literatura para extracao
simultanea de levoglucosano e HPA, antes da determinac&o por cromatografia gasosa
acoplada a espectrometria de massa (CG-EM) e envolvem etapas experimentais
adicionais, como fracionamento ou uso de um sistema de injecdo de dessorcéo
térmica (VAN DROOGE; BALLESTA, 2009; TURAP et al., 2018; VAN DROOGE et al.,
2018). Os métodos de extracdo de HPA relatados na literatura para uso com CG-EM
geralmente envolvem o uso de grandes volumes de solventes organicos (>300 mL) e
procedimentos de extracdo demorados para permitir a deteccdo e quantificacédo
dessas moléculas (GUO et al., 2003; MACHADO et al., 2009; MARQUES et al., 2009;
GONCALVES et al.,, 2011; ALVES et al.,, 2015; SONG et al.,, 2018). Métodos de
extracao que utilizam microvolumes de solvente sdo adequados apenas para analise
de amostras de MP coletadas por amostradores de ar de grande volume, onde ha
grande massa depositada no filtro de amostragem (SANTOS et al., 2016). Portanto,
um meétodo de extracdo que permita a reducédo de volumes de solventes organicos, o
uso de amostradores de baixo volume e a extragcdo quantitativa simultdnea de
levoglucosano seria altamente desejavel.

Com base na revisdo da literatura, a hipétese a ser testada nesta tese é de que,
apesar da reducao da colheita manual da cana-de-acgulcar na regido de Ribeirdo Preto,
a queima de biomassa é uma fonte relevante de MP que contém em sua composicao

espécies quimicas que possuem potencial efeito adverso a nivel celular e molecular.
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2 OBJETIVOS
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O objetivo global deste trabalho foi de investigar o impacto da queima de

biomassa na emissédo de HPA e seus derivados oxi e nitrogenados e na toxicidade in

vitro do material particulado (MP) atmosférico coletado em Ribeirdo Preto.

Para atingir o objetivo global, os seguintes objetivos especificos foram

propostos:

1)

2)

3)

4)

5)

6)

7

Otimizar e validar um método de extracdo quantitativa simultanea de HPA,
oxi-HPA, nitro-HPA e anidroaglucares que permita a utilizacdo de
guantidades reduzidas de solventes organicos, e o uso de amostradores de
pequeno volume.

Determinar a distribuicdo de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA e anidroagucares no
MP fracionado por tamanho.

Identificar os aportes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA por trafego de veiculos e
por queima de biomassa;

Avaliar as variagcdes sazonais das concentracdes de HPA, oxi-HPA, nitro-
HPA e anidroagucares, por meio de amostragens nas estacbes seca e
chuvosa;

Estimar o risco de desenvolver cancer de pulméo devido a exposicéo a
misturas de HPA utilizando a concentracdo de benzo[a]pireno como
marcador;

Avaliar a viabilidade celular e o dano genotoxico ocasionado pela exposicao
a extratos do MP com tamanho menor que 1 um em células HepG2.
Avaliar a citotoxicidade, genotoxicidade e geracdo de espécies reativas de
oxigénio no meio intracelular ocasionadas pela exposicdo das células

HepG2 ao reteno em concentracdes ambientalmente relevantes.
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3 MATERIAIS E METODOS
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3.1 Amostragem do material particulado

As amostras de material particulado foram coletadas em Ribeirdo Preto,
localizada no nordeste do Estado de S&o Paulo (Figura 11a), em dois locais de
amostragem. O primeiro foi localizado no campus da Universidade de Séao Paulo (-
21.161274S, -47.8582570) na periferia da cidade, a cerca de 1 km de distancia de
plantacbes de cana-de-acUcar e com minima circulacdo de veiculos (indicado pela
letra “A” na Figura 11b). O segundo foi localizado no centro da cidade (-21.178233S,
-47.8110860), em uma area com intenso trafego de pessoas e veiculos (indicado pela
letra “B” na Figura 9b).

Figura 11 - (a) Mapa do Estado de S&o Paulo com destaque para a localizagdo do municipio de
Ribeirdo Preto. (b) Parte do mapa de Ribeirdo Preto, com indicacdo dos locais de amostragem no
campus da USP na periferia (A) e no centro da cidade (B)
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Fontes: (a) adaptado de Cartas e Mapas - IBGE. (b) Google Maps.

As amostras de material particulado fracionado ocorreram entre janeiro de 2020
e julho de 2021 (n = 29), utilizando um impactador MOUDI (Micro Orifice Uniform
Deposit Impactor; modelo 100S4, MSP Corporation) de 4 estagios com cortes
aerodinamicos de 18, 10, 2,5 e 1,0 um (Figura 12). Dessa forma, as seguintes fracdes
de tamanho do MP foram coletadas: MP>1g (D > 18 um), MP10.15 (10 um < D < 18 um),
MP2;5.10 (2,5 pm < D <10 pm), MP10.25 (1,0 ym <D 2,5 ym), € MP10 (D < 1,0 pm).
O material particulado com tamanho menor que 2,5 um (MP2;s) foi definido como MP
fino, e correspondeu a soma das duas menores fragées coletadas (MP1,0-25 + MP1)).
O material particulado com tamanho entre 2,5 um e 10 um (MP255.10) foi defino como

MP grosso.
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Figura 12 - Fotos do amostrador MOUDI (a) montado e (b) desmontado com os filtros antes da
amostragem. (c) Filtros ap6s a amostragem

D> 18 ym

10 puym<D =18 ym

25pm<D=10pum

1,0pm<D=25pum

. D=<1,0um

Fonte: a propria autora.

As amostras foram coletadas em membranas de fibra de quartzo (47 mm de
didametro, Whatman) previamente calcinadas a 600 °C por 6 h. A amostragem foi
realizada a uma vazéo de ~30 L min', por 3 a 5 dias, de acordo com a massa de MP
esperada (Apéndice A). ApGs a coleta, as membranas foram embaladas em papel
aluminio e sacos plasticos, e armazenadas a -22 °C até extracao e analise.

A regidao de Ribeirdo Preto possui clima tropical caracterizado por invernos
secos (junho a agosto) e verdes chuvosos (dezembro a fevereiro), com variacdes
sazonais modestas de temperatura e radiacao solar. As temperaturas medias mensais
variam apenas 5,3 °C durante o ano, portanto, as diferencas sazonais geralmente
estdo relacionadas aos padrbes de chuva (CLIMATE-DATA.ORG, 2021). Neste
trabalho, a estacdo seca foi considerada de abril a setembro, enquanto a estacao
chuvosa foi de outubro a marco, com base nos valores mensais de chuva durante o
periodo de amostragem (Figura 13). O ano de 2020 foi considerado um ano seco, com
precipitacdo total de 1.175 mm, abaixo da quantidade normal climatolégica de 1.384
mm (CIIAGRO, 2023; CLIMATE-DATA.ORG, 2023). Houve periodos de dias muito
guentes e com baixos percentuais de umidade relativa do ar, principalmente durante
0 més de setembro, propiciando condi¢des para ocorréncia generalizada de focos de
gueimada, bem como condicfes para a ressuspensédo de poeira do solo (CETESB,
2020). O ano de 2021 também foi um ano seco, pois com excec¢ao do més de outubro,
nos demais meses as precipitacbes ficaram abaixo das respectivas normais

climatoldgicas.
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Figura 13 - Precipitacdo acumulada, precipitacdo normal climatolégica (1991-2021), temperatura diaria
média e radiacéo solar didria média registradas em Ribeirdo Preto nos anos de (a) 2020 e (b) 2021
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Fonte: CIIAGRO (2023).

3.2 Dados meteorolégicos

Os dados meteorolégicos de temperatura do ar, umidade relativa do ar,
precipitacdo, velocidade do vento e radiacdo solar foram obtidos no site do Centro
Integrado de Informacdes Agrometeorologicas do Estado de Sdo Paulo (CIIAGRO,
2023). As trajetérias de massas de ar foram geradas usando o modelo HYSPLIT
(Hybrid Single Particle Lagrangian Integrated Trajectory), desenvolvido pelo
Laboratério de Recursos Atmosféricos da Administracdo Nacional Oceénica e
Atmosférica (NOAA) (STEIN et al., 2015). Os numeros dos focos de incéndio no
estado de Sao Paulo foram obtidos no site do Instituto Nacional de Pesquisas
Espaciais (INPE, 2023b).
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3.3 Determinacéo de HPA e derivados

3.3.1 Preparo das solucdes padrdes

Para a construcdo das curvas analiticas e para a realizacdo dos testes de
recuperacéo, uma solucao estoque padrao contendo todos os HPA, nitro-HPA e oxi-
HPA foi preparada em diclorometano:tolueno (1:1) na concentracédo de 1.000 ng mL™?
(concentracdes individuais). Uma solucédo estoque de padrdo interno contendo 0s
HPA, nitro-HPA e oxi-HPA deuterados também foi preparada em
diclorometano:tolueno (1:1) na concentracéo de 1.000 ng mL™. A lista completa dos
padrdes utilizados esta apresentada na Tabela 5, e os padrées internos utilizados para

cada analito estéo apresentados na Tabela 6.

Tabela 5 - Padrdes utilizados para a construgdo das curvas analiticas e nos testes de recuperacéo

Padréao

Mistura dos 16 HPA prioritarios (naftaleno, Supelco, 2.000 pg mL?
acenaftileno, acenafteno, fenantreno, antraceno,

fluoreno, fluranteno, pireno, benz[a]antraceno,

criseno, benzo[b]fluoranteno, benzo[K]fluoranteno,

benzo[a]pireno, indeno[1,2,3-cd]pireno,

dibenz[a,h]antraceno, benzo[ghi]perileno)

Mistura de 6 HPA deuterados (1,4- Supelco, 2.000 pg mL*
diclorobenzeno-ds, naftaleno-ds, acenafteno-dio,
fenantreno-dio, criseno-di2, perileno-di2)

reteno SPEX CertiPrep, 1.000 pg mL*
benzo[e]pireno Sigma-Aldrich, 100 pg mL*
9-nitrofenantreno Dr. Ehrenstorfer GmbH, 10 pg mL?
acetofenona Sigma-Aldrich, = 99.5%
1-naftaldeido Sigma-Aldrich, 95%
1,4-benzoquinona Sigma-Aldrich, > 98%
1,4-naftoquinona Sigma-Aldrich, = 96.5%
9,10-fenantrenoquinona Sigma-Aldrich, = 99%
9,10-antraquinona Acros Organics, 98%
5-nitroacenafteno Dr. Ehrenstorfer GmbH, 96.4%
2-nitrofluoreno Sigma-Aldrich, 98%
9-nitroantraceno Sigma-Aldrich, 93%
benzo[a]fluorenona Sigma-Aldrich, solid, 99.79%
3-nitrofluoranteno Sigma-Aldrich, 90%
1-nitropireno Sigma-Aldrich, = 95%
6H-benzo[cd]piren-6-ona Sigma-Aldrich, 98.8%
6-nitrobenzo[a]pireno Santa Cruz, 99.78%
fluoreno-dio Sigma-Aldrich, = 98%
benzo[a]pireno-di2 Sigma-Aldrich, = 98%
9,10-antraquinona-ds Santa Cruz, 97%
9-nitroanthracene-do Toronto Research Chemicals, 99%

Fonte: a propria autora.
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Tabela 6 - Padrbes internos utilizados e seus respectivos analitos
Padrdes internos deuterados Analitos

naftaleno-ds naftaleno
acenafteno-dio acenaftileno
acenafteno
fenantreno-dio fenantreno
antraceno
fluoreno-dio fluoreno
criseno-di2 fluoranteno
pireno
reteno
benzo[a]antraceno
criseno
benzo[a]pireno-di2 benzo[a]pireno
benzol[e]pireno
perileno-di2 benzo[b]fluoranteno

benzo[k]fluoranteno
indenol[1,2,3-cd]pireno
dibenz[a,h]antraceno
benzo[ghi]perileno

9,10-antraquinona-ds acetofenona
1-naftaldeido
1,4-benzoquinona
1,4-naftoquinona
9,10-fenantrenoquinona
9,10-antraquinona
benzo[a]fluorenona
6H-benzo[cd]piren-6-ona

9-nitroantraceno-do 5-nitroacenafteno
9-nitroantraceno
9-nitrofenantreno
3-nitrofluoranteno
1-nitropireno
6-nitrobenzo[a]pireno

Fonte: a prépria autora.

3.3.2 Instrumentacao analitica

As analises foram realizadas utilizando um cromatografo a gas acoplado a um
espectrometro de massas (CG-EM), modelo GCMS-QP2010 (Shimadzu), localizado
no Departamento de Quimica da UFSCar, com a colaboracédo da Prof® Dr2 Roberta
Cerasi Urban. A injecdo foi feita usando um amostrador automatico AOC-20i
(Shimadzu) e a coluna utilizada foi uma coluna capilar SLB®-5ms (Sigma-Aldrich). Os
parametros cromatograficos foram configurados de acordo com o método proposto
por Santos et al. (2016), com pequenas alteracdes. O forno do CG foi programado da
seguinte forma: 70 °C (mantido por 2 min); aumento de temperatura de 30 °C min
para 200 °C (por 5 min); aumento de temperatura de 5 °C min para 320 °C (por 3
min). Gas hélio foi utilizado como gas de arraste, a uma vazao constante de 1,0 mL

mint. O injetor foi operado a 300 °C, em modo splitless, com um tempo de
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amostragem de 0,80 min. O espectrometro de massas foi operado no modo de
impacto de elétrons, usando energia de ionizacao de 70 eV, com temperaturas de
fonte e interface de 250 e 320 °C, respectivamente. As analises foram realizadas no
modo de monitoramento de ions selecionados (SIM). Para cada HPA e derivado, pelo
menos dois ions com relagbes carga/massa (m/z) diferentes foram selecionados
(Tabela 7).

Tabela 7 - Fragmentos idnicos utilizados para quantificagdo e confirma¢&o dos analitos e o tempo de
retencdo de cada analito

Analito jon de ) . x ~
o ~ lon de confirmacéo Tempo de retencéo
quantificacéo (m/2) (min)
(m/z)
1,4-benzoquinona 108 110 5,20
acetofenona 105 77 5,43
naftaleno-ds 136 134 6,23
naftaleno 128 127 6,25
1,4-naftoquinona 158 130 7,56
acenaftileno 152 151 7,86
acenafteno-dio 164 162 8,03
acenafteno 154 153 8,08
1-naftaldeido 156 127 8,22
fluoreno-dio 176 175 8,80
fluoreno 166 165 8,86
9,10-fenantrenoquinona 180 208 10,50
fenantreno-dio 188 189 11,09
fenantreno 178 176 11,17
antraceno 178 176 11,33
9,10-antraquinona-ds 216 188 14,14
9,10-antraquinona 180 208 14,23
5-nitroacenafteno 199 152 14,85
fluoranteno 202 101 15,93
2-nitrofluoreno 165 211 16,60
pireno 202 101 16,93
9-nitroantraceno-do 232 184 17,03
9-nitroantraceno 223 176 17,10
9-nitrofenantreno 165 176 18,46
reteno 219 234 18,47
benzo[a]fluorenona 202 230 20,99
benzo[a]antraceno 228 114 22,68
criseno-di2 240 236 22,73
criseno 228 114 22,85
3-nitrofluoranteno 201 247 24,17
1-nitropireno 201 247 25,08
benzo[b]fluoranteno 252 250 27,54
benzo[k]fluoranteno 252 250 27,64
benzo[e]pireno 252 250 28,65
benzo[a]pireno-di2 264 260 28,76
benzo[a]pireno 252 250 28,85
6H-benzo[cd]poren-6-ona 254 226 28,83
perileno-di2 264 260 29,09
indeno-[1,2,3-cd]-pireno 276 138 33,04
dibenzo[a,h]antraceno 278 139 33,14
benzo[ghi]perileno 276 138 33,91
6-nitrobenzo[a]pireno 267 297; 239 33,46

Fonte: a propria autora.
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3.3.3 Procedimento de extrag&o e otimizagédo experimental

A otimizagdo experimental do procedimento de extracao foi realizada utilizando
membranas de fibra de vidro em branco com uma area de 17,3 cm? (Gelman Sciences
Inc.), que foram dopadas com solucdes padroes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA, e os
padrdes internos deuterados, a uma concentracdo final de 1,0 ug mL*. As membranas
dopadas foram cortadas em pedacgos pequenos diretamente em um recipiente de vidro
e extraidas com solvente organico em um banho de ultrassom (Unique). Quando o
procedimento de extracdo foi repetido, os extratos foram combinados e entéo
evaporados até aproximadamente 0,5 mL sob pressdo reduzida (usando um
rotaevaporador Buchi). O extrato foi filtrado usando um filtro de politetrafluoretileno
(PTFE) com porosidade de 0,22 um (Analitica) e, em seguida, completamente
evaporado sob fluxo de nitrogénio. O material seco foi ressuspenso em 100 pL de
acetonitrila (Supelco), e 2 puL foram injetados no sistema CG-EM. Para obter as
recuperacdes de cada HPA e derivado, a relacédo entre as areas de pico de cada
analito e seu respectivo padrao interno foi comparada a uma solucdo de controle que
foi injetada diretamente no CG-EM.

Inicialmente, um planejamento de mistura de trés componentes foi utilizado
para otimizar os melhores solventes de extracdo, que eram:. acetonitrila,
diclorometano e metanol (Merck). Foram realizados dez experimentos de acordo com
o planejamento centroide simplex, utilizando pontos axiais. Para avaliar o erro
experimental, trés réplicas no ponto central foram realizadas, elevando o numero total
para 12 experimentos. A fim de determinar apenas o efeito dos solventes, o volume
total de solvente foi fixado em 3 x 5 mL e o tempo de banho ultrassoénico foi fixado em
30 minutos.

Apés a selecdo do melhor solvente, as condicBes previamente fixadas no
planejamento de mistura foram entdo otimizadas usando um planejamento fatorial
completo (23) com ponto central. Nove experimentos foram realizados, variando o
volume do solvente de extracéo (3,0; 4,0 e 5,0 mL), o niumero de extracdes (1, 2 e 3)
e o tempo de ultrassom (10, 20 e 30 minutos). Trés réplicas no ponto central foram
feitas e o numero total de experimentos foi 11. Um refinamento adicional foi feito
usando um desenho composto central, no qual as duas variaveis seguintes foram

testadas em cinco niveis diferentes: volume do solvente de extracéo (2,6; 3,0; 4,0; 5,0
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e 5,4 mL) e tempo de ultrassom (6, 10, 20, 30 e 34 minutos). Quatro experimentos
adicionais foram realizados no processo de refinamento.

As recuperacOes de todos os analitos foram convertidas em valores entre zero
(resposta completamente indesejavel) e 1 (resposta desejavel), usando uma funcgéo
de desejabilidade (PEREIRA-FILHO, 2015). A funcdo de desejabilidade utilizada
considerou a amplitude do intervalo de recuperacgéo obtido (de 0 a 300%) e o intervalo
desejavel (de 70 a 130%), e foi calculada de acordo com a Equacgdo 2, onde d;

representa a desejabilidade individual para cada HPA e y representa a recuperacgao.

y
0.7 sey <0,7

d;=<150,7<y<1,.3 (2)
30—y
30-1,3

sey>1,3

A desejabilidade individual de cada HPA (d;) foi convertida em desejabilidade

global (Dg) para cada experimento, de acordo com a Equacéo 3.

Dg = *did,..d,  (3)

Onde k € o numero de desejabilidades individuais.

O valor desejabilidade geral de cada experimento foi entdo usado para calcular
os efeitos e também um Unico modelo de regressao que representa a melhor condicéao
de extracdo. O modelo foi calculado usando o software gratuito Octave, na versao
guide user interface (GUI), com rotinas computacionais propostas por Pereira e
Pereira-Filho (2018).

3.3.4 Validacdo do método otimizado

O Ilimite de deteccdo (LD) foi calculado diminuindo gradualmente a
concentracdo dos analitos até alcancar uma relacao sinal-ruido entre 3:1 e 2:1 (ICH,
2005). O LD foi calculado injetando diretamente as solu¢des padrdo no sistema CG-
EM e, portanto, os valores de concentracao obtidos estdo relacionados ao poder de

deteccdo da instrumentacdo cromatogréfica. J4 o limite de quantificacdo (LQ) foi
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definido como a concentracdo mais baixa da curva analitica, uma vez que é o nivel
minimo em que o analito pode ser quantificado com precisé@o e exatiddo aceitaveis
(ICH, 2005).

As curvas analiticas foram construidas em triplicata dopando as membranas de
fibra de vidro com diferentes volumes de uma solugéao padréo contendo todos os HPAs
e derivados, e também com um volume fixo da solucéo padrao contendo os padrbes
internos (concentracdo final de 200 ng mL?'). As membranas dopadas foram
submetidas ao processo de extracdo completo e apds a extracdo, os extratos foram
injetados no CG-EM, e as curvas analiticas foram feitas usando a relacdo entre as
areas do analito e do padréo interno respectivo versus a concentracao.

A precisdo do método foi avaliada por meio da repetibilidade de 9
determinacdes diferentes abrangendo a faixa analitica, portanto, o desvio padrdo
relativo (DPR) foi calculado para 3 réplicas em 3 concentracdes diferentes: baixa,
média e alta (ICH, 2005).

A exatiddo do método otimizado foi avaliada de duas maneiras, por meio do
teste de recuperacdo na matriz da amostra e pela comparacdo com um metodo de
referéncia (IUPAC, 2002). O teste de recuperacdo na matriz da amostra foi realizado
utilizando uma amostra de MP1o coletada pelo grupo de pesquisa da Prof2 Dr2 Roberta
C. Urban, na cidade de Sao Carlos, no dia 27 de abril de 2017, durante 24 horas, com
um amostrador de grande volume (modelo GS-2310, Accu-vol). Foi escolhida uma
amostra de grande volume para este teste devido a grande area da membrana (509
cm?) e maior quantidade de MP coletado, o que permitiu a analise de 3 repeticdes de
3 concentracfes diferentes, conforme sugerido pela IUPAC (2002). Assim, a
membrana foi cortada em doze discos de 17,3 cm?, sendo trés deles extraidos e
analisados sem adicéo de padréo, e aos nove restantes foram adicionadas solu¢des
padrdes de HPA e derivados. Trés discos foram dopados para uma concentracéo final
de 100 ng mL* (concentracdo mais baixa da faixa analitica), outros trés para 300 ng
mL* (concentracdo intermediaria) e os ultimos trés para 500 ng mL* (concentragéo
mais alta). A recuperacdo percentual foi calculada subtraindo a concentracdo da
amostra dopada da ndo dopada.

O teste de exatiddo usando o método de referéncia (ALVES et al., 2011;
URBAN et al., 2016) foi realizado usando a fracéo fina (< 1,0 um) de duas amostras
de MP fracionado, coletadas em paralelo com dois amostradores MOUDI de pequeno

volume idénticos. Uma membrana foi extraida com o método otimizado e a outra foi
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extraida usando o método de referéncia detalhado por Urban et al. (2016).
Resumidamente, a extracdo de acordo com o método de referéncia foi realizada em
sistema de refluxo com diclorometano (300 mL) por 24 h. O extrato foi transferido para
um baldo redondo, e a membrana foi novamente extraida com 25 mL de metanol
durante 10 min em um banho de ultrassom, por trés vezes. Os extratos combinados
de diclorometano e metanol (375 mL) foram concentrados até aproximadamente 1 mL
sob pressao reduzida, e o extrato final foi filtrado (PTFE, 0,22 um) e, em seguida,
evaporado completamente sob fluxo de nitrogénio ultrapuro. O material seco foi
ressuspenso em 100 uL de diclorometano, e 2 uL foram injetados no sistema CG-EM.
A recuperacdo percentual foi calculada usando a relacéo entre as areas do analito e
do padréao interno obtidas para o método otimizado, dividida pela relacdo obtida para
0 método de referéncia.

3.4 Avaliagéo do risco de cancer

A atividade carcinogénica das misturas ambientais de HPA foi expressa em
termos da concentracao equivalente de benzo[a]pireno (B[a]Peq), calculada de acordo
com a Equacao 4 (USEPA, 2010).

Blalp,, = Z(q X RPF)  (4)

onde, C; é a concentracdo e RPF; é o fator de poténcia relativa dos HPA 'i' individuais
classificados como cancerigenos pela IARC. Os valores de RPF foram retirados do
documento da USEPA (2010).

O risco de se contrair cancer de pulméao ao longo da vida foi estimado usando
0 benzo[a]pireno como um composto representativo da mistura de HPA. Dessa forma,
multiplicou-se a concentracéo de benzo[a]pireno pelo valor da unidade de risco de 8,7
x 10=° por ng m=3, sugerido pela OMS com base em estudos epidemiolégicos com
trabalhadores de coqueria. Isso significa que aproximadamente 9 em cada 100.000
pessoas podem desenvolver cancer de pulmé&o quando expostas cronicamente a 1 ng

m-3 de benzo[a]pireno durante a vida adulta de 70 anos (OMS, 2000).
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3.5 Determinacédo dos anidroagucares

Para a construcdo das curvas analiticas e para a realizacdo dos testes de
recuperacdo, uma solucdo estoque padrdao contendo os anidroacucares
levoglucosano (99%, Sigma-Aldrich), manosano (99%, Toronto Research Chemicals)
e galactosano (= 95%, Cayman Chemicals) foi preparada na concentracéo de 100 ug
mL! (concentracdes individuais) em metanol. A solucédo estoque do padréo interno
levoglucosano-3C (98%, Cambridge Isotope Laboratories) foi preparada em metanol
na concentracdo de 50 ug mL™.

Para determinar os anidroacgucares por cromatografia gasosa, € necessario
realizar a etapa de derivatizagdo, para torna-los mais volateis (MEDEIROS;
SIMONEIT, 2007; URBAN et al., 2012). Neste trabalho, a derivatizacéo foi realizada
por 3 h, a 70 °C, adicionando ao extrato seco 40 pL de N,O-bis-(trimetilsilil)-
trifluoroacetamida (BSTFA) contendo 1% de trimetilclorossilano (TMCS; Sigma-
Aldrich) e 10 pL de piridina (Merck). Dessa forma, os derivados de trimetilsilano (TMS)
substituem os hidrogénios acidos por grupos silanois, reduzindo o ponto de ebulicdo
dos analitos. Apos a reacao, hexano (950 pL) foi adicionado ao extrato derivado, a
mistura foi homogeneizada, e 1 pL foi injetado no sistema CG-EM. Os parametros
cromatograficos para esta analise foram os descritos por Carvalho et al. (2023).

As curvas analiticas foram construidas em triplicata, dopando os filtros de
guartzo brancos com diferentes volumes de uma solucdo padrdo contendo os trés
anidroacucares, e também com um volume fixo da solucéo padrdo contendo o padrdo
interno levoglucosano-*3C (concentracdo final de 1,0 ug mL?). Os filtros dopados
foram submetidos ao processo de extracdo dos HPA otimizado neste trabalho. Apés
a extracdo, as curvas foram construidas com a razdo entre as areas do analito e do
padrao interno.

O teste de exatidao foi realizado comparando os valores obtidos no filtro final
(MP < 1,0 um) extraido com o método otimizado para a extracdo dos HPA com uma
outra por¢do do mesmo filtro extraido com uma mistura de diclorometano e metanol
(1:3 v/v), solventes tradicionais de extracdo de acUcares, e o procedimento foi

realizado de acordo com Carvalho et al. (2023).
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3.6 Ensaios toxicolégicos

3.6.1 Cultivo de células

As células do tipo HepG2 (American Type Culture Collection) foram cultivadas
em Minimum Essential Medium (MEM, Gibco) suplementado com 10% de soro bovino
fetal (SFB, Gibco), penicilina 100 U mL*, estreptomicina 100 ug mL™, anfotericina 0,25
umol Lt e piruvato de sédio 1 mmol L (Sigma-Aldrich). O pH da solucéo foi ajustado
para 7,4 com bicarbonato de sddio (Sigma-Aldrich). Os frascos de cultura (area de
crescimento de 75 cm?) foram mantidos a 37 °C em atmosfera com 5% de CO; até
atingir confluéncia entre 70 e 80%, quando foi feita uma subcultura em capela de fluxo
laminar, desprendendo as células aderidas no frasco com 5,0 mL de solucdo de
tripsina 10% v/v em solucdo tampao fosfato pH 7,4 (PBS) estéril. A tripsinizacao
também foi realizada antes do plaqueamento celular, em que um determinado namero
de células foi adicionado em pocos de placas de cultura, a fim de submeté-las as
diferentes concentracdes das substancias em estudo. O teste de exclusdo com azul
de Tripan foi aplicado para verificar o nimero de células viaveis, que foram contadas
em uma camara de Newbauer (FRESHNEY, 2010). Os processos de cultivo de
células, tripsinizacdo e plaqueamento, serdo realizados conforme descrito
detalhadamente por BERNARDES (2016). Todos 0s ensaios toxicolégicos com
células HepG2 serao realizados em triplicata, utilizando 3 pocos distintos da placa de
cultura. Além disso, serédo realizados 3 experimentos independentes a fim de obter a

triplicata bioldgica.

3.6.2 Exposicéao das células ao reteno e aos extratos de MP

Inicialmente, foi feita uma estimativa de qual seria a faixa de concentracao de
reteno a ser utilizada nos ensaios. Para isso, a concentracdo média de reteno
encontrada no material particulado de regiGes canavieiras (11,0 ng m3; URBAN et al.,
2016) foi multiplicada pelo volume de ar médio inalado por um adulto por dia (16 m3
dial; USEPA, 2011), para se obter a quantidade de massa média de reteno que
estaria sendo inalada. No entanto, nem toda a massa inalada é depositada nos
alvéolos, e por isso, esse valor foi multiplicado por 0,2, que é o fator de deposicéo

alveolar médio de particulas entre 1,0 e 10 um de diametro, predita por um modelo de
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deposicao (HEYDER, 2004). Assim, a massa de reteno que estaria sendo depositada

nos alvéolos por dia seria de:

ng
(11,0$) x 16 m? x 0,2 = 35,2 ng

Esse valor de massa encontrado foi dividido pelo volume de meio de cultura que é
utilizado no poco da placa de cultura de 96 pocos (200 uL), e com a massa molar do
reteno (234,34 g mol?), calculou-se assim, qual seria a concentracédo de reteno no
poco em pmol L

c B 35,2 ngx 1 mol
Poso " 200 uL ~ 234,34 g

Dessa forma, inicialmente foram escolhidas as concentra¢des entre 0,05 e 1,0

= 0,75 umol L1

umol Lt para realizar o primeiro ensaio para avaliar a viabilidade celular das células
HepG2 apds a exposicao ao reteno.

Para o preparo das solucdes estoque de reteno, a solucdo padrao de reteno
em diclorometano foi seca sob fluxo de nitrogénio e redissolvida em dimetilsulfoxido
(DMSO, >99,5%, Sigma-Aldrich). A concentracdo de reteno na solugdo em DMSO foi
confirmada por CG-EM. A solucdo de reteno foi adicionada nos pocos da placa de
cultura contendo as células de modo que o volume adicionado n&o ultrapassasse a
1,0% do volume total do poco, pois esta € uma concentracdo de DMSO segura, que
nao é téxica para as células HepG2 (SONG et al., 2012). O tratamento com a
concentracéao final de 1,0% de DMSO nao causou diminuicdo na viabilidade celular
apos 24 e 48 h nem aumentou danos no DNA (ensaio do cometa) significativamente
em comparacdo com o controle de apenas células e meio de cultura (dados néo
mostrados, comunicacao pessoal com Raul Ghiraldelli Miranda).

Trés amostras de MP representativas foram estudadas, sendo duas da estacao
seca e uma da estacéo chuvosa. Metade do filtro final contendo MP < 1 um foi extraido
usando o mesmo método empregado para a analise quimica, seco sob fluxo de
nitrogénio e redissolvido em DMSO. A concentracao final dos extratos organicos
correspondeu a 1 m3 de ar amostrado em 1 mL de meio contendo as células. Uma
membrana ndo amostrada foi submetida ao mesmo procedimento de extracdo, e
posteriormente o extrato seco foi redissolvido em DMSO e utilizado como o controle
branco nos estudos in vitro.

Para o controle negativo, foi adicionado apenas o DMSO na concentracdo

equivalente a utilizada para o reteno e o extrato do MP, e o controle positivo foi feito
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de acordo com o ensaio aplicado. As células tratadas foram incubadas novamente a

37 °C em atmosfera contendo 5% de CO..

3.6.3 Viabilidade celular

A viabilidade celular foi avaliada utilizando brometo de 3-(4,5 dimetiltiazol-2il)-
2,5 difenil tetrazélio (MTT), um corante que é reduzido por uma enzima presente nas
mitocondrias, gerando um produto colorido (sal de formazan) que foi quantificado por
espectrofotometria (A = 570 nm). Essa reagdo s6 ocorre em células viaveis e com
metabolismo ativo, e dessa forma € possivel quantificar indiretamente as células
viaveis ap0s a exposi¢ao ao agente em estudo (MOSMANN, 1983).

Para esse ensaio, as células HepG2 foram semeadas em placas de 96 pocos
(5 x 10%células por poco) e incubadas a 37 °C em atmosfera contendo 5% de CO2 por
24 h. Apos este periodo, as células foram tratadas com as diferentes concentragdes
do reteno e dos extratos de MP, e incubadas novamente por 24, 48 e 72 h. O controle
negativo foi 0 DMSO, e o controle positivo foi o carbonilcianeto m-clorofenil-hidrazona
(CCCP), um inibidor quimico da fosforilacdo oxidativa (HEYTLER, 1979), com uma
concentracdo final no poco de 10 umol L. Ap6s o tempo de tratamento, as células
foram lavadas com 200 uL de PBS, depois foram adicionados 180 pL de meio de
cultura Dulbecco's Modified Eagle Medium (DMEM; Gibco) sem vermelho de fenol e
20 puL de MTT 5 mg mL* em PBS, em capela de fluxo laminar. As células foram
novamente incubadas por 3 h no escuro, e apos esse periodo, 0 meio de cultura e
MTT foram descartados e os cristais de formazan produzidos foram solubilizados em
200 pL de DMSO e 25 pL de solucéo glicina 0,2 mol L (pH 10,2), e a absorvancia foi

medida no equipamento SpectraMax i3x (Molecular Devices).

3.6.4 Espécies reativas de oxigénio

A producédo de superoxido mitocondrial foi medida usando o indicador de
superoéxido mitocondrial MitoSOX™ Red (M36008, Thermo Fisher Scientific) conforme
descrito anteriormente por Barrén Cuenca et al. (2022). As células HepG2 foram
semeadas em placas de 96 pocos pretas com fundo transparente e plano (1 X
10%/poco) e incubadas durante 24 h antes da exposicdo. As células foram expostas
ao reteno por 4, 12, 24, 48 e 72 h. DMSO e B[a]P (1,5 ymol L*) foram utilizados como
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controles negativo e positivo, respectivamente. Apds a exposicao, as células foram
lavadas com a solucdo tampéo Hank's Balanced Salt Solution (HBSS) e incubadas
durante 15 min com o reagente MitoSOX Red diluido no momento do uso em HBSS
na concentracéo de 5 umol L1, Posteriormente, as células foram lavadas novamente
com HBSS e a intensidade de fluorescéncia foi medida em comprimentos de onda de
excitacdo e emissdo de 510 e 590 nm, respectivamente, no leitor de microplacas
Tecan Infinite F 200.

Os valores de intensidade de fluorenscéncia foram posteriormente
normalizadas com a concentracdo de proteina total determinada pelo ensaio de
Bradford. Para isso, apdés a leitura, a solucdo tampao foi removida e as células foram
lisadas adicionando-se 10 pL da solucdo tampéo de lise Complete-Lysis M (Roche)
em cada poco. A placa foi entdo agitada suavemente por 10 min em banho de gelo, e
10 pL do lisado foi transferido para outra placa para a determinacao de proteinas com
o reagente Coomassie blue (Sigma-Aldrich).

Para determinar se a geracdo de espécies reativas de oxidénio é um
mecanismo importante do efeito genotdxico do reteno, as células HepG2 foram preé-
tratadas com N-acetilcisteina (NAC, Sigma-Aldrich), que € um antioxidante permeéavel
as células envolvido na inducdo da sintese de glutationa e eliminacdo de ERO
(SHANG et al., 2014). O NAC foi dissolvido em PBS e filtrado (0,22 um) antes do uso.
As células foram tratadas com 2 mmol L' de NAC durante 1 h antes da exposic¢éo ao

reteno.

3.6.5 Ensaio cometa

Danos na fita de DNA foram detectados usando o ensaio cometa em meio
alcalino, como proposto por Tice et al. (2000). Este ensaio foi realizado no laboratoério
da Prof2 Dr2 Danielle Palma de Oliveira, da Faculdade de Ciéncias Farmacéuticas de
Ribeirdo Preto. As células HepG2 foram semeadas em placas de 12 pocos (1 x
108/poco) e incubadas durante 24 h antes da exposicdo. As células foram expostas
ao reteno e aos extratos de MP por 4 e 24 h. O controle negativo foi o DMSO, e o
positivo foi o metanossulfonato de metila (MMS), um agente alquilante de DNA
(BERANEK, 1990), em uma concentragédo final no poco de 0,13 umol Lt por 3 h.

Apés o tratamento, as células foram lavadas com PBS e tripsinizadas. O teste

com azul de Tripan foi realizado para verificar a viabilidade celular. Sendo a viabilidade
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igual ou maior 80%, 0 ensaio teve prosseguimento colocando as células meio de
agarose de baixo ponto de fusdo 0,5% m/v, que posteriormente foi polimerizada. Apés
essa etapa, as laminas contendo as células em agarose foram colocadas em contato
com uma solucgédo de lise (NaCl 2,5 mol L**; EDTA 100 mmol L%; Tris 10 mmol L;
Triton X-100 1% v/v) de pH 10,4 por 24 h, na geladeira, para promover a lise celular e
expor o material genético.

As laminas foram, entdo, transferidas para uma cuba de eletroforese em um
banho de gelo, contendo uma solucéo alcalina de pH 13 (NaOH 300 mmol Lt e EDTA
1 mmol L), e permaneceram por 20 min para que ocorresse a desnaturacdo da fita
dupla do DNA. A cuba foi ligada, e as laminas submetidas a uma corrente elétrica (25
V cm™, 300 mA e 30 W) por 20 min. O DNA, que tem carga negativa, migra para o
polo positivo, e se houverem danos, os pequenos fragmentos de DNA migram mais
rapidamente que o nucleoide, formando assim, uma imagem que parece de um
cometa. ApoOs a neutralizacao e fixacao das laminas, elas foram coradas com 200 pL
de GelRed 4x (Biotium), e lidas em um microscopio de fluorescéncia Olympus Bx50
(Olympus America INC), sob objetiva de 40x. Utilizando o software Comet assay 1V,
foram contados 100 nucleoides de cada concentracdo e dos controles negativo e
positivo, sendo 50 nucleoides por lamina. O parametro utilizado para avaliar a
extensdo do dano no DNA foi o de intensidade de cauda, que equivale a porcentagem
de DNA na cauda.

3.6.6 Teste de micronucleo com bloqueio da citocinese celular

O teste de micronucleo com bloqueio da citocinese foi realizado utilizando um
inibidor (citocalasina B) que age no final da divisdo celular, impedindo a citocinese
(divisdo do citoplasma) e levando a um acumulo de células binucleadas que passaram
por apenas um ciclo de divisdo (FENECH, 2000). Os micronucleos (MN) sédo formados
durante a teléfase da mitose ou meiose, e sdo resultantes de fragmentos
cromossémicos acéntricos ou de cromossomos inteiros que nao foram incluidos no
nucleo principal (SALVADORI; RIBEIRO; FENECH, 2003). Assim sendo, a presenca
de microndcleos representa a perda de cromatina decorrente de dano cromossémico.

As células HepG2 foram semeadas em frascos de 25 cm2 (5 x 10° células por
frasco) e incubadas por 24 h antes de exposicao. Apds esse periodo, as células foram

entdo expostas ao reteno em diferentes concentragbes e aos controles positivo e
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negativo por 20 h. DMSO e metanossulfonato de metila (MMS, 0,13 pmol L 1) foram
utilizados como controles negativo e positivo, respectivamente. Apos a exposi¢ao, o
meio de cultura foi removido, as células foram lavadas com PBS estéril, e um novo
meio de cultura foi adicionado, contendo citoclasina B (3,0 ug mL™'). Posteriormente,
os frascos foram incubados por mais 28 h. Apds esse periodo, as células foram
tripsinizadas, transferidas para tubos conicos e centrifugadas. O sobrenadante foi
descartado, e foram adicionados 3 mL de solug&o de citrato de sodio 1% m/v, 20 pL
de formol e 3 mL do fixador metanol/acido acético 3:1. Ap6s homogeneizacao e nova
centrifugacéo, o sobrenadante foi descartado, as células foram colocadas em laminas,
e coradas com uma solugdo Giemsa 5% para a leitura no microscopio oOptico. A
proporcéo de células com 1, 2, 3 e 4 nlcleos foi anotada para as primeiras 500 células
viaveis contadas, a fim de se determinar o indice de Divisdo Nuclear (IDN, Equacio
5).

oy < ML+2X (M2) + 3N>< (M3) + 4 x (M4) )

Onde M1, M2, M3 e M4 representar o numero de células com 1, 2, 3 e 4
nucleos, respectivamente; e N o numero total de células viaveis.

Para a analise de MN, a proporcao de células binucleadas deve ser igual ou
superior a um percentual de 35% do total. O nimero de MN por célula binucleada foi
contado, e os resultados expressos em frequéncia de micronucleos por 1.000 células
binucleadas. Foram analisadas 2.000 células binucleadas por condicéo, sendo 1.000
células em cada lamina. A analise foi realizada manualmente. Para ser considerado
um microndcleo, as seguintes caracteristicas foram observadas (FENECH, 2000):

e A morfologia do MN é idéntica a dos nucleos principais;

e Diametro entre 1/16 e até, no maximo, 1/3 dos nucleos principais (ou
entre 1/256 e 1/9 da area de um dos nucleos principais);

e Mesma coloracdo dos nucleos, mas ocasionalmente pode apresentar
maior intensidade e ndo apresentar refringéncias;

e Nao estar ligado ou conectado a um dos nucleos principais, podendo

estar encostado, mas néo sobreposto a um dos nucleos.
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3.6.7 Teste de micronucleo por citometria de fluxo

Micronucleos, nacleos hipodiploides, células apoptéticas e necréticas foram
avaliadas por citometria de fluxo, conforme o método descrito por Bryce et al. (2007)
com pequenas modifica¢cdes de acordo com Vallabani et al. (2022). As células HepG2
foram semeadas em placas de 24 pocos (6 x 10%/poco) e incubadas durante 24 h
antes da exposicdo. As células foram expostas ao reteno por 72 h, correspondendo a
2-3 periodos normais de duplicacéo de células HepG2 (LE BIHANIC et al., 2016).
DMSO e etoposideo (1,0 ymol L) foram utilizados como controles negativo e positivo,
respectivamente. Apds a exposicao, a placa foi transferida para o gelo e mantida por
20 min. Posteriormente, o meio foi removido e as células foram lavadas com PBS
gelado. O corante brometo de etidio monoazida (10 ug mL?, EMA, Invitrogen) foi
preparado em solucdo tampéo gelada de PBS suplementada com 2% de SFB no
momento do uso e no escuro, e depois adicionado em cada poco (300 pL). Em
seguida, a placa foi incubada em gelo por 30 min, 15 cm abaixo de uma luz branca
fria. O corante EMA € capaz de penetrar nas células com membrana danificada
(células inviaveis) e se ligar covalentemente ao DNA apds a fotoativacéo, permitindo
desse modo, a distincdo entre células viaveis e inviaveis por meio da integridade da
membrana celular (AVLASEVICH et al., 2006).

Apos a incubacdo com EMA, as células em cada poco foram lavadas com 600
ML de solugdo tampédo PBS gelada e, em seguida, a solucdo de lise filtrada |
(preparada em agua ultrapura, contendo: NaCl 0,584 mg mL%; citrato trissédico 1,0
mg mL%; Igepal CA-630 0,6 L mL?; RNase A 100 ug mL* e SYTOX Green 0,5 ymol
L) foi adicionada em cada pogo (300 uL), e as células foram incubadas por 1 h em
temperatura ambiente. Posteriormente, a solucao filtrada Il (preparada em agua
ultrapura com &cido citrico 15 mg mL*; sacarose 85,6 mg mLt e SYTOX Green 0,5
umol L 1) foi adicionada em cada pogo (300 pL) sem descartar a solugéo |, e deixada
equilibrar a temperatura ambiente por 30 min. Esses processos objetivaram a lise das
células, digerindo suas membranas citoplasmaticas e resultando em lisados contendo
cromatina livre que estara marcada ou somente com o corante SYTOX (oriunda de
células viaveis) ou com ambos os corantes SYTOX e EMA (oriunda de células
inviaveis).

ApO6s a incubacdo, os nucleos foram contados e analisados utilizando o

citbmetro de fluxo BD Accuri™ C6 (BD Biosciences) com excitagdo em 488 nm. A
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fluorescéncia associada ao corante EMA foi registrada no canal FL3 (610/20 nm) e a
fluorescéncia do SYTOX Green no canal FL1 (530/30 nm). No total, foram contadas
10.000 células por amostra e a analise dos dados foi realizada utilizando o software
BD Accuri™ C6.

3.6.8 Western Blotting

As proteinas de sinalizagdo do dano no DNA checkpoint quinase 1 (Chkl) e
histona H2AX foram determinadas na sua forma fosforilada utilizando Western
Blotting, de acordo com o procedimento descrito por Galvao et al. (2022). As células
HepG2 foram semeadas em placas de 6 pocos (3 x 10° células/poco) e incubadas por
24 h antes da exposicdo. DMSO e B[a]P (3 umol L) foram utilizados como controles
negativo e positivo, respectivamente. ApOs a exposicao, as células foram mantidas
em gelo, lavadas duas vezes com PBS gelado e raspadas em 100 uL de solugao de
lise IPB-7 (20 mmol L de trietanolamina-HCI pH 7,8; 0,7 mol L' de NaCl; 0,5% de
Igepal CA-630; 0,2% de desoxicolato de sédio), suplementada com o coquetel de
inibidores de protease e fosfatase Halt™ (#78442 Thermo Fisher Scientific) e 1 mmol
L de fluoreto de fenilmetilsulfonil (PMSF, Sigma-Aldrich). Em seguida, o lisado foi
sonificado por 10 s (mantido em gelo) e centrifugado a 16060 g por 20 min a 4 °C. 25
Mg de proteinas foram submetidos a separagao vertical em gel de poliacrilamida
(13,5%) em condicfes desnaturantes (SDS-PAGE) a uma voltagem inicial de 100 V
por 15 min, seguida por 150 V por 60 min. Posteriormente, as proteinas foram
transferidas para uma membrana de PVDF (Bio-Rad) por eletro-transferéncia imida.
A ligacdo inespecifica foi reduzida bloqueando as membranas com 5% de leite
desnatado em solucdo tampao Tris com detergente Tween 20 a 0,1% (TBS-T). As
membranas foram entdo incubadas durante a noite a 4 °C com o anticorpo primario
para Chkl fosforilada em Ser-317 (#2344, Cell Signaling Technology), H2AX
fosforilada em Ser-139 (#2577, Cell Signaling Technology) ou o controle endégeno
Cdk2 (M2) (sc-163, Santa Cruz Biotechnology). Apos trés lavagens de 5 min com TBS-
T, as membranas foram incubadas por 1 h com o anticorpo secundario (Santa Cruz
Biotechnology). As proteinas foram detectadas usando o kit de quimiluminescéncia
WesternBright™ ECL (Advansta Inc.) e a analise de densitometria das bandas foi

realizada usando o software ImageJ versédo 1.48 (National Institute of Health, EUA).
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3.7 Analise dos resultados

A normalidade dos dados resultantes da analise quimica foi avaliada por meio
do teste Shapiro-Wilk. Devido a distribuicdo ndo-normal dos dados, as medianas +
intervalos interquartis foram utilizados nas discussdes dos resultados e ferramentas
ndo paramétricas foram empregadas para comparar as medianas (teste de Mann-
Whitney) e encontrar correlacdes entre as variaveis (coeficiente de correlacdo de
Spearman, p).

A andlise de componentes principais (PCA) foi utilizada para reduzir o nimero
de variaveis para um nimero menor de fatores, a fim de entender melhor as fontes de
emissdo. Antes da analise estatistica, os valores abaixo do limite de detec¢éo (LD)
foram substituidos por LD/2 e todos os valores foram autoescalados. Componentes
com autovalores maiores que 1 foram extraidos da matriz de covariancia.

Os dados toxicoldgicos foram apresentados como valores médios * erros
padrdo para trés experimentos independentes. As diferencas entre as amostras e 0
controle negativo foram testadas quanto a significancia usando analise de variancia
(ANOVA) unidirecional ou bidirecional, seguida pelo teste de comparacao multipla de
Dunnett. As diferencas entre os controles positivo e negativo foram testadas quanto a
significancia (p < 0,05) usando o teste t ndo pareado.

A analise estatistica foi realizada usando os pacotes de software Statistica 14.0
(TIBCO) e GraphPad Prism 8 (GraphPad Inc.).
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4 RESULTADOS E DISCUSSAO
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4.1 Otimizacdao e validacdo do método de extracdo dos compostos policiclicos

aromaticos do material particulado

4.1.1 Otimizacdo dos parametros de extracéo

A escolha do solvente a ser utilizado na extragéo foi otimizada utilizando um
planejamento de mistura. As condi¢cbes experimentais para cada componente do
planejamento de mistura (valores reais e codificados) estdo mostradas na Tabela 8,
juntamente com a desejabilidade global (Dg) obtida.

Tabela 8 - CondigBes experimentais do planejamento de mistura realizada para otimiza¢éo do solvente
de extracdo, e as respostas em termos de desejabilidade global (Dg). Os valores codificados estédo
mostrados entre parénteses

Volume de solvente (mL)

Experimento

Diclorometano Metanol Acetonitrila  Dg
1 0,83 (0,167) 3,40 (0,667) 0,83(0,167) 0,571
2 3,40 (0,667) 0,83 (0,167) 0,83 (0,167) 0,670
3 0,00 (0) 2,50 (0,5) 2,50 (0,5 0,637
4 0,00 (0) 5,00 (1) 0,00 (0) 0,587
5 0,00 (0) 0,00 (0) 5,00 (1) 0,761
6 0,83 (0,167) 0,83 (0,167) 3,40 (0,667) 0,765
7 2,50 (0,5) 2,50 (0,5) 0,00 (0) 0,601
8 2,50 (0,5) 0,00 (0) 2,50 (0,5) 0,743
9 5,00 (1) 0,00 (0) 0,00 (0) 0,711
10 1,70 (0,333) 1,70 (0,333) 1,70(0,333) 0,635
11 1,70 (0,333) 1,70 (0,333) 1,70(0,333) 0,570
12 1,70 (0,333) 1,70 (0,333) 1,70(0,333) 0,752

Fonte: a prépria autora.

Com base nos dados apresentados na Tabela 8, foi possivel calcular o modelo
de regressdo cubica usando a rotina computacional "regression2", proposta por
Pereira e Pereira-Filho (2018). Os coeficientes de interacdo binaria para todos os
pares possiveis de componentes e o coeficiente de interacdo terciaria dos trés
componentes ndo foram significativos (nivel de confianca de 95%). Portanto, o modelo
foi recalculado com os coeficientes individuais, que permaneceram significativos apos
o recélculo (nivel de confianca de 95%).

Uma breve descricdo da analise de variancia (ANOVA) para o modelo linear
calculado € apresentada na Tabela 9. O teste de distribuicdo de Fisher (teste F) foi

usado para examinar a significancia da diferenca entre os parametros da ANOVA. O
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modelo de regresséo linear foi significativo (F calculado > F tabelado) e ndo houve
falta de ajuste (F calculado < F tabelado). O modelo foi capaz de explicar 63% da
variacao (R2 = 0,63), com uma variagdo maxima explicavel de 74% (R2 max = 0,74).
Portanto, o modelo de regressédo foi capaz de descrever satisfatoriamente o
comportamento dos dados.

Tabela 9 - Andlise de variancia (ANOVA) para o modelo de regresséo linear calculado a partir dos
dados experimentais do planejamento de mistura

Soma Graus de Média F tabelado
Parametro Quadréatica Liberdade Quadratica Teste F (95%)
(SQ) (GL) (MQ)
Regressédo 0,0405 2 0,0202
7,5960 4,2560
Residuo 0,0240 9 0,0027
Total 0,0644 11 0,0059
Erro puro 0,0170 2 0,0085
0,1171 19,353
Falta de ajuste 0,0070 7 0,0010

Variacéo explicada (R?) 0,6280
Méaxima variagao

explicada (R? max) 0,7924

Fonte: a prépria autora.

A equacéo linear obtida (Equacdo 6) foi usada para calcular as condicbes

experimentais ideais e tracar a superficie de resposta (Figura 14).

R = 0,692v, + 0,541v, + 0,768v;  (6)

onde R é a resposta (desejabilidade global), v, corresponde a variavel 1
(diclorometano), v, a variavel 2 (metanol) e v; a variavel 3 (acetonitrila).

O metanol foi o solvente que implicou a menor desejabilidade, enquanto a
propor¢cdo com a maior resposta (ou seja, a desejabilidade mais préoxima de 1) foi
100% de acetonitrila. Portanto, esta condicao foi escolhida para continuar o processo

de otimizacéo da extracao.
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Figura 14 - Gréfico de contorno da resposta para diferentes propor¢ées de diclorometano, metanol e
acetonitrila

R
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Diclorometano

Fonte: a propria autora.

As condi¢cdes experimentais (valores reais e codificados) do planejamento
fatorial completo (23) com ponto central, usadas para determinar as condigdes ideais
para as outras variaveis (volume de solvente, nimero de extracbes e tempo de
ultrassom), estdo mostradas na Tabela 10, juntamente com o0s resultados de

desejabilidade global.

Tabela 10 - Condi¢bes experimentais do planejamento fatorial completo (23) com ponto central
realizadas para otimizagdo do numero de extracdes, volume de solvente e tempo de ultrassom, e as
respostas em termos de desejabilidade global (Dg). Os valores codificados estéo entre parénteses

Numero de Volume do Tempo de
Experimento extracdes solvente (mL) uItras_,som Dy
(min)
1 1(-1) 3,00 (-1) 10 (-1) 0,647
2 3(1) 3,00 (-1) 10 (-1) 0,640
3 1(-1) 5,00 (1) 30 (1) 0,715
4 3(1) 5,00 (1) 10 (-1) 0,601
5 1(-1) 3,00 (-1) 30 (1) 0,541
6 3(1) 3,00 (-1) 30 (1) 0,607
7 1(-1) 5,00 (1) 10 (-1) 0,583
8 3(1) 5,00 (1) 30 (1) 0,652
9 2 (0) 4,00 (0) 20 (0) 0,584
10 2 (0) 4,00 (0) 20 (0) 0,589
11 2 (0) 4,00 (0) 20 (0) 0,529

Fonte: a propria autora.
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Com base nos dados apresentados na Tabela 10, foi possivel calcular os
efeitos que as varidveis individuais e suas interagfes tiveram na resposta. Sete
efeitos, sendo trés de primeira ordem (1, 2 e 3), trés de segunda ordem (12, 13 e 23)
e um de terceira ordem (123), foram calculados usando a rotina computacional
"fabi_efeito" (PEREIRA; PEREIRA-FILHO, 2018). Como mostrado na Figura 15, o
efeito mais importante, com uma porcentagem relativa de 67%, foi para a interacao
das variaveis 2 e 3 (volume de solvente e tempo de ultrassom, respectivamente).
Portanto, essas duas variaveis foram testadas em um maior nimero de niveis, em um
processo de refinamento, em que a variavel 1 foi mantida constante em seu nivel alto

(+1), pois apesar de seu efeito ter sido pequeno, ele foi positivo (Figura 15).

Figura 15 - Porcentagem relativa dos efeitos das variaveis 1 (nimero de extrac@es), 2 (volume de
solvente) e 3 (tempo de ultrassom) e suas interagfes. Os valores de efeito calculados séo fornecidos
ao lado de cada coluna
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Fonte: a prépria autora.

O refinamento foi realizado usando um planejamento de composto central. Com
a exclusdo de uma variavel, alguns experimentos do planejamento fatorial completo
anterior foram duplicados, de modo que a desejabilidade global foi calculada como a
meédia aritmética da duplicata. As condi¢cdes experimentais do planejamento de
composto central (valores reais e codificados) usadas para o processo de refinamento

estdo mostradas na Tabela 11, juntamente com os valores de desejabilidade global.
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Tabela 11 - Planejamento de composto central utilizado para o processo de refinamento das
condic¢des de extragdo (volume de solvente e tempo de ultrassom) e as respostas em termos de
desejabilidade global (Dg). Os valores codificados estao entre parénteses

Experimento Volume de solvente (mL) Tempo de ultrassom (min)  Dg

le?2 3,00 (-1) 10 (-1) 0,644
3e8 5,00 (1) 30 (1) 0,684
4e7 5,00 (1) 10 (-1) 0,593
5e6 3,00 (-1) 30 (1) 0,575
9 4,00 (0) 20 (0) 0,568
10 2,60 (-1,41) 20 (0) 0,674
11 4,00 (0) 6 (-1,41) 0,747
12 5,40 (1,41) 20 (0) 0,629
13 4,00 (0) 34 (1,41) 0,673

Fonte: a propria autora.

Um modelo de regressao foi gerado a partir dos dados na Tabela 11, usando a
rotina computacional "regression2" (PEREIRA; PEREIRA-FILHO, 2018). O modelo
mostrou uma leve falta de ajuste, pois a razdo entre os valores F calculados e
tabulados foi ligeiramente maior que 1 (Tabela 12). Dessa forma, os coeficientes foram
calculados considerando que nao houve falta de ajuste no modelo. O modelo foi capaz
de explicar 48% da variacao (R2 = 0,48), com uma variacdo maxima explicavel de 87%
(R2 max = 0,87).

Tabela 12 - Andlise de varidncia (ANOVA) para o modelo de regressao linear calculado a partir dos
dados experimentais do planejamento fatorial completo

Soma Graus de Média Teste E tabelado
Parametro Quadrética Liberdade Quadrética = (95%)
(8Q) (GL) (MQ)
Regressao 0,0242 5 0,0048
1,6405 3,4820
Residuo 0,0265 9 0,0029
Total 0,0507 14 0,0036
Erro puro 0,0065 6 0,0011
6,1736 4,7570
Falta de ajuste 0,0200 3 0,0067
Variacéo explicada (R?) 0,4768
Maxima variagao 0.8720

explicada (R2 max)

Fonte: a propria autora.

Considerando apenas os coeficientes significativos (nivel de confianca de

95%), a seguinte equacgao de regressao foi obtida:
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R = 0,568 + 0,052v,, (7

onde R é a resposta (desejabilidade global) e v,2 corresponde ao quadrado da
variavel 2 (tempo de ultrassom). Portanto, o volume do solvente n&o foi importante em
termos de desejabilidade, mas o tempo de ultrassom sim. A Equacé&o 7 foi usada para
tracar a superficie de resposta e o grafico de contorno (Figura 16).

Figura 16 - (a) Superficie de resposta e (b) grafico de contorno para o modelo gerado pelo refinamento
da otimizacdo das condi¢Bes de extracdo
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Fonte: a propria autora.

Como o volume do solvente nédo influenciou a resposta, o volume intermediario
de 4,0 mL foi escolhido, minimizando assim o volume do solvente, mas ao mesmo

tempo garantindo que todo o filtro fosse coberto. O tempo de extracao influenciou a
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desejabilidade global, com as respostas maximas obtidas nos dois extremos (6 e 34
min).
Para determinar o tempo mais adequado para a extragdo, uma amostra de
MP1o foi analisada, em triplicata, mantendo fixos o solvente de extracao (acetonitrila),
o volume do solvente (4 mL) e o nimero de extracdes (3), mas usando os dois tempos
de ultrassom diferentes. As &reas dos picos correspondentes aos HPA e seus
derivados para os tempos de extracdo de 6 e 34 min foram em sua maioria (74%)
estatisticamente iguais (teste t, p = 0,05). No entanto, as areas correspondentes aos
HPA pireno, benzo[a]lantraceno, criseno-di2, criseno, benzo[k]fluoranteno,
benzo[e]pireno, indeno[1,2,3-cd]pireno, dibenzo[a,h]antraceno e benzo[ghi]perileno
foram estatisticamente maiores apds 34 min de extracédo (teste t, p = 0,05). Portanto,
o tempo de extracdo por ultrassom de 34 min foi selecionado, uma vez que uma maior
detectabilidade pode ser essencial para a determinacdo de HPA em amostras de
material particulado, devido as suas baixas concentragdes nesta matriz. Portanto, o
procedimento do meétodo final otimizado constituiu nas seguintes etapas:
1. Uma membrana de area 17,3 cm? foi cortada em pequenos pedacos
diretamente em um frasco de vidro.
2. Um volume de 4,0 mL de acetonitrila foi adicionado ao frasco e este foi
colocado em banho de ultrassom por 34 min.
3. Apo0s a ultrassonificacdo, o solvente foi transferido para um baldo de fundo
redondo.
4. As etapas 2 e 3 foram repetidas duas vezes, e os extratos foram transferidos
para o mesmo baléo.
5. O extrato combinado foi evaporado até aproximadamente 0,5 mL em
evaporador rotativo.
6. O extrato concentrado foi filtrado em membrana de PTFE (0,22 um) e seco
sob suave fluxo de No.
7. O material restante foi ressuspenso em 100 pL de acetonitrila e
homogeneizado.

8. Um volume de 2 uL do extrato final foi injetado no sistema CG-EM.

No cromatograma apresentado na Figura 17, é possivel observar a boa
separacdo dos picos de um filtro dopado com padréo e extraido pelo método

otimizado.
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Figura 17 - Cromatograma obtido a partir da extragdo de um filtro dopado com uma concentracéo final de 300 ng mL* dos padrdes de: (1) fluoreno-dio, (2)
fluoreno, (3) fenantreno-dio, (4) fenantreno, (5) antraceno, (6) 9,10-antraquinona-ds, (7) 9,10-antraquinona, (8) 5-nitroacenafteno, (9) fluoranteno, (10) 2-
nitrofluoreno, (11) pireno, (12) 9-nitroantraceno-d9, (13) 9-nitroantraceno, (14) reteno, (15) benzo[a]fluorenona, (16) benzo[alantraceno, (17) criseno-d12, (18)
criseno, (19) 3-nitrofluoranteno, (20) 1-nitropireno, (21) benzo[b]fluoranteno, (22) benzolk]fluoranteno, (23) benzo[e]pireno, (24) benzo[a]pireno-d12, (25)

benzo[a]pireno, (26) 6H-benzo[cd]piren-6-ona, (27) perileno-d12, (28) indeno[1,2,3,cd]perileno, (29) dibenzo[a,h]antraceno, (30) benzo[ghi]perileno, (31) 6-
nitrobenzo[a]pireno
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Fonte: a prépria autora.
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O método otimizado utiliza 97% menos solvente e reduz o tempo de anélise em
cerca de 85% em comparacdo com o método utilizado por diversos grupos de
pesquisa, que consome cerca de 375 mL e 25 h para cada amostra (ALVES et al.,
2011; URBAN et al., 2016). Apesar de nao ter sido necesséria uma etapa adicional de
limpeza, como o fracionamento em coluna de silica que é realizado apés a extracao
com Soxhlet (URBAN et al., 2016), o analista deve atentar-se ao fato de que a
auséncia de dessa etapa pode comprometer o sistema cromatografico mais
rapidamente. Dessa forma, foi necessario realizar ciclos de limpeza térmica, limpar o
liner do injetor e cortar a coluna cromatografica com frequéncia, evitando assim
problemas com a sensibilidade do equipamento.

Outro método de extracdo comumente utilizado para a determinacdo de HPA
em material particulado por CG-EM € aquele baseado no método de extracdo numero
3550C descrito pela US-EPA (2007). Neste método, quatro extragdes com 50 mL de
diclorometano sao realizadas em um banho de ultrassom, cada uma por 15 min,
seguidas por uma extracdo adicional com 100 mL de diclorometano por 20 min
(MACHADO et al., 2009; MARQUES et al., 2009). Este método é menos demorado
em comparacao com a extracdo Soxhlet, e o tempo total de extracédo € semelhante ao
do método proposto aqui. No entanto, € necessaria uma quantidade relativamente alta
de solvente para apenas uma amostra (total de 300 mL de diclorometano). Guo et al.
(2003) usaram um método de extracdo semelhante baseado no método US-EPA
3550C, com trés extracdes em banho de ultrassom usando 150 mL de diclorometano
por 30 min. No entanto, uma etapa de fracionamento foi realizada apés a extracao,
usando uma coluna de silica alumina.

Outras extracbes foram propostas com o objetivo de minimizar o uso de
solventes organicos, como aquela desenvolvida por Pereira, de Andrade e Miguel
(2001), envolvendo uma UuUnica extracdo com 4 mL de uma mistura de
acetonitrila:diclorometano (3:1) em banho de ultrassom. Mais recentemente, Ferreira
et al. (2021) propuseram uma extracdo de 3 min em banho de ultrassom usando 50
mL de uma mistura 1:1 de n-hexano:acetona. No entanto, ambos os métodos foram
validados exclusivamente para a determinacdo dos 16 HPA prioritarios e foram
aplicados para a analise de amostras coletadas em amostradores de grande volume.

Um meétodo de extracdo para HPA e derivados oxi e nitrogenados foi relatado
utilizando microextratores da empresa Whatman (Mini™ UniPrep Filters) e apenas 500

ML de uma mistura de 18% de acetonitrila em diclorometano (SANTOS et al., 2016).
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No presente trabalho, testes com o0s microextratores foram realizados, porém
resultaram em &reas de pico muito proximas ao limite de deteccéo, o que demonstrou
gue esse método ndo era adequado para amostras coletadas usando amostradores
de baixo volume (dados ndo mostrados).

Apesar do uso de acetonitrila (que é potencialmente perigosa, pois pode ser
metabolizada para cianeto), o método proposto diferiu da grande maioria dos métodos
relatados por ser 100% livre de diclorometano, considerado um solvente clorado de
categoria vermelha, de acordo com os principios da Quimica Verde (JOSHI;
ADHIKARI, 2019). Além disso, apesar de ndo ser uma substancia controlada pelo
Protocolo de Montreal, o diclorometano tem o potencial de reagir com 0 0z0nio
estratosférico. Observacdes recentes indicaram que, embora seu impacto na camada
de ozbnio seja atualmente modesto, a concentracdo de diclorometano cresceu
significativamente nos ultimos anos, e se essa tendéncia continuar, podera atrasar
substancialmente a restauracdo do 0zonio antartico aos niveis pré-1980 (HOSSAINI
et al., 2017).

4.1.2 Validacao do método de extracdo otimizado

A validacdo do método foi realizada de acordo com as diretrizes da Conferéncia
Internacional sobre Harmonizacdo (ICH) e os critérios sugeridos pela Unido
Internacional de Quimica Pura e Aplicada (IUPAC) e pela Associacéo Internacional
Oficial de Quimicos Analiticos (AOAC International) (IUPAC, 2002; ICH, 2005; AOAC
INTERNATIONAL, 2016).

Os limites de deteccéo (LD) variaram de 1,0 ng mL™* a 10 ng mL™%, sendo que
0s maiores LD foram para os nitro-HPA (Tabela 13). Os limites de quantificacdo (LQ)
foram de 10 ng mL* para todos os analitos, com excec¢éo do 5-nitroacenafeno (50 ng
mL1). A faixa de trabalho linear foi de 10 a 500 ng mL™! para todos os analitos, com
excecdo de 5-nitroacenafteno (de 50 a 500 ng mL?). Todas as curvas analiticas
apresentaram boa linearidade, com coeficientes de correlacdo linear variando de
0,990 a 0,999. Todos os LD, LQ, faixas lineares de trabalho, equacdes e coeficientes

de correlacao (r) estdo apresentados na Tabela 13.
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Tabela 13 - Limites de deteccéo (LD) e quantificacdo (LQ), faixas lineares de trabalho, equacdes e
coeficiente de correcdo (r) obtidos para cada composto policiclico aromético determinado

Analito LD LO Faixa linear

(ngmLY)  (ng mLY de trabalho Equacéo dareta r

g g (ng le)

1,4-benzoquinona 5,0 - - - -
acetofenona 1,0 - - - -
naftaleno 1,0 - - - -
1,4-naftoquinona 5,0 - - - -
acenaftileno 1,0 - - - -
acenafteno 1,0 - - - -
1-naftaldeido 50 - - - -
fluoreno 1,0 10 10 - 500 y =5,828x - 0,0195 0,998
oo . 1,0 10 10-500  y=1,293x+0,0017 0,992
enantrenoquinona
fenantreno 1,0 10 10 - 500 y =4,5766x + 0,1172 0,998
antraceno 1,0 10 10 - 500 y =4,886x + 0,0039 0,991
9,10-antraquinona 1,0 10 10 - 500 y =6,976x + 0,0092 0,999
5-nitroacenafteno 10 50 50 - 500 y =2,862x - 0,0015 0,995
fluoranteno 1,0 10 10 - 500 y =4,9538x + 0,0152 0,994
2-nitrofluoreno 10 10 10 - 500 y =2,328x + 0,0187 0,997
Pireno 1,0 10 10 - 500 y =5,3618x + 0,0131 0,995
9-nitroantraceno 5,0 10 10 - 500 y =4,7736x + 0,0084 0,999
9-nitrofenantreno 5,0 10 10 - 500 y =0,4984x + 0,1467 0,990
reteno 1,0 10 10 - 500 y = 3,2023x + 0,0094 0,999
benzo[a]fluorenona 1,0 10 10 - 500 y =11,055x - 0,0511 0,999
benzo[a]antraceno 1,0 10 10 - 500 y =6,33x + 0,0107 0,999
criseno 1,0 10 10 - 500 y =6,4523x + 0,0152 0,999
3-nitrofluoranteno 10 10 10 - 500 y = 0,6865x + 0,0046 0,997
1-nitropireno 10 10 10 - 500 y = 0,5846x - 0,0005 0,998
benzo[b]fluoranteno 1,0 10 10 - 500 y =6,8226x + 0,0128 0,999
benzo[k]fluoranteno 1,0 10 10 - 500 y =9,3524x + 0,0196 0,999
benzo[e]pireno 1,0 10 10 - 500 y =6,9047x + 0,0105 0,999
benzo[a]pireno 1,0 10 10 - 500 y =6,1208x + 0,015 0,999
g:'ébenzo["d]p're”'ﬁ' 5,0 10 10-500  y=45615x-0,1871 0,999
indeno[1,2,3-cd]pireno 1,0 10 10 - 500 y =6,7726x - 0,0195 0,999
dibenzo[a,h]antraceno 5,0 10 10 - 500 y =4,3032x - 0,0156 0,999
benzo[ghi]perileno 1,0 10 10 - 500 y =6,4871x - 0,0016 0,999
6-nitrobenzo[a]pireno 10 10 10 - 500 y =16,608x + 0,0101 0,999

Fonte: a prépria autora.

Os limites de quantificacdo e os coeficientes de correlacéo linear ndo foram

atribuidos para os seguintes analitos: 1,4-benzoquinona, acetofenona, naftaleno, 1,4-

naftoquinona, acenatftileno, acenafteno e 1-naftaldeido. Esses HPA e oxi-HPA tém as

menores massas moleculares entre os compostos analisados e sdo 0os mais volateis.

Consequentemente, eles provavelmente foram perdidos durante as etapas de

evaporacao do solvente e ndo puderam ser quantificados.

Os desvios padrao relativos (DPR) estiveram nas faixas de 1-16%, 1-19% e 2-

16% para concentracbes baixas, médias e altas, respectivamente (Tabela 14).

Considerando que as concentracdes dos analitos séo baixas (100-500 ng mLt) e que

uma variacdo de até 21% é permitida nesse nivel (AOAC International, 2016), pode-
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se considerar que os DPR estdo dentro de uma faixa aceitavel e que o método

otimizado apresentou precisdo satisfatoria.

Tabela 14 - Desvio padréo relativo (DPR) dos analitos determinados em triplicata em trés diferentes
concentracdes.

DPR (%) (n = 3)

Analito
100 ng mLt 300 ng mL? 500 ng mL?

fluoreno 16 7 2
9,10-fenantrenoquinona 4 12 16
fenantreno 5 14 5
antraceno 5 13 4
9,10-antraquinona 7 6 6
5-nitroacenafteno 6 8 2
fluoranteno 12 19 2
2-nitrofluoreno 11 13 6
pireno 11 19 4
9-nitroantraceno 12 4 6
9-nitrofenantreno 7 15 7
reteno 9 10 3
benzo[a]fluorenona 15 5 9
benzo[a]antraceno 9 5 3
criseno 8 5 3
3-nitrofluoranteno 13 11 6
1-nitropireno 12 6 10
benzo[b]fluoranteno 8 2 6
benzo[Kk]fluoranteno 8 3 8
benzo[e]pireno 13 3 5
benzo[a]pireno 8 6 5
6H-benzo[cd]piren-6-ona 11 1 10
indeno-[1,2,3-cd]-pireno 4 1 8
dibenzo[a,h]antraceno 1 5 10
benzo[g,h,i]perileno 4 3 10
6-nitrobenzo[a]pireno 15 7 2

Fonte: a prépria autora.

A exatiddo do método foi avaliada de duas maneiras: por testes de recuperacao
utilizando a matriz de amostra, e por comparacdo com um método de referéncia. As
recuperacfes médias dos compostos na matriz da amostra ficaram nas faixas de 76-
128% (HPA), 80-117% (oxi-HPA) e 48-113% (nitro-HPA) (Tabela 15). Embora a faixa
de recuperacdo aceita seja de 80 a 110% para analitos presentes em baixas
concentracdes (~100 ng mL™?), as recuperacdes obtidas aqui podem ser consideradas
satisfatérias, uma vez que foi feita a determinacéo de um grande nimero de analitos
em uma matriz complexa, como é o caso do material particulado atmosférico (IUPAC,
2002; AOAC International, 2016). Além disso, para corrigir a recuperacao baixa ou
alta de alguns analitos, curvas analiticas foram construidas com padrdes que

passaram pelo processo de extragao.
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As fracoes finas (MP < 1 pum) de duas amostras coletadas em paralelo no
mesmo local, usando dois amostradores de pequeno volume idénticos, foram
extraidas de acordo com o método otimizado e o0 método de referéncia. Os métodos
apresentaram boa concordancia, como demonstrado pelas razdes entre as respostas

de sinal obtidas pelos dois métodos, que variaram de 0,63 a 1,19 (Tabela 15).

Tabela 15 - Recuperacdes médias dos analitos determinados em triplicata nas amostras de MP10
dopadas com trés diferentes concentracdes. As relacdes dos sinais obtidos utilizando o método
otimizado aqui proposto e o método de referéncia segundo Alves et al. (2011) também estédo
apresentadas

Teste na matriz da amostra Teste de exatidéo
Recuperacao média (%) (n = 3) Método otimizado
Analito 100 ng 300 ng 500 ng / método de
mL-1 mL-t mL-t referéncia
fluoreno 98 + 16 91+6 102 +2 0,77
9,10-fenantrenoquinona 84 +4 117 + 14 97 £ 16 0,94
fenantreno 102+9 122+ 4 128 + 12 1,12
antraceno 123+9 122+ 6 125+ 13 1,09
9,10-antraquinona 105+ 18 106 + 13 100+8 1,13
5-nitroacenafteno 97 + 18 113+7 110+ 13 1,07
fluoranteno 110+ 31 123 £ 21 108 £ 5 1,19
2-nitrofluoreno 86+6 107 £5 108 £ 10 1,15
pireno 101 + 28 118 +18 111 +4 0,72
9-nitroantraceno 76+9 92 +13 88+ 10 1,11
9-nitrofenantreno 79+10 108 £ 8 93+8 0,85
reteno 94 + 20 105+ 12 97 +1 0,73
benzo[a]fluorenona 85+ 15 106 +15 100+ 12 0,79
benzo[a]antraceno 92 +18 1108 106 £ 5 0,76
criseno 97+8 101 +£3 108+ 7 0,72
3-nitrofluoranteno 85+11 61+11 74 + 16 1,09
1-nitropireno 82+14 100+ 3 109 + 17 0,94
benzo[b]fluoranteno 113+ 17 114 +12 1192 0,71
benzo[Kk]fluoranteno 105+ 15 104 £ 11 111 +1 0,86
benzo[e]pireno 91+24 110+ 14 1057 0,75
benzo[a]pireno 90+ 21 102 £ 12 101 +8 0,71
6H-benzo[cd]piren-6-ona 80+9 102 £ 15 96 + 13 0,98
indeno-[1,2,3-cd]-pireno 92 +13 97 £ 13 104 +7 0,75
dibenzo[a,h]antraceno 769 90+9 95+5 0,89
benzo[g,h,i]perileno 91+4 106 + 14 102 +5 0,73
6-nitrobenzo[a]pireno 767 57+6 48 £ 9 0,63

Fonte: a prépria autora.

O método de extracdo otimizado também se mostrou adequado para a
determinacéo de levoglucosano a uma concentracdo de 1,0 pg mL (no limite inferior
das concentracfes esperadas para esse tipo de amostra), com uma recuperacéao de
93 + 6%. Isso demonstrou a capacidade de expandir a aplicacdo do método otimizado,
tornando possivel que o mesmo extrato usado para a determinagéo dos HPA por CG-

EM possa ser posteriormente derivatizado e usado para a determinagdo de
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levoglucosano, também por CG-EM. Essa aplicacdo sera discutida com mais detalhes
na proxima secao.

4.1.3 Aplicacdo do método de extracdo otimizado para a determinacdo de
anidroagucares

A determinacdo de levoglucosano foi realizada a partir da derivatizagcdo dos
padrdes e das amostras para quantificacéo por CG-EM. Foi obtida uma boa separacéo
entre os derivados TMS do levoglucosano e de seus isdbmeros manosano e
galactosano, como apresentado na Figura 18. O padréo interno levoglucosano-3C-
TMS apresentou 0 mesmo tempo de retencdo do levoglucosano-TMS, porém eles
foram distinguidos pelos diferentes ions de quantificacdo e confirmacao: 206 e 220
m/z para o levoglucosano-*3C-TMS, e 204 e 217 m/z para o levoglucosano-TMS.

Figura 18 - Recorte do cromatograma de uma mistura de levoglucosano, manosano, galactosano e
levoglucosano-*3C na concentracdo final de 1 pg mL™* apos a etapa de derivatizacéo
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Fonte: a prépria autora.

Assim como para 0os HPA e derivados, as curvas analiticas dos anidroagucares
foram construidas com padrées que passaram pelo processo de extracao. As curvas
analiticas apresentaram boa linearidade no intervalo de trabalho, variando de 0,01 a
2,5 ug mL? (r = 0,997) para o manosano, de 0,01 a 1,0 ug mL* (r = 0,992) para o
galactosano, e de 0,01 a 10 pug mL™ (r = 0,994) para o levoglucosano.

O teste de exatiddo do método de extracdo com acetonitrila foi realizado
comparando as concentracfes de 16 amostras de MP1 extraidas por esse método e
pelo método utilizando uma mistura de diclorometano e metanol, solventes

normalmente empregados na analise de acucares. Os métodos apresentaram boa
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concordancia, conforme demonstrado pelos coeficientes angulares e de correlagéo

proximos a 1,0 apresentados na Figura 19.

Figura 19 - Concentra¢cfes dos anidroaclcares (a) levoglucosano, (b) manosano e (c) galactosano
determinadas por CG-EM ap6s a extracdo com diclorometano (DCM) e metanol versus a extragao com
acetonitrila (ACN).
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Fonte: a prépria autora.

Esse resultado demonstrou a capacidade de expandir a aplicacdo do método
de extracdo de HPA otimizado com acetonitrila para também a extracdo de
levoglucosano, manosano e galactosano. Dessa forma, o mesmo extrato utilizado
para determinacdo dos HPA por CG-EM pbde ser posteriormente derivatizado e
utilizado para a determinacdo desses anidroacgucares também por CG-EM. Isso foi
importante para o trabalho, pois tornou possivel a analise dos filtros correspondentes
as fracbes de MP25.10 € MP1025 que precisaram ser extraidos inteiramente usando
apenas um método de extracdo por ndo possuirem distribuicdo homogénea de

particulas.
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4.2 Distribuicdo dos HPA, oxi-HPA, nitro-HPA e anidroagucares no material

particulado

4.2.1 Distribuicdo dos HPA e derivados de acordo com sua massa molecular e

presséo de vapor

Embora estejam principalmente associados ao MP fino, os HPA e seus
derivados podem migrar das particulas finas para as grossas por volatilizacdo e
sorcdo (ZHANG et al., 2020). Devido a sua semivolatilidade, as proporcdes de HPA,
oxi-HPA e nitro-HPA nos modos grosso e fino sdo influenciadas pela temperatura
ambiente, proximidade da fonte de emissédo e propriedades fisico-quimicas como a
massa molecular (MM) e a presséo de vapor (Pv) (KEYTE; HARRISON; LAMMEL,
2013).

Neste trabalho, os compostos de baixa MM (3-4 anéis aromaticos)
apresentaram uma maior propor¢do no modo grosso (9-27%), em comparagcao com
0S compostos com 5 ou mais anéis aromaticos (4-12%), que foram mais abundantes
no modo fino. As fracdes de massa de HPA, oxi-HPA e nitro-HPA no modo grosso
correlacionaram positivamente com a Py (p = 0,736, p < 0,05, n = 25) e negativamente
com a MM (p =-0,798, p < 0,05) (Figura 20).

Figura 20 - Mediana das fra¢cBes de massa dos HPA, oxi-HPA e nitro-HPA determinadas no MP grosso
(MP25.10) em funcéo da (a) pressao de vapor e (b) massa molecular.
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Fonte: a propria autora.

Os HPA de elevada MM geralmente tém menor Py, portanto, o tempo
necessario para a particdo das particulas finas para as grossas € maior do que para

0s HPA de baixa MM. A particdo também é influenciada pela temperatura ambiente,
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mas néao foi encontrada correlagdo entre a fracdo de massa no modo grosso e a
temperatura ambiente, para nenhum composto, 0 que provavelmente se deve a
pequenas variacdes de temperatura durante o ano na regido de estudo.

Sabe-se que o destino ambiental e os efeitos na saude dos HPA no MP
dependem fortemente do tamanho do MP (ZHANG et al., 2020). Os HPA de elevada
MM, que em geral tem maior potencial cancerigeno do que os HPA de baixa MM,
tendem a se ligar a particulas mais finas e, consequentemente, podem penetrar mais
profundamente no sistema respiratério humano, aumentando o risco a satde humana.
Além disso, as particulas finas tém tempos de residéncia atmosférica mais longos e

podem ser transportadas por longas distancias.

4.2.2 Distribui¢céo dos HPA e derivados no material particulado fracionado

As fracoes MP1o.18 € MPs1g representaram, em media, apenas 4% do total de
compostos aromaticos determinados em todas as fra¢des, portanto ndo foram objeto
de maiores investigacdes neste trabalho.

No MP < 10 pm (MP10 + MP1,025 + MP25.10), @ Soma das concentra¢des dos
15 HPA (ZHPA) variou de 0,29 a 7,2 ng m3, com uma mediana de 2,3 + 1,8 ng m=3 (n
= 19; Figura 21a). As contribuicbes foram maiores nas fracées MP1o (63 £ 21%) e
MP10-25 (23 + 9%) do que na fragdo MP25s.10 (13 *+ 10%). Isso era esperado, dada a
influéncia das emissdes de MP fino na queima de biomassa e de combustiveis fosseis
na regido de estudo (URBAN et al., 2012).

A soma das concentracdes dos 4 oxi-HPA (Zoxi-HPA) foi aproximadamente
uma ordem de grandeza menor que XHPA, variando de 0,02 a 0,81 ng m=3, com
mediana de 0,23 + 0,21 ng m3 (n = 19; Figura 21b). Assim como observado para os
HPA, os oxi-HPA foram mais abundantes nas fracdes MP1,0 (63 £ 10%) e MP1,0.25 (21
+ 7%) do que na fracdo MP25.10 (17 = 7%). Além de serem emitidos diretamente nos
processos de combustdo, os oxi-HPA podem ser formados a partir dos HPA originais
por foto-oxidacdo na atmosfera (WALGRAEVE et al., 2010).

A soma das concentracdes dos 6 nitro-HPA (Znitro-HPA) variou de 0,27 a 1,31
ng m=3, com mediana de 0,46 + 0,41 ng m e maiores contribuicdes nas fraces MP1,0
(51 £ 19%) e MP1,0.255 (29 + 15%) do que em MP25.10 (17 £ 12%) (Figura 21c). Ja era
esperado que uma propor¢cdo maior de nitro-HPA estivesse associada as particulas

finas, uma vez que esses compostos sdo gerados pela combustdo incompleta e
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pirélise de combustiveis fésseis e biomassa, bem como pela oxidacdo heterogénea
dos HPA (BANDOWE; MEUSEL, 2017).

Figura 21 - Concentracdes da soma dos (a) HPA, (b) oxi-HPA e (c) nitro-HPA no MP coletado em
Ribeirdo Preto no campus (nh = 14) e no centro da cidade (n = 5), em que a data apresentada
corresponde ao inicio da amostragem
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Fonte: a prépria autora.

As concentragdes de 2HPA determinadas na soma de todas as fracdes foram
semelhantes as observadas no MP1o coletado na cidade de S&o Carlos de 2015 a
2018 (médias anuais entre 0,98 e 2,03 ng m3; CARVALHO et al., 2023), bem como
no MP2s coletado em Araraquara em 2014 (média de 2,1 ng m=3; GONCALVES et al.,
2017). Esses valores de 2HPA relatados recentemente sdo cerca de 2 a 8 vezes

menores do que os observados para a mesma regido em anos anteriores (2008-2010),
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guando a colheita manual representava uma proporc¢do importante da producgéo de
cana-de-acucar (SILVA et al., 2010; SOUZA et al., 2014).

As concentragdes de ZHPA encontradas neste trabalho também foram
semelhantes as relatadas no MP1o coletado no arco de desmatamento na Amazonia,
onde a queima de biomassa é notéria (média: 2,0-3,4 ng m=; DE OLIVEIRA ALVES
et al., 2015). As emissdes de HPA durante a queima de biomassa séo influenciadas
pelo tipo de biomassa queimada, bem como pelo tipo de incéndio, se latente (sem
chama) ou ardente (com chama alta), o que pode explicar a semelhanca na
concentracdo de HPA, apesar da disparidade de &areas queimadas (ALVES et al.,
2011). Ja na cidade de Sao Paulo, com aproximadamente 12 milhdes de habitantes,
a concentracdo média da soma dos HPA foi de 18,4 ng m=3 no MP_s, isto €, maior do
gue as meédias discutidas anteriormente, devido as elevadas emissdes veiculares
(PEREIRA et al., 2017).

Os perfis temporais de ZHPA e Xoxi-HPA foram semelhantes (Figura 21a e
Figura 21b), com concentracfes menores na estacdo Umida e maiores na estacao
seca. Uma forte correlacdo positiva significativa foi observada entre essas duas
classes de compostos no MP < 2,5 ym (p = 0,932, p < 0,01), indicando fontes
semelhantes e/ou que os oxi-HPA foram formados a partir da oxidacdo dos HPA
originais na atmosfera. Em contraste, a concentragao de Znitro-HPA ndo mostrou uma
tendéncia clara e ndo se correlacionou com *HPA ou Zoxi-HPA, indicando que
diferentes fontes contribuiram para a emissao ou formacao secundaria dos nitro-HPA.

As concentracdes medianas de ZHPA e Zoxi-HPA no MP < 2,5 um coletado no
centro da cidade (2,1 e 0,20 ng m3, respectivamente) ndo foram significativamente
diferentes daquelas do campus (1,8 e 0,17 ng m=3, respectivamente), apesar do
intenso trafego de veiculos (incluindo 6nibus) nas proximidades do local de
amostragem do centro, evidenciando que as fontes de queima de biomassa podem
afetar areas com grande densidade populacional da cidade de Ribeirdo Preto. Em
contraste, a concentragdo média de Xnitro-HPA para o centro da cidade (0,62 ng m)
foi aproximadamente o dobro do valor para o campus (0,38 ng m3), apesar de essa
diferenca nao ter sido estatisticamente significativa (teste de Mann-Whitney, p =
0,058), sugerindo que as fontes veiculares, especialmente de veiculos a diesel, foram
importantes na emissao dos nitro-HPA presentes nas amostras.

Um fator relevante que provavelmente influenciou as concentragoes

determinadas neste trabalho é a restricdo de mobilidade imposta pelas autoridades
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de forma a conter a pandemia de COVID-19, que teve inicio em marco de 2020.
Estudos realizados em diversos paises, como Reino Unido, india e Croacia, relataram
uma diminuicdo significativa na concentracdo de HPA no ar e no MP25 que foi
relacionada a diminuigdo das emissdes devido ao lockdown (AMBADE et al., 2021,
JAKOVLJEVIC et al., 2021; ROSA et al., 2024). De acordo com a busca bibliogréfica
realizada, no Brasil tal estudo comparativo com os HPA ainda néo foi publicado, porém
h& diversos trabalhos que avaliaram o impacto das restricbes da pandemia com a
emissao de MP. Em Araraquara, cidade préxima a regido de Ribeirdo Preto, foi
observado que a concentracdo de MP1g ndo diminuiu durante o periodo pandémico, e
pelo ao contréario, foi observado um aumento em relacdo aos anos anteriores, o que
foi atribuido ao elevado nimero de focos de incéndio na regido (CARVALHO et al.,
2023a).

4.2.3 Distribuicdo dos anidroagucares no material particulado fracionado

A concentracdo de levoglucosano no MP < 10 um (MP1,0 + MP1,0.25 + MP25.10)
variou de 21,3 a 257 ng m™ e foi cerca de dez vezes maior que a concentracdo de
seus isébmeros (Figura 22). A concentracdo de manosano variou de 1,0 a 19,9 ng m3
e a de galactosano de 0,2 a 8,4 ng m™. Essas concentracGes estdo na parte inferior
da faixa relatada para amostras de MP total de Araraquara e Ourinhos coletadas por
24 h, entre 2010 e 2012, que foi de 12 a 382, 2 a 76, e 2 a 53 ng m= para
levoglucosano, manosano e galactosano, respectivamente (n = 73; URBAN et al.,
2014). Essa diferenca provavelmente se deve ao fato de que o nimero de focos de
incéndio no estado de Sao Paulo em 2010 foi de 20 a 35% maior que em 2020 e 2021,
e era um periodo em que ainda se queimava a palha da cana-de-acucar antes da
colheita manual, que representava 37% da colheita total, enquanto em 2020 e 2021,
a colheita manual correspondeu a apenas 1,5% (CONAB, 2022).

A concentracdo dos anidroacUcares na fracao fina (MP1,0.25 + MP1,0) foi maior
que na fracdo grossa (MP2s.10), correspondendo a 91, 81 e 65% do total, para
levoglucosano, manosano e galactosano, respectivamente. Uma maior proporcao
desses acgUcares ja era esperada na fracao fina, uma vez que esses compostos sao
emitidos pela queima de biomassa (URBAN et al., 2012). Os perfis temporais dos
anidroacucares foram semelhantes entre si (Figura 22), com concentracfes menores

na estacdo Umida e maiores na estacdo seca, quando ocorre 0 maior o numero de




92

gueimadas. Na fragao fina, levoglucosano, manosano e galactosano correlacionaram
significativamente (p < 0,01) com o numero de focos de incéndio no estado de S&o
Paulo, com p = 0,824, 0,815 e 0,877, respectivamente (Apéndice B).

Figura 22 - Concentracdes de levoglucosano, manosano e galactosano no MP coletado em Ribeirdo
Preto no campus (n = 14) e no centro da cidade (n = 5) , em que a data apresentada corresponde ao
inicio da amostragem
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4.3 Distribuic&do sazonal e identificacdo das fontes de emissdo dos compostos

policiclicos aromaticos e anidroagucares no material particulado

4.3.1 Sazonalidade

Considerando ambos o0s sitios amostrais, as concentracdes de 18 dos 19 HPA
e oxi-HPA analisados foram significativamente maiores na estacéo seca do que na
estacdo umida (Figura 23). Dentre os nitro-HPA, apenas o 3-nitrofluoranteno e o 1-

nitropireno apresentaram concentracdes significativamente maiores na estagcao seca.

Figura 23 - Diagramas de caixa das concentragfes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA e anidroacUcares no
MP2,5 coletado no campus e no centro de Ribeirdo Preto, durante a estacdo Umida (n = 7) e seca (n =
12). A linha do meio na caixa representa a mediana; a caixa inferior é o primeiro quartil; a caixa superior
€ o terceiro quartil; as barras de erro indicam valores minimos e maximos; (m) média; (#) outliers. O
asterisco (*) ao lado do nome do composto indica uma diferenca significativa entre as medianas para
cada estacdo (teste de Mann-Whitney; p < 0,05). Observe que os valores mostrados para
levoglucosano foram reduzidos por um fator de dez
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Fonte: a propria autora.

As concentracdes do 2-nitrofluoreno e do 9-nitroantraceno foram mais elevadas
no MP25 do que de seus respectivos HPA equivalentes ndo-substituidos, tanto na
estacdo seca quanto na estagdo chuvosa. Uma possivel razdo para isso é o fato de

gue esses nitro-HPA tém maior massa molecular e menor pressdo de vapor (2-
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nitrofluoreno: 5,9 x 10* Pa; 9-nitroantraceno: 1,6 x 10* Pa a 25°C) do que os HPA
ndo-substituidos (fluoreno: 8,0 x 10 Pa; antraceno: 1,1 x 10 Pa a 25°C). Portanto,
€ mais provavel que estejam em maiores concentragfes na fase particulada em
comparacao com seus HPA ndo-substituidos, que séo relativamente volateis (SOUZA
et al., 2014). Além disso, interacdes polares especificas dos nitro-HPA com material
organico no MP podem contribuir para a maior fragao de nitro-HPA na fase particulada
(BANDOWE; MEUSEL, 2017).

As concentragdes de levoglucosano, assim como seus isOmeros manosano e
galactosano, também foram mais elevadas na estacdo seca do que na estacao
chuvosa (Figura 23), fornecendo evidéncias adicionais da influéncia importante da
gueima de biomassa na regido de estudo. Outros marcadores quimicos, como
espécies idnicas soluveis em agua e a razéo de diagnostico entre carbono orgéanico e
carbono elementar (CO/CE), também s&o amplamente usados como tracadores de
gueima de biomassa (JANTA et al., 2020). A concentracdo de espécies como potassio
e carbono organico dissolvido em agua de chuva e no MP coletado na mesma regiéao
de estudo mostrou um grande aumento durante a estacdo seca, quando a maioria dos
incéndios de biomassa ocorre (COELHO et al., 2011; GODOY-SILVA; NOGUEIRA;
CAMPOS, 2017; GONCALVES et al., 2017). Além disso, Gongalves e colaboradores
(2017) observaram uma boa correlacdo entre potassio e levoglucosano no MP2s.
Neste trabalho, selecionamos o levoglucosano e seus isdmeros como tracadores de
gueima de biomassa devido a sua alta especificidade e relativa estabilidade
atmosférica (URBAN et al., 2012; JANTA et al., 2020). Além disso, o fato de ter sido
possivel usar o0 mesmo extrato organico para determinar HPA e levoglucosano
simplificou a analise.

As concentracdes de reteno determinadas no MP2 s neste trabalho (<LD a 0,10
ng m3) foram cerca de uma ordem de magnitude inferiores as relatadas nas amostras
de MP total coletadas em 2010/2011 em Araraquara (11,3 + 11,0 ng m3; URBAN et
al., 2016). O reteno é emitido principalmente pela queima de biomassa, e as baixas
concentracbes desse HPA encontradas neste trabalho pode ser devido a uma
mudanca no tipo de queima e/ou no tipo de biomassa queimada. Uma combustéo
ardente (flaming), mais rapida e intensa, apresenta diferente perfil de emissdo que
uma combustdo fumegante (smoldering), que € mais lenta, e da mesma forma,
diferentes tipos de plantas quando queimadas também geram diferentes perfis de

emissao de HPA (ALVES et al., 2019). Um indicativo do perfil de emisséo é a razéo
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entre levoglucosano e seu isbmero manosano, que varia principalmente de acordo
com o tipo de biomassa queimada (PIO et al., 2008). A razdo encontrada neste
trabalho foide 19 £5 (n = 19), diferente da raz&o encontrada nas amostras de 2010/11,
gue foide 9 £ 5 (n = 105; URBAN et al., 2014), indicando que no ano de 2020 o tipo
de queima foi diferente. A queima do bagaco da cana-de-agUcar para gerar energia
elétrica dentro das usinas também pode ter influenciado as emissfes, uma vez que
em 2020 a quantidade de energia gerada por essa pratica foi 73% maior do que em
2010 (MME, 2023).

As concentracfes e a composi¢cdo das particulas na atmosfera podem ser
afetadas pelas variaveis meteorolégicas (TAl; MICKLEY; JACOB, 2010). Como
esperado, durante o periodo de amostragem, a umidade relativa local foi menor na
estacdo seca, enquanto os numeros de focos de incéndio no estado de Sao Paulo
foram maiores do que na estacdo chuvosa (teste de Mann-Whitney, p < 0.05). A
temperatura e a velocidade do vento ndo diferiram significativamente entre as

estacoes (Tabela 16).

Tabela 16 - Parametros meteoroldgicos, nimero de dias sem chuva anteriores as amostragens, e
namero de focos de incéndio acumulados no estado de S&o Paulo durante as amostragens nas
estacdes Umida e seca em Ribeirdo Preto.

Estacdo umida (n=7) Estacdo seca (n=12)
Min. — Max. Mediana Min. — Méax. Mediana

Temperatura média (°C) 23,2 - 26,6 25,1 19,9 - 27,4 22,1
Umidade relativa média (%)* 66,0 - 85,1 72,1 35,2-79,8 54,4
z’n?'cs’ﬁ')dade do vento media 0,71 - 1,67 0,95 0,82 - 1,67 0,98
Radlag_?i) solar diaria média 15,7 - 22.4 20,8 15,4 - 21,2 17,3
(MJ m™)
Dias anteriores sem chuva* 0-6 0 2-55 15
Focos de incéndio acumulados 7.134 15 38 - 852 104

no estado de Sao Paulo*

O asterisco (*) ao lado do pardmetro meteorolégico indica que houve diferenca significativa entre as
medianas de cada estacao (teste de Mann-Whitney; p < 0.05).

Foi realizada a correlacdo de Spearman entre todas as espécies analisadas e
também com as variaveis meteoroldgicas (Apéndice B). As concentracfes da maioria
dos HPA, particularmente aqueles cujas medianas foram significativamente diferentes
entre as estacdes seca e chuvosa, foram negativamente correlacionadas com a
umidade relativa do ar, enquanto correlagcbes positivas foram obtidas com

levoglucosano e o nimero de focos de incéndio. N&o foram encontradas correlacdes
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com a radiacéo solar e a temperatura. Esses resultados sugerem que a sazonalidade
observada foi influenciada principalmente pela chuva, umidade relativa do ar e queima
de biomassa na regido. Como a queima ocorreu com maior frequéncia durante a
estacdo seca, houve maiores emissdes para a atmosfera, agravadas pela baixa
remocao das particulas por deposi¢cao Umida, como ja observado em outras cidades
tropicais brasileiras (ALVES et al., 2015; GALVAO et al., 2018; CARVALHO et al.,
2023b). Na regido sul do Brasil, onde o clima é temperado, as maiores concentracées
de HPA durante o inverno foram explicadas por temperaturas mais baixas e menores
valores de altura da camada limite, que impedem a dispersdao de poluentes
(AGUDELO-CASTANEDA; TEIXEIRA, 2014).

4.3.2 Ildentificacéo das fontes de emisséo

As contribuicbes de diferentes fontes de emissdo de MP podem ser
identificadas e quantificadas por diversos métodos, como fatoracdo de matriz positiva
(PMF, do inglés positive matrix factorization), analise de componentes principais
(PCA, do inglés principal factor analysis) e balanco quimico de massa (CMB, do inglés
chemical mass balance) (GALVAO; DE CASSIA FERONI; D’AZEREDO ORLANDO,
2021). O CMB requer conhecimento detalhado das fontes e perfis de emissao nas
areas receptoras, que atualmente néo estao disponiveis nos locais estudados. PMF e
PCA requerem apenas observacfes ambientais (incluindo as incertezas das medidas
para o PMF), portanto seriam mais adequados para 0 nosso estudo. Varias tentativas
foram realizadas para obter um modelo satisfatério com o PMF, porém este resultou
em modelos ndo ajustados. Isto provavelmente deve-se ao numero limitado de
amostras (n = 19) em relacdo ao niumero de compostos determinados (n = 28), além
da alta colinearidade (forte correlacao linear entre a maioria das variaveis). A eficacia
do PMF também pode ser comprometida quando as emissfes tém uma correlacéo
temporal ou quando a meteorologia tem um impacto relevante na variabilidade do MP
(GIANINI et al., 2013). Na regido de estudo, a sazonalidade tem um forte efeito na
composicdo do MP e, portanto, o modelo PMF pode néo representar as reais fontes
de emisséo.

Portanto, a PCA foi selecionada para simplificar a complexidade dos dados
enquanto retém as tendéncias e padroes que podem auxiliar na elucidacdo das

possiveis fontes de emissdo dos HPA nos locais de amostragem. Embora a PCA
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tenha limitagdes para resolver relacdes fortemente ndo lineares entre as variaveis e
para capturar toda a complexidade das contribuicdes das fontes, € uma técnica util
amplamente aplicada para identificar as principais fontes (LARA et al., 2022), que no
Nosso caso, € suficiente para atingir os objetivos aqui propostos.

A partir da PCA, foram extraidas trés componentes principais (CP) capazes de
explicar 84,8% da variabilidade dos dados, sendo que a primeira e a segunda
componentes (CP1 e CP2) responderam por 65,3% e 10,8% da variabilidade,
respectivamente. O gréfico de escores, que representa as relacées de similaridade
entre as amostras, indicou claramente a separacéo entre os dois grupos de amostras
correspondentes as estacdes Umida e seca, impulsionada principalmente pela CP1
(Figura 24a). O grafico de pesos para CP1 e CP2 (correlacdo entre os componentes
principais e as variaveis originais), mostrado na Figura 24b, indica quais analitos que

mais contribuiram para os agrupamentos observados no grafico de escores.

Figura 24 - (a) Gréfico de escores e (b) grafico de pesos para CP1 x CP2, obtidos da analise de
componentes principais das 19 amostras de MP2s.
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Fonte: a prépria autora.

A PC1l apresentou altos pesos para os anidroaclcares levoglucosano,
manosano e galactosano, que sdo marcadores especificos de queima de biomassa
(Tabela 17). A maioria dos HPA e oxi-HPA também apresentou altas pesos em PC1,
sugerindo que esses compostos compartilharam uma fonte com os marcadores de
gueima de biomassa.

Um segundo grupo de variaveis foi separado do grupo principal em CP1 (Figura
24b). Considerando os compostos neste grupo, 2-nitrofluoreno, 9-nitroantraceno e 6-
nitrobenzo[a]pireno foram relatados em particulas de emissdes de combustdo de
diesel (PAPUTA-PECK et al., 1983; IARC, 2012). Além disso, o 2-nitrofluoreno foi o
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composto policiclico aromético mais abundante encontrado no MPio € MP2s
diretamente emitidos por motores movidos a diesel misturado com biocombustiveis
(biodiesel e etanol), amplamente utilizados no Brasil (PAIM et al., 2023). O fenantreno
€ um HPA leve que pode ser emitido pela queima de biomassa e/ou veiculos movidos
a diesel (SIMONEIT, 2002; RAVINDRA; SOKHI; VAN GRIEKEN, 2008). Houve uma
correlagédo positiva significativa entre 9,10-fenantrenoquinona e fenantreno (p = 0,755,
p < 0,01), o que pode ser explicado pelo fato de que a 9,10-fenantrenoquinona pode
ser emitida diretamente e/ou ser formada a partir da oxidacéo do fenantreno (WANG;
ATKINSON; AREY, 2007). Essas observacodes foram indicativas de uma contribuicéo

importante das emissGes da combustéo de diesel na CP2.

Tabela 17 - Pesos obtidos na andlise de componentes principais (CP) das 19 amostras de MPzs

CP 1 2 3

% variancia 65,3 10,8 8,7
% acumulada 65,3 76,1 84,8
Compostos

Fluoreno 0,741 -0,232 -0,071
Fenantreno 0,197 0,528 0,712
Antraceno 0,792 0,377 0,269
Fluoranteno 0,949 -0,223 0,133
Pireno 0,954 -0,228 0,112
Reteno 0,717 -0,155 0,235
Benzol[a]antraceno 0,963 -0,164 0,004
Criseno 0,954 -0,217 0,075
Benzo[b]fluoranteno 0,931 -0,276 0,063
Benzo[Kk]fluoranteno 0,960 0,057 -0,122
Benzole]pireno 0,966 0,048 -0,142
Benzo[a]pireno 0,978 -0,063 -0,087
Indenol[1,2,3-cd]pireno 0,966 -0,152 0,025
Dibenzo[a,h]antraceno 0,925 -0,264 -0,024
Benzo[g,h,i]perileno 0,955 -0,179 -0,008
9,10-fenantrenoquinona 0,527 0,761 -0,047
9,10-antraquinona 0,924 0,238 -0,148
Benzo[a]fluorenona 0,728 -0,368 0,394
6H-benzo[cd]piren-6-ona 0,965 -0,026 -0,131
5-nitroacenafteno 0,007 0,028 0,449
2-nitrofluoreno 0,128 0,783 -0,321
9-nitroantraceno 0,106 0,333 -0,771
3-nitrofluoranteno 0,882 0,225 0,130
1-nitropireno 0,741 0,415 0,139
6-nitrobenzo[a]pireno -0,206 0,528 0,708
Levoglucosano 0,966 0,163 -0,089
Manosano 0,919 0,196 -0,167
Galactosano 0,863 0,293 -0,234

Fonte: a propria autora.

O composto 5-nitroacenafteno apresentou pesos préximos de zero em CP1 e
CP2. Poucos estudos relataram concentragfes ambientais desse nitro-HPA, que em

estudos controlados em camaras foi observado como um produto de reacdes em fase
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gasosa iniciadas por radicais OH (AREY et al., 1989; BAMFORD; BAKER, 2003). A
CP3 explicou 8,7% da variancia total e teve pesos baixos, portanto nenhuma fonte
especifica péde ser associada a essa componente.

A avaliacdo de sazonalidade do MP2s revelou que os HPA mais abundantes na
estacdo Umida foram  fenantreno  (18%), benzo[ghi]periieno  (15%),
benzo[b]fluoranteno (12%), benzole]pireno (7,4%) e indeno[1,2,3-cd]pireno (6,9%).
Na estacdo seca, 0s mais abundantes foram benzo[ghi]perileno (19%),
benzo[b]fluoranteno (14%), indeno[1,2,3-cd]pireno (12%), pireno (7,9%) e fluoranteno
(6,9%). Dentre estes, benzo[b]fluoranteno e indeno[1,2,3-cd]pireno sao classificados
como “possivelmente cancerigenos” para humanos (grupo 2B), com evidéncias
suficientes de carcinogenicidade em animais experimentais (IARC, 2010). Os oxi-HPA
mais abundantes em ambas as estacdes foram 6H-benzo[cd]piren-6-ona e 9,10-
antraguinona, correspondendo a 43 e 28%, respectivamente, da concentracao total
de oxi-HPA na estacdo chuvosa, e por 61 e 27%, respectivamente, na estacao seca.
O composto 6H-benzo[cd]piren-6-ona foi relatado como mutagénico e um forte
promotor tumoral em linhas celulares humanas (CLERGE et al., 2019). Entre os nitro-
HPA, 5-nitroacenafteno (31%), 2-nitrofluoreno (21%) e 9-nitroantraceno (15%) foram
0S mais abundantes na estacdo Umida, enquanto 1-nitropireno (22%), 5-
nitroacenafteno ( 21%) e 3-nitrofluoranteno (20%) foram os mais abundantes na
estacdo seca. O 1-nitropireno € classificado como provavelmente cancerigeno para
humanos (Grupo 2A), enquanto 2-nitrofluoreno e 5-nitroacenafteno sao possivelmente
cancerigenos para humanos (Grupo 2B) (OEHHA, 2011; IARC, 2012).

Dessa forma, é evidente que o MP caracterizado neste trabalho contém
compostos organicos potencialmente perigosos a saude humana, indicando a

necessidade de se avaliar melhor os riscos de sua exposicao.

4.4 Avaliacéo do risco de cancer

A atividade carcinogénica da mistura de HPA foi expressa como concentracfes
equivalentes a benzo[a]pireno (B[a]Peq), que variaram de 0,13 a 3,0 ng m=3 (n = 19) no
MP- 5, sendo a mediana para a estacdo seca (0,82 ng m=) aproximadamente quatro
vezes maior que a mediana para a estacdo Umida (0,22 ng m3). Esses resultados,
ainda que com valores relativamente baixos, indicam uma maior atividade

carcinogénica do MP principalmente associada a queima de biomassa.
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A concentracdo de B[a]Peq também foi determinada no MP apds um evento
extremo ocorrido em 18 de setembro de 2020, quando foram registrados 10 focos de
incéndio no perimetro do municipio de Ribeirdo Preto, resultando na queima de mais
de 10 ha de vegetacao e plantacdes de cana-de-agucar
(https://g1.globo.com/sp/ribeirao-preto-franca/noticia/2020/09/19/queimada-com-

redemoinho-destroi-area-superior-a-10-campos-de-futebol-em-ribeirao-preto-diz-

corpo-de-bombeiros.ghtml). Na manh& seguinte, uma intensa camada de neblina

cobriu a cidade e uma amostragem de MP total foi realizada durante 6 horas (7:35 —
13:50). A concentracdo de levoglucosano obtida foi de 1.225 ng m=3, 15 vezes maior
gue a concentracdo mediana determinada para a estacédo seca. A concentracao de
B[a]Peq para esta amostra foi de 18,8 ng m-3, que foi ~23 vezes maior que a mediana
de B[a]Peq determinada no MP2s coletado na estagdo seca, evidenciando que 0s
riscos a saude podem ser bastante aumentados devido a eventos extremos.

Além do grande numero de incéndios locais, foi observado um aumento geral
nos niveis de MP em todo o estado de S&o Paulo entre os dias 18 e 19 de setembro,
associado aos incéndios florestais na regido centro-oeste do pais (Figura 25)
(CETESB, 2020). Ventos fracos nos niveis baixos da atmosfera, juntamente com a
diminuicdo da camada de mistura, resultaram em uma concentracdo média de MP25
(24 h) de 113 pg m2 em Ribeirdo Preto, 7,5 vezes superior ao valor diretriz
estabelecido pela Organizacdo Mundial da Saude (CETESB, 2020; WHO, 2021). Em
19 de setembro de 2020, Ribeirdo Preto apresentou a pior qualidade do ar entre todas
as cidades monitoradas no estado de S&o Paulo, mostrando que a queima de
biomassa ainda pode ser considerada um fator de risco relevante para a saude da

populacéo que vive na regido.



https://g1.globo.com/sp/ribeirao-preto-franca/noticia/2020/09/19/queimada-com-redemoinho-destroi-area-superior-a-10-campos-de-futebol-em-ribeirao-preto-diz-corpo-de-bombeiros.ghtml
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Figura 25 - (a) Trajetorias de massas de ar de trés dias chegando em Ribeirdo Preto (marcada com %)
em trés altitudes (500, 1.000 e 1.500 m) no dia 19 de setembro de 2020, no momento que a amostragem
de MP total terminou. (B) Focos de incéndio registrados em todo pais durante o0 mesmo periodo das
trajetdrias de massas de ar.

a) NOAA HYSPLIT MODEL b)
Backward trajectories ending at 1600 UTC 19 Sep 20 R
GDAS Meteorological Data Focos de incéndio acumulados

entre 17 e 19 de setembro de 2020

Source » at 21.20S 47.82W

Meters AGL

12 00 12 00 12 00

Pl /
09/19 09/18 09/17 500 km
Job ID: 124541 Job Start: Tue Mar 28 20:03:54 UTC 2023
Source 1 lat.: -21.200979 lon.: -47.819509 hgts: 1500, 1000, 500 m AGL

Trajectory Direction: Backward  Duration: 72 hrs
Vertical Motion Calculation Method: Model Vertical Velocity
Meteorology: 0000Z 15 Sep 2020 - GDAST

Fonte: NOAA (http://ready.arl.noaa.gov/hypub-bin/trajasrc.pl) e INPE
(http://queimadas.dgi.inpe.br/queimadas/bdqueimadas#).

O risco de se contrair cancer de pulméao ao longo da vida foi estimado usando
0 benzo[a]pireno como um composto representativo da mistura de HPA (AQUILINA;
HARRISON, 2023), e variou de 9,4 x 107 a 3,7 x 10°, 0 que corresponde a um excesso
de aproximadamente 0,1 a 3,7 casos de cancer de pulm&o por 100.000 pessoas.
Esses valores estimados de risco de cancer foram semelhantes aos calculados com
base nas concentracdes de benzo[a]pireno relatadas na regido amazonica (0,2 a 5,0
casos de cancer de pulméao por 100.000 pessoas; DE OLIVEIRA ALVES et al., 2015),
mas foram de 1 a 2 ordens de magnitude menores do que aqueles calculados com
base em dados relatados para a megacidade de Séo Paulo, onde ha altas emissdes
veiculares e industriais (6 a 200 casos de cancer de pulmé&o por 100.000 pessoas;
CAUMO et al., 2022).

Algumas limitacdes relacionadas a estimativa do risco de cancer devem ser
mencionadas. Compostos com alto potencial toxico, como nitro-HPA e HPA com
massa molecular > 300 u, incluindo os isémeros de dibenzopirenos, ndo foram
incluidos no célculo das concentracdes de B[a]Peq, de acordo com os fatores relativos

propostos pela USEPA. Portanto, os valores de risco de céancer calculados aqui



http://ready.arl.noaa.gov/hypub-bin/trajasrc.pl
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provavelmente estdo subestimados. Além disso, avaliar o risco de cancer relacionado
a exposicao aos HPA usando um Unico marcador, ou entdo usando uma abordagem
baseada na soma dos potenciais de apenas alguns HPA, pode n&o representar com
precisdo o risco real a saude. Misturas complexas de HPA devem ser
preferencialmente estudadas como um todo, pois dessa forma inclui-se todos os
compostos e as interacdes entre eles (DREIJ et al., 2017; AQUILINA; HARRISON,
2023). Assim, a etapa seguinte do trabalho buscou avaliar potenciais efeitos toxicos
das misturas complexas de HPA obtidas da extragcdo do material particulado,

utilizando células humanas.

4.5 Toxicidade in vitro dos extratos de material particulado

Os efeitos citotoxicos e genotoxicos do MP foram avaliados expondo células
HepG2 (células de figado humano) a trés diferentes extratos organicos de amostras
de MP1o. Esta fracdo foi escolhida para os estudos de toxicidade pois se trata da
fracdo mais fina amostrada e possui a maior capacidade de penetrar pelo sistema
respiratério humano, alcancar a corrente sanguinea e ter um efeito sistémico (HEAL;
KUMAR; HARRISON, 2012). Esses extratos foram ajustados para ter a mesma
concentracao final, equivalente a 1 m3 de ar amostrado em 1 mL do meio contendo as

células (Tabela 18).

Tabela 18 - Concentra¢des de HPA, oxi-PAH, nitro-HPA e levoglucosano determinadas nas amostras
utilizadas nos ensaios in vitro

Amostra ZHPA 2oxi-HPA Znitro-HPA B[a]Peq Levoglucosano
(MP <1 pm) (ng m<) (ng m) (ng m=) (ng m=) (ng m)
Estacdo seca

04-ago-2020 5,10 0,45 0,48 3,00 138
17-set-2020 3,17 0,56 0,44 1,59 139
Estac&o Umida

22-out-2020 0,38 0,05 0,19 0,25 18,3

Fonte: a prépria autora.

O ensaio do MTT foi usado para determinar a viabilidade das células HepG2
apos a exposicao aos extratos. Nao foram observadas alteracfes significativas na
viabilidade celular ap6s 24 e 48 horas de exposi¢cdo a nenhuma das amostras testadas
(Figura 26a). No entanto, ap6s 72 horas, a viabilidade celular diminuiu
significativamente para 64% (p < 0,05) ap0s a exposicdo ao extrato da amostra

coletada em 17 de setembro de 2020, indicando que este extrato foi potencialmente
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citotoxico para as células HepG2. Surpreendentemente, esta amostra apresentou
concentragdes menores de >HPA e B[a]Peq do que a amostra coletada em 4 de agosto
de 2020, que resultou em uma diminuicdo na viabilidade celular que né&o foi
estatisticamente significativa. Isso pode ser explicado pelo fato de que os efeitos
causados pelos HPA nao séo simplesmente baseados em efeitos aditivos da mistura,
mas podem resultar de interagcdes desconhecidas entre os componentes da mistura
(JARVIS et al.,, 2013). Além disso, no extrato organico estdo presentes outros
compostos quimicos desconhecidos que podem ter influenciado essa diferenca.

Figura 26 - a) Porcentagem de reducdo de MTT pelas células HepG2 apds exposicdo a extratos de
MP10 a 1 m3 ar equivalente por mL por 24, 48 e 72 h. CCCP (10 ymol L?) foi usado como controle
positivo (CP). (b) Intensidade da cauda dos nucleoides de HepG2 apds exp exposicdo a extratos de
MP1,0 a 1 m3 ar equivalente por mL por 4 e 24 h, avaliada por ensaio cometa. Neste caso, MMS (0,13
pmol L) foi usado como controle positivo (CP). Os dados sdo apresentados como média + erro padréo
(n = 3), com ***p < 0,001, **p < 0,01 e *p < 0,05, quando comparados ao controle negativo de DMSO
(CN)
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Fonte: a propria autora.

A inducédo de quebras no DNA nas células HepG2 foi avaliada usando o ensaio
do cometa. Os dois extratos correspondentes as amostras coletadas durante a
estacdo seca causaram danos ao DNA 4 horas ap0s a exposicdo, com um aumento

significativo de ~3 vezes em relacdo ao controle negativo (p <0,01-0,001; Figura 26b).




104

Por outro lado, o extrato da estacdo Umida ndo causou um aumento significativo no
dano ao DNA em comparagdao com o controle negativo. Corroborando com os
resultados do ensaio MTT, a amostra coletada em 17 de setembro de 2020 teve um
efeito 16% maior do que a coletada em 4 de agosto de 2020, apesar das
concentragdes mais baixas de 2HPA e B[a]P¢q, indicando a importancia da interacéo
entre os componentes presentes no MP.

Os extratos de MP da estag&o seca tiveram maiores contribuigdes da queima
de biomassa, como evidenciado pelas maiores concentragbes de levoglucosano,
guando comparados ao extrato da estacdo Umida. Portanto, a maior genotoxicidade
pode estar associada ao impacto da queima de biomassa como fonte de substancias
guimicas perigosas no MP de Ribeirdo Preto, como observado anteriormente nos
efeitos dos extratos de MP da regido amazonica em células pulmonares humanas
(ALVES et al., 2015; GALVAO et al., 2018).

Apés 24 horas de exposicdo, tempo suficiente para o recrutamento de
mecanismos de reparo celular, o dano no DNA detectado pelo ensaio do cometa nos
extratos da estacdo seca permaneceu significativamente mais alto do que no controle
negativo, alcancando um aumento de ~2,5 vezes (p < 0,05-0,01; Figura 26b). Isso
indica que esses extratos de MP induziram danos persistentes ao DNA e podem ter
prejudicado o sistema de reparo das células. Estudos anteriores mostraram que a
exposicado ao MP pode induzir quebras nas fitas de DNA e desregular a expresséao de
proteinas de reparo em diferentes linhagens celulares humanas (QUEZADA-
MALDONADO et al., 2021 e referéncias citadas). Defeitos nas vias de reparo de DNA
podem causar instabilidade gendmica, predispondo a mutagénese, especialmente se
o dano for persistente e se acumular (HANAHAN; WEINBERG, 2011). No entanto,
ainda h& poucas informacdes disponiveis sobre o equilibrio entre dano no DNA e
capacidade de reparo, bem como as vias de reparo que podem ser mais afetadas pela
exposicdo ao MP (QUEZADA-MALDONADO et al., 2021), sendo necessarias mais
investigacGes sobre o dano genotdxico e as alteracdes nas vias de reparo do DNA

causadas pelo MP.
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4.6 Toxicidade in vitro do reteno

O estudo da toxicidade do reteno é de particular importancia, uma vez que este
HPA pode estar presente em altas concentracées no MP emitido pela queima de
biomassa e, apesar da sua abundancia, poucos dados foram relatados até agora
sobre 0 seu potencial risco para a saude humana. Dessa forma, aspectos da
toxicidade do reteno em células HepG2 foram avaliados. Essa linhagem celular
apresenta maior capacidade metabdlica do que as linhagens celulares anteriormente
utilizadas por outros autores (ALVES et al.,, 2017; SARMA; BLAIS; CHAN, 2017,
PEIXOTO et al., 2019).

4.6.1 Citotoxicidade

O ensaio do MTT foi utilizado para determinar a viabilidade das células HepG2
apos exposicao ao reteno. A viabilidade celular diminuiu de maneira concentragao-
dependente apods 24 h de exposicéo, atingindo uma diminuicdo de 24% para a

concentracdo de 10 ymol L (p < 0,0001; Figura 27a).

Figura 27 - Porcentagem da reducdo do MTT pelas células HepG2 apds a exposi¢cdo ao reteno em
diferentes concentragdes por (a) 24 h, (b) 48 h e (c) 72 h. CCCP (10 umol L?) foi usado como controle
positivo (CP). Os dados sado apresentados como média + erro padrdo (n = 3), com ***p < 0,001, **p <
0,01 e *p < 0,05, quando comparados ao controle negativo de DMSO (CN)
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Apbs 48 h de exposicdo, uma clara dependéncia da concentracdo ndo foi mais

observada (Figura 27b), e ap6s 72 h a viabilidade ndo se alterou significativamente

para nenhuma concentracdo testada em comparacéo com o controle negativo (Figura
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27c). Embora a reducado na viabilidade celular tenha sido significativa para algumas
concentracdes apos 24 e 48 h, a faixa de viabilidade ficou entre 76-99% para todos
0S experimentos, o que indicou que o reteno ndo € citotdéxico para HepG2 nas
concentragOes testadas e nos intervalos de tempo testados.

4.6.2 Genotoxicidade

A inducdo de quebras na cadeia de DNA pelo reteno em células HepG2 foi
avaliada utilizando o ensaio cometa. Danos no DNA concentracédo-dependentes foram
observados 4 h apés a exposicdo, com um aumento significativo de 2 a 3 vezes para
as concentragées de 0,5 e 1,0 umol L't em comparagdo com o controle negativo (p <
0,05 - 0,001; Figura 28), respectivamente. No entanto, o dano no DNA néo foi
persistente, pois as meédias de intensidade da cauda diminuiram e n&o foram
significativamente diferentes do controle negativo em quaisquer concentracdes

testadas apos 24 h de exposicao (Figura 28).

Figura 28 - Intensidade da cauda dos nucleoides de HepG2 ap0s a exposi¢ao ao reteno por 4 e 24 h
determinada pelo ensaio cometa. MMS (0,13 umol L!) foi usado como controle positivo (CP). Os dados
sdo apresentados como média + erro padrdo (n = 3), com ***p < 0,001, **p < 0,01 e *p < 0,05, quando
comparados ao controle negativo de DMSO (CN). A média indicada com (#) foi significativamente
diferente da mesma concentracédo apés 4 h de exposicéo (#p < 0.05)
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Fonte: a propria autora.

O impacto do reteno na integridade cromossémica das células HepG2 foi
avaliado por dois métodos: pelo teste de microntcleo com bloqueio da citocinese pela

citocalasina B (MNCtB) e o teste de micronucleo baseado em citometria de fluxo. No
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método MNCtB, o reteno nédo induziu diferencas significativas no indice de divisao
nuclear (IDN) (p > 0,05), mas aumentou significativamente a frequéncia de
micronucleos (MN) e brotos nucleares (BN) na concentracdo mais alta em 1,8 e 3,3
vezes (p < 0,05-0,01) em comparagdo com o controle negativo, respectivamente
(Figura 29a). N&o foram observados efeitos significativos na frequéncia de pontes
nucleoplasmaticas (PNP).

Figura 29 - a) Frequéncia de micronucleos (MN), brotos nucleares (BN) e pontes nucleoplasmaticas
(PNP) em células HepG2 expostas ao reteno por 48 h avaliadas pelo teste de microntcleo com bloqueio
da citocinese pela citocalasina B (MNCtB). MMS (0,13 umol L) foi utilizado como controle positivo
(CP). (b) Frequéncia de células apoptoticas e necréticas, de MN e de nucleos hipodiploides (HD) em
células HepG2 expostas ao reteno por 72 h avaliadas pelo teste de microntcleo por citometria de fluxo.
Etoposideo (1 umol L?) foi utilizado como controle positivo (CP). Os dados representam média = EP (n
= 3) com *p < 0,05, **p < 0,01, ***p < 0,001, ***p < 0,0001 em comparacdo com o controle negativo de
DMSO (CN).
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Fonte: a propria autora.

O teste de micronucleo por citometria de fluxo permitiu a determinacdo de
células apoptoticas e necréticas, além da quantificacdo da frequéncia de MN e de

nacleos hipodiploides (HD). A exposicao ao reteno ndo aumentou o nimero de células
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apoptoticas e necréticas em comparacdo com o controle negativo (Figura 29b),
corroborando com os resultados do ensaio MTT. Foi observado um aumento
dependente da concentracdo de MN e ndcleos HD, porém esse aumento nao foi
significativo em comparacdo ao controle negativo, devido a elevada variacao dos
dados (Figura 29b).

A formacé@o de danos no DNA desencadeia o recrutamento de proteinas de
sinalizagdo e reparo de DNA. As células foram expostas a diversas concentragdes de
reteno, até 10 umol L por 48 h, e os niveis de Chk1 fosforilada em Ser317 (pChk1) e
H2AX em Ser139 (yH2AX) foram determinados por Western Blotting. O reteno nao
induziu significativamente os niveis de pChk1 e yH2AX em comparagdo com o

controle negativo (Figura 30).

Figura 30 - Curvas de concentracdo-resposta com base nos niveis de (A) pChk1 e (B) yH2AX em
células HepG2 expostas ao retene (RET) por 48 h. Os dados representam a média + erro padrao (n =
3). Os dados para o dibenz[a,l]pireno (DB[a,l]P), benzo[a]pireno (B[a]P) e fenantreno (FEN) foram
obtidos de Dreij et al. (2017) e Galvao et al. (2022). Blots representativos estdo mostrados na parte
superior. B[a]P 3 pymol/L foi usado como controle positivo (CP). CN = controle negativo com DMSO.
Cdk2 foi usado como controle.
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Ao comparar os resultados com dados anteriores para os HPA com alto
potencial carcinogénico dibenzo[a,l]pireno (DB[a,l]P) e benzo[a]pireno (B[a]P) e 0 HPA
nao-carcinogénico fenantreno usando a mesma metodologia, observou-se que o
efeito do reteno foi semelhante ao do fenantreno e menos potente do que o DBJ[a,[]P
e o B[a]P (DRELWJ et al., 2017; GALVAO et al., 2022). Devido ao efeito do reteno nos
niveis de pChk1 e yH2AX ser inferior a duas vezes o controle negativo, os dados ndo
foram apropriados para modelagem e néo foi possivel calcular um fator de poténcia
relativa (RPF) para o reteno. O baixo potencial do reteno esta de acordo com um
estudo recente em que o fator de poténcia relativa foi estimado em 0,004 por um
modelo computacional de relacdo estrutura e atividade (QSAR) (GBEDDY et al.,
2020), valor proximo ao do fenantreno e pireno (0,001) (NISBET; LAGOY, 1992).

4.6.3 Producéo de espécies reativas de oxigénio

Danos no DNA podem ser induzidos como resultado de um ataque por espécies
reativas de oxigénio (ERO) formadas durante o metabolismo de xenobidticos.
Portanto, a geracdo de ERO intracelular pelo reteno foi avaliada utilizando o ensaio
MitoSOX. A concentracdo mais baixa de reteno (0,1 pmol L?) ndo induziu
significativamente a producdo de ERO em nenhum dos intervalos de tempo estudados
(Figura 31). Para as concentracfes mais elevadas, foi observada uma clara
dependéncia da producdo de ERO com o tempo de exposicdo, sendo que a maior
inducao ocorreu em intervalos de tempo precoces (4 e 12 h), atingindo até 1,9 vezes
apés 12 h para a concentragdo de 10 umol L (p < 0,01), e depois diminuindo em

intervalos de tempo superiores (Figura 31).
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Figura 31 - Producéo relativa de espécies reativas de oxigénio (ERO) avaliada utilizando o ensaio
MitoSOX em células HepG2 expostas ao reteno em diferentes concentrac¢des por 4, 12, 24, 48 e 72 h.
B[a]P (1,5 ymol L) foi utilizado como controle positivo (CP). Os dados representam média + EP (n 2
3) com *p < 0,05, **p < 0,01, **p < 0,001, ***p < 0,0001 em comparacdo com o controle negativo de
DMSO (CN).
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Fonte: a propria autora.

Esses resultados diferem do que foi observado em estudos utilizando células
pulmonares A549, nos quais o reteno reduziu a viabilidade celular somente apds 72 h
de exposicdo, aumentou as quebras da cadeia de DNA ap6s 24 h e induziu a producéo
de ERO apés 24 e 72 h (ALVES et al., 2017; PEIXOTO et al., 2019). Nestes estudos
com células pulmonares, a maior concentracédo utilizada foi de 30 ng mL*%, que
corresponde a concentracdo de 0,1 pmol L utilizada neste trabalho. A maioria dos
efeitos observados aqui foram mais evidentes em concentracfes mais elevadas, isto
€, de 1,0 e 10 umol/L. Essas observacdes sugerem que as células A549 sdo mais
sensiveis a exposicdo ao reteno do que as células HepG2. Além disso, as
concentracdes de 0,05 e 0,1 umol L* de reteno aumentaram a frequéncia de MN em
1,7 e 2,2 vezes nas células A549, respectivamente (PEIXOTO et al., 2019), enquanto
nas ceélulas HepG2 foi observado um aumento de 1,8 vezes apenas para a
concentracdo de 1,0 umol L.

Os efeitos precoces observados nas células hepaticas quando comparados as
células pulmonares podem estar relacionados a rapida metabolizacéo do reteno pelas
células HepG2 (HUANG et al.,, 2017). Este pode ndo ser o caso das células
pulmonares A549, que tém uma capacidade metabdlica comparativamente menor que

as células HepG2, exibindo uma atividade limitada do citocromo P450 (CYP)
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(GARCIA-CANTON et al., 2013). A principal via de ativacdo metabdlica do reteno nas
células HepG2 envolve a formacédo de ortoquinonas (HUANG et al., 2017). As enzimas
da fase | e da fase Il envolvidas nesta via ainda ndo foram totalmente identificadas,
mas foi levantada a hipétese por Huang et al. (2017) de que as enzimas CYP1Al e
epoxido hidrolase (EH) sdo responsaveis pela formacao de trans-dihidrodidis nos
anéis terminais de reteno em células HepG2 (Figura 32a). Os trans-dihidrodibis podem
ainda ser convertidos em catecois por aldo-ceto redutases (AKR), como a AKR1C1,
AKR1C2 e AKR1C3, também presentes em células HepG2. Os catecois se auto-
oxidam em ortoquinonas, desencadeando o ciclo redox e a formacdo de ERO
intracelular (SHULTZ et al., 2011), o que provavelmente contribui para a

genotoxicidade.

Figura 32 - Esquema das vias de metabolizacdo do reteno propostas por Huang et al. (2012)
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Fonte: Figura elaborada com o programa ChemSketch pela prépria autora, baseado em Huang et al.
(2012).

Evidéncias de ativacdo metabdlica em ambos os anéis terminais para formar
bis-ortoquinonas também foram relatadas, embora em menor extensdo do que as
mono-ortoquinonas (Figura 32b; HUANG et al., 2017). Esses bis-eletréfilos tém o
potencial para realizar ligagcbes cruzadas (crosslinks) entre o DNA e proteinas,
representando um potencial mecanismo adicional para a genotoxicidade do reteno.

As células A549 exibem um nivel mais baixo de inducdo da expressdo do
CYP1Al em resposta aos HPA em comparagdo com as células HepG2 (GENIES et

al., 2013). Portanto, uma formacao mais eficiente de trans-dihidrodidis de reteno nas
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células hepéticas pode acontecer. No entanto, as células A549 induzem niveis mais
elevados de AKR, particularmente AKRC1, do que as células HepG2 em resposta aos
HPA (PALACKAL et al.,, 2002; GENIES et al., 2013), favorecendo a converséo de
trans-dihidrodiois em ortoquinonas. Assim, o metabolismo CYP do reteno nas células
HepG2 pode ser mais rapido, mas a formacao de quinonas pode ser mais eficiente
nas células A549, explicando a maior sensibilidade desta ultima linhagem celular ao
estresse oxidativo causado pelo reteno. J& foi relatado que as células A549 sdo mais
sensiveis do que as células HepG2 ao estresse oxidativo causado por outros tipos de
compostos, como toxinas vegetais e retardantes de chama organofosforados (AN et
al., 2016; SAXENA; PHATAK; CHAUHAN, 2022).

Além disso, as células HepG2 expressam niveis mais elevados de enzimas de
fase Il do que as células A549 em resposta ao B[a]P, incluindo a glutationa transferase
GSTP1 e a UDP-glucuronosiltransferase UGT1A6 (GENIES et al., 2013; SHI et al.,
2016). Isto sugere que o metabolismo de fase Il das células HepG2 poderia eliminar
0s metabolitos do reteno de forma mais eficiente do que as células A549, justificando
assim o efeito rapido, porém aparentemente transitério do reteno nas células
hepaticas.

A sinalizacéao da resposta ao dano no DNA causado pelo reteno foi avaliada a
partir de duas proteinas: a checkpoint quinase 1 (Chkl) e a histona variante H2AX.
Foi observado que o nivel da Chkl ativada (pChkl) nas células HepG2 aumentou
apés 12 e 24 h de exposicdo ao reteno nas concentragoes de 1 e 10 ymol L, e
diminuiu apds 48 h, sugerindo que o dano ao DNA foi reparado (Figura 33a). Ja o nivel
da histona H2AX ativada (yH2AX) aumentou logo nas primeiras 4 h horas de
exposicao, atingindo o pico apds 12 h, e em contraste com pChkl1, uma diminuicao ja

foi observada apos 24 h de exposicao (Figura 33b).
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Figura 33 - Niveis de (a) pChkl e yH2AX nas células HepG2 apos exposigao ao reteno em diferentes
concentracgdes e intervalos de tempo. B[a]P (3,0 ymol L) foi usado como controle positivo (CP). Os
dados sao apresentados como média * erro padrdo (n = 3), com ***p < 0,001, **p < 0,01 e *p < 0,05,
guando comparados ao controle negativo de DMSO (CN)
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Fonte: a propria autora.

Os niveis dessas proteinas foram avaliados novamente apds 12 h de
exposicao, mas com a presenca do antioxidante NAC no meio celular (Figura 34), uma
vez que esse foi 0 tempo de exposicdo com o maximo de resposta para as proteinas
de sinalizacao de dano no DNA e para a producao de ERO. Foi observado que o pré-
tratamento com NAC reduziu significativamente os niveis de pChk1 e yH2AX,
indicando que o estresse oxidativo gerado pela presenca de ERO € um mecanismo

importante do dano no DNA causado pelo reteno em células HepG2.
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Figura 34 - Niveis de (a) pChk1 e yH2AX nas células HepG2 apds exposi¢ao ao reteno em diferentes
concentracdes e intervalos de tempo na auséncia e na presenca de NAC (-NAC e +NAC,
respectivamente). B[a]P (3,0 ymol L) foi usado como controle positivo (CP). Os dados sdo
apresentados como média + erro padrdo (n = 3), com ***p < 0,001, **p < 0,01 e *p < 0,05, quando
comparados ao DMSO controle (CN)
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Fonte: a prépria autora.

Quando as células HepG2 foram expostas ao reteno por intervalos de tempo
diferentes, os niveis de pChk1 e yH2AX aumentaram até 24 h de exposi¢cao ao reteno
seguido por uma diminuicdo, indicando o processo de ativacdo e conclusdo da
resposta e reparo do dano no DNA. A resposta de yH2AX foi mais rapida que a de
pChkl, comecando apdés 4 h, o que foi consistente com o0 ensaio cometa e 0s
resultados do mitoSOX. A fosforilagdo de H2AX € um evento precoce ha resposta
celular as quebras da fita dupla do DNA (FERNANDEZ-CAPETILLO et al., 2004). A
formacdo de ERO induzida pela ativacdo do reteno em ortoquinonas pode causar
guebras de fita dupla do DNA (PENNING, 2017), desencadeando uma resposta
precoce e aguda. Isto também foi confirmado pela reducéo observada dos niveis de
yYH2AX na presenca do antioxidante NAC.

Em contraste com yH2AX, a pChk1 apresentou uma resposta tardia ao reteno,
comecando ap6s 12 h e diminuindo ap6s 48 h para um nivel que ainda era
significativamente superior ao controle negativo, o que indicou um nivel de ativacao
mais persistente. Chkl é uma quinase que € predominantemente ativada através da

fosforilacdo pela quinase apical ATR em resposta ao estresse gerado por forquilhas
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de replicacdo de DNA paralisadas (GAILLARD; GARCIA-MUSE; AGUILERA, 2015).
Além das lesdes de DNA induzidas por ERO, as ortoquinonas provenientes dos HPA
também podem se ligar covalentemente ao DNA, resultando em adutos volumosos
(PENNING, 2017). Portanto, é provavel que a formacao de adutos estaveis derivados
dos metabdlitos do reteno também possa causar estresse de replicacao e inducdo de
pChkl. Além disso, os metabdlitos bis-ortoquinona do reteno poderiam formar
ligacdes cruzadas de proteinas e DNA que representariam um impedimento para as
forquilhas de replicacdo. No entanto, ndo se sabe até que ponto e que tipo de
interagBes covalentes ocorrem entre 0os metabdlitos do reteno e o DNA (HUANG et
al., 2017). Uma resposta defeituosa ao estresse de replicacdo pode levar a
instabilidade gendmica, que pode ser observada como ganho ou perda cromossdmica
(GAILLARD; GARCIA-MUSE; AGUILERA, 2015), o que estd de acordo com o
aumento observado na formag&o de micronucleos apos a exposi¢cao ao reteno.
Resultados contrastantes de mutagenicidade entre S. Typhimurium e modelos
de células de mamiferos foram relatados anteriormente para HPA e outros compostos
organicos (KIRKLAND et al., 2007; FOWLER et al., 2018; DA SILVA JUNIOR et al.,
2021), que podem estar associados a diferencas no tipos de mutacdes detectadas e
no metabolismo dos modelos. A mistura S9 de figado de rato geralmente usada no
teste de Ames contém niveis mais elevados de enzimas CYP1A e 2B em comparacao
a outras formas CYP, e as enzimas da fase Il sdo principalmente inativas na mistura
S9, pois seus cofatores ndo sao adicionados (KIRKLAND et al., 2007). Portanto, a
partir dos resultados aqui apresentados sugere-se que a ativacdo metabdlica do
reteno em células HepG2 gera metabdlitos que produzem ERO e causam estresse
replicativo, processos que causam danos ao DNA e instabilidade gendmica, indicando

um potencial risco a saude humana.
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5 CONCLUSOES E CONSIDERACOES FINAIS




117

Esta tese teve como principal objetivo investigar o impacto da queima de
biomassa na emissdo de alguns compostos policiclicos arométicos (HPA) e na
toxicidade in vitro do material particulado (MP) atmosférico coletado em Ribeirdo
Preto, municipio que faz parte de uma regido metropolitana com 1,74 milhdo de
habitantes, localizado em uma regido canavieira do estado de S&ao Paulo.

Neste trabalho, observou-se a necessidade de um método de extracdo que
tornasse possivel a extragdo simultdnea de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA e dos
anidroacucares marcadores de queima de biomassa a partir de amostras coletadas
com um amostrador de pequeno volume, isto €, com pouca massa de MP disponivel
para a extracdo. Além disso, buscava-se um método que utilizasse uma quantidade
minima de solventes organicos.

O meétodo de extragéo foi entdo otimizado utilizando planejamento fatorial de
experimentos, e posteriormente validado para a aplicacdo nas amostras ambientais.
O novo método permitiu uma economia de até 97% no volume de solvente, sem a
necessidade do uso de diclorometano, um produto quimico potencialmente perigoso
para saude humana e ao meio ambiente. O método apresentou boa exatiddo e
precisdo, com baixos limites de quantificacdo, sendo uma excelente alternativa para
analise de amostras de MP coletadas tanto por amostradores de grande volume como
de pequeno volume.

Com um método satisfatorio otimizado e validado, amostras de MP fracionado
coletadas em dois locais de Ribeirdo Preto foram analisadas. Os resultados
mostraram que a queima de biomassa é uma importante fonte de compostos
potencialmente mutagénicos e carcinogénicos para a atmosfera da cidade. No estado
de S&o Paulo, apesar das politicas publicas de reducéo da queima da palha da cana-
de-acucar antes da colheita manual, os incéndios agricolas e florestais ainda
acontecem, principalmente durante a estacdo seca, quando as condicfes climaticas
criam um ambiente favoravel para sua ocorréncia. A queima de biomassa representou
65% das fontes de compostos policiclicos aromaticos, seguida pela combustdo de
diesel (11%). A queima de biomassa foi importante em ambos sitios de amostragem
(urbano e semiurbano) para a emissao de HPA e oxi-HPA no MP, enquanto veiculos
movidos a diesel foram mais relevantes para a emissao dos nitro-HPA.

As concentracbes de HPA e o risco de cancer estimado a partir da
concentracdo de B[a]P encontrados neste trabalho foram proximos aqueles relatados

para o MP coletado no arco de desmatamento da Amazénia brasileira, apesar da
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disparidade entre as areas queimadas. A atividade carcinogénica das amostras de MP
de Ribeirdo Preto, avaliada como concentracdo de B[a]Peq, foi 4 vezes maior na
estacdo seca do que na estacao Umida, e foi aumentada cerca de 23 vezes ap4s um
incéndio local. Dai a necessidade de aprofundar o estudo toxicoldgico, ainda insipiente
na regido. As células de figado humana HepG2 foram selecionadas para os estudos
pois contém muitas das enzimas funcionais envolvidas no metabolismo de varias
substancias quimicas toxicas, incluindo dos HPA. Apenas as amostras de MP
coletadas na estacdo seca foram citotdxicas para as células HepG2 apds 72 h de
exposicdo e causaram danos ao DNA das células apds intervalos de exposicéo de 4
e 24 h. Apesar do tempo de 24 h ser suficiente para o recrutamento do sistema de
reparo do DNA, o dano no DNA detectado pelo ensaio do cometa permaneceu
significativo, indicando um efeito genotoxico persistente. Como perspectiva, sugere-
se 0 estudo mais aprofundado a nivel molecular, sobre o tipo de dano genotoxico e as
alteracoes nas vias de reparo do DNA que sao causadas pelo MP, para assim melhor
compreender os mecanismos envolvidos.

As elevadas concentracdes do reteno em areas de queimadas relatadas na
literatura motivaram o aprofundamento do entendimento sobre a toxicidade deste
composto, que é ainda pouco estudado e ndo faz parte dos HPA priorizados pela
agéncia ambiental dos Estados Unidos. Nossos resultados demonstraram a geracéo
de espécies reativas e 0 estresse replicativo como importantes mecanismos de
genotoxicidade do reteno. Essas descobertas enfatizam a importancia de pesquisas
continuas sobre a toxicidade do reteno, uma vez que ele pode contribuir para os
efeitos nocivos do MP na saude humana.

A atividade carcinogénica aumentada durante a estacao seca e apos eventos
de incéndio local juntamente com os resultados dos testes de citotoxicidade e
genotoxicidade in vitro destacam a necessidade urgente de medidas para prevenir e
mitigar eventos de queima, especialmente no contexto do aumento de incéndios
florestais impulsionado pelas mudancas climaticas globais. Dessa forma, politicas
publicas sdo necessérias, desde o nivel local, focando em maior arborizacdo da
cidade, conscientizacdo da populacdo e fiscalizacdo, até o nivel nacional e
internacional, buscando minimizar as emissées de gases de efeito estufa e assim

desacelerando o aguecimento global.
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Tabela A — Dados de data de horéario das amostragens, volume de ar amostrado, temperatura do ar
média, umidade relativa do ar média, radiacdo solar média, nimero de dias prévios sem chover e

nuimero de focos de incéndio no Estado de Sdo Paulo

Datae hora Dataehora Volumede Temperatura Umidade Radiagdo Namero Nuamero

doinicioda do final da ar média (°C) relativa solar de dias de focos

amostragem amostragem amostrado média (MJ m2) sem de
(m3) (%) chover incéndio

Campus

16/01/2020 22/01/2020 245 25,6 81,0 22,4 1 12

11:10 10:15

10/02/2020  15/2/20 232 23,6 85,1 15,7 0 7

18:16 12:52

02/03/2020 08/03/2020 273 23,2 72,1 22,4 0 34

18:30 10:00

30/03/2020 03/04/2020 186 25,1 76,9 18,2 0 15

17:00 12:50

13/04/2020 18/04/2020 239 21,3 79,8 15,7 12 39

17:45 15:50

18/05/2020 23/05/2020 239 22,0 65,3 16,7 2 38

11:10 11:05

15/06/2020 20/06/2020 237 20,3 68,5 154 5 64

12:50 14:00

06/07/2020 11/07/2020 210 21,9 57,8 17,8 7 90

10:25 09:40

27/07/2020 01/08/2020 245 22,2 58,1 16,7 28 118

09:55 10:47

10/08/2020 15/08/2020 261 24,4 43,8 16,9 42 399

12:15 11:50

31/08/2020 05/09/2020 238 26,1 41,5 21,2 6 275

14:10 16:00

12/09/2020 17/09/2020 242 27,4 35,2 20,8 18 852

12:00 15:15

17/9/2020 20/09/2020 123 26,5 447 17,6 24 117

16:45 10:00

22/10/2020 27/10/2020 204 24,7 70,0 20,8 0 12

09:00 09:00

Centro da cidade

09/03/2020 12/03/2020 121 25,5 68,1 22,0 6 27

10:45 09:00

22/04/2020 25/04/2020 136 23,6 61,4 19,2 5 40

12:20 16:00

04/08/2020 07/08/2020 111 19,9 47,1 18,9 55 102

08:45 08:45

24/03/2021 27/03/2021 133 26,6 66,0 20,2 2 20

13:45 11:20

14/07/2021 17/07/2021 144 21,5 51,0 16,2 30 107

09:10 09:30

Fontes: CIIAGRO (2023); INPE (2023b).
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Tabela B — CorrelagGes de Spearman entre as concentragdes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA, anidroagucares e parametros meteorologicos

Flu
Fen
Ant
FIt

Pir
Ret
B[a]A
Cri
B[b]F
BIk]F
B[e]P
B[a]P
Ind
DBA
B[ghi]P

Flu

1,000
0,065
0,384
0,632™
0,633™
0,342
0,651
0,672™
0,614™
0,598
0,563
0,623™
0,614™
0,618™
0,588™

Fen

1,000
0,865™
0,414
0,418
0,616™
0,361
0,444
0,430
0,456"
0,430
0,453
0,453
0,237
0,414

Ant

1,000
0,695™
0,696™
0,784™
0,688"
0,728™
0,723™
0,716™
0,705™
0,737
0,725™
0,621
0,725™

Flt

1,000
0,998
0,702™
0,965™
0,958™
0,970
0,930™
0,937
0,970™
0,986™
0,847
0,970™

Pir

1,000
0,704™
0,967
0,956™
0,968™
0,933"
0,940™
0,974™
0,988™
0,851
0,972

Ret

1,000
0,732
0,774
0,779™
0,789™
0,800
0,744™
0,719™
0,719™
0,739"

Bl[a]A

1,000
0,970
0,981™
0,946™
0,953™
0,982™
0,974™
0,935™
0,977

Cri

1,000
0,982™
0,932™
0,942™
0,965™
0,963™
0,916™
0,944

B[b]F

1,000
0,953™
0,967
0,984™
0,979™
0,921
0,974™

B[K]F

1,000
0,979
0,968
0,960
0,847
0,960

Ble]P

1,000
0,974
0,968
0,882™
0,965

Bla]P Ind DBA

1,000
0,993 1,000
0,904 0,872 1,000
0,988™ 0,984™ 0,893"

B[ghi]P

1,000

*=p<0.05**=p<0.01
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Tabela B — Correlacbes de Spearman entre as concentragdes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA, anidroagUcares e parametros meteorolégicos (continuacao)

9,10-PQ
9,10-AQ
BFLO
6H-BPO
5-NAce
2-NFlu
9-NAnt
3-NFIt
1-NPyr
6-NBJ[a]P
LEV
MAN
GAL

Radiacéo solar
Umidade relativa
Temperatura do ar
Dias sem chover

Ne focos de incéndio

Flu

0,276
0,612™
0,453
0,582™
0,377
-0,132
0,151
0,637
0,558™
-0,421
0,486"
0,440
0,504
0,037
-0,549™
0,139
0,532"
0,401

Phe

0,755
0,454
0,322
0,391
0,007
0,186
-0,313

0,596™

0,647
0,593
0,496"
0,451
0,379
-0,335
-0,277
-0,265
0,408
0,339

Ant

0,667
0,702™
0,406
0,693™
0,002
0,193
0,000
0,790
0,763
0,187
0,732
0,665
0,619"
-0,272
-0,567"
-0,184
0,637
0,561

Flt

0,453
0,933"
0,752™
0,961

0,026
-0,260

0,062
0,856™
0,735™
-0,117
0,875™
0,879™
0,874
-0,335
-0,839™
-0,246
0,837
0,850

Pyr

0,453
0,930™
0,752™
0,963

0,035
-0,258

0,058
0,856™
0,739™
-0,117
0,874™
0,877
0,868
-0,365
-0,832™
-0,242
0,837
0,840

Ret

0,657
0,788™
0,550
0,754™
0,063
0,289
0,130
0,643
0,674
0,170
0,884™
0,835™
0,756™
-0,130
-0,695™
-0,100
0,564
0,598

Bl[a]A

0,367
0,919™
0,685™
0,975™

0,023
-0,163

0,200
0,822™
0,711
-0,221
0,909
0,886™
0,886™
-0,282
-0,851™
-0,175
0,859
0,834

Chry

0,491"
0,953™
0,689
0,939™
0,056
-0,075
0,165
0,868
0,796™
-0,147
0,921
0,888
0,888™
-0,246
-0,884™
-0,154
0,871"
0,857

B[b]F

0,441
0,926™
0,745™
0,965™

0,019
-0,118

0,163
0,851
0,781
-0,128
0,916™
0,904™
0,884™
-0,296
-0,851™
-0,212
0,873™
0,849™

BIK]F

0,502"
0,912
0,735™
0,974™
-0,016
-0,065
0,118
0,798™
0,740
-0,004
0,923"
0,933
0,888™
-0,391
-0,765™
-0,244
0,807™
0,770

Ble]P

0,475
0,912
0,699™
0,981
0,016
-0,061
0,174
0,799™
0,751
-0,053
0,940
0,944™
0,891
-0,377
-0,800™
-0,212
0,821™
0,802

B[a]P

0,418
0,918™
0,721
0,979™
-0,005
-0,170

0,142
0,833™
0,747
-0,113
0,907
0,900
0,881™
-0,370
-0,819™
-0,239
0,886™
0,832

Ind

0,442
0,921
0,736™
0,975™
-0,018
-0,209

0,095
0,846™
0,749
-0,089
0,896™
0,898™
0,875™
-0,396
-0,812"™
-0,274
0,872"
0,839™

DBA

0,197
0,825™
0,531"
0,881
-0,009

0,035

0,455
0,700
0,640
-0,408
0,849™
0,793™
0,795™
-0,123
-0,846™
-0,040
0,823™
0,774~

B[ghi]P

0,395
0,904™
0,707
0,984
-0,026
-0,204

0,135
0,809™
0,700
-0,134
0,888™
0,884™
0,861
-0,375
-0,818™
-0,254
0,843™
0,813™

*=p<0,05 **=p<0,01
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Tabela B — Correlacbes de Spearman entre as concentragdes de HPA, oxi-HPA, nitro-HPA, anidroagUcares e parametros meteorolégicos (continuacao)

9,10-PQ

9,10-AQ

BFLO

6H-BPO

5-NAce

2-NFlu

9-NAnt

3-NFIt

1-NPyr

6-NB[a]P

LEV

MAN

GAL

Radiacdo solar
Umidade relativa
Temperatura do ar
Dias sem chover
Ne focos de incéndio

9,10-PQ 9,10-AQ

1,000
0,581"
0,421
0,432
0,322
0,215
-0,341
0,642™
0,731
0,532"
0,544™
0,544™
0,481"
-0,233
-0,368
-0,057
0,296
0,297

1,000
0,620
0,926™
0,061
-0,077
0,144
0,820™
0,737
-0,081
0,940™
0,930
0,954™
-0,193
-0,912™
-0,065
0,822™
0,879™

BFLO

1,000
0,689
0,135
-0,362
-0,271
0,612™
0,603™
0,222
0,585™
0,654™
0,580"
-0,399
-0,462"
-0,490"
0,591™
0,491"

6H-BPO 5-NAce

1,000
0,023
-0,153
0,169

0,795

0,700
-0,115

0,925

0,930

0,905
-0,337

-0,825™
-0,205

0,822™

0,816™

1,000
-0,098
-0,230
0,182
0,254
0,047
-0,016
-0,068
-0,060
0,216
-0,089
0,244
-0,105
-0,177

2-NFlu

1,000
0,471"
-0,088
0,151
0,030
0,068
0,007
-0,067
0,321
0,070
0,363
-0,181
-0,174

9-NAnt

1,000
-0,062
-0,030
-0,720™
0,225
0,193
0,227
0,397
-0,257
0,359
0,221
0,160

3-NFIt

1,000
0,902
-0,004
0,760™
0,722™
0,714™
-0,384
-0,678™
-0,126
0,718™
0,705™

1-NPyr

1,000
0,121
0,693
0,672™
0,623
-0,289
-0,628™
0,021
0,656
0,598™

6-NB[a]P

1,000
-0,013
0,030
-0,096
-0,340
0,259
-0,406
-0,184
-0,140

LEV

1,000
0,972™
0,944™
-0,219
-0,830™
-0,140
0,779™
0,824™

MAN

1,000
0,967
-0,293
-0,779”
-0,200
0,797
0,815™

GAL

1,000
-0,184
-0,840™
-0,095
0,844™
0,877

*=p<0,05 **=p<0,01

Fonte: a prépria autora.
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Optimization of a Low Volume
Extraction Method to Determine
Polycyclic Aromatic Hydrocarbons in
Aerosol Samples

Caroline Scaramboni’®, Jordan Brizi Neris®', Rita de Kassia Silva do Nascimento?,

Natasha Leandra Chiaranda da Rosa?, Jonatas Schadeck Carvalho?,
Guilherme Martins Grosseli?, Maria Lucia Arruda Moura Campos 1 Pedro Sérgio Fadini 2and
Roberta Cerasi Urban?*

7Chemr’sz‘ry Department, FFCLRP, University of SGo Paulo, Sao Paulo, Brazil, 2Chemistry Department, Federal University of SGo
Carlos, S&o Paulo, Brazil

This work describes the optimization of an extraction method for the determination of
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and their nitro- and oxy-PAH derivatives in
atmospheric particulate matter (PM) samples, and demonstrates that this method is also
effective for the determination of levoglucosan. The optimization of the extraction solvents
was performed using a three-component mixture design with the solvents
dichloromethane, methanol, and acetonitrile. The number of extractions, volume of
solvent, and duration of extraction in an ultrasonic bath were optimized using a full
factorial design followed by a central composite design. The analyses were performed
by gas chromatography coupled with mass spectrometry. The optimized conditions of the
method were three extractions using 4.0 ml of acetonitrile, with ultrasonication for 34 min.
The proposed method presented good linearity (r > 0.990) and acceptable precision for
low (100 ng mI~!, RSD: 1-16%), medium (300 ng ml~', RSD: 1-19%), and high (500 ng
ml~", RSD: 2-16%) concentrations of PAHs. The limits of quantification for different PAHs
ranged from 10to 50 ng mi~', which were suitable for atmospheric PM. Assessment of the
method using sample matrix spiking/recovery assays, as well as use of a reference
method, showed good recoveries for levoglucosan and for most of the PAHs and their
derivatives, except for the most volatie compounds, which were lost during the
evaporation of the solvent. The results for PM samples extracted by the optimized
method and the reference method were in good agreement. The proposed method
required 97 % less solvent than the reference method, shortened the analysis time by 85%,
and proved to be accurate and precise for the determination of at least 27 PAHs and their
derivatives present in PM samples collected with a low-volume sampler.

Keywords: PAH, oxy-PAH, nitro-PAH, particulate matter, design of experiments, green chemistry, levoglucosan
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1 INTRODUCTION

Atmospheric particulate matter (PM) has been widely studied
worldwide due to its impact on the environment, reduction of
visibility, and effects on human health (Rodri guez-Urrego and
Rodr i guez-Urrego, 2020; Zheng et al., 2020). It is estimated that
the number of deaths in the world due to long-term outdoor
exposure to PM < 2.5 um (PM, 5) was approximately 4.14 million
in 2019 (Health Effects Institute, 2020). The high socio-
environmental impact is linked to the physicochemical
characteristics of PM, with these particles having different
chemical compositions and sizes, depending on their
formation processes (Alves, 2005; Harrison, 2020). It has been
shown that PM, s has carcinogenic potential, mainly resulting in
lung cancer (Khan et al,, 2018; Senthil Kumar et al., 2018).

In general, PM consists of inorganic species (sulfates, nitrates,
metals, etc.) and carbonaceous material that is a complex mixture
of organic molecules and elemental carbon (Alves, 2005). Several
studies have indicated that the carcinogenic potential of these
particles is mainly due to the presence of polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs) and their oxy- and nitro-PAH derivatives
in the organic fraction of PM (Kelly and Fussell, 2012; de Oliveira
Alves et al., 2017; de Oliveira Galvao et al., 2018; Novakovd et al.,
2020).

PAHs are a class of organic compounds that contain only
carbon and hydrogen atoms, consist of two or more aromatic
rings condensed together, and are formed during incomplete
combustion or pyrolysis of organic material (Kim et al., 2013).
Oxy- and nitro-PAHs have substitutions of one or more
hydrogen atoms by carbonyl and nitro functional groups,
respectively, and are either directly formed during combustion
or are products of secondary reactions in the atmosphere (Abbas
et al., 2018; Idowu et al.,, 2019).

The distribution of PAHs between the particulate and gaseous
phases is determined by their vapor pressure, which decreases
drastically with increasing molecular weight. Consequently, at
room temperature, two-ring PAHs are mostly found in the gas
phase, while carcinogenic five-ring PAHs, such as benzo [a]
pyrene, are mostly adsorbed on airborne particles
(IARC-International Agency for Research on Cancer, 2010;
Kameda, 2011).

Biomass burning is a major source of PAH emissions, so the
use of a chemical tracer capable of identifying this origin of PM is
of great relevance (Urban et al, 2014). Levoglucosan is an
anhydrosaccharide produced by the pyrolysis of cellulose at
high temperatures (>300°C) and has been proposed as a
specific tracer for biomass burning (Simoneit et al, 1999;
Urban et al., 2012).

Existing methods reported in the literature for simultaneous
extraction of levoglucosan and PAHs, prior to determination by
gas chromatography-mass spectrometry (GC-MS), are scarce and
involve additional experimental steps, such as fractionation, or
use of a thermal desorption injection system (Van Drooge and
Ballesta, 2009; Sevimoglu and Rogge, 2015; Turap et al., 2018; van
Drooge et al., 2018).

It is evident that knowledge of the origins, characteristics, and
concentrations of PAHs and their derivatives in atmospheric PM

Extraction of PAHs From Aerosol

is necessary for the purposes of monitoring and subsequent
mitigation of the concentrations of these chemical species in
the environment. Among the analytical methods most commonly
used to identify and quantify PAHs are GC-MS and high-
performance liquid chromatography with fluorescence
detection  (HPLC-fluorescence)  (Eiguren-Fernandez — and
Miguel, 2003). The use of other methods, such as HPLC-MS,
is also possible and can be very efficient, but the associated costs
may be prohibitive for many laboratories (Ohno et al., 2009).

HPLC-fluorescence is widely used for PAHs determination,
due to its high sensitivity and excellent resolution (Liaud et al.,
2015; Boongla et al., 2017). However, the use of the fluorescence
detector necessitates the addition of a clean-up column to
minimize matrix interferences, as well as a pre-column or on-
line derivatization for nitro-PAHs, due to their low or zero
fluorescence emission (Delhomme et al, 2007; Sun et al,
2020). These additional experimental steps in the sample
preparation procedure increase the time and cost of the analysis.

The use of GC-MS for separation and quantification of PAHs
and their derivatives can reduce the coefficients variation (Gratz
etal., 2000). The combination of the two techniques (GC and MS)
enables the detection and accurate quantification of the
compounds, even when present in complex matrices (Abbas
et al,, 2018; Zhang et al., 2020).

The extraction methods reported in the literature for use with
GC-MS usually involve the use of high volumes of organic
solvents (>300 ml) and lengthy extraction procedures to enable
the detection and quantification of these molecules (Guo et al.,
2003; Machado et al., 2009; Marques et al., 2009; Alves et al., 2011;
de Oliveira Alves et al., 2015; Song et al., 2018). Several organic
solvents have already been used individually or in mixtures to
extract PAHs and derivatives from PM, such as acetone,
acetonitrile, dichloromethane, hexane, methanol and toluene
(Santos et al.,, 2016; Balducci et al., 2018; Ma et al., 2020;
Novakova et al., 2020; Hong et al., 2021; Lim et al., 2021).

Extraction methods that use micro-volumes of solvent are
only suitable for the analysis of aerosol samples collected by high-
volume air samplers, where there is a large mass of PM deposited
on the sampling filter (Santos et al, 2016). Therefore, an
extraction method enabling reduction of organic solvent
volumes, the wuse of low-volume samplers, and the
simultaneous quantitative extraction of levoglucosan would be
highly desirable.

Multivariate techniques such as factorial, central composite,
Box-Behnken, Doehlert, and mixture designs have been used to
optimize sample preparation procedures, offering advantages
such as short optimization times, acquisition of a greater
quantity of experimental data using a relatively small number
of experiments, and lower reagent consumption (Ferreira et al.,
2007; Santos et al., 2016; Gamela et al., 2020).

The objective of this study was to use design of
experiments to optimize an extraction method using small
solvent volumes for simultaneous determination of PAHs and
their oxy- and nitro-derivatives by GC-MS, and to investigate
its application for the simultaneous extraction of
levoglucosan. This new procedure enables the use of
organic solvents to be minimized, while maintaining good
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accuracy and precision in the analysis of PM collected with
low-volume air samplers.

2 EXPERIMENTAL
2.1 Standards

For the construction of analytical curves and for carrying out the
recovery tests, a stock standard solution containing all the PAHs,
nitro-PAHs, and oxy-PAHs at 1,000ng ml™"' (individual
concentrations) was prepared in dichloromethane:toluene (1:
1). A stock internal standard solution containing all the
deuterated PAHs, nitro-PAHs, and oxy-PAHs at 1,000 ng ml™*
was also prepared in dichloromethane:toluene (1:1). Solutions of
levoglucosan and its internal standard, levoglucosan-C13, were
prepared in methanol, both at a concentration of 100,000 ng ml™".
A complete list of the standards used is available in
Supplementary Tables S1, S2 shows the internal standards
used for each analyte.

2.2 Aerosol Sampling

Aerosol samples used to test the accuracy and the application of
the optimized method were collected in two cities, Sao Carlos and
Ribeirdo Preto, both located in Sdo Paulo State, Brazil, where
biomass burning is an important source of aerosol.

PM;, was collected in the city center of Sdo Carlos
(-22.01973S, —47.89009W) on April 27th, 2017, during 24 h,
using a high-volume sampler with a size-selective inlet for
particles less than 10 um in diameter (model GS-2310, Accu-
vol) fitted with a 509 cm” glass fiber membrane and operated at a
flow rate of 1 m* min~". This sample was used to perform the
recovery test employing the sample matrix. A high-volume
sample was chosen for this test, because the large area of the
membrane made it possible to analyze three replicates of three
different concentrations, as suggested by IUPAC—International
Union of Pure and Applied Chemistry (2002).

For the accuracy test performed by comparison with a
reference extraction method, two samples of fractionated PM
were collected in parallel at the campus of the University of Sao
Carlos (-21.97812S, —47.88422W), during 7 days from August
20th to 27th, 2020. The sampling was performed with two
identical low-volume impactor samplers (MOUDI 100S4, MSP
Corporation) with aerodynamic cutoffs for the individual stages
of 18, 10, 2.5, and 1.0 um. The samples were collected on quartz
fiber membranes (47 mm diameter, Whatman), at a flow rate of
30 L min~".

To test the application of the method, a fractionated
particulate matter sample was collected using the 4-stage
MOUDI impactor at the campus of the University of Sao
Paulo in Ribeirdo Preto (-21.16140S, -7.85768W), during
5 days from June 15th to 20th, 2020.

All the membranes containing the particulate matter were
wrapped in aluminum foil, placed in plastic bags, and stored at
—22°C until analyzed.

Blank tests performed with both types of membranes (glass
and quartz fibers) resulted into low or below LOD signals for all
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studied PAHs and levoglucosan, showing that different
membrane types did not present a relevant matrix effect.

2.3 Analytical Instrumentation

Analyses were performed using a gas chromatograph coupled to
a mass spectrometer (GCMS-QP2010, Shimadzu). Injections
were performed using an autosampler (AOC-20i, Shimadzu).
The column used was an SLB®-5ms Capillary GC
Column (Sigma-Aldrich) composed of 5% diphenyl and
95% dimethylpolysiloxane, with dimensions of L x I.D. 30 m
x 0.25 mm, df 0.25 pm.

The chromatographic parameters were as described by Santos
etal. (2016), with minor changes. The GC oven was programmed
as follows: 70°C (2 min); 30°Cmin™' to 200°C (5min); and
5°Cmin~! to 320°C (3 min). The carrier gas was helium, at a
constant flow rate of 1.0 ml min~". The injector was operated at
300°C, in splitless mode, with 0.80 min sampling time. The mass
spectrometer was operated in electron impact mode, with 70 eV
ionization energy and source and interface temperatures of 250
and 320°C, respectively. The analyses were performed in selected
ion monitoring (SIM) mode. For each PAH and derivative, at
least two ions with different m/z were selected (Supplementary
Table S3).

2.4 Extraction Procedure

The experimental optimization of the extraction procedure was
performed using blank glass fiber membranes with area of
173 cm? (Gelman Sciences Inc.), which were spiked with
standard solutions of PAHs, their nitro- and oxy-derivatives,
and the deuterated internal standards, all to final concentrations
of 1,000 ng ml™". The spiked membranes were cut into small
pieces directly into a glass vessel and were extracted with organic
solvent, using an ultrasonic bath (Unique). When the extraction
procedure was repeated, the extracts were combined and then
evaporated down to approximately 0.5ml, under reduced
pressure, using a Biichi evaporator. The extract was filtered
using a 0.22 um pore size PTFE filter unit (Analitica), followed
by complete evaporation under a gentle flow of nitrogen. The
dried material was resuspended in 100 pl of acetonitrile (Supelco)
and a 2 pl aliquot was injected into the GC-MS system. In order to
obtain the recoveries of each PAH and derivative, the ratio
between the peak areas of the analyte and its corresponding
internal standard was compared to the corresponding value for a
control solution that was directly injected into the GC-MS.

2.5 Experimental Optimization

Firstly, a three-component mixture design was used in order to
identify the best extraction solvent, considering acetonitrile,
dichloromethane, and methanol (Merck). These solvents were
chosen due to their relatively high polarity, which allow for the
extraction of more polar derivatives of PAHs, and due to their
wider use in works that determined these compounds. Ten
experiments were performed according to a simplex-centroid
design with axial points. The experimental error was evaluated
using three replicates at the central point, increasing the total
number of experiments to twelve. In order to determine only the
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effect of the solvents, the total volume of solvent was fixed at
3 x 5.0 ml and the ultrasonication time was fixed at 30 min.

After selection of the optimal solvent, the parameters that had
previously been fixed in the mixture design were then optimized
using a full factorial design (2*) with a central point. Nine
experiments were performed, varying the extraction solvent
volume (3.0, 4.0, and 5.0 ml), the number of extractions (1, 2,
and 3), and the sonication time (10, 20, and 30 min). Three
replicates at the central point were performed and the total
number of experiments was 11. A further refinement was
performed using a central composite design in which two
variables were tested at five different levels, considering the
extraction solvent volume (2.6, 3.0, 4.0, 5.0, and 5.4 ml) and
the sonication time (6, 10, 20, 30, and 34 min). A further four
experiments were performed in the refinement process.

The recoveries of all the analytes were converted to values
between zero (completely undesirable response) and 1 (desirable
response), using a desirability function (Pereira-Filho, 2015). The
desirability function considered the amplitude of the recovery
range obtained (from 0 to 300%) and the desirable range (from 70
to 130%), and was calculated according to Eq. 1, where d;
represents the individual desirability for each PAH, and y
represents the recovery.

P
0.7zfy<0.7

di=41if07< y<1.3 (1)
O0-y .
50-1317713
The individual desirability for each PAH (d;) was converted to
the overall desirability (OD) for each experiment, according to
Eq. 2, where k is the number of individual desirabilities.

OD = k\/dldz e dk (2)

The overall desirability value of each experiment was then
used to calculate the effect of each condition on the model
response, as well as to calculate the single regression model
that represented the best extraction condition. The model was
calculated using the freeware Octave [graphical user interface
(GUI) version], with the computational routines proposed by
Pereira and Pereira-Filho (2018).

2.6 Method Validation

2.6.1 Limits of Detection and Quantification

The limit of detection (LOD) was calculated using the signal-to-
noise approach, by gradually decreasing the concentration of the
analyte until achieving a signal-to-noise ratio between 3:1 and 2:1
(Jatinder, 2005). The LOD was calculated by directly injecting the
standard solutions into the GC-MS system, so the concentration
values obtained were related to the detectability power of the
chromatographic instrumentation.

The limit of quantification (LOQ) was set as the lowest
concentration of the analytical curve, which is the minimum
level at which the analyte can be quantified with acceptable
accuracy and precision (Jatinder, 2005).

Extraction of PAHs From Aerosol

2.6.2 Linearity

The analytical curves were obtained, in triplicate, by spiking blank
glass fiber membranes with different volumes of a standard
solution containing all the PAHs and derivatives, together
with a fixed volume of the standard solution containing the
internal standards (final concentration of 200 ng ml™). The
spiked membranes were submitted to the complete extraction
process. The filtered extracts were injected into the GC-MS and
the analytical curves were obtained by plotting the ratio between
the areas of the analyte and the corresponding internal standard
against the concentration.

2.6.3 Precision

The precision of the method was obtained by considering the
repeatability of nine different determinations covering the
analytical range. For this, the relative standard deviation
(RSD) was calculated for three replicates at three different
concentrations: low (100 ng ml™), medium (300 ng ml™) and
high (500 ng ml™) (Jatinder, 2005).

2.6.4 Accuracy
The accuracy of the optimized method was assessed in two ways,
using spiking/recovery of the sample matrix and a reference
method (IUPAC—International Union of Pure and Applied
Chemistry, 2002).

The recovery test using the sample matrix was performed by
cutting the 509 cm® membrane containing the PM,, sample into
twelve 17.3 cm” discs. Three of the discs were extracted and
analyzed without spiking, while the other nine were spiked with
standard solutions of the PAHs and the derivatives. Three discs
were spiked with a final concentration of 100 ng ml™" (lowest
concentration of the analytical range), another three with 300 ng
ml™! (intermediate concentration), and the last three with 500 ng
ml™" (highest concentration). The percentage recovery was
calculated by subtracting the concentration for the spiked
sample from that for the sample that had not been spiked.

The accuracy test using the reference method (Alves et al,
2011; Urban et al., 2016) was performed using the fine fraction
(<1.0um) of the two fractionated PM samples collected in
parallel with two identical samplers. One
membrane was extracted using the optimized method and the
other was extracted using the reference method described in
detail by Urban et al. (2016). Briefly, the latter extraction was
performed by refluxing the membrane with the collected sample
for 24h in a Soxhlet apparatus containing 300ml of
dichloromethane. The solvent phase was transferred to a clean
round-bottom flask and the remaining membrane was extracted
with 25ml of methanol, for 10 min, in an ultrasonic bath.
Another two extractions were performed with 25ml of
methanol. The combined dichloromethane and methanol
extracts (375ml) were concentrated to approximately 1ml,
under reduced pressure. The extract was filtered (0.22 um
PTFE membrane) and then completely evaporated under a
gentle flow of ultrapure nitrogen. The dried material was
resuspended in 100 pl of acetonitrile and a 2 pl aliquot was
injected into the GC-MS system. The agreement between the

low-volume
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TABLE 1 | Experimental conditions of the mixture design performed for the
extraction solvent optimization, and the responses in terms of overall
desirability (OD). The coded values are shown within parentheses.

Experiment Volume of solvent (ml)
Dichloromethane Methanol Acetonitrile oD

1 0.83 (0.167) 3.40 (0.667) 0.83 (0.167) 0.571
2 3.40(0.667) 0.83 (0.167) 0.83 (0.167) 0.670
3 0.00 (0) 2.50 (0.5) 2.50 (0.5) 0.637
4 0.00 (0) 5.00 (1) 0.00 (0) 0.587
5 0.00 (0) 0.00 (0) 5.00 (1) 0.761
6 0.83 (0.167) 0.83 (0.167) 3.40 (0.667) 0.765
7 2.50 (0.5) 2.50 (0.5) 0.00 (0) 0.601
8 2.50 (0.5) 0.00 (0) 2.50 (0.5) 0.743
9 5.00 (1) 0.00 (0) 0.00 (0) 0.711
10 1.70 (0.333) 1.70 (0.333) 1.70 (0.333) 0.635
11 1.70 (0.333) 1.70 (0.3393) 1.70 (0.333) 0.570
12 1.70 (0.333) 1.70 (0.333) 1.70 (0.333) 0.752

methods was calculated using the ratio between the areas of the
analyte and the corresponding internal standard obtained using
the optimized method, divided by the ratio obtained using the
reference method.

2.7 Levoglucosan Determination

Although the focus of this work is to analyse PAHs and their
derivatives in PM samples, the optimized extraction method was
applied to the determination of levoglucosan, given the
importance of biomass burning as a source of PAHs.

For the recovery test, three blank quartz fiber membranes were
spiked with both levoglucosan and levoglucosan-C13, to a final
concentration of 1,000ng ml™' of each standard, and the
extraction was made using the optimized method.

Before injection into the GC-MS system, the dried extracts
were derivatized for 3h, at 70°C, with 40pul of N,O-bis-
(trimethylsilyl)-trifluoroacetamide (BSTFA) containing 1%
trimethylchlorosilane (TMCS, Sigma-Aldrich) and 10pl of
pyridine (Merck). After derivatization, a 950 ul volume of
hexane was added to the derivatized extract, the mixture was
homogenized, and 1 pl was injected into the GC-MS system. The
chromatographic parameters for levoglucosan analysis were as
described by Urban et al. (2012).

The recoveries were calculated by dividing the ratio between
the peak areas of the sugar and the internal standard, obtained
after extraction, by the ratio obtained for a control solution that
was directly injected into the GC-MS after derivatization.

3 RESULTS AND DISCUSSION
3.1 Optimization of the Extraction Method

The solvent was optimized using a mixture design. The
experimental conditions for each component of the mixture
design (real and coded values) are shown in Table 1, together
with the overall desirability (OD).

Based on the data shown in Table 1, it was possible to calculate
the cubic regression model using the computational routine
“regression2,” proposed by Pereira and Pereira-Filho (2018).

Extraction of PAHs From Aerosol

The binary interaction coefficients for all possible pairs of
components and the tertiary interaction coefficient for the
three components simultaneously were not significant
(confidence level = 95%). Thus, the model was recalculated
with the individual coefficients, which remained significant
after the recalculation (confidence level = 95%).

A short description of the analysis of variance (ANOVA) for
the linear model calculated is presented in Supplementary Table
S4. The Fisher distribution test (F-test) was used to examine the
significance of the difference between the ANOVA parameters.
The linear regression model was significant (Feyjcylated > Feritical)
and there was no lack of fit (F. cutated < Feritical)- The model was
able to explain 63% of the variation (R* = 0.6280), with a
maximum explicable variation of 79% (R:.. = 0.7924).
Therefore, the regression model was able to satisfactorily
describe the data behavior.

The linear equation obtained (Eq. 3) was used to calculate the
optimal experimental conditions and to draw the response
surface (Figure 1).

R = 0.692v, + 0.541v, + 0.768v; (3)

where, R is the response (overall desirability), v; corresponds to
variable 1 (dichloromethane), v, to variable 2 (methanol), and vs
to variable 3 (acetonitrile).

Methanol was the least favorable solvent, while acetonitrile
was the most important solvent in the extraction. The proportion
with the highest response (i.e., desirability closest to 1) was 100%
acetonitrile, so this condition was chosen to continue the
extraction optimization process.

The experimental conditions were codified between —1 and +1
in order to estimate the optimal conditions for the number of
extractions, solvent volume, and sonication time, using the full
factorial design (2%) with central point. The real and coded values,
as well as the overall desirability values are shown in Table 2.

Based on the data shown in Table 2, it was possible to calculate
the effects that the individual variables and their interactions had

R
0.00 i 0.769
0.740
~0.712
- 0.683
2 P -
S os0 % 0.655
& 50 .
< - 0.626
- 0.597
0.540
1.00
0.00
0.00 0.25 0.50 0.75 1.00
Dichloromethane
FIGURE 1 | Response surface for the overall desirability obtained from
the solvent mixture design experimental data.
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TABLE 2 | Experimental conditions of the full factorial design (23) with central point performed for optimization of the number of extractions, solvent volume, and sonication
time, and the responses in terms of overall desirability (OD). The coded values are within parentheses.

Experiment Number of extractions Solvent volume (ml) Sonication time (min) oD
1 1(-1) 3.00 (-1) 10 (-1) 0.647
2 3(1) 3.00 (-1) 10(-1) 0.640
3 1(-1) 5.00 (1) 30 (1) 0.715
4 3(1) 5.00 (1) 10 (-1) 0.601
5 1(-1) 3.00 (-1) 30 (1) 0.541
6 3(1) 3.00 (-1) 30 (1) 0.607
7 1(-1) 5.00 (1) 10 (-1) 0.583
8 3(1) 5.00 (1) 30 (1) 0.652
9 2 (0) 4.00 (0) 20 (0) 0.584
10 2 (0) 4.00 (0) 20 (0) 0.589
11 2 (0) 4.00 (0) 20 (0) 0.529
A R
S 0.70 = 0.65-0.70
J .
S 0.60-0.65
") 0.65
5 50.55-0.60
(7] o 0.60
R g ® 0.50-0.55
o S 055
g o . 0.45-0.50
o 0.
8 o m0.40-0.45
& 0.45 .
:
g, 0.40 - 185 o
12.4 \o'b\'\((\@
Oo Q\
&
1 2 3 12 13 23 123 B R
33.9 u0.65-0.7
) . 31.3 =0.6-0.65
FIGURE 2 | Percentage effects of variables 1 (number of extractions), 2 . 205506
(solvent volume), and 3 (sonication time), and their interactions. The calculated 28.8 » 05055
effect values are provided next to each column. 26.2 =]
237 @
Q
211 g‘-
18.6 2
TABLE 3 | Central composite design used for the refinement process of the 16.0 é
extraction conditions (solvent volume and sonication time), and the responses | 13.5 3
in terms of overall desirability (OD). The coded values are within parentheses. 1102
- 84
Experiment Solvent volume (ml) Sonication time (min) oD 59
© OO MVNONT QX ®
1and 2 3.00 (-1) 10 (1) 0.644 oo “s"’l"’ :’ "’I‘r ¥ *L" e
3and 8 5.00 (1) 30 (1) 0.684 olvent volume (mL)
4 and 7 5.00 (1) 10 (-1) 0.593
5and 6 3.00 (-1) 30 (1) 0.575 FIGURE 3 | (A) Response surface and (B) contour graph for the model
9 4.00 () 20 (0) 0.568 generated by the refinement of the extraction conditions optimization.
10 2.60 (-1.41) 20 () 0.674
11 4.00 (0) 6 (-1.41) 0.747
12 5.40 (1.41) 20 0) 0629 yolume and sonication time, respectively. Therefore, these two
13 4.00 (0) 34 (1.41) 0.673

variables were tested at a greater number of levels, in a refinement
process. Variable 1 (number of extractions) was the least
important effect, so for the refinement process, the number of

on the response. Seven effects, with three being first order (1, 2, extractions was kept constant at its high level (+1), because

and 3-individual variables), three second order (12, 13, and
23-interaction between two variables), and one third order
(123-three variables), were calculated using the computational
routine “fabi_efeito” (Pereira and Pereira-Filho, 2018). As shown
in Figure 2, the most important effect, with a relative percentage
of 67%, was for the interaction of variables 2 and 3, solvent

despite being small, the effect was positive (Figure 2).

The refinement was performed using a central composite
design. With the exclusion of one variable, some experiments
from the previous full factorial design were duplicated, so the
overall desirability was calculated as the arithmetic mean. The
experimental conditions of the central composite design (real and
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coded values) used for the refinement process are shown in
Table 3, together with the overall desirability values.

A regression model was generated from the data in Table 3,
using the computational routine “regression2” (Pereira and
Pereira-Filho, 2018). The model showed a slight lack of fit, as
the ratio between the calculated and tabulated F values was
slightly greater than 1 (Supplementary Table S5). Despite
this, the coefficients were calculated considering that there was
no lack of fit in the model. The model was able to explain 48% of
the variation (R* = 0.4768), with a maximum explicable variation
of 87% (R%,.x = 0.8720).

Considering only significant coefficients (confidence level
= 95%), the following regression equation was obtained:

R = 0.568 + 0.052v», (4)

where, R is the response (overall desirability) and v,, corresponds
to the square of variable 2 (sonication time). Thus, the solvent
volume was not important in terms of desirability, but the
sonication time was. Eq. 4 was used to draw the response
surface and the contour graph (Figure 3).

Since the volume of solvent did not influence the response, the
intermediate volume of 4.0 ml was chosen, which minimized the
volume of solvent, while ensuring that the entire filter was
covered. The extraction time influenced the overall desirability,
with the maximum responses obtained at the two extremes (6 and
34 min).

In order to determine the most appropriate time for the
extraction, a sample of PM;, was analyzed, in triplicate,
maintaining fixed the extraction solvent (acetonitrile), the
solvent volume (4 ml), and the number of extractions (3), but
using the two different sonication times. Most peak areas (74%)
corresponding to the PAHs and their derivatives for the
extraction times of 6 and 34min were not statistically
different (¢-test, p = 0.05). The peak areas corresponding to
pyrene, benzo[a]anthracene, chrysene-d12, chrysene, benzo[k]
fluoranthene, benzo[e]pyrene, indeno-[1,2,3-cd]-pyrene,
dibenzo [ah]anthracene, and benzo[gh,i]perylene were
larger after 34 min of extraction (t-test, p = 0.05). Hence, the
34 min sonication extraction selected, since
greater detectability may be essential for the determination of
PAHs in particulate matter samples, due to their low
concentrations in this matrix. Therefore, the final optimized
method was:

time was

1. The sampled membrane (area of 17.3 cm?) was cut into small
pieces directly into a glass vessel.

2. A volume of 4.0 ml of acetonitrile was added into the vessel
and ultrasonicated for 34 min.

3. After sonication, the solvent was transferred to a round-
bottom flask.

4. Steps 2 and 3 were repeated twice, and the extracts were
transferred to the same flask.

5. The combined solution was evaporated down to
approximately 0.5 ml using a rotary evaporator.

6. The concentrated extract was filtered (0.22 um) and dried
under a gentle flow of nitrogen.
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7. The remaining material was resuspended in 100 ul of
acetonitrile and homogenized.

8. A volume of 2 ul of the final extract was injected into the
GC-MS.

As described previously (Section 2.6.4), the commonly used
extraction procedure is time-consuming and uses a total solvent
volume of 375 ml (Alves et al., 2011; Urban et al.,, 2016). In
comparison, the optimized method developed here uses 97% less
solvent and shortens the analysis time by about 85%.
Furthermore, the proposed method does not require an
additional clean-up step, such as fractionation using a silica
column, which is normally performed after Soxhlet extraction.

Another extraction method commonly used for the
determination of PAHs in particulate matter by GC-MS is the
one based on the ultrasonic extraction method number 3550C
described by USEPA—United States Environmental Protection
Agency (2007). In this method, four extractions with 50 ml of
dichloromethane are performed in an ultrasonic bath, each for
15 min, followed by an additional extraction with 100 ml of
dichloromethane for 20 min (Machado et al, 2009; Marques
et al, 2009). This method is less time-consuming, compared
to Soxhlet extraction, and the total extraction time is similar to
that of the method proposed here. However, a relatively high
amount of solvent is required for only one sample (total of 300 ml
of dichloromethane). Guo et al. (2003) used an extraction method
similar to the one based on USEPA method 3550C, with three
ultrasonic extractions using 150 ml of dichloromethane for
30 min. However, a fractionation step was performed after the
extraction, using a silica alumina column.

Other extractions have been proposed with the aim of
minimizing the use of organic solvents, such as the one
developed by Pereira et al. (2001), involving a single extraction
with 4 ml of a mixture of acetonitrile:dichloromethane (3:1) in an
ultrasonic bath. More recently, Ferreira et al. (2021) proposed a
3 min ultrasonic extraction using 50 ml of a 1:1 mixture of
n-hexane:acetone. However, both methods were validated
solely for determination of the 16 priority PAHs and were
applied for the analysis of samples collected using high-
volume samplers. A reported miniaturized extraction method
with micro-extractors uses only 500 pl of 18% acetonitrile in
dichloromethane (Santos et al., 2016). However, in the present
work, previous recovery tests resulted in peak areas too close to
the LOD, demonstrating that this method was unsuitable for
samples collected using low-volume samplers (data not shown).

Despite the use of acetonitrile (which is potentially hazardous,
since it can be metabolized to cyanide), the proposed method
differed from the vast majority of the reported methods by being
100% free from dichloromethane, considered a red category
chlorinated solvent, according to the principles of Green
Chemistry (Joshi and Adhikari, 2019).

3.2 Method Validation

Validation of the method was performed according to the
International Conference on Harmonization guidelines and the
criteria  suggested by IUPAC and AOAC International

Frontiers in Environmental Science | www.frontiersin.org

November 2021 | Volume 9 | Article 742251


https://www.frontiersin.org/journals/environmental-science
www.frontiersin.org
https://www.frontiersin.org/journals/environmental-science#articles

Scaramboni et al.

Extraction of PAHs From Aerosol

TABLE 4 | Mean recoveries of the analytes determined (in triplicate) in spiked PM4o samples, at three different concentrations. Accuracy test is also presented and it was
evaluated by the ratios of the signals obtained using the optimized method here proposed and the reference method according to Alves et al., 2011.

Recovery test

Accuracy test

Analyte Mean recovery (%) (n = 3) Optimized
100 ng mi-! 300 ng mi~' 500 ng mi~* method/Reference method
Fluorene 98 + 16 91 +6 102 + 2 0.77
9,10-phenanthrenequinone 84 +4 117 + 14 97 + 16 0.94
Phenanthrene 102 +9 122 + 4 128 + 12 1.12
Anthracene 123+ 9 122 + 6 125 + 13 1.09
9,10-anthragquinone 105 + 18 106 + 13 100 + 8 1.13
5-nitroacenaphthene 97 + 18 113+7 110 £ 13 1.07
Fluoranthene 110 + 31 123 + 21 108 £ 5 1.19
2-nitrofluorene 86 + 6 107 + 5 108 + 10 1.15
Pyrene 101 + 28 118 + 18 111 +4 0.72
9-nitroanthracene 76+9 92 +13 88 + 10 1.11
9-nitrophenanthrene 79 +10 108 + 8 93 +8 0.85
Retene 94 + 20 105 + 12 97 £ 1 0.73
Benzol[a]fluorenone 85+ 15 106 + 15 100 + 12 0.79
Benzolalanthracene 92 + 18 110+ 8 106 + 5 0.76
Chrysene 97 +8 101 £ 3 108 +7 0.72
3-nitrofluoranthene 85 + 11 61 + 11 74 + 16 1.09
1-nitropyrene 82 + 14 100 + 3 109 + 17 0.94
Benzo[pb]fluoranthene 113+ 17 114 £ 12 119+ 2 0.71
Benzolk]fluoranthene 105 + 15 104 + 11 111 1 0.86
Benzole]pyrene 91 +24 110+ 14 106 +7 0.75
Benzola]pyrene 90 + 21 102 + 12 101 £ 8 0.71
6H-benzolcd]pyren-6-one 80+9 102 + 15 96 + 13 0.98
Indeno-[1,2,3-cd]-pireno 92 + 13 97 +13 104 £ 7 0.75
Dibenzola, hlanthracene 76+ 9 90 +9 95 +5 0.89
Benzo[g, h, perylene 91 +4 106 + 14 102 + 5 0.73
6-nitrobenzola]pyrene 6+7 57 +6 48 +9 0.63

(IUPAC—International Union of Pure and Applied Chemistry,
2002; Jatinder, 2005; AOAC International, 2016).

The LOD was 1.0 ng ml™" for most of the PAHs, 5.0 ng ml™"
for dibenzo [a,h]anthracene and some oxy-PAHs [1,4-
benzoquinone, 1,4-naphthoquinone, 1-naphthaldehyde,
6H-benzo (cd)pyren-6-one] and nitro-PAHs (9-
nitroanthracene and 9-nitrophenanthrene), and 10 ng ml™" for
5-nitroacenaphthene, 2-nitrofluorene, 3-nitrofluoranthene, 1-
nitropyrene, and 6-nitrobenzo [a]pyrene. The LOQ was 10 ng
ml™' for all the analytes, with the exception of 5-
nitroacenaphthene (50 ng ml™"). The linear working range was
from 10 to 500 ng ml~" for all the analytes, with the exception of
5-nitroacenaphthene (from 50 to 500 ng ml™"). All the analytical
curves presented good linearity, with linear correlation
coefficients ranging from 0.990 to 0.999. All the LODs, LOQs,
linear working ranges, equations, and correlation coefficients (r)
are provided in Supplementary Table S6.

LOQs and linear correlation coefficients were not assigned for
the following analytes: 1,4-benzoquinone, acetophenone,
naphthalene, 1,4-naphthoquinone, acenaphthylene,
acenaphthene, and 1-naphthaldehyde. These PAHs and oxy-
PAHs have the lowest molecular weights of the compounds
analyzed and are the most volatile. Consequently, they were
probably lost during the solvent evaporation steps of the
method and could not be quantified.

The relative standard deviations (RSDs) were in the ranges
1-16%, 1-19%, and 2-16% for low (100 ng ml™'), medium
(300 ng ml™), and high concentrations (500 ng ml™),
respectively (Supplementary Table S7). Considering that the
concentrations of the analytes were low (100-500 ng ml™") and
that a variation of up to 21% is permissible at this level (AOAC
International, 2016), it could be considered that the RSDs were
within an acceptable range and that the optimized method
presented satisfactory precision.

The accuracy of the method was assessed in two ways, by
spiking/recovery assays, employing the sample matrix, and by
comparison with a reference method. The mean recoveries of the
compounds from the sample matrix were in the ranges 76-128%
(PAHs), 80-117% (oxy-PAHs), and 48-113% (nitro-PAHs)
(Table 4). Although the recovery range normally accepted is
from 80 to 110% for analytes present in low concentrations
(~100ng ml™"), the recoveries obtained here could be
considered satisfactory, since determination was made of a
large number of analytes in a complex matrix, as is the case
for atmospheric particulate matter (IUPAC—International
Union of Pure and Applied Chemistry, 2002; AOAC
International, 2016). Furthermore, in order to correct for low
or high recovery of some analytes, analytical curves were
constructed with standards that passed through the extraction
process.
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TABLE 5 | PM mass (ug m™), concentrations of PAHs, oxy-PAHSs, nitro-PAHs
(pg m™3), and levoglucosan (ng m~3) in the fractionated PM sample.

PM fraction PM, s PM, PM. 4 Sum
Analyte
PM mass (ug m™3) 9.22 3.94 6.97 20.1
PAHSs (pg m™9)
Fluorene 5 3 16 24
Phenanthrene 136 38 27 202
Anthracene 23 9 10 42
Fluoranthene 176 72 60 308
Pyrene 175 81 70 326
Retene <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ
Benzolalanthracene 30 23 31 84
Chrysene 54 27 52 133
Benzo[b]fluoranthene 86 86 187 359
Benzolk]fluoranthene 28 31 53 112
Benzole]pyrene 49 64 104 217
Benzola]pyrene 46 45 88 178
Indeno-[1,2,3-cd]-pyrene 44 59 199 302
Dibenzola,hlanthracene 4 10 25 39
Benzolg,h,iJperylene 76 114 338 529
Sum 932 664 1,260 2,856
Oxy-PAHSs (pg m™3)
9,10-phenanthrenequinone 158 118 139 415
9,10-anthraquinone 22 22 32 76
Benzo[alfluorenone 12 8 20 41
6H-benzolcd]pyren-6-one 39 34 146 220
Sum 231 183 337 751
Nitro-PAHs (pg m™=S)
5-nitroacenaphthene 16 20 72 108
2-nitrofluorene 6 13 19 38
9-nitroanthracene <LOQ <LOQ 11 11
9-nitrophenanthrene <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ
3-nitrofluoranthene 3 21 36 60
1-nitropyrene 4 7 34 44
6-nitrobenzo[alpyrene 10 2 22 34
Sum 39 63 194 296
Levoglucosan (ng m™) 1.8 16.7 42.0 59.5

The fine fractions (d < 1 pm) of two PM samples collected in
parallel at the same site, using two identical low-volume samplers,
were extracted according to the optimized method and the
reference method. The methods were in good agreement, as
shown by the ratios between the signal responses obtained for
the two methods, which ranged from 0.63 to 1.19 (Table 4).

The optimized extraction method also proved to be suitable
for the determination of levoglucosan at a concentration of
1,000 ng ml™" (at the low end of concentrations expected for
this type of sample), with a recovery of 93 + 6%. This showed the
capacity for expanding the application range of the optimized
method. The same extract used for determination of the PAHs by
GC-MS could subsequently be derivatized and used for the
determination of levoglucosan, also by GC-MS.

3.3 Application of the Method Using an
Environmental Sample

In order to illustrate the application of the optimized extraction
method, one outdoor PM sample collected in the city of Ribeirdo
Preto (Sao Paulo State, Brazil), using a low-volume impactor, was
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extracted and analyzed. Table 5 presents the mass of each sample
fraction, and the concentrations of PAHs and derivatives. It was
possible to quantify the analytes in the PM fractions analyzed, at
very low concentrations (on the order of pg m™).

The sum concentrations of the PAHs and derivatives found in
the present work were within the concentration ranges generally
reported in the literature for Brazilian and other Latin-American
cities (Souza et al., 2014; de Oliveira Alves et al., 2015; Urban et al.,
2016; de Oliveira Galvao et al., 2018; Pereira et al., 2019; Ferreira
et al,, 2021).

The sum concentration of levoglucosan obtained here was
within the lower portion of the range found for other semi-
industrial cities in Sdo Paulo State (Urban et al., 2014), but was
similar to the concentrations reported for PM;, samples collected
in the Amazon in the wet season (de Oliveira Alves et al., 2015). A
larger number of results and an environmentally relevant
discussion will be presented elsewhere.

4 CONCLUSION

The selection of a suitable extraction method depends on a variety
of factors, including the amount of available sample matrix, the
expected concentration of the analytes, and the availability and
cost of the instrumentation.

The extraction method proposed here for the determination of
PAHs and their derivatives (nitro- and oxy-PAHs) in aerosol
samples was optimized using multivariate design of experiments.

The final optimized conditions were three extractions of a
membrane area of 17.3 cm” with 4.0 ml of acetonitrile, under
sonication for 34 min.

The method presented here is based on ultrasonic extraction,
which is simpler and less time consuming, compared to other
extraction techniques, such as Soxhlet refluxing. The new method
enabled economization of 97% in the solvent volume, with no
need to use dichloromethane, a potentially hazardous chemical.

The method showed good accuracy and precision, with low
limits of quantification, and can be applied for the analysis of
particulate matter samples collected by both high- and low-
volume samplers. It is an excellent alternative to the extraction
methods most commonly reported in the literature.
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ARTICLE INFO ABSTRACT

Keywords:

Biomass burning

Polycyclic aromatic hydrocarbons
Oxidative stress

ROS

Retene is a polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) emitted mainly by biomass combustion, and despite its
ubiquity in atmospheric particulate matter (PM), studies concerning its potential hazard to human health are still
incipient. In this study, the cytotoxicity and genotoxicity of retene were investigated in human HepGz2 liver cells.
Our data showed that retene had minimal effect on cell viability, but induced DNA strand breaks, micronuclei
formation, and reactive oxygen species (ROS) formation in a dose- and time-dependent manner. Stronger effects
were observed at earlier time points than at longer, indicating transient genotoxicity. Retene activated phos-
phorylation of Checkpoint kinase 1 (Chk1), an indicator of replication stress and chromosomal instability, which
was in accordance with increased formation of micronuclei. A protective effect of the antioxidant N-acetylcys-
teine (NAC) towards ROS generation and DNA damage signaling was observed, suggesting oxidative stress as a
key mechanism of the observed genotoxic effects of retene in HepG2 cells. Altogether our results suggest that
retene may contribute to the harmful effects caused by biomass burning PM and represent a potential hazard to

human health.

1. Introduction

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) comprise a class of organic
compounds released to the environment during incomplete combustion
of organic material (Kim et al., 2013). Biomass burning, such as indoor
firewood burning and wildfires, accounts for a high proportion of the
global total atmospheric emissions of PAHs (Zhang et al., 2022). The
presence of PAHs in the atmosphere is of great concern due to their
mutagenic and carcinogenic potential (Turner et al., 2020).

Although hundreds of PAHs are currently known, most air quality
and human biomonitoring studies focus on 16 priority compounds listed
by the United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) in the
1970s (Keith, 2014). The list was based on the occurrence of PAHs in the
environment, their toxicity, and on the availability of analytical stan-
dards and methods at the time, but its present relevance has been

questioned by several authors (Andersson and Achten, 2015; Samburova
et al., 2017; da Silva Junior et al., 2021a).

Retene (1-methyl-7-isopropylphenanthrene, Fig. 1) is an alkylated
PAH that is not included in the list of 16 priority PAHs but has been used
as a marker for biomass burning since the 1980s when it was reported as
a thermal degradation product of abietic acid present in the resin of
conifers (Ramdahl, 1983). Retene is the most abundant PAH found in
atmospheric particulate matter (PM) collected at the Brazilian Amazon
deforestation arc (de Oliveira Alves et al., 2011; de Oliveira Alves et al.,
2014; de Oliveira Alves et al., 2015), at sugarcane-producing regions
impacted by crop fires (Urban et al., 2016), and during wildfires in
Portugal (Alves et al., 2011; Vicente et al., 2012, 2017). High levels of
retene are also found during forest fire events (Yu et al., 2019). Addi-
tionally, retene has been used as a marker of residential wood-burning in
urban areas, particularly during winter (Li et al., 2009; Kramal et al.,
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Fig. 1. Chemical structure of retene.

2017). Although biomass burning is the primary source of retene, coal
combustion is a relevant source of this compound in indoor PM (Cui
et al., 2022).

Besides being an atmospheric contaminant, retene has been associ-
ated with liquid effluents from pulp and paper mills, and sediments
downstream of these industries, as it can be produced by anaerobic
biotransformation of resin acids (Dahl et al., 2019). In this context, most
studies related to the toxicity of retene are ecotoxicological assessments
using aquatic organisms. Retene affects liver and heart functions of
rainbow trout and zebrafish in early life stages (Scott et al., 2011; Rigaud
et al., 2020; Wilsson et al., 2022) and induces genotoxicity in adult
zebrafish, sea bass, and European eel (Gravato and Santos, 2002; Maria
etal., 2005; da Silva Junior et al., 2021b). The cardiotoxicity of retene in
fish has been linked to its strong antagonistic activity to the aryl hy-
drocarbon receptor (Scott et al., 2011). Although there are several
studies on the aquatic ecotoxicity of retene, studies concerning its effects
on humans are still incipient, despite its ubiquity in biomass burning
PM.

In the context of new approach methodologies (NAMs) for toxicity
testing, in silico and in vitro approaches stand out as alternatives to an-
imal use. Currently, few studies have applied quantitative structure-
activity relationship (QSAR) models to assess the genotoxicity, muta-
genicity, and carcinogenicity of retene (Gbeddy et al., 2020), and more
such studies are warranted (da Silva Junior et al., 2021a). Regarding in
vitro testing, no mutagenic activity was detected in Salmonella Typhi-
murium strains TA98, TA97a, TA100, and TA102 (base-substitution,
frameshift mutation, transition mutation, and transversion mutation
strains), with and without metabolic activation (Mgller et al., 1985;
Peixoto et al., 2019). In mammalian systems, studies with human A549
lung cancer cells indicated that retene caused DNA damage, increased
micronuclei frequency and promoted cell death and oxidative stress (de
Oliveira Alves et al., 2017; Peixoto et al., 2019). In a study with human
SK-N-SH neuroblastoma cells, retene mainly caused effects related to
oxidative stress: increased levels of reactive oxygen species (ROS),
decreased mitochondrial membrane potential, increased lipid peroxi-
dation, and up-regulated oxidative stress-responsive genes (Sarma et al.,
2017).

Since most PAHs exert their toxic effects after being metabolized to
more reactive and electrophilic intermediates, it is of interest to assess
the effects of retene using a more metabolic-competent cell line. Human
hepatocarcinoma HepG2 cells express several phase I- and phase II-
metabolizing enzymes and are capable of activating PAHs and other
mutagens (Knasmiiller et al., 1998) and suggested as a good model to
study the toxicity of environmental chemicals (Jarvis et al., 2013). In
addition, HepG2 cells are applied as a cell model for developing relative
potency factors (RPF) to estimate the carcinogenic potential of single
PAHs and complex environmental mixtures (Dreij et al., 2017; Kopp
et al., 2018; de Oliveira Galvao et al., 2022). To the best of our knowl-
edge, no previous studies have investigated the toxic effects of retene in
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HepG2 cells. Therefore, the aim of this study was to assess the in vitro
cytotoxicity and genotoxicity of retene using HepG2 cells. To better
understand the role of oxidative stress in the genotoxicity of retene in
this type of cells, we also investigated intracellular levels of ROS and the
protective effect of antioxidant towards ROS generation and DNA
damage signaling.

2. Materials and methods
2.1. Chemicals and reagents

Retene (97%, CAS No. 483-65-8) was obtained from SPEX CertiPrep
(Metuchen, NJ), and benzo[a]pyrene (B[a]P, > 96%, CAS No. 50-32-8)
from Sigma-Aldrich (Stockholm, Sweden). Sterile dimethyl sulfoxide
(DMSO, >99.7%) was purchased from Merck KGaA (Darmstadt, Ger-
many). Cell culture reagents were supplied by Gibco (Life Technologies,
Stockholm, Sweden). Antibodies used for Western blotting were anti-
phospho-Chkl (Ser317; pChkl) and anti-phospho-H2AX (Ser139;
yH2AX) from Cell Signaling Technology (Beverly, MA), and Cdk2 (M2)
and secondary anti-rabbit antibodies from Santa Cruz (Santa Cruz, CA).

2.2. Cell culture and retene exposure

Human-derived hepatocellular carcinoma cells (HepG2) were ob-
tained from American Type Culture Collection (ATCC, HB-8065, Rock-
ville, MD). Cells were grown in Minimal Essential Medium (MEM)
supplemented with 10% fetal bovine serum, 1 mmol/L sodium pyruvate,
0.1 mmol/L nonessential amino acids, 100 units/mL penicillin and 0.1
mg/mL streptomycin and maintained at 37 °C in 5% COs. The stock
solution of retene was prepared by gentle evaporation of the original
solvent with dry No(g) until completely dry and then redissolved in
DMSO. The retene concentration was determined by gas chromatog-
raphy coupled with mass spectrometry (GCMS-QP2010, Shimadzu) or
by spectrophotometry (¢ = 14996 L/mol/cm, A = 300 nm; Marzooghi,
2016) using a Cary 60 UV-Vis spectrophotometer (Agilent Technolo-
gies). The exposures used in this study ranged from 0.01 to 10 pmol/L
and were selected considering the average concentration of retene in the
PM collected at the sugarcane region (11 ng/m>; Urban et al., 2016), the
daily average volume of air breathed by an adult (16 m®/day; US-EPA,
2011), an alveolar deposition rate of 20% (Heyder, 2004), and the
volume of media used in the treatments (200 pL to 5 mL, depending on
the assay). This range was also within the concentration range used in
the previous studies with A549 cells (3.3 to 30 ng/mL, i.e., 0.01 to 0.13
pmol/L) (de Oliveira Alves et al., 2017; Peixoto et al., 2019) and SK-N-
SH cells (1.25 to 40 pmol/L) (Sarma et al., 2017). DMSO was also used to
dissolve B[a]P and other positive controls, and it was used as negative
control (NC) in all assays. The final DMSO concentration in the medium
did not exceed 1.0% (v/v).

To determine whether the generation of ROS is an important
mechanism of the genotoxic effect of retene, HepG2 cells were pre-
treated with N-acetylcysteine (NAC, Sigma), which is a cell-permeable
antioxidant involved in the induction of glutathione synthesis and
scavenging of ROS (Shang et al, 2014). NAC was dissolved in
phosphate-buffered saline (PBS) and filtered (0.2 pm) before use. Cells
were treated with 2 mmol/L NAC for 1 h before exposure to retene.

2.3. MTT assay

The MTT assay measures metabolic activity of cells to reduce MTT
(3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium bromide) to a
formazan salt and is widely used to assess cell viability (Mosmann,
1983). HepG2 cells (5 x 10*/well) were plated in 96-well plates
(Corning Inc., Corning, NY) and incubated for 24 h before exposure.
Cells were exposed to retene for 24, 48 and 72 h. DMSO and carbonyl
cyanide-3-chlorophenylhydrazone (CCCP, 10 pmol/L) were used as
negative and positive controls, respectively. Following exposure, cells
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were incubated with MTT solution (0.5 mg/mL) in Dulbecco’s Modified
Eagle Medium (DMEM) without phenol red for 3 h. The produced for-
mazan salt was dissolved in DMSO, and plates were analyzed spectro-
photometrically at 570 nm (SpectraMax i3x, Molecular Devices).

2.4. Comet assay

DNA strand breaks were detected using the alkaline comet assay
according to the protocol described by Tice et al. (2000). HepG2 cells (1
x 10%/well) were plated in 12-well plates (Corning Inc., Corning, NY)
and incubated for 24 h before exposure. Cells were exposed to retene for
4 and 24 h. DMSO and methyl methanesulfonate (MMS, 0.13 pmol/L, for
3 h) were used as negative and positive controls, respectively. Nucleoids
were visualized using a fluorescence microscope Olympus Bx50
(Olympus America INC), and tail intensity (DNA percentage in the
comet tail) was measured using the Comet assay IV software (Perspec-
tives, UK).

2.5. Cytokinesis-block micronucleus (CBMN) assay

The genomic instability biomarkers micronuclei (MN), nuclear buds
(NB) and nucleoplasmatic bridges (NPB) were assessed by the CBMN
assay, according to the guideline by OECD (2016). HepG2 cells (5 x 10°)
were seeded in 25 cm? flasks (Corning Inc., Corning, NY) and incubated
for 24 h before exposure. Cells were exposed to retene for 20 h. DMSO
and methyl methanesulfonate (MMS, 0.13 pmol/L) were used as nega-
tive and positive controls, respectively. After exposure, the treatment
media was removed, cells were washed with PBS and incubated with
fresh medium containing cytochalasin B (3 pg/mL, Sigma-Aldrich) for
additional 28 h. Next, cold sodium citrate 1% solution was added to cell
suspensions, which were posteriorly fixed with methanol:acetic acid
solution (3:1, v/v) and added on pre-cleaned slides (Deckglaser, Ger-
many). Cells were stained with a 5% Giemsa solution (Merck) for
analysis using optical microscopy. Mononuclear and multi-nuclear cells
were scored to calculate the Nuclear Division Index (NDI), and the
numbers of MN, NB and NPB in 2000 binucleated cells were determined
for each condition.

2.6. Micronucleus assay by flow cytometry

Micronuclei, hypodiploid nuclei, apoptotic and mid-to-late necrotic
cells were assessed by flow cytometry, according to the method
described by Vallabani et al. (2022). HepG2 cells (6 x 104/well) were
seeded in 24-well plates (Corning Inc., Corning, NY) and incubated for
24 h before exposure. Cells were exposed to retene for 72 h, corre-
sponding to 2-3 normal doubling periods of HepG2 cells (Le Bihanic
et al., 2016). DMSO and etoposide (1.0 pmol/L) were used as negative
and positive controls, respectively. Cells were acquired on a BD Accuri™
C6 (BD Biosciences, Franklin Lakes, NJ) flow cytometer. In total, 10,000
gated nuclei were acquired per sample and data analysis was performed
using the BD Accuri™ C6 Software.

2.7. Western blotting

Levels of phosphorylated checkpoint kinase 1 (Chkl) and H2AX
histone were determined using Western blotting as previously described
(de Oliveira Galvao et al., 2022). HepG2 cells (3 x 10°/well) were plated
in 6-well plates (Corning Inc., Corning, NY) and incubated for 24 h
before exposure. Cells were exposed to retene for 4, 12, 24 and 48 h.
DMSO was used as the negative control and B[a]P (3 pmol/L) was used
as positive control. Dose-response curves of Chkl and H2AX phos-
phorylation were based on exposure with eight different concentrations
of retene for 48 h using GraphPad Prism 8 (GraphPad Inc.).
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2.8. ROS formation

Mitochondrial superoxide production was measured using the
MitoSOX™ Red mitochondrial superoxide indicator (M36008, Thermo
Fisher Scientific, Waltham, MA) as previously described by Barron
Cuenca et al. (2022). HepG2 cells (1 x 104/well) were plated in 96-well
plates (Corning Inc., Corning, NY) and incubated for 24 h before expo-
sure. Cells were exposed to retene for 4, 12, 24, 48 and 72 h. DMSO and
B[a]P (1.5 pmol/L) were used as negative and positive controls,
respectively. Fluorescence intensity was measured using a Tecan Infinite
F 200 microplate reader and normalized to protein concentrations by
Bradford assay.

2.9. Statistical analysis

All data are presented as mean values + standard error (SE) of at
least three independent experiments. Differences between dose groups
and negative control were tested for significance (p < 0.05) using one- or
two-way analysis of variance (ANOVA) followed by Dunnett’s multiple
comparison test. Differences between positive and negative controls
were tested for significance (p < 0.05) using unpaired t-test. Statistical
analysis was performed using GraphPad Prism (GraphPad Inc.).

3. Results
3.1. Minimal reduction of cell viability

MTT assay was used to determine HepG2 viability following retene
exposure. Cell viability decreased in a dose-dependent manner after 24 h
of exposure, reaching a decrease of 24% at 10 pmol/L (p < 0.0001;
Fig. 2A). After 48 h of exposure, a clear dose dependence was no longer
observed (Fig. 2B), and after 72 h the viability did not change signifi-
cantly at any concentration tested compared to the negative control
(Fig. 2C). Although the reduction on cell viability was significant for
some concentrations at 24 and 48 h, the viability range was within
76-99% for all experiments, which indicates that retene is non-cytotoxic
to HepG2 at the concentrations tested.

3.2. Increase of DNA damage and chromosomal instability

The induction of DNA strand breaks by retene in HepG2 cells was
evaluated using the comet assay. Concentration-dependent DNA dam-
age was observed 4 h post-exposure, with a significant 2- to 3-fold in-
crease at 0.5 and 1.0 pmol/L compared to the negative control (p <
0.05-0.001; Fig. 3A), respectively. However, the DNA damage was not
persistent as tail intensity averages decreased and were not significantly
different from the negative control at any concentrations tested after 24
h of exposure (Fig. 3A).

The impact of retene on the chromosomal integrity of HepG2 cells
was assessed by two approaches: CBMN assay scored by microscopy and
the flow cytometry-based MN assay. For the CBMN method, retene
significantly increased the frequency of MN and NB at the highest con-
centration by 1.8- and 3.3-fold (p < 0.05-0.01) compared to the negative
control, respectively (Fig. 3B). No effects on the frequency of NPB were
observed.

In addition to the quantification of MN and hypodiploid (HD) nuclei
frequency, the flow cytometry-based scoring allows for determination of
apoptotic and mid-to-late necrotic cells. Exposure to retene did not in-
crease the number of apoptotic and necrotic cells compared to the
negative control (Fig. S1), corroborating the MTT assay results. A
concentration-dependent increase in MN and HD was observed, how-
ever, this increase was not significant compared to the negative control,
due to high variation of the data (Fig. S1).
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3.3. No clear concentration-dependent activation of DNA damage
signaling

The formation of DNA damage triggers the recruitment of signaling
and DNA repair proteins. Cells were exposed to up to 10 pmol/L of
retene for 48 h, and levels of phosphorylated Chk1 at Ser317 (pChk1)
and H2AX at Ser139 (yH2AX) were determined by western blotting.
Retene did not significantly induce pChk1l and yH2AX levels compared
to negative control (Fig. 4). Comparing the results with previous data for
the highly potent carcinogenic PAHs dibenzo[a,l]pyrene (DB[a,l]P) and
B[a]P and the non-carcinogenic PAH phenanthrene from our lab using
the same methodology, showed that the effect of retene was similar to
phenanthrene and much less potent than DB[qI]P and B[a]P (Dreij
etal., 2017; de Oliveira Galvao et al., 2022). Because the effect of retene
on pChkl and yH2AX was below 2-fold, data were not appropriate for
modeling, and it was not possible to calculate a relative potency factor
(RPF) for retene.

3.4. Induction of DNA damage signaling in a time- and concentration-
dependent manner

To further investigate the time-dependency of the DNA damage
signaling induced by retene, we assessed the activation levels of pChk1
and YH2AX at time points earlier than 48 h. For all concentrations tested,
pChkl levels at 4 h were similar to the negative control (Fig. 5A).
However, at 12 and 24 h after exposure pChkl levels significantly
increased 2.4-fold at the concentration of 10 pmol/L (p < 0.001-0.0001)
and 1.8-fold in response to 1 pmol/L (p < 0.01). For all concentrations, a
decrease in activation was observed at 48 h, suggesting that the DNA

1 NPB

0.05

**p < 0.0001 as compared to the DMSO control (NC).

Fig. 3. (A) Tail intensity of HepG2 nucleoids
after exposure to retene for 4 and 24 h
assessed by comet assay. (B) Frequency of
micronucleus (MN), nuclear buds (NB) and
nucleoplasmatic bridges (NPB) in HepG2
cells exposed to retene for 48 h assessed by
CBMN assay. MMS (0.13 pmol/L) was used
as a positive control (PC). Data represent
mean + SE (n = 3). Columns with (*) were
statistically different from the DMSO control
(NG; *p < 0.05, **p < 0.01, ***p < 0.001,
**¥kp < 0.0001). Colum with (#) was sta-
tistically different from the respective dose

at 4 h (#p < 0.05).

0.1 0.5 1.0 PC

Retene (umol/L)

damage was repaired. yH2AX displayed a different time- and
concentration-dependent pattern of activation (Fig. 5B). yH2AX levels
increased above 2-fold in response to all concentrations of retene after 4
h of exposure (p = 0.06-0.13). At 12 h, all tested concentrations
significantly induced yH2AX levels with a maximum of 2.9-fold in
response to 1 pmol/L (p < 0.05-0.01). In contrast to pChk1, this was
followed by a decline of yH2AX already at 24 h. Notably, the highest
concentration of retene did not induce the strongest response of yH2AX
at 12 h, but at 24 and 48 h, compared to the other concentrations. These
results support the above-presented early and transient induction of
DNA strand breaks (Fig. 3A) and the lack of a concentration-dependent
DNA damage response at 48 h (Fig. 4).

3.5. Increase of mitochondrial superoxide production at short exposure

DNA damage can be induced as a result of an attack by reactive
oxygen species (ROS) formed during the metabolism of chemicals.
Therefore, we evaluated the generation of intracellular ROS by retene
using the MitoSOX assay. The lowest concentration of retene (0.1 pmol/
L) did not significantly induce ROS production at any of the time points
studied (Fig. 6). For the higher concentrations, a clear time-dependency
of ROS production was observed, with higher induction at early time
intervals (4 and 12 h), reaching up to 1.9-fold at 12 h and 10 pmol/L (p
< 0.01), then decreasing at later time intervals (Fig. 6).

3.6. ROS-dependent induction of DNA damage signaling

The induction of ROS production corroborated with the genotoxicity
results, with early but transient induction of effects after exposure to
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retene. To further investigate if oxidative stress mediated the DNA time point chosen for western blotting was 12 h, as the highest ROS
damage caused by retene, we pretreated cells with NAC followed by induction and DNA damage signaling levels were observed at this time
exposure to retene and assessed the levels of ROS, pChkl and yH2AX. interval.

Results showed that pretreatment of the cells with NAC reduced ROS Pre-treatment with NAC significantly reduced the levels of pChk1 of

levels close to the negative control levels at 4 and 12 h (Fig. S2). The cells exposed to 1.0 and 10 pmol/L of retene (p < 0.05-0.0001) to
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negative control levels (Fig. 7A). Similarly, the levels of yYH2AX were
reduced to negative control levels in the presence of NAC, with a sig-
nificant reduction at 1.0 pmol/L of retene (p < 0.05) (Fig. 7B). When the
cells were exposed to B[a]P 3 pmol/L (positive control) in the presence
of NAC, levels of pChkl and yH2AX partially decreased by 32% and
46%, respectively. These results confirmed a ROS-dependent induction
of DNA damage signaling in response to retene.

4. Discussion

Studying the toxicity of retene is of particular importance since this
alkyl-PAH is present at high concentrations in PM emitted by biomass
burning and, despite its abundance, few data have so far been reported
regarding its potential hazard to human health. Here, we aimed at
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evaluating the toxicity of retene in HepG2 human liver cells, which have
higher metabolic capacity than the cell lines previously used (de Oli-
veira Alves et al., 2017; Peixoto et al., 2019; Sarma et al., 2017). Our
data showed that retene had minimal effect on cell viability, indicating
that retene was non-cytotoxic to HepG2 cells at the concentrations
tested. However, an early and transient effect was observed for the in-
duction of genotoxicity, DNA damage signaling, and ROS formation, as
summarized in Fig. 8.

These results differ from what was observed in studies using A549
lung cells, in which retene reduced cell viability only after 72 h of
exposure, increased DNA strand breaks after 24 h of exposure and
induced ROS production after 24 and 72 h of exposure (de Oliveira Alves
et al., 2017; Peixoto et al., 2019). In these studies, the highest concen-
tration used was 30 ng/mL, which corresponds to the concentration of
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Fig. 7. Levels of (A) pChk1l and (B) YH2AX measured by western blot in HepG2 cells in response to retene alone (-NAC) or in combination with pretreatment of 2
mmol/L NAC (+NAC). Representative blots are shown at the top. B[a]P (3 pmol/L) was used as a positive control (PC). Cdk2 was used as loading control. Data
represent mean + SE (n > 3). Data with (*) were statistically different from DMSO control (NC; *p < 0.05, **p < 0.01, ***p < 0.001, ****p < 0.0001). Data with (#)
were statistically different from the respective dose of retene alone (#p < 0.05, ####p < 0.0001).
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0.1 pmol/L used in this work. Herein, most effects were more evident at
higher concentrationsi.e., 1.0 and 10 pmol/L, suggesting that A549 cells
are more sensitive to retene exposure than HepG2 cells. Additionally, for
MN formation, concentrations of 0.05 and 0.1 pmol/L of retene
increased MN frequency by 1.7- and 2.2-fold in A549 cells, respectively,
while in HepG2 cells an increase of 1.8-fold was observed only for the
concentration of 1.0 pmol/L.

The early effects observed in the hepatic cells when compared to lung
cells may be due to the rapid retene metabolization by HepG2 cells
(Huang et al., 2017). This may not be the case for A549 lung cells, which
have a comparably lower metabolic capacity than HepG2 cells, exhib-
iting a limited cytochrome P450 (CYP) activity (Garcia-Canton et al.,
2013). The major metabolic activation pathway of retene in HepG2 cells
involves the formation of orthoquinones (Huang et al., 2017). The phase
I and phase II enzymes involved in this pathway have not been fully
identified yet, but it was hypothesized by Huang et al. (2017) that
CYP1Al and epoxide hydrolase are responsible for the formation of
trans-dihydrodiols on the terminal rings of retene in HepG2 cells. Trans-
Dihydrodiols can further be converted to catechols by aldoketo re-
ductases (AKRs) such as AKR1C1, AKR1C2, and AKR1C3, also present in
HepG2 cells. Catechols autoxidize into ortho-quinones triggering redox
cycling and intracellular ROS formation (Shultz et al., 2011), which
likely contributed to the oxidative stress-dependent genotoxicity
observed here.

Evidence of metabolic activation on both terminal rings to form bis-
orthoquinones has also been reported, although to a less extent than
mono-orthoquinones (Huang et al., 2017). These bis-electrophiles have
the potential to cross-link with DNA and protein, representing an
additional potential mechanism for the genotoxicity of retene. Notably,
A549 cells exhibit a lower level of induction of CYPIA1 expression in
response to PAHs compared to HepG2 cells (Genies et al., 2013).
Therefore, a more efficient formation of retene trans-dihydrodiols is
expected in the hepatic cells. However, A549 cells induce higher levels
of AKRs, particularly AKRC1, than HepG2 cells in response to PAHs
(Palackal et al., 2002; Genies et al., 2013), favoring the conversion of
trans-dihydrodiols to ortho-quinones. Thus, CYP metabolism of retene in
HepG2 cells may be faster, but the formation of quinones could be more
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efficient in A549 cells, explaining the higher sensitivity of this cell line to
oxidative stress caused by retene. In addition, A549 cells were reported
to be more sensitive than HepG2 cells to oxidative stress caused by other
types of compounds, such as plant toxins and organophosphate flame
retardants (An et al., 2016; Saxena et al., 2022). Moreover, HepG2 cells
express higher levels of phase II enzymes than A549 cells in response to
B[a]P, including glutathione transferase GSTP1 and UDP-
glucuronosyltransferase UGT1A6 (Genies et al., 2013; Shi et al.,
2016). This suggests that HepG2 phase II metabolism could detoxify the
metabolites of retene more efficiently than A549 cells.

It was not possible to calculate a relative potency factor for retene
using the in vitro model due to the low induction of the DNA damage
signaling proteins at 48 h of exposure. A similar result was observed for
retene’s parent PAH phenanthrene (Dreij et al., 2017). The low potency
of retene agrees with a recent study where the relative potency factor of
was estimated to be 0.004 by a regression based QSAR model (Gbeddy
et al., 2020), which is close to that of phenanthrene and pyrene (0.001)
(Nisbet and LaGoy, 1992). When cells were exposed to retene for shorter
time intervals, levels of phosphorylated DNA damage signaling proteins
pChk1 and yH2AX increased up to 24 h of retene exposure followed by a
decrease, indicating the process of activation and completion of DNA
damage response and repair. The response of YH2AX was faster than
pChk1, starting as early as 4 h, which was consistent with the comet
assay and mitoSOX results. The phosphorylation of H2AX is an early
event in cellular response to DNA double-strand breaks (DSB) (Fernan-
dez-Capetillo et al., 2004). ROS formation induced by bioactivation of
retene to ortho-quinones can cause DSB (Penning, 2017), triggering an
early and acute response. This was also confirmed here by the observed
reduction of YH2AX levels in the presence of the antioxidant NAC.

In contrast to yYH2AX, pChk1 displayed a later response to retene,
starting at 12 h and decreasing at 48 h to a level that was still signifi-
cantly higher than the negative control, which indicated a more
persistent level of activation. Chk1 is a downstream kinase that is pre-
dominantly activated through phosphorylation by the apical kinase ATR
(ataxia telangiectasia and Rad3-related) in response to replication stress
generated at stalled DNA replication forks (Gaillard et al., 2015). In
addition to ROS-induced DNA lesions, PAH ortho-quinones can also
covalently modify DNA resulting in bulky adducts (Penning, 2017) and
B[a]P-7,8-dione induces stable dG and dA adducts in human lung cells
(Huang et al., 2013). Since adducts derived from the major genotoxic
metabolite B[a]P-7,8-dihydrodiol-9,10-epoxide induce replication
stress (Fischer et al., 2018) and B[a]P exposure strongly induces levels of
pChkl (de Oliveira Galvao et al., 2022), it is likely that formation of
stable adducts derived from retene quinone metabolites also may cause
replication stress and induction of pChkl. In addition, the bis-
orthoquinone metabolites of retene could form protein and DNA cross-
links that would represent an impediment for replication forks. How-
ever, to the authors’ knowledge it is not known to what extent and what
type of covalent interactions occur between retene metabolites and DNA
(Huang et al., 2017). A defective response to replication stress can lead
to genome instability which can be observed as chromosome gain or loss
(Gaillard et al., 2015), which is in accordance with the observed increase
in micronuclei formation after retene exposure.

Contrasting mutagenicity results between S. typhimurium and
mammalian models have been previously reported for PAHs and other
organic compounds (Kirkland et al., 2007; Fowler et al., 2018; da Silva
Junior et al., 2021a), which can be associated to differences in the types
of mutations detected and in the metabolism of the models. The rat liver
S9 mix generally used in the Ames test contains higher levels of CYP1A
and 2B enzymes compared to other CYP forms, and phase II enzymes are
mostly inactive in the S9 mix, as their cofactors are not added (Kirkland
etal., 2007). Therefore, we suggest that metabolic activation of retene in
HepG2 cells generates metabolites that cause ROS production and
replication stress, processes that cause DNA damage and genome
instability, indicating a potential hazard to human health.
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5. Conclusion

This work provides new data on in vitro toxicity of retene. Based on
our results on intracellular levels of ROS and the protective effect of
antioxidant towards ROS generation and DNA damage signaling, we
conclude that oxidative stress is an important mechanism of genotox-
icity of retene in HepG2 cells. Another important mechanism can be
replication stress, which together with ROS formation can lead to ge-
netic instability, as observed via micronuclei formation. More studies on
the toxicity of retene are important, since this PAH is consistently found
at high concentrations in biomass burning particulate matter and may
contribute to the harmful effects of this type of air pollution on human
health.
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evidenced the importance of this practice as a source of PAHs and OPAHs to the regional atmosphere.
Conversely, NPAHs appeared to be mainly derived from diesel-powered vehicles. The B[a]P equivalent con-
centration was estimated to be 4 times higher in the dry season than in the wet season, and was greatly increased
during a local fire event. Cytotoxicity and genotoxicity of PM; o organic extracts were assessed using in vitro tests
with human liver HepG2 cells. For both types of tests, significant toxicity was only observed for samples collected
during the dry season. Persistent DNA damage that may have impaired the DNA repair system was also observed.
The results indicated that there was a health risk associated with the air particulate mixture, mainly related to
biomass burning, demonstrating the urgent need for better remediation actions to prevent the occurrence of

burning events.

1. Introduction

Exposure to air pollution is a major risk factor for human health
globally, causing chronic respiratory and cardiovascular diseases, as
well as cancer (Abbafati et al., 2020). According to the World Health
Organization (WHO), ambient air pollution led to estimated 4.2 million
premature deaths worldwide in 2019, mainly due to exposure to par-
ticulate matter with aerodynamic diameter (dy) < 2.5 pm (PMz2s)
(WHO, 2022). In October 2013, the International Agency for Research
on Cancer (IARC) classified outdoor air pollution as carcinogenic to
humans (Group 1) (IARC, 2016). Among the organic compounds present
in the particulate phase, the polycyclic aromatic compounds (PACs) are
of great concern, due to their mutagenic and carcinogenic potentials
(Mallah et al., 2022). They are formed during incomplete combustion of
organic material, with sources including biomass burning, automobile
exhaust, maritime transport, fireworks, industrial power generation,
incinerators, and production of coal tar, coke, and asphalt (Bostrom
et al., 2002; Pongpiachan et al., 2015, 2017).

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are a class of organic
compounds formed by carbon and hydrogen atoms, with chemical
structures consisting of two or more aromatic rings condensed together
(Kim et al., 2013). They are widespread environmental contaminants
present in different compartments, such as air, soils, sediments and
agricultural products (Pongpiachan, 2022; Pongpiachan et al., 2022a).
PAHs derivatives such as nitrated PAHs (NPAHs) and oxygenated PAHs
(OPAHSs) have substitutions of one or more hydrogen atoms by oxygen
and nitrogen atoms, respectively (Idowu et al., 2019). In addition to the
primary sources, NPAHs and OPAHSs can be formed in the atmosphere by
photochemical reactions involving ozone (O3), hydroxyl radicals (-OH),
and nitrogen oxides (NOy) (Idowu et al., 2019).

Various PAHs associated with atmospheric PM have been shown to
play important roles in causing cancer in humans (WHO Europe, 2021).
Benzo[a]pyrene (B[a]P) is the most widely studied PAH and is often
used as a surrogate marker of total exposure to PAHs mixtures (WHO,
2000). Another approach is to summarize the contribution from each
PAH into a single index denoted “B[a]P equivalent” (Mueller et al.,
2019). This approach assumes additivity of cancer potency risk, so it
does not consider intra-mixture interactions and probably un-
derestimates the actual exposure risk to human health (Dreij et al., 2017;
Jarvis et al., 2013).

Controlled toxicity studies with relevant biological endpoints com-
plement chemical analysis for risk assessment of complex environmental
mixtures such as PM (Kelly and Fussell, 2012). In the context of new
approach methodologies (NAMs) for toxicity testing, in vitro models such
as Salmonella/microsome assay (Alves et al., 2016; Brito et al., 2013;
Umbuzeiro et al., 2008), human lung cell lines (de Oliveira Alves et al.,
2017; de Oliveira Galvao et al., 2018; Lepers et al., 2014), and human
liver cells (Jarvis et al., 2014; Senthilkumar et al., 2014; Xin et al., 2014)
have been used to evaluate the genotoxic effects of PM exposure. Since
most PAHs exert their toxic effects after being metabolized to more
reactive intermediates, liver-derived cell lines, such as HepG2 cells, have
been suggested as good in vitro models for investigating the genotoxic
potential of complex mixtures containing PAHs, due to their high
metabolic capability (Knasmiiller et al., 1998).

It is well known that biomass burning, such as indoor firewood
burning and wildfires, accounts for more than 50% of the global total
atmospheric emissions of PAHs (Zhang et al., 2022). In Brazil, wildfires
are estimated to represent 60.1% of the total PAHs emissions, followed
by indoor firewood burning (17.7%) and motor vehicles (15.0%) (Shen
et al., 2013). Wildfires are notorious in the Brazilian Amazon; however,
other regions of the country can also be highly affected by the use of fire
(Urban et al., 2012, 2016).

The present study was performed in Ribeirao Preto, a municipality
within an agro-industrial region of Sao Paulo state, with economic ac-
tivities based mainly on sugarcane cultivation and processing for
ethanol fuel and sugar production. For decades, fire was employed to
remove the outer leaves of the sugarcane to facilitate the process of
manual harvesting. Several epidemiological studies have identified
respiratory and cardiovascular problems in the population affected by
air pollution from sugarcane burning (Arbex et al., 2010, 2014; Cancado
et al., 2006). Since 2006, a public policy to progressively replace manual
by mechanical harvesting has been implemented, with mechanical
harvesting now accounting for around 98% of the total 2022/23 harvest
(CONAB, 2022).

However, despite the drastic reduction in the use of fire during
sugarcane harvesting, high numbers of fire foci are still recorded in Sao
Paulo state, with an increase of around 80% in 2020 and 2021 (6123 and
5469), compared to the average for the 9 previous years (3,190) (INPE,
2023a). The persistent high number of fire foci in the dry season is
attributed to the use of fire for land clearance in agriculture, as well as
accidental and/or criminal wildfires in local forests and plantations.
This situation has been aggravated in the context of climate change, with
longer periods of drought and poor distribution of rainfall.

Another important source of biomass burning emissions in the study
region is the use of dry sugarcane residue (bagasse) as a fuel within the
sugarcane industry. Furthermore, the excess bagasse is later used for
thermoelectric power generation and by other regional industries, such
as orange processing (Urban et al., 2014).

Given the high fire frequency and the regional population density,
the impact of biomass burning on human health needs to be further
investigated. Therefore, the aims of this work were as follows: (i)
Determination of the PACs concentrations in size-fractionated PM; (ii)
Investigation of the importance of biomass burning as a source of PACs,
using the marker compound levoglucosan; (iii) Estimation of the excess
lifetime cancer risk for the exposed population; (iv) Assessment of the in
vitro cytotoxicity and genotoxicity of the organic extract of PM < 1 pm,
using HepG2 cells.

2. Experimental
2.1. Chemicals and solvents
The HPLC-grade solvents acetonitrile, dichloromethane and meth-

anol were obtained from Merck (USA). A complete list of the PACs and
anhydrosugars standards used is available in Table S1.



C. Scaramboni et al.
2.2. Study site and sampling

Particulate matter samples were collected in the city of Ribeirao
Preto, located in Sao Paulo state, Brazil (Fig. 1). The Metropolitan Re-
gion of Ribeirao Preto comprises 34 municipalities, with a population of
1.74 million inhabitants and a fleet of 580,675 vehicles (CETESB, 2020a;
IBGE, 2021), and the main industrial activity is based on sugarcane
production and processing.

Sample collection was performed between January 2020 and July
2021 (n = 19), at two sites. One (semi-urban) was located on the out-
skirts of the city (—21.161274S, —47.858257W), on the university
campus (indicated by the letter “A” in Fig. 1). This site was about 1 km
distant from extensive sugarcane plantations and had minimal circula-
tion of vehicles and people. The second site (urban) was located in the
city center (—21.178233S, —47.811086W), in an area with intense
traffic of people and vehicles (indicated by the letter “B” in Fig. 1). At
both sites, sample collections were preferably performed on weekdays.

The Ribeirao Preto region has a tropical climate characterized by dry
winters (June to August) and rainy summers (December to February),
with modest seasonal variations of temperature and solar radiation.
Average monthly temperatures vary by only 5.3 °C during the year, so
seasonal differences are usually related to rainfall patterns (Climate--
data.org, 2021). In this work, the dry season was considered to be from
Abril to September, while the wet season was from October to March,
based on the monthly rainfall amounts during the sampling period
(Fig. S1).

Samples were collected using a Micro-Orifice Uniform Deposit
Impactor (MOUDI 100S4; MSP Corporation), with aerodynamic cutoffs
for the individual stages of 18, 10, 2.5, and 1.0 pm, and a final stage that
collected particles <1 pm. Therefore, the following PM size fractions
were obtained: PM > 13 (d, > 18 um), PMj0.18 (10 pm < dp < 18 pm),
PM35.10 (2.5 pm < dp <10 pm), PM; g.25 (1.0 pm < dp < 2.5 pm), and
PM; o (dp < 1.0 pm). Fine mode particles (PM; 5) were defined as those
smaller than 2.5 pm, which corresponded to the sum of the two smallest
particle fractions collected (PMj o.25 + PM; o). Coarse mode particles
were defined as 2.5 pm < d, < 10 pm (PMy5.10). PM - 18 and PMyg.18
will be treated as such when pertinent.

Samples were collected on quartz fiber filters (47 mm diameter,
Whatman), at a flow rate of 30 L min~?, during 3-5 days (depending on
the expected PM mass). The filters were previously baked at 600 °C for 6
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h. After PM collection, they were wrapped in aluminum foil, placed in a
plastic bag, and stored at —22 °C until analysis.

The entire areas of the filters corresponding to the cut-offs of 18, 10,
2.5, and 1.0 pm were extracted, due to the uneven distributions of the
particles on the filter surfaces. The final filter containing particles <1.0
pm presented a homogeneous distribution, so it was divided into two
parts, with one used for chemical analysis and the other for in vitro
toxicity experiments.

2.3. Determination of PACs

PACs were extracted following the methodology described by Scar-
amboni et al. (2021). Briefly, the filters were extracted three times with
4.0 mL of acetonitrile (Supelco), for 34 min, in an ultrasonic bath. The
combined extract was evaporated down to approximately 0.5 mL under
reduced pressure, filtered (0.2 pm pore size membrane), and dried under
a gentle flow of nitrogen. After resuspension in 100 pL of acetonitrile, a
volume of 2 pL was injected into a gas chromatograph coupled to a mass
spectrometer (GCMS-QP2010, Shimadzu), with automatic injection
using an AOC-20i autosampler (Shimadzu). The column used was an
SLB®-5ms Capillary GC Column (Sigma-Aldrich). Analysis was per-
formed in selected ion monitoring (SIM) mode.

Fifteen PAHs were determined: fluorene (Flu), phenanthrene (Phe),
anthracene (Ant), fluoranthene (Flt), pyrene (Pyr), retene (Ret), benz[a]
anthracene (B[a]A), chrysene (Chry), benzo[blfluoranthene (B[b]F),
benzo[k]fluoranthene (B[k]F), benzo[e]lpyrene (B[e]P), benzo[a]pyrene
(B[a]P), indeno[1,2,3-cd]pyrene (Ind), dibenz[a,h]anthracene (DBA),
and benzo[ghi]perylene (B[ghi]P). Four OPAHs were determined: 9,10-
phenanthrenequinone (9,10-PQ), 9,10-anthraquinone (9,10-AQ),
benzo[alfluorenone (BFLO), and 6H-benzo[cd]pyren-6-one (6H-BPO).
Six NPAHs were determined: 5-nitroacenaphthene (5-NAce), 2-nitro-
fluorene (2-NFlu), 9-nitroanthracene (9-NAnt), 3-nitrofluoranthene (3-
NFlt), 1-nitropyrene (1-NPyr), and 6-nitrobenzo[a]pyrene (6-NB[a]P).
These OPAHs and NPAHs were selected due to their toxicity and
abundance in the atmosphere. For instance, 9,10-AQ is one of the most
abundant OPAHs in the atmospheric PM while 6H-BPO has been shown
to be mutagenic and a strong tumor promotor in human cell lines (Clerge
et al., 2019). The compound 9-NAnt is one of the most abundant NPAHs
in atmospheric PM (Bandowe and Meusel, 2017). In the case of 1-NPyr,
2-NFlu and 5-NAnt, they are classified as probably or/possibly

Ribeirdo.Preto

1km

Fig. 1. Map showing the location of the city of Ribeirao Preto in Sao Paulo state, Brazil. The sampling sites are indicated by A (semi-urban) and B (urban).
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carcinogenic to humans (IARC, 2012), while 3-NFIt has mutagenic ac-
tivity on Salmonella typhymurium (Idowu et al., 2019).

2.4. Determination of anhydrosugars

Part of the same extract used for PACs analysis was used for the
determination of levoglucosan (LEV), mannosan (MAN), and galactosan
(GAL), also by GC-MS. After injection for PAHs determination, the
remaining extract was dried under a gentle flow of nitrogen and deriv-
atized for 3 h, at 70 °C, with 40 pL of N,O-bis-(trimethylsilyl)-
trifluoroacetamide (BSTFA) containing 1% trimethylchlorosilane
(TMCS; Sigma-Aldrich) and 10 pL of pyridine (Merck). Hexane (950 pL)
was added to the derivatized extract, the mixture was homogenized, and
1 pL was injected into the GC-MS system. The chromatographic pa-
rameters for the anhydrosugars determination were as described by
Carvalho et al. (2023).

2.5. Quality assurance/quality control (QA/QC)

The complete analytical, quality assurance and quality control pro-
cedures for the determination of PAHs, NPAHs, and OPAHSs are pre-
sented in detail elsewhere (Scaramboni et al., 2021). The instrumental
limit of detection (LOD) was established based on a signal-to-noise ratio
of 3, while the limit of quantification (LOQ) was set as the lowest con-
centration of the analytical curves (ICH, 2005). The LOD for PM analysis
was then conservatively estimated by dividing the instrumental LOD by
the lowest sampled volume (128 m®). LOD and LOQ for all PACs and
anhydrosugars are listed in Table S2 in both units, ng mL™* and ng m°.
Among 1596 data points, only 10% of the values were below LOD.

All analytical curves were built by spiking target and internal stan-
dards in blank filters that were extracted prior analysis. The deuterated
internal standards used were: phenanthrene-d; o, chrysene-d; 5, perylene-
di2, 9,10-anthraquinone-dg, 9-nitroanthracene-dy, and levogluco-
san-!3C. Linear working ranges and correlation coefficients are provided
for all PACs and anhydrosugars in Table S2. Precision was better than
19% (n = 9), and the accuracy was assessed using two different ap-
proaches (IUPAC, 2002). In the first case, known amounts of PAH
certified standards were spiked onto a sampled filter to preserve the
matrix. Recoveries ranges were: 76-128% (PAHs), 80-117% (OPAHs),
and 48-113% (NPAHs) (Scaramboni et al., 2021). Another accuracy test
was performed using 2 p.m.; o samples collected in parallel using two
identical samplers. Two different extraction procedures were used: one
using the solvent employed here (acetonitrile), and another one that is
employed in the reference method (dichloromethane and methanol;
Urban et al., 2016). The good agreement between both extraction
methods is shown by the ratios between signal responses with a mean of
0.90 + 0.18 (n = 28; Scaramboni et al., 2021). To validate the method
for the anhydrosugars, both types of extraction were also performed
using 16 p.m.; o samples. The good agreement between the methods is
indicated by the angular and correlation coefficients close to the unit
(Fig. S2).

Blank tests were performed extracting and analyzing blank quartz
fiber filters, which resulted into < LOD signals for all studied PACs and
anhydrosugars.

2.6. Cancer risk assessment

The carcinogenic activity of the environmental mixtures of PAHs was
expressed in terms of the benzo[a]pyrene equivalent concentration (B
[a]Peg), calculated according to Equation (1) (USEPA, 2010).

n=i

Bla]P.,= > (C; x RPF))

i

Equation 1

where, C; is the concentration and RPF; is the relative potency factor of
the individual ‘i’ PAHs classified as carcinogenic by IARC (Table S3).
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The lifetime excess cancer risk (LECR) was estimated using only B[a]
P as an index compound of the PAHs mixture, by multiplying the con-
centration of B[a]P by the unit risk value of 8.7 x 107> per ng m >,
which was suggested by the World Health Organization based on
epidemiological studies with coke-oven workers. It means that approx-
imately 9 out of 100,000 people may develop lung cancer when
chronically exposed to 1 ng m~2 of B [a]P over an adult lifetime of 70
years (WHO, 2000).

2.7. Cell culture and extract preparation

Human-derived hepatocellular carcinoma cells (HepG2) were ob-
tained from the American Type Culture Collection (HB-8065, ATCC,
Rockville, MD, USA). The cells were grown in minimal essential medium
(MEM, Gibco) supplemented with 10% fetal bovine serum, 1 mmol/L
sodium pyruvate, 0.1 mmol/L nonessential amino acids, 100 units/mL
penicillin, and 0.1 mg/mL streptomycin (Sigma), at 37 °C, in 5% COa.

Three representative samples were studied, consisting of two from
the dry season and one from the wet season. Half of the final filter
containing PM < 1 pm was extracted using the same method employed
for the chemical analysis, dried under a gentle flow of nitrogen, and
redissolved in sterile dimethyl sulfoxide (DMSO, >99.7%, Merck). The
final concentration of the organic extracts corresponded to 1 m® of
sampled air in 1 mL of medium containing the cells. A field blank
membrane was submitted to the same extraction procedure, redissolved
in DMSO, and used as a blank control in the in vitro studies. DMSO was
used as the negative control (NC) in all the assays, as well as to dissolve
the positive controls. The final DMSO concentration in the medium did
not exceed 1.0% (v/v).

2.8. MTT assay

Cell viability was evaluated indirectly by measuring the reduction of
MTT (3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium bromide) to
the formazan salt by metabolically active cells (Mosmann, 1983). HepG2
cells (5 x 104/well) were plated in 96-well plates (Corning Inc., USA)
and incubated for 24 h before exposure. The cells were exposed to PM
extract for 24, 48, and 72 h. DMSO and carbonyl
cyanide-3-chlorophenylhydrazone (CCCP, 10 pmol/L) were used as
negative and positive controls, respectively. Following exposure, the
cells were incubated for 3 h with MTT solution (0.5 mg/mL) in Dul-
becco’s Modified Eagle Medium (DMEM) without phenol red. The for-
mazan salt produced was dissolved in DMSO and the plates were
analyzed spectrophotometrically at 570 nm (SpectraMax i3x, Molecular
Devices).

2.9. Comet assay

DNA strand breaks were detected using the alkaline comet assay,
according to the protocol described by Tice et al. (2000). HepG2 cells (1
x 10%/well) were plated in 12-well plates (Corning Inc., USA) and
incubated for 24 h before exposure. The cells were exposed to PM ex-
tracts for 4 and 24 h. DMSO and methyl methanesulfonate (MMS, 0.13
pmol/L) were used as negative and positive controls, respectively. Nu-
cleoids were visualized using an Olympus Bx50 fluorescence micro-
scope. Tail intensity (DNA percentage in the comet tail) was measured
using Comet Assay IV software (Perspective, UK).

2.10. Supporting and meteorological data

Air mass back-trajectories were generated using the Hybrid Single
Particle Lagrangian Integrated Trajectory (HYSPLIT) model developed
by the Air Resources Laboratory of the National Oceanic and Atmo-
spheric Administration (NOAA) (Stein et al., 2015). The numbers of fire
spots in Sao Paulo state were obtained from the National Institute for
Space Research website (INPE, 2023b).
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Meteorological data for air temperature, relative humidity, precipi-
tation, wind speed, and solar radiation were obtained from the Sao
Paulo State Integrated Center of Agrometeorological Information web-
site (CIIAGRO, 2023).

2.11. Statistical analysis

The normality of the chemical analysis data was evaluated using the
Shapiro-Wilk test. Due to the non-normal distribution of the data, me-
dian values =+ interquartile ranges (IQR) were obtained, with nonpara-
metric tools being employed to compare medians (Mann-Whitney test)
and to find correlations between variables (Spearman’s rank correlation
coefficient, p), using the software Statistica 14.0 (TIBCO)

Principal component analysis (PCA) was used to reduce the large
number of variables to a smaller number of factors, in order to better
understand the emission sources. Before the statistical analysis, values
below the limit of detection (LOD) were substituted by LOD/2 and all
the values were autoscaled. Components with eigenvalues higher than 1
were extracted from the covariance matrix.

The toxicological data were obtained as mean values + standard
errors (SE) for at least three independent experiments. Differences be-
tween the dose groups and the negative control were tested for signifi-
cance using one-way or two-way analysis of variance (ANOVA),
followed by Dunnett’s multiple comparison test. Differences between
the positive and negative controls were tested for significance (p < 0.05)
using the unpaired t-test. GraphPad Prism 8 (GraphPad Inc.) software
was used for these tests.

3. Results and discussion

3.1. PAG: size distribution according to molecular weight and vapor
pressure

Although they are mostly associated with fine particles, PAHs and
derivatives can migrate from fine to coarse particles by volatilization
and sorption (Zhang et al., 2020). Due to their semi-volatility, the pro-
portions of PAHs, OPAHs, and NPAHs in the coarse and fine modes are
influenced by ambient temperature, proximity to the emission source,
and physicochemical properties such as molecular weight (MW) and
vapor pressure (Vp) (Keyte et al., 2013). Here, it was observed that low
MW compounds (LMW, 3-4 aromatic rings) had a higher proportion in
the coarse mode (9-27%), compared to PACs with 5 or more aromatic
rings (4-12%), which were more abundant in the fine mode. The mass
fractions of PAHs, OPAHs, and NPAHs in the coarse mode were posi-
tively correlated with Vp (p = 0.736, p < 0.05, n = 25) and negatively
correlated with MW (p = —0.798, p < 0.05) (Fig. 2). High MW (HMW)
PAHs generally have lower Vp, so the time required to partition from
fine to large particles is longer than for LMW PAHs. Partitioning is also
influenced by the ambient temperature, but no correlation was found
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between the coarse mode mass fraction and ambient temperature, for
any compound, which was probably due to only small variations in
temperature during the year in the study region.

It is well known that the environmental fate and health effects of
particulate PAHs are strongly dependent on PM size (Zhang et al., 2020).
HMW PAHSs, which are more carcinogenic than LMW PAHs, tend to be
bound to finer particles and consequently can penetrate deeper into the
human respiratory system, increasing the risk to human health. In
addition, fine particles have extended atmospheric residence times and
can be transported over long distances.

3.2. Distribution of PACs

The larger PM size fractions (PMjo.1g and PM - 1g) represented on
average only 4% of the total aromatic compounds determined in all the
fractions, so they were not the subject of further investigation in this
work. The complete dataset with the individual PAC concentrations
determined at each fraction is presented as a supplement spreadsheet in
the Excel format.

In PM < 10 pm (PM; o + PMj 0.2.5 + PM25.10), the total concentra-
tions of the 15 PAHs (£PAH) ranged from 0.29 to 7.2 ng m~3, with a
median of 2.3 + 1.8 ng m~> (n = 19; Fig. 3A). The ZPAH contributions
were greater in PMj ¢ (63 £ 21%) and PMj .25 (23 & 9%) than in PMy 5.
10 (13 + 10%). This was expected, given the influence of fine PM
emissions from biomass burning and fossil fuel combustion in the study
region (Urban et al., 2012).

The total concentrations of the 4 OPAHs (XOPAH) were around an
order of magnitude lower than SPAH, ranging from 0.02 to 0.81 ng m 3,
with a median of 0.23 + 0.21 ng m3m= 19; Fig. 3B). As observed for
the PAHs, the SOPAH fractions were higher in PM; o (63 &+ 10%) and
PM; g.25 (21 + 7%) than in PMy5.10 (17 & 7%). Besides being emitted
directly from combustion processes, OPAHs can be formed from the
parent PAHs by photooxidation in the atmosphere (Walgraeve et al.,
2010). These secondary OPAHs undergo mass transfer from the gas
phase to particles with similar size distribution as combustion particles,
so OPAHs are also expected to be mainly associated with fine PM (Allen
et al., 1997).

The total concentrations of the 6 NPAHs (XNPAH) ranged from 0.27
to 1.31 ng m~>, with a median of 0.46 + 0.41 ng m~> and higher frac-
tions in PM; o (51 & 19%) and PM; .5 (29 & 15%) than in PMy 5.1 (17
+ 12%) (Fig. 3C). A higher proportion of NPAHs is expected to be
associated with fine particles, since these compounds are generated by
incomplete combustion and pyrolysis of fossil fuels and biomass, as well
as by heterogeneous oxidation of particle-bound PAHs (Bandowe and
Meusel, 2017).

The concentrations of XPAH found for all the fractions were similar
to those observed in PMj collected in the city of Sao Carlos from 2015 to
2018 (annual means between 0.98 and 2.03 ng m~3; Carvalho et al.,
2023), as well as in PM3 5 collected in Araraquara in 2014 (average of
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Fig. 2. Median PAHs, OPAHs, and NPAHs mass fractions in the coarse mode (PM; s.10), according to (A) vapor pressure and (B) molecular weight.
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Fig. 3. Size and seasonal distributions of the total concentrations of PAHs,
OPAHSs, and NPAHSs in PM collected at the semi-urban (n = 14) and urban (n =
5) sites in Ribeirao Preto.

2.1 ngm~3; Goncalves et al., 2017). Both cities are located ~80 km from
Ribeirao Preto and are also strongly impacted by biomass burning and
industrial use of sugarcane bagasse as fuel. These relatively recently
reported ZPAH values are about 2-8 times lower than those observed for
the same region in previous years (2008-2010), when manual harvest-
ing using fire represented an important proportion of the sugarcane
production (Silva et al., 2010; Souza et al., 2014). Concentrations of
YPAH found in this work were also similar to those reported in PMjq
collected in the arc of deforestation in the Brazilian Amazon, where
biomass burning is notorious (means: 2.0-3.4 ng m~>; de Oliveira Alves
et al., 2015). The emissions of PAHs during biomass burning are greatly
influenced by the type of biomass, as well as the type of fire, whether
smoldering or flaming (Alves et al., 2011). High inputs of PAHs due to
vehicular emissions were observed in 2014 in the city of Sao Paulo (ca.
12 million inhabitants), with a mean concentration of 18.4 ng m 3 in
PM, 5 (Pereira et al., 2017).

The temporal profiles of YPAH and SOPAH were similar (Fig. 3A and
B), with concentrations being lower in the wet season and higher in the
dry season. A strong positive significant correlation was observed be-
tween these two compound classes in PM < 2.5 pm (p = 0.932, p <
0.01), indicating that they had similar sources and/or that OPAHs were
formed from oxidation of the parent PAHs in the atmosphere. In
contrast, XNPAH showed no clear trend and did not correlate with either
YPAH or XOPAH, indicating that different sources contributed to the
NPAHs.

The median concentrations of ZPAH and ZOPAH in PM < 2.5 pm
from the urban site (2.1 and 0.20 ng m™3, respectively) were not
significantly different from those for the semi-urban site (1.8 and 0.17
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ng m 3, respectively), despite the intense vehicle traffic (including
buses) in the vicinity of the urban site, evidencing the importance of
biomass burning sources. In contrast, the median concentration of
SNPAH for the urban site (0.62 ng m~>) was approximately double the
value for the semi-urban site (0.38 ng m_3), although this difference was
not statistically significant (Mann-Whitney test, p = 0.058). This sug-
gested that vehicular sources, especially diesel vehicle exhaust, could
have made the greatest contribution to the NPAHs present in the
samples.

3.3. Seasonadlity

Compared to the effect of sampling location, seasonality had a
greater influence on the concentrations of the PAHs and derivatives.
Concentrations of 19 out of 20 PAHs and OPAHs were significantly
higher in the dry season than in the wet season (Fig. 4). The percentage
of data points below LOD in the wet and dry seasons were 9% and 3%
respectively, corresponding to a small proportion of the total, and
therefore should not diminish the reliability of the results (Table S4).

Among the NPAHs, only 3-NFIt and 1-NPyr presented significantly
higher concentrations in the dry season. The concentrations of 2-NFlu
and 9-NAnt were higher than their parent PAHs in PMy 5 collected in
both wet and dry seasons. A possible reason for that is the fact that these
NPAHs have higher molecular weight and lower vapor pressure (2-NFlu:
5.9 x 107 Pa; 9-NAnt: 1.6 x 10™* Pa at 25 °C) than their parent PAHs
(Flu: 8.0 x 1072 Pa; Ant: 1.1 x 1073 Pa at 25 °C). Therefore, they are
more likely to be present in the particulate phase compared to their
relatively volatile parent PAHs (Souza et al., 2014). Moreover, specific
polar interactions of the NPAHs with carbonaceous materials in PM
(which is different from those of non-polar compounds) may contribute
to the higher fraction of NPAHs in the particulate phase (Bandowe and
Meusel, 2017). It is known that the concentrations of light PAHs, such as
Flu and Ant, are higher in the gas phase than in the particulate phase
(Kim et al., 2013) and that is the reason why we see lower concentration
of these compounds in PM compared with their nitrated congeners.

The concentrations of levoglucosan, a specific tracer for cellulose
pyrolysis (Simoneit et al., 1999; Urban et al., 2012), as well as its iso-
mers mannosan and galactosan, were also higher in the dry season than
in the wet season (Fig. 4), providing further evidence of the important
influence of biomass burning in the study region. Other chemical
markers such as water-soluble ionic species and the diagnostic ratio
between organic carbon and elemental carbon (OC/EC) are also widely
used as biomass burning tracers (Pongpiachan et al., 2022b). The con-
centration of species such as potassium and water-soluble dissolved
carbon in rainwater and PM collected in the same study region showed a
large increase during the dry season, when the majority of the biomass
fires occurs (Goncalves et al., 2017; Godoy-Silva et al., 2017; Coelho
et al., 2011). Moreover, Gongalves et al. (2017) observed a good cor-
relation between potassium and levoglucosan in PMj 5. In this work, we
selected levoglucosan and its isomers as tracers of biomass burning due
to their high specificity and their atmospheric stability (Janta et al.,
2020; Urban et al., 2012). Additionally, the fact that we were able to use
the same organic extract to determine PAHs and levoglucosan simplified
the analysis.

Meteorological variables are known to affect the concentrations and
compositions of particles in the atmosphere (Tai et al., 2010). As ex-
pected, during sampling, the local relative humidity was lower in the dry
season, while the numbers of fire foci in Sao Paulo state were higher than
in the wet season. Temperature and wind speed did not significantly
differ between seasons (Table S5).

The concentrations of most of the PAHs, particularly those for which
the medians were significantly different between the dry and wet sea-
sons, were negatively correlated with relative humidity, while positive
correlations were obtained with levoglucosan, the number of previous
days without rain, and the number of fire foci (Table S6). No correlations
were found with solar radiation and temperature. These results
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Fig. 4. Box plots of the concentrations of PAHs, OPAHs, NPAHs, and anhydrosugars in PM, s collected at both semi-urban and urban sites in Ribeirao Preto, during
the wet season (n = 7) and dry season (n = 12). The middle line in the box represents the median; the lower box is the first quartile; the upper box is the third quartile;
the error bars indicate minimum and maximum values; (ll) mean; () outliers. An asterisk (*) next to the compound name indicates a significant difference between
the medians for each season (Mann-Whitney test; p < 0.05). Note that the values shown for levoglucosan (LEV) have been reduced by a factor of ten.

suggested that the observed seasonality was mainly influenced by rain,
relative humidity, and biomass burning in the region. Since the burning
occurred more frequently during the dry season, it led to higher emis-
sions to the atmosphere, aggravated by the low removal of particle-
bound PAHs by wet deposition, as observed in other tropical Brazilian
cities (Carvalho et al., 2023; de Oliveira Alves et al., 2015; de Oliveira
Galvao et al., 2018). Only in the southern region of Brazil, where the
climate is temperate, could higher concentrations of PAHs during winter
be explained by lower temperatures and lower boundary layer heights
that prevented the dispersion of pollutants (Agudelo-Castaneda and
Teixeira, 2014).

3.4. Identification of emission sources

The contributions of different sources to PM emission can be iden-
tified and quantified by several methods, such as positive matrix
factorization (PMF), principal component analysis (PCA), and chemical
mass balance (CMB) (Galvao et al., 2021). CMB requires detailed
knowledge of the sources and emission profiles at the receptor areas,
which are currently not available at the studied sites. PMF and PCA
require only ambient observations (including measurement un-
certainties for PMF), therefore they would be more suitable for our
study. Several attempts were made to run PMF, however it had not
resolved the data satisfactorily, resulting in unadjusted models. This was
probably due to the limited number of samples (n = 19) relative to the
number of compounds determined (n = 28). Additionally, the effec-
tiveness of PMF can be weakened when source emissions have a tem-
poral correlation or when meteorology has a relevant impact on PM
variability (Gianini et al., 2013). In our study region, the seasonality has
a strong effect on the PM composition, and therefore, PMF model may
not disclose the real emission sources. Therefore, PCA was selected to
simplify the complexity of the high-dimensional data, while at the same
time retaining trends and patterns that could assist in elucidating
possible emission sources of the PAHs at the sampling sites. Although
PCA has limitations to resolve strongly non-linear relationships between
the variables and to capture the full complexity of source contributions,
it is a useful technique widely applied to identify major sources (Lara
et al., 2022), which in our case, is sufficient to accomplish the aims here
proposed.

The extraction of three components was able to explain 84.8% of the
variability in the data, with the first and second components (PC1 and
PC2) accounting for 65.3% and 10.8% of the variability, respectively
(Table S7). The scores plot, which represents the similarity relations
between samples, clearly indicated separation between the two groups

of samples corresponding to the wet and dry seasons, which was mainly
driven by PC1 (Fig. S5A). The loadings plot for PC1 and PC2 (correlation
between the principal components and the original variables), shown in
Fig. 5B, indicates the analytes that most contributed to the groupings
observed in the scores plot.

PC1 showed high loadings for the anhydrosugars levoglucosan,
mannosan, and galactosan, which are specific markers of biomass
burning (Fig. 5B and Table S7). Most of the PAHs and OPAHSs also pre-
sented high loadings in PC1, suggesting that these compounds shared a
source with the biomass burning markers. A second cluster of variables
was separated from the main group in PC1 (Fig. 5B). Considering the
compounds in this cluster, 2-NFlu, 9-NAnt, and 6-NB[a]P have been
reported in particles from diesel exhaust emissions (IARC, 2012; Pap-
uta-Peck et al., 1983). Interestingly, 2-NFlu was the most abundant PAC
found in PM; o and PMy 5 from diesel engines fueled with diesel blended
with biofuels (biodiesel and ethanol), which are extensively used in
Brazil (Paim et al., 2023). Phe is a light PAH that can be emitted from
biomass burning and/or diesel-powered vehicles (Ravindra et al., 2008;
Simoneit, 2002). There was a significant positive correlation between 9,
10-PQ and Phe (p = 0.755, p < 0.01; Table S6), which could be
explained by the fact that 9,10-PQ can be either emitted directly or be
formed by Phe oxidation (Wang et al., 2007). These observations were
indicative of a substantial contribution of diesel exhaust emissions in
PC2.

The compound 5-NAce presented near-zero loadings in PC1 and PC2.
Few studies have reported ambient concentrations of 5-NAce, which in
chamber studies was observed as a product of OH radical-initiated gas-
phase reactions (Arey et al., 1989; Bamford and Baker, 2003). PC3
explained 8.7% of the total variance and had low loadings, so no specific
source could be associated with this component.

Evaluation of seasonal trends revealed that the most abundant PAHs
in PM; 5 in the wet season were Phe (18%), B[ghi]P (15%), B[b]F (12%),
B[e]P (7.4%), and Ind (6.9%), while in the dry season the most abundant
were B[ghi]lP (19%), B[b]F (14%), Ind (12%), Pyr (7.9%), and Flt
(6.9%). Among these, B[b]F and Ind are classified by IARC as possibly
carcinogenic to humans (Group 2B), with sufficient evidence of carci-
nogenicity in experimental animals (IARC, 2010).

The most abundant OPAHSs in both seasons were 6H-BFO and 9,10-
AQ, accounting for 43 and 28%, respectively, of SOPAH in the wet
season, and for 61 and 27%, respectively, in the dry season. 6H-BFO has
been shown to be mutagenic and a strong tumor promotor in human cell
lines (Clerge et al., 2019). Among the NPAHs, 5-NAce (31%), 2-NFlu
(21%), and 9-NAnt (15%) were the most abundant in the wet season,
while 1-NPyr (22%), 5-NAce (21%), and 3-NFlt (20%) were the most
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Fig. 5. (A) Scores plot and (B) loadings plot for PC1 vs. PC2, obtained from principal component analysis of the 19 samples of PMy s.

abundant in the dry season. 1-NPyr is classified as probably carcinogenic
to humans (Group 2A), while 2-NFlu and 5-NAce are possibly carcino-
genic to humans (Group 2B) (IARC, 2012, OEHHA, 2011). Therefore, it
was evident that the PM characterized here contained organic com-
pounds that are potentially harmful to human health, indicating the
need to investigate health risks.

3.5. Cancer risk assessment

The carcinogenic activity of the PAHs mixture was expressed as B[a]
P equivalent (B[a]Peq) concentrations, using a relative potency factor
(RPF) for each carcinogenic PAH determined (Table S3). In this work,
the B[a]Peq concentrations in PMj 5 ranged from 0.13 to 3.0 ng m3@m=
19), with the median for the dry season (0.82 ng m~>) being approxi-
mately four times higher than the median for the wet season (0.22 ng
m~), indicating a higher carcinogenic activity of PM mainly associated
with biomass burning. The B[a]Pq concentration was also determined
for an extreme event that occurred on September 18th, 2020, when 10
fire foci were recorded within the perimeter of the municipality of
Ribeirao Preto, resulting in the burning of over 10 ha of vegetation and
sugarcane crops. During the following morning, an intense layer of haze
covered the city and sampling of total PM was performed during 6 h
(07:35-13:50). The levoglucosan concentration obtained was 1225 ng
m~3, which was 15 times higher than the median concentration deter-
mined for the dry season. The B[a]P.q concentration for this sample was
18.8 ng m’3, which was ~23 times higher than the median B[a]Peq
determined in PM; 5 collected in the dry season, evidencing that health
risks can be greatly enhanced due to extreme events. Besides the large
number of local fires, a general increase in the levels of PM was observed
across the whole of Sao Paulo state between September 18th and 19th,
associated with wildfires in the mid-west region of the country (Fig. S3)
(CETESB, 2020Db). Light winds at low levels of the atmosphere, together
with lowering of the mixed boundary layer, resulted in an average PM; 5
concentration (24 h) of 113 pg m~2 in Ribeirao Preto, which was 7.5
times higher than the guideline value established by the World Health
Organization (CETESB, 2020b, WHO, 2021). Ribeirao Preto had the
poorest air quality among all the cities monitored in Sao Paulo state on
September 19, 2020, showing that biomass burning could still be
considered a relevant risk factor for the health of the population living in
the area.

Although several studies have employed B[a]P.q concentrations to
calculate lifetime excess cancer risk (LECR), using the WHO unit risk
value, this approach has been questioned, since the WHO unit risk was
estimated from the concentration of B [a]P alone as a surrogate for the
entire mixture of PAHs (Aquilina and Harrison, 2023). Therefore, in this
work, the LECR was calculated by multiplying only the B[a]P concen-
trations determined for the PMjy 5 samples by the WHO unit risk value
(8.7 x 107° lung cancer cases per ng m~2 of B[a]P). The LECR ranged
from 9.4 x 1077 to 3.7 x 107>, which corresponds to an excess of

approximately 0.1-3.7 lung cancer cases per 100,000 people. These
estimated cancer risk values were similar to those calculated here based
on the B[a]P concentrations reported in the Amazon region (0.2-5.0
lung cancer cases per 100,000 people; de Oliveira Alves et al., 2015), but
were 1-2 orders of magnitude lower than those calculated from data
reported for the megacity of Sao Paulo, where there are high vehicular
and industrial inputs (6-200 lung cancer cases per 100,000 people;
Caumo et al., 2022).

Some limitations related to the cancer risk estimation performed
here should be mentioned. PACs with high toxic potential, such as
NPAHs and PAHs with MW > 300, including isomers of dibenzopyrenes,
were not included in the calculation of B[a]P.q concentrations according
to USEPA, therefore the LECR values calculated here are probably
underestimated. It has also been suggested that assessing the risk of
cancer due to exposure to environmental PAHs using a single marker or
a component-based factors approach may not accurately represent the
actual health risk of exposure to complex mixtures of PAHs, which
should preferably be studied as whole mixtures (Aquilina and Harrison,
2023; Dreij et al., 2017).

3.6. In vitro toxicity of PM extracts

The cytotoxic and genotoxic effects of the PM were evaluated by
exposing HepG2 cells to three different organic extracts of PM; o sam-
ples. These extracts were adjusted to have the same final concentration,
which was equivalent to 1 m® of sampled air in 1 mL of the medium
containing the cells (Table 1).

The MTT assay was used to determine HepG2 cell viability following
exposure to the extracts. No significant changes were observed in cell
viability after 24 and 48 h of exposure to any of the samples tested
(Fig. 6A). However, at 72 h, cell viability decreased significantly (p <
0.05) to 64% after exposure to the extract of the sample collected on
September 17, 2020, indicating that this extract was potentially
cytotoxic to HepG2 cells. Interestingly, this sample presented lower
ZPAH and B[a]Peq concentrations than the sample collected on August
4th, 2020, which resulted in a cell viability decrease that was not sta-
tistically significant. This could be explained by the fact that effects

Table 1
Concentrations of PACs and levoglucosan obtained for the samples used in the in
vitro study.

Sample XPAH YOPAH XNPAH BlalPeq Levoglucosan
(PM <1 (ng (ng m’3) (ng m’3) (ng (ng m’g)
pm) m3) m~3)

Dry season

04-Aug-20 5.10 0.45 0.48 3.00 138
17-Sept-20  3.17 0.56 0.44 1.59 139

Wet season

22-Oct-20 0.38 0.05 0.19 0.25 18.3
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Fig. 6. (A) Percentage of MTT reduction by HepG2 cells after exposure to PM < ; extracts at 1 m? air equivalent per mL for 24, 48, and 72 h. CCCP (10 pmol/L) was
used as a positive control (PC). (B) Tail intensity of HepG2 nucleoids after exposure to PM _ ; extracts at 1 m® air equivalent per mL for 4 and 24 h, assessed by comet
assay. MMS (0.13 pmol/L) was used as a positive control (PC). Data are shown as mean =+ SE (n = 3), with ***p < 0.001, **p < 0.01, and *p < 0.05, when compared

to the DMSO control (NC).

caused by PAHs are not simply based on additive mixture effects, but
may result from unknown intra-mixture interactions (Jarvis et al.,
2013).

The induction of DNA strand breaks in HepG2 cells was evaluated
using the comet assay. The two extracts corresponding to the samples
collected during the dry season caused DNA damage 4 h post-exposure,
with a significant increase of ~3-fold, compared to the negative control
(p < 0.01-0.001; Fig. 6B). Conversely, the wet season extract did not
cause a significant increase in DNA damage, compared to the negative
control. Corroborating the MTT assay results, the sample collected on
September 17", 2020 had a slightly stronger effect than the one
collected on August 4th’ 2020, despite the lower XPAH and Bla]Peq
concentrations.

The dry season PM extracts showed higher inputs from biomass
burning, as evidenced by the higher levoglucosan concentrations, when
compared to the wet season extract. Therefore, the increased genotox-
icity could be associated with the impact of biomass burning as a source
of hazardous chemicals in the PM from Ribeirao Preto, as observed
previously for the effects of extracts of PM from the Amazon region on
human lung cells (De Oliveira Alves et al., 2014; de Oliveira Galvao
et al., 2018).

Interestingly, after exposure for 24 h, which was sufficient time for
recruitment of cellular repair mechanisms, the DNA damage detected by
the comet assay for the dry season extracts remained significantly higher
than for the negative control, reaching a ~2.5-fold increase (p < 0.05-
0.01; Fig. 6B). This indicated that these PM extracts induced persistent
DNA damage and may have impaired the DNA repair system. Previous
studies of PM genotoxicity showed that PM exposure could induce DNA
strand breaks and deregulate the expression of DNA repair proteins from

different human cell lines (Quezada-Maldonado et al., 2021, and refer-
ences therein). Defects in the DNA repair pathways can cause genomic
instability, predisposing mutagenesis, especially if DNA damage is
persistent and accumulates (Hanahan and Weinberg, 2011). Neverthe-
less, there is still limited information available concerning the balance
between DNA damage and repair capacity, as well as the repair path-
ways that might be most affected by exposure to PM (Quezada-Maldo-
nado et al, 2021). Therefore, further investigation is needed of
genotoxic damage and alterations in DNA repair pathways caused by
PM.

4. Conclusions

The findings of this study showed that biomass burning is an
important source of hazardous compounds found in the atmosphere of
Ribeirao Preto, a municipality within a metropolitan region with 1.74
million inhabitants, located in the sugarcane belt of Sao Paulo state
(Brazil). Despite the public policy of reducing the pre-harvest burning of
sugarcane leaves in Sao Paulo state, agricultural and wildfires remain
widespread, especially during the dry season, when the weather con-
ditions create a favorable environment for their occurrence.

Biomass burning accounted for 65% of the PAC sources, followed by
diesel combustion (11%). This source masked any relevant differences
between urban and semi-urban sites for PAHs and OPAHs in PM,
although diesel-fueled vehicles appeared to contribute most to NPAHs.

The concentrations of PAHs and LECR found in this work were
comparable to those in PM collected in the arc of deforestation in the
Brazilian Amazon, regardless of the disparity between the areas burned.
The carcinogenic activity of the PM samples, assessed as B[a]Peq
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concentration, was 4 times higher in the dry season than in the wet
season, and was greatly enhanced after a local fire event. Cytotoxicity
towards HepGz2 cells was only observed for PM samples collected in the
dry season. This pattern was repeated in genotoxicity tests, which also
evidenced persistent DNA damage that could have impaired the DNA
repair system.

Therefore, lung cancer risk estimation, together with the in vitro
cytotoxicity and genotoxicity test results, revealed the urgent need for
more effective actions to prevent the occurrence of burning events,
especially in view of the increasing number of forest fires related to
global climate change.
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