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RESUMO

E grande a preocupagdo quanto & presenca de poluentes persistentes (POP) no
ambiente aquatico, devido ao potencial destes micropoluentes em afetar organismos aquaticos
e a saude humana. Dentre os POP estdo os herbicidas atrazina (ATZ) e amicarbazona (AMZ),
empregados no controle de ervas daninhas no cultivo de cana-de-agucar, responsavel por
grande parte do consumo de herbicidas no pais. O conhecimento do destino desses compostos
no meio ambiente ¢ essencial para avaliar seus potenciais impactos, embora ndo haja na
literatura estudos detalhados relacionados a esse tema. No presente trabalho, através da
combina¢do de resultados de experimentos realizados em simulador solar empregando
matéria organica natural isolada, dados da literatura e simulagdes matematicas, foi
investigado o destino ambiental fotoquimico da AMZ, considerando as caracteristicas de
corpos d’aguas brasileiros. Analogamente e para fins de comparagdo, simulou-se o destino
ambiental fotoquimico da ATZ com base em informagdes da literatura. Os resultados das
simulacdes indicaram que a matéria organica dissolvida e a profundidade da coluna d’agua
sdo as varidveis que mais influenciam na persisténcia dos dois herbicidas. O tempo de meia-
vida pode chegar a aproximadamente 2 meses e 1 ano, para AMZ e ATZ, respectivamente.
Assim como ¢ importante o entendimento do destino ambiental dos POP, também ¢ essencial
a investigagdo de processos avancados de oxidacdo desses poluentes, muitos dos quais sdo
fotoirradiados. Procurando contribuir nesse sentido, neste trabalho estudou-se a fotdlise da
ATZ sob radiagdo UV em 254 nm, considerando os efeitos da taxa especifica de emissdao de
fotons e da concentracdo inicial do herbicida. Procurou-se investigar detalhadamente o papel
de espécies reativas de oxigénio (ROS) neste processo, resultados até entdo ndo discutidos na
literatura. Além disso, os resultados obtidos para ATZ foram comparados aos disponiveis na
literatura para AMZ. A degradacdo dos dois herbicidas diminui com o aumento da
concentracdo inicial dos herbicidas, seguindo decaimento de pseudo primeira-ordem e
aumentando com a taxa de emissdo de fotons. Os resultados sugerem a formacgao de produtos
persistentes e as ROS foram apontadas como atores importantes durante a degradacao

fotolitica dos herbicidas.

Palavras-chave: Herbicidas. Atrazina. Amicarbazona. Destino ambiental fotoquimico.
Fotolise UV. Degrada¢do fotoiniciada. Degradagdo fotoinduzida. Espécies reativas de

oxigeénio.



ABSTRACT

The presence of Persistent Organic Pollutants (POP) in aquatic environment is a subject of
great concern, especially due to their capacity to affect not only aquatic organisms but also the
human health. Herbicides as atrazine (ATZ) and amicarbazone (AMZ) are also classified as
POP and are widely applied to control weeds on sugarcane cultivations, which are responsible
for the increased consumption of herbicides in Brazil. The knowledge regarding the fate of
these compounds once released into the environment represents an important issue and is also
a type of information usually lacking in the available literature. Through the use of results
obtained in experiments performed with a solar simulator, literature data, and mathematical
simulations, the photochemical destination of AMZ in the environment was studied
considering the characteristics of Brazilian surface water bodies. For purposes of comparison,
the environmental destination of ATZ was also simulated. The results indicate that the
dissolved organic matter and the depth of the water column are the most influential variables
in the environmental persistence of these pesticides. Their half-life may extend up to 2
months to a year, for AMZ and ATZ, respectively. Besides the environmental fate, this
investigation also aims to shine a light on the degradation of these contaminants in irradiated
advanced oxidation processes. Accordingly, ATZ photolysis through the use of UV radiation
(254 nm) was studied, whilst taking into consideration both the herbicide initial concentration
and the specific photon emission rate. Another important contribution of this study is the
investigation of the role of reactive oxygen species (ROS) in photolytic processes, a subject
not usually discussed in the literature. In addition, a crossed-reference analysis between the
results obtained for ATZ and those available in the literature for AMZ is presented. The
degradation of both herbicides diminishes with the increase in their initial concentration and
follows a pseudo first-order decay, increasing with the photon emission rate. Moreover, the
results indicate that the formation of persistent degradation products does occur and that ROS

play a crucial role in photolytic herbicide degradation.

Keywords: Herbicides. Atrazine. Amicarbazone. Photochemical fate. UV photolysis.

Photoinduced degradation. Photoinitiated degradation. Reactive oxygen species.
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INTRODUCAO

Os poluentes organicos persistentes (POP) sdo identificados como um problema
emergente com relagdo a qualidade de recursos hidricos. Muitos pesticidas tém sido incluidos
entre os POP devido a sua resisténcia aos processos naturais de degradacdo e,
consequentemente, a capacidade de permanecer no ambiente por longos periodos de tempo
(MCMURRAY et al., 2006).

A busca por alta produtividade estimula a aplicacdo cada vez maior de pesticidas na
agricultura, o que t€m preocupado a sociedade, as autoridades e a comunidade cientifica
devido a questdes associadas aos riscos a saude decorrentes da ingestdo gradual desses
produtos que contaminam a dgua, o solo e os alimentos (REMUCAL, 2014). Desde 2008, o
Brasil ocupa o primeiro lugar no ranking mundial de consumo de agrotoxicos; de fato,
enquanto nos ultimos dez anos o mercado mundial desse setor cresceu 93%, no Brasil esse
crescimento foi de 190%, de acordo com dados divulgados pela a Agéncia Nacional de
Vigilancia Sanitaria (ANVISA) (ROSSI, 2015). O setor sucroalcooleiro € responsavel por
grande parte do consumo de herbicidas, jd que o Brasil ¢ o maior produtor de cana-de-agtuicar
do mundo seguido por Estados Unidos, india, Tailandia e China (USDA, 2014).0 cultivo da
cana-de-agucar no Brasil ocupa aproximadamente 9,7 milhdes de hectares (UNICA, 2014);
segundo relatdrio do Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica (IBGE), aproximadamente
31% dos herbicidas comercializados no Brasil sdo empregados no cultivo de cana-de-agticar
(IBGE, 2011).

Neste contexto, herbicidas utilizados no cultivo de cana-de agucar, como a atrazina
(ATZ), o terceiro herbicida mais consumido no Brasil em 2013 (IBAMA, 2014), e o seu
substituinte, o herbicida amicarbazona (AMZ), recentemente desenvolvido e introduzido no
mercado brasileiro em 2004 (KRAMER et al., 2012), sdo alvo de estudo no presente trabalho.

O conhecimento do destino de micropoluentes no meio ambiente ¢ essencial para
avaliar seus impactos potenciais. A persisténcia de compostos organicos em aguas superficiais
depende, entre outros fatores, de sua cinética de transformacao devido a processos abiodticos e
bioldgicos. A transformagdo abidtica, como processos fotoinduzidos e/ou fotoiniciados, pode
representar as principais vias de remog¢ao de poluentes em aguas superficiais, particularmente
para compostos que sdo refratarios a degradacdo biologica (VIONE, 2010). A degradagao
fotoquimica mediada por radiacdo solar apresenta um papel importante no destino de

compostos emergentes (compounds of environmental concern, CEC) em aguas naturais
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(BOREEN et al., 2004). Por outro lado, ndo ha na literatura estudos detalhados relacionados a
investigagdo do destino ambiental fotoquimico do herbicida AMZ.

Diferentes estudos cientificos tém relatado a resisténcia dos POP aos tratamentos
convencionais de agua e esgoto (ROSENFELDT e LINDEN, 2004). Tais estudos mostram
que as estagdes de tratamento de d4gua (ETA) e de esgoto (ETE) apenas reduzem parcialmente
a concentra¢cdo dos POP, o que ndo garante a degradacdo completa dos mesmos, uma vez que
o lodo pode conter concentragdes desses poluentes até¢ 1000 vezes superiores as encontradas
no efluente que chega as estacdes (RODRIGUES-SILVA et al., 2014). Sendo assim, os
processos oxidativos avancados (POA), que se caracterizam por provocar mudancgas na
estrutura quimica dos poluentes, podendo leva-los a completa mineralizagdo
(OPPENLANDER, 2003), tém sido apontados como uma solucdo alternativa para a remogio
de poluentes persistentes, como os pesticidas.

Neste contexto e em linhas gerais, neste trabalho procurou-se compreender o destino
da AMZ e da ATZ em aguas superficiais, como resultado de processos fotoinduzidos e
fotoiniciados. Foi também estudada a degradacdo da ATZ por fotdlise empregando radiagdo
UV em 254nm. Essas duas linhas-mestras sdo reportadas neste trabalho em duas partes, como
detalhado a seguir.

A Parte 1 apresenta o estudo do destino ambiental fotoquimico da amicarbazona
através da combinacdo de resultados experimentais usando matéria organica natural isolada,
dados da literatura e simulagdes matematicas; ¢ importante ressaltar que ndo ha na literatura
trabalhos neste sentido. Nessa parte apresenta-se também o estudo do destino ambiental
fotoquimico da atrazina baseado apenas em dados da literatura e simulagdes matematicas,
considerando as caracteristicas dos corpos d’aguas brasileiros, configurando assim um
trabalho igualmente inédito.

Na Parte 2 sao discutidos os efeitos da taxa de emissdao de fotons e da concentragao
inicial da ATZ ou AMZ durante a fot6lise, além de investigar o papel das espécies reativas de
oxigénio (ROS) neste processo. E importante observar que a discussdo da fotolise da ATZ
sera baseada em resultados experimentais obtidos no presente trabalho, enquanto em relagao a
AMZ a discussdo serd baseada em dados da literatura. Estes estudos combinados ndo sdo

encontrados na literatura e, portanto, configuram uma contribui¢do original.
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OBJETIVOS

O presente trabalho tem como proposta o estudo da degradacdo fotoquimica dos
herbicidas amicarbazona (AMZ) e atrazina (ATZ) em solucido aquosa, sob luz solar simulada

e radiacdo UV em 254 nm.

Objetivos Especificos

- Investigar a degradagdo fotoinduzida e fotoiniciada da AMZ sob radia¢do solar
simulada na presenga de matéria organica isolada, com a finalidade de se compreender o
comportamento fotoquimico deste herbicida em sistemas aquosos;

- Discutir as condi¢gdes que favorecem ou dificultam a fotodegradagdo da AMZ em
corpos d’agua naturais, com base em resultados experimentais e simulagdes matematicas;

- Discutir as condi¢des que favorecem ou dificultam a fotodegradacdo da ATZ em
corpos d’agua naturais, com base em dados da literatura e simulagdes matematicas;

- Estudar os efeitos da taxa de emissdo de fotons e da concentragdo inicial da ATZ,
durante sua fotodegradacdo empregando radiacdo UV em 254 nm;

- Investigar o papel das espécies reativas de oxigénio (ROS) na fotolise da ATZ;

- Discutir os efeitos da taxa de emissdao de fotons e da concentragdao inicial dos
herbicidas AMZ e ATZ durante a fotodegradagdo empregando radiagdo UV em 254 nm,
assim como o papel das ROS neste processo, por meio de dados da literatura e resultados

experimentais, respectivamente.
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REVISAO BIBLIOGRAFICA

1. Os Pesticidas como Poluentes

Pesticidas sdo definidos como qualquer substancia ou mistura de substancias com
capacidade de prevenir, destruir ou atenuar qualquer infestacdo. Os pesticidas podem ser
divididos em diferentes classes, de acordo com o organismo a ser combatido: herbicidas,
inseticidas, fungicidas, rodenticidas, nematicidas e microbicidas, constituindo os seis grupos
majoritarios. O wuso de pesticidas visa a melhoria da produtividade agricola e,
consequentemente, ao aumento do retorno econdmico da atividade. Segundo a ANVISA, o
Brasil figura, no cendrio mundial, como um dos maiores consumidores de pesticidas, com
consumo anual médio de aproximadamente um milhdo de toneladas (IBAMA, 2014). Uma
investigacdo realizada pelo IBGE concluiu que os pesticidas sdo a segunda principal fonte de
contaminag¢do de agua no Brasil, precedida por esgotos domésticos (IBGE, 2012).

Os pesticidas podem chegar a ambientes aquaticos através de aguas residuais
provenientes do processo de fabricacdo e formulacdo industrial de produtos, da agroindustria,
que inclui a agua resultante da lavagem de equipamentos empregados na aplicagdo desses
produtos e de produtos agricolas, lavagem de embalagens de agrotdxicos, derramamento
devido ao manuseio e disposicdo inadequados, escoamento superficial etc. A Tabela 1

apresenta concentragdes de pesticidas encontrados em diferentes matrizes aquosas.



Tabela 1 - Ocorréncia de pesticidas em diferentes ambientes aquaticos.

Matriz Localizacio Monitoramento Referéncia
Iracemépolis-SP ATZ na represa Morro Azul OCHI
(Brasil) (0,0956 ng L) et al., 2006
Analandia-SP (Brasil) ATZ no Rio Corumbatai ARMAS
(27 pgL™h etal., 2007
Agua superficial Ribeirdo Preto-SP Concentracdo de ATZ CERDEIRA
(Brasil) até 0,09 pg L'em areas de recarga etal., 2005
do aquifero Guarani
Campo Verde-MT ATZ detectada NOGUEIRA
(Brasil) até 9,3 pg L™ em areas rurais e etal., 2012
urbanas
Lucas do Rio Verde- ATZ detectada NOGUEIRA
MT (Brasil) até 49 nug L' em 4reas rurais e etal., 2012
urbanas
Ribeirdo Preto-SP ATZ detectada CERDEIRA
(Brasil) 0,03 ugL™h et al., 2005
Tiangua-CE (Brasil) ATZ a concentracio de ARRAES
até 99 pg L™ etal., 2008
Agua subterrinea Campo Verde-MT ATZ detectada NOGUEIRA
(Brasil) (189 g L™ etal., 2012
Jaboticabal-SP AMZ detectada em 12,5% das SANTOS
(Brasil) amostras coletadas no Aquifero etal., 2015
Guarani
Diferentes estados Amostras de dgua potdvel coletadas HLADIK
Estacio de dos EUA entre 2003 e 2004. etal., 2008
tratamento de agua ATZ encontrada em concentracio
média mais elevada (77 ng L")

Agua de lavagem de Concentracdo total de pesticidas BLANCOe
equipamentos Areas diversas estimada em até MALATO, 2003
pulverizadores 100 mg L'

Efluente de usinas de Concentracdo total de pesticidas BLANCOe
reciclagem de Areas diversas estimada em até MALATO, 2003

embalagens plasticas 100 mg L

de pesticidas

Efluente das Sudeste do Detectada concentragdo total de WEINBERG e

industrias de Mediterrineo pesticidas em torno de 200 mg L™ TEODOSIU,
pesticidas e 2012

formuladores

Os pesticidas sdao reconhecidos como poluentes prioritarios devido ao seu facil
transporte no meio ambiente, bem como ao seu potencial de ameagar seriamente o ambiente
aquatico e a saude humana, podendo causar efeitos adversos ao sistema nervoso central e
periférico, apresentar agdo imunodepressora ou agdo cancerigena (HINCAPIE et al., 2005;
CALDAS e SOUZA, 2000). Varios estudos avaliaram os potenciais impactos destes
compostos sobre a satde humana (GILDEN et al., 2010). Alguns pesticidas podem sofrer
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bioacumulagdo em diferentes niveis troficos, acumulando-se na gordura de peixes ou ainda
em aves € outros animais terrestres, bem como no leite de vacas que utilizam a agua de
corregos contaminados e, principalmente, em organismos do topo da cadeia trofica, onde o ser
humano estd inserido (CORBI et al., 2006). De fato, pesquisa realizada pelo Centro de
Controle e Prevengcdo de Doencas (CDC) dos EUA indicou que 50 pesticidas foram
detectados no organismo de uma amostra representativa da populacdo norte-americana, entre
0s quais a atrazina, detectada na urina de fazendeiros em sua forma metabolizada em
concentragdes de até 14,2 pg L. Também foi detectada a presenca dedicloro-difenil-
tricloroetano (DDT) em seus organismos em 2005, apesar deste pesticida ter sido banido nos
EUA em 1972 (GILDEN et al., 2010).

Devido a persisténcia no meio ambiente e a periculosidade a saude humana, agéncias
de protecdo ambiental da Europa, EUA e o Ministério da Saude e o CONAMA (Conselho
Nacional do Meio Ambiente) no Brasil tém estabelecido valores maximos permitidos para os

pesticidas em dgua para o consumo humano.
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2.Pesticidas em Estudo
2.1 Atrazina

A atrazina (ATZ), 1-cloro-3-etilamino-5-isopropilamino-2,4,6-triazina (Figura 1), ¢
um dos herbicidas mais comumente empregados no mundo (HLELI et al., 2006). Por
exemplo, aproximadamente 28 mil toneladas deste herbicida foram consumidos no Brasil em
2013 (IBGE, 2014). Este pesticida ¢ utilizado no controle pré- e pos-emergente de ervas de
folhas largas, principalmente nas culturas de milho, cana-de-agticar e soja (GONZALES-

BARREIRO et al., 2006).

Cl
N~ N

BEPN

Figura 1 -Formula estrutural da atrazina.

CH3CH2NH NHCH(CH3)2

Devido 4 solubilidade relativamente alta em agua (33 mg L™ a 20 °C) (LIN e CHU,
2011), a atrazina pode facilmente alcancar o ambiente aquatico e ser transportada para aguas
subterraneas ou superficiais (CHEN et al., 2009). Este herbicida ¢ mais frequentemente
detectado em aguas subterraneas e superficiais do que qualquer outro herbicida, em diferentes
paises (TA et al., 2006). A Tabela 2 apresenta algumas propriedades fisicas e quimicas da

atrazina.

Tabela 2 - Propriedades fisicas e quimicas da atrazina (PEREIRA, 2011).

Massa molar

215,7 g mol™

Massa especifica

1,23 gmL™’

Aspecto fisico

cristais brancos

Ponto de fusao

176 °C

Pressao de vapor

2,9x107 mmHg (25 °C)

Solubilidade em 4gua (20 °C)

33mg L (pH 7)

Coeficiente de parti¢io octanol-dgua (20 °C)

log Kow 2,7
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A atrazina ¢ classificada como um possivel carcinogénico pela Agéncia de Protegdo

Ambiental dos Estados Unidos (USEPA). A Tabela 3 apresenta efeitos observados pela acao

da ATZ em diferentes organismos.

Tabela 3- Efeitos observados causados pela exposi¢do a atrazina.

Efeitos observados

Autores

Mudancas comportamentais (preferéncia por
habitat escuro) em peixes expostos a 5 pg L™
de ATZ

STEINBERG et al., 1995

Efeitos neuroenddécrinos em mexilhoes

ZUPAN e KALAFATIC, 2003

Efeitos neuroenddcrinos em peixes

TILLIT et al., 2010

Exposicao a ATZ causou degeneracio de
células do cérebro e prejudicou a atividade
renal em peixes

XING et al., 2012

Peixes machos da espécie Poecillia reticulada
apresentaram alteracoes em sinais de
acasalamento como, menores dreas de

manchas ornamentais e menor agressividade

SHENOY et al., 2012

Estresse das branquias de peixes da espécie
Prochilodus lineatus

PAULINO et al., 2012

Altas taxas de nascimentos prematuros, no
estado de Iowa (EUA), associadas ao consumo
de 4gua contaminada com ATZ por mulheres

de uma comunidade

MUNGER et al., 1997

Efeitos neurologicos e reprodutivos em
humanos

GILDEN et al., 2010

Desregulacio no ciclo menstrual

CRAGIN et al., 2011

Reducio na qualidade do sémen

HASE et al., 2008

E, portanto, preocupante que a ATZ seja detectada em muitos rios e reservatorios

d’agua no Brasil e no mundo (CURINI e al., 2000; CARABIAS-MARTINEZ, 2006). Alguns

paises estabeleceram limites maximos de atrazina na agua para consumo humano, como por
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exemplo, 2 ug L' no Brasil (Portaria 518 do Ministério da Satde, 2004), 3 pg L' nos EUA
(USEPA, 2003) ¢ 0,1 ug L™ em paises da Unidio Europeia (Diretriz 98/83/CE).

2.2 Amicarbazona
O herbicida amicarbazona, C;oH;9NsO, (Figura 2), foi desenvolvido para substituir um

largo espectro de controladores de ervas daninhas, incluindo a atrazina, sendo produzido e

comercializado exclusivamente pela Arysta Life Science (KRAMER et al., 2012).

HaC CHs
NS
\>\NH CHs
N—N
HyC / )io
\
CHz  NH,

Figura 2 - Formula estrutural da amicarbazona.

A AMZ pertence ao grupo quimico de triazolinonas, apresenta elevada solubilidade
em 4gua (4,6 g L'em pH 4,9) e ¢é considerado recalcitrante. Dessa forma, pode apresentar
risco para animais e seres humanos, bem como para o meio ambiente (PEIXOTO e
TEIXEIRA, 2014). POSSAMALI et al. (2013) identificaram efeitos inibitorios da AMZ no
crescimento de pepinos (Cucumis sativus, empregado como bioindicador) em solos argilosos
e arenosos, apds 100 e 51 dias de aplicacdo do herbicida, respectivamente, o que sugere a
persisténcia da AMZ nos solos. Esses autores mostraram que a lixiviagdo do herbicida ¢
favorecida em solos arenosos, devido a elevada solubilidade da AMZ em agua. A Tabela 4

apresenta algumas propriedades fisicas e quimicas da amicarbazona.



Tabela 4 - Propriedades fisicas e quimicas da amicarbazona (PEIXOTO, 2013).

Massa molar

241,3 g mol’

Massa especifica

1,12 gmL™

Aspecto fisico

cristais brancos

Ponto de fusao

137,5°C

Pressao de vapor

9,7x10” mmHg (20 °C)
2,2x10"* mmHg (25 °C)

Solubilidade em 4gua (20 °C)

4,6 g L' (pH4-9)

Coeficiente de parti¢io octanol-agua(20 °C)

pH= 4 7 9

Log Kow 1,18 1,23 1,23
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SANTOS et al. (2015) detectaram a presenca da amicarbazona em agua subterranea

da regido de Jaboticabal (SP) (Tabela 1). Devido ao desenvolvimento recente da AMZ, ainda

ndo sdo estabelecidos limites maximos permitidos desse herbicida em 4gua para consumo

humano e ndo existem na literatura estudos relacionados a seus efeitos tOxicos.
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3. Degradaciao Fotoquimica de Poluentes

A fotoquimica estuda as reacOes que ocorrem a partir de estados eletronicos excitados
de moléculas, como resultado da interacio com a radiacio UV-visivel. Envolve a
interpretacdo mecanistica da formagdo de fotoprodutos, bem como sua caracterizagao e
identificacio (ROHATGI-MUKHERIJEE, 2006). Para que uma reacdo fotoquimica ocorra €
necessario que uma molécula absorva radiagdo em um comprimento de onda adequado. Uma
importante questdo nos processos fotoquimicos é a competi¢do entre diferentes espécies
absorvedoras pelos fétons incidentes. Quando um meio reacional € irradiado, uma por¢ao da
radiagdo espectral incidente (I°) é absorvida. A absor¢do da radiagdo por um constituinte
particular em um meio reacional constituido por i espécies absorvedoras € regida pela Lei de

Beer-Lambert (OPPENLANDER, 2003), como mostra a equacdo (1).

g, = _fai 19(1 — 10~ (@tericoly (1)

(apr+eniCi)

Em que [;; € a energia radiante absorvida pela espécie i no comprimento de onda A; C,
€ a concentragcdo da espécie i na solugdo irradiada; / € o caminho Optico; a, € o coeficiente de
atenuacdo do meio aquoso e ¢, ; € a absor¢dao molar da espécie i.

Uma vez absorvida radiacio UV ou UV-visivel, é gerado o estado excitado da
molécula, que posteriormente poderd sofrer uma transformacdo quimica até formar um
produto estavel ou se tornar um reagente quimico intermedidrio capaz de iniciar reagdes
térmicas (BRAUN et al., 1991). Alternativamente, a molécula no estado excitado pode
simplesmente dissipar a energia absorvida por processos fotofisicos de desativacdo, sem
sofrer reagdes. Dois tipos de processos fotofisicos permitem a dissipacdo de energia do estado
excitado da molécula, s@o eles os processos nao radiativos (perda de energia por acoplamento
vibracional, conversdo interna entre sistemas de mesma multiplicidade e cruzamento entre
sistemas de multiplicidade diferente) e os processos radiativos (fluorescéncia e
fosforescéncia) (BRAUN et al., 1991).

As etapas mais comuns nas reagdes quimicas iniciadas a partir de uma molécula no

estado excitado correspondem as reacoes dadas pelas equacdes (2) a (7) (PARSONS, 2005).
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AB + hv— AB* 2)
AB* — (A'...B) . — A + B 3)
(A'...B)e— AB “4)
AB* — (A*..7B)— A"+ B” S
AB* +°0,— AB* + 0,~ (6)
AB* +°0,— AB +'0, (7)

O estado eletronicamente excitado AB* gerado a partir de absorcdo de radiacdo UV
ou UV-visivel. A clivagem homolitica de ligacdes quimicas (equagdo 3) corresponde ao passo
predominante da reacdo. Quando os radicais escapam do invOlucro de solvente (solvente
cage), podem envolver-se em reacdes de oxidagdo/reducdo, enquanto a recombinacdo dos
radicais primarios (equacdo 4) tem alta probabilidade de ocorrer. Cisdes heteroliticas
(equagao 5) também sdo observadas. A transferéncia de elétrons ou de energia para moléculas
de oxigénio (°O,) dissolvido é possivel. A transferéncia de energia para O, pode ocorrer a
partir do estado triplete, estado excitado de duracdo mais longa, se a energia do estado triplete
da molécula AB* for maior ou igual a energia necessdria para a excitagdo do estado
fundamental (°O,) para o estado excitado ('O,) (94,2 KJ mol") (BRAUN et al., 1991). Muitas
espécies reativas de oxigénio (ROS), tais como o anion radical superéxido (equagdo 6) e
oxigénio singlete (equacdo 7) sao geradas (PARSONS, 2005).

Portanto, a degradagdo fotoquimica de poluentes em matrizes aquosas pode se dar pela
fotdlise direta, em que os poluentes orginicos podem ser degradados a partir da absor¢cao de
radiagdo UV-visivel (degradacdo fotoinduzida); neste caso, a taxa de degradacdo de um
poluente P dependerd da absor¢do de fétons (P* ) e do rendimento quantico (P (L)), como

apresentado pela equacdo (8) (PARSONS, 2005).

—1p = ()P, 3)

Outra via fotoquimica de degradacdo de poluentes é a fotdlise indireta, em que
espécies oxidantes, como por exemplo espécies reativas de oxigénio (ROS) presentes no meio

reacional, sdo responsaveis pela degradacdo dos contaminantes (degradacdo fotoiniciada).
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Neste caso, a taxa de degradagao de um poluente P depende da reatividade de P com as ROS,
da concentracdo das espécies reativas de oxigénio no meio [ROS] e da concentracdo do

poluente [P], como indicado pela equagao (9).

—1p = 2 (kp ros[P][ROS]) )

A taxa total de fotodegradacdo de P é dada pela soma da degradacdo fotoinduzida e

degradacdo fotoiniciada:

—Tp = (p(A)P)SP + 2 (kp ros[P][ROS]) (10)

A degradacao fotoquimica de poluentes pode ser observada em dguas superficiais
irradiadas pela luz solar e também ¢ utilizada em processos de tratamento, a exemplo dos

POA fotoirradiados.

3.1 Degradagdo fotoquimica de poluentes em dguas superficiais

Os processos fotoquimicos representam um caminho importante na transformagado de
contaminantes pouco biodegradaveis em aguas superficiais, tais como pesticidas, alguns
hidrocarbonetos aromaticos policiclicos, firmacos e seus intermediarios de degradacgdo
(VIONE et al., 2010). Em 4guas naturais, poluentes quimicos podem ser degradados pela
absorcdo direta de luz solar, que s6 € eficaz quando o espectro de absor¢dao do contaminante
se sobrepde ao espectro de emissdo solar e quando o rendimento quantico do processo
fotolitico é razoavelmente elevado (SCHWARZENBACH et al., 2003).

Outra via de degradagdo fotoquimica de poluentes em aguas superficiais sdo as
reacdes entre os poluentes e as espécies reativas de oxigénio (ROS), formadas a partir da
absorc¢do de luz por espécies quimicas presentes, como as que compdem a matéria organica
dissolvida (MOD), nitrato, nitrito, entre outras. Espécies reativas intermediarias, como o
radical hidroxila ("OH), o oxigénio singlete ('O,) e o estado triplete da matéria organica
(*MOD") estio envolvidas em reagdes de transformagdo de contaminantes, em maior ou
menor extensdo, dependendo da composi¢cdo quimica da dgua e da reatividade do poluente

frente a tais espécies (VIONE et al., 2010).
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Radical "OH

O radical "OH ¢ a espécie reativa com maior capacidade oxidante (2,8 V EPH)
presente em aguas superficiais e ¢ formado principalmente a partir da fotolise de nitrito,
nitrato e pela irradiagdo da MOD (VIONE et al., 2010).

A fotolise do nitrato pode levar a formagdo de nitrito e oxigénio (equacaoll) e
também resulta em uma série de reacdes que levam a formagao do radical hidroxila (equagdes
13 e 14). A fotdlise do nitrito resulta na formacdo dos anions monodxido de nitrogénio e
radical o6xido (equagdo 12) e, consequentemente, também ird formar radicais hidroxila

(equagdo 14). A recombinagdo do radical ‘NO, levara a formagao de nitrato e nitrito (equacao
15).

NO; ™ + hv — NO, + %0, (11)
NO; + hv — NO,” — "NO + 0" (12)
NO;5 + hv — NO3; " — "NO, + O” (13)
O + H,0 —'OH + HO" (14)
2'NO, + H,O — NO, + NO;y +2H" (15)

O rendimento quantico de formacao de radicais hidroxila a partir da irradiacdo de ions
nitrato esta entre (9,2-17)x107 para A>290 nm, enquanto o rendimento quantico de formagio
de "OH pela irradia¢@o de nitrito diminui com aumento de A, estando tipicamente no intervalo
0,07-0,025 entre 292 ¢ 430 nm (HELZ et al., 2000).

Outra via de formagdo de radicais ‘OH ¢ a irradiagdo da MOD); o mecanismo exato de
fotoproducao de ‘OH pela MOD ¢, porém, ainda pouco conhecido, mas poderia envolver a

oxidacdo da agua pelo estado triplete da matéria organica (equagdo 17) (Vione et al., 2010).

MOD + hv -»'MOD" — *MOD" (16)

MOD™ + H,0 —'MOD™-H" + ‘OH (17)
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A concentracdo de radicais "OH em 4aguas naturais depende do balango entre as taxas
de formag¢do e de consumo desta espécie por sequestradores naturais. Os principais
sequestradores de radicais ‘OH em &aguas naturais sdo a MOD e os ions nitrito (equacdo 18),

carbonato (equagio 19) e bicarbonato (equagdo 20) (HOIGNE, 1990).

‘'OH + NOz- - .NOQ + OH’ (18)
*OH + CO3* — OH + CO;™ (19)
*OH + HCO5” — H,0 + CO5™ (20)

A concentragdo de radicais hidroxila encontrada em 4guas naturais ¢ geralmente
descrita em torno de 10" a 10" (LARSON e ZEPP, 1988; VIONE et al., 2006;
PASSANANTI et al., 2014).

Oxigénio singlete

O oxigénio singlete ('O,) pode ser gerado por transferéncia de energia entre o estado
triplete da matéria organica *MOD" ¢ o oxigénio (°0s) (equagio 21). Apenas uma fragio do
oxigénio singlete gerado reagird com os poluentes; a maior parte desta espécie reativa voltara
para o estado fundamental O, devido ao quenching por moléculas de dgua, reagdo dada pela
equagdo 22, com constante cinética de reagio de pseudo primeira-ordem igual a k10,=2,5%10°

s' (STUMM e MORGAN, 1995).
SMOD” +°0, — MOD + '0, 21)

10+ H,0 — 0, + H,0 + calor (22)

O oxigénio singlete ¢ normalmente encontrado em 4guas superficiais em

concentragdes da ordem de 10" a 10"’ mol L' (CAWLEY et al., 2015).

Estado triplete da matéria orgdnica

O estado triplete da matéria orgénica (*MOD") ¢ formado pela absorcdo direta de

fotons pela matéria organica dissolvida (reacdo dada pela equagdo 23), enquanto a principal
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fonte de desativacdo ¢ a reacdo com O, dissolvido (equagdo 21), que ocorre com constante

cinética de pseudo primeira-ordem igual kspops=5%10" s (DE LAURENTIIS et al., 2013).

MOD + hv -»'MOD" — *MOD" (23)

Analogamente as outras espécies reativas, sua concentracdo no meio resulta do
balango entre a taxa de formacao, neste caso absor¢do de radiacdo pela MOD, e pelo consumo
por processos naturais. Esta espécie reativa ¢ encontrada em 4guas superficiais em

concentra¢des da ordem de 10"°mol L™ (ZENG e ARNOLD, 2012).

3.1.1 Degradacgao fotoquimica de pesticidas em condig¢oes ambientalmente relevantes

Muitos autores tém se dedicado ao estudo da degradacdo fotoquimica de pesticidas em
solucdo aquosa em condi¢cdes ambientalmente relevantes. Encontram-se na literatura estudos
que se dedicam a investigar a fotdlise de poluentes em comprimentos de onda superiores a
290 nm.

LIN e CHU (2011) mostraram, por meio de experimentos realizados sob luz solar
natural, que a fotdlise direta da ATZ € influenciada pelo pH e pela concentragdo inicial do
pesticida. Os autores mostraram que experimentos realizados em pH 2 e concentrag@o inicial
de ATZ igual a 6,9 umol L' apresentaram taxa de degradagio deste herbicida em média 1,75
vezes maior que a observada em pH 2 e concentragdo inicial de ATZ 13,9 umol L, revelando
que a taxa de degradacdo de ATZ por fotdlise sob luz solar € inversamente proporcional a
concentracdo inicial deste herbicida. Os autores observaram também que esta diferenca na
taxa de degradacdo por fotdlise com a concentracdo inicial do herbicida diminui com o
aumento do pH. Experimentos realizados por LIN e CHU (2011) em um reator fotoquimico
com radiacdo UV em 300 nm revelaram que a constante especifica de velocidade de reacao da
fotdlise da ATZ aumenta com o aumento do pH do meio, apresentado valores iguais a 0,8;
1,14; 1,21 e 1,29 h'' para os valores de pH 2; 3; 4 e 12, respectivamente.

Outros estudos se dedicam a investigar a fotolise da ATZ na presenca de MOD.
GARBIN et al. (2007) relataram, apds investigarem a influéncia das substancias hlimicas na
fotdlise dos pesticidas atrazina, imazaquim e iprodione, sob luz visivel (280-480 nm), que a
presenca destas substincias apresenta efeito positivo na fotodegradagdo destes pesticidas até

um limite de concentrag¢io; no caso da ATZ, o limite de substincias humicas é 30 mg L. Os
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autores afirmam que a presenga de substidncias hiimicas pode surtir efeito fotocatalitico e
também efeito competitivo com a fotdlise direta dos pesticidas; neste caso, torna-se
predominante em concentragdes elevadas de substancias humicas.

LIN e CHU (2011) concluiram que o efeito de dcidos htimicos na fotélise da ATZ sob
radiagdo UV em 300 nm é positivo até o limite de 10 mg L™ destes acidos, mostrando que o
valor da constante de velocidade da reagdo de pseudo primeira-ordem aumenta de 0,8 para 0,9
h' com a adigdo de acidos himicos no meio reacional a uma concentragio igual a 10 mg L™,
porém o valor diminui para 0,6; 0,35 e 0,2 h', com adicdo de acidos humicos em
concentragdes iguais a 20, 50 e 100 mg L', respectivamente. Os autores sugerem que em
baixa concentragdo os acidos himicos podem atuar como precursores de radicais em sistemas
irradiados, porém em altas concentragdes estes acidos podem apresentar efeito de
sequestradores de radicais, além de atenuarem a radiacdo, diminuindo a taxa de degradacao
fotoinduzida da ATZ.

ZENG et al. (2002) investigaram a influéncia de acidos humicos na fotodegradacao da
ATZ sob radiagdo solar natural. Os autores mostraram que a fotodegradacdo da ATZ aumenta
com o aumento da concentragcdo de acidos humicos, apresentando porcentagens de remogao
de 15, 20 e 30% com adigdo de 60, 120 e 240 mg L™ desses compostos.

Também sdo encontrados na literatura trabalhos que utilizam dguas naturais de rios, de
lagos e do mar para avaliar a fotodegradacdo de pesticidas no ambiente. EVGENIDOU e
FYTIANOS (2002) estudaram a degradacdo de trés triazinas (atrazina, simazina e
prometrina), em aguas naturais provenientes do Rio Axios e do Lago Volvi (norte da Grécia),
sob radiacdo UV acima de 290 nm, em um reator UV equipado com lampada de alta pressao
de vapor de mercurio (Philips HPK 125 W). Os autores mostraram que, nestas condigdes, a
degradacdo destes contaminantes segue cinética de primeira ordem (k) e também observaram
aumento da velocidade de degradacdo da ATZ em 4gua lacustre (k=9,6x10° h'") e fluvial
(k=10,5%10% h"), se comparada 2 observada em dgua destilada (k=8,4x10” h), evidenciando a
importancia da degradacdo fotoiniciada. Segundo os autores, maiores velocidades de
degradacdo de ATZ foram obtidas em experimentos realizados com dgua fluvial devido ao
fato desta possuir menor concentragdo de COT (4,5 mg L") se comparada 2 dgua lacustre
(13,6 mg L"), sendo assim submetida a menor efeito de filtro promovido pelo material
organico em suspensao.

Sao observadas grandes diferengas entre os valores das constantes de pseudo primeira-
ordem de reacdo obtidos por LIN e CHU (2011) e os valores obtidos por EVGENIDOU e
FYTIANOS (2002), que podem ser atribuidas a diferenca entre as condigdes experimentais.
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Por exemplo, enquanto LIN e CHU (2011) utilizaram radiacio UV em 300 nm,
EVGENIDOU e FYTIANOS (2002) utilizaram um reator equipado com lampada de média
pressdo emitindo acima de 290 nm; além disso, provavelmente tenham existido diferengas nos
valores das poténcias e das irradiancias (valores ndo relatados por LIN e CHU, 2011).

LIN et al. (1999) mostraram, através de andlises de toxicidade utilizando a bactéria
marinha luminescente Vibrio fischeri, que ap0s irradiagdo solar simulada a toxicidade de
amostras de dgua do mar contendo o herbicida ATZ foi menor do que a toxicidade de
amostras em agua destilada e dguas de rios submetidas a radiagdo UV nas mesmas condicoes.
Os autores sugerem que isto se deve as amostras de dgua do mar apresentarem maior
concentragdo de MOD (1,65 mgL™") se comparadas 2 dgua fluvial (0,03 mg L"), uma vez que
a MOD pode apresentar agdo fotossensitizadora, aumentando a taxa de degradacio da ATZ.

NAVARRO et al. (2004) estudaram a fotodegradacdo da ATZ e de outras triazinas
(terbutilazina, simazina e prometrina) sob luz solar natural em 4gua de rio, mar e subterranea
coletadas em Murcia (Espanha); os autores mostraram que a fotodegradacdo da ATZ €
favorecida em dgua do mar com tempo de meia-vida (¢,,) de 79 dias, enquanto a persisténcia
deste herbicida € maior em dgua de rio e subterranea, apresentando ¢,, iguais a 105 e 102 dias,
respectivamente. Os autores afirmam que isto se deve provavelmente a altas concentragdes de
substincias humicas contidas em dgua do mar contribuirem para o processo de degradacao
devido a fotossensitizagado.

Existem também alguns estudos que utilizam diferentes compostos como fontes de
espécies reativas intermedidrias para avaliar a degradacdo fotoiniciada de atrazina. Por
exemplo, SHARPLESS et al. (2003) mostraram, através de experimentos realizados com
lampada de vapor mercirio de média pressio com emissdao entre 200 e 300 nm, que a
presenca de fons nitrato (0,7-7 mg L") aumenta a taxa de fot6lise inicial da ATZ, devido a
formacao de radicais hidroxila. Apds certo tempo de irradiacdo, a taxa de degradagcdo da ATZ
diminuiu o que, segundo os autores, se deve ao sequestro dos radicais ‘OH pelo nitrito
formado a partir da fotdlise do nitrato.

Finalmente, sdo também encontrados na literatura estudos mais completos que
investigaram a degradacgdo fotoinduzida e fotoiniciada de atrazina em solu¢des irradiadas em
comprimentos de onda superiores a 290 nm. LAM et al. (2003) desenvolveram uma
abordagem para levar em conta a fotdlise do farmaco ciprofloxacina e dos pesticidas atrazina,
bensulfuron metilo, acido clofibrico, fluometuron e hexazinona. Usando simulador solar e

variando as concentracdes de bicarbonato (0,8 ou 5 mmol L"), MOD (0,7; 7 ou 67 mg LYe
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nitrato (8; 81 ou 806 umol L"), além do pH (5,5; 7.9; 8; 8,2; 9.9 ou 10), totalizando 17
diferentes composi¢des do meio reacional, os autores concluiram que a taxa de
fotodegradacdo da ATZ foi proporcional a concentracdo de nitrato e inversamente
proporcional a concentragdo de bicarbonato. Os autores também mostraram que o efeito da
concentragdo da MOD na persisténcia da ATZ foi dependente da concentragdo de nitrato
presente na matriz aquosa; em experimentos com baixas concentragdes de nitrato (8 wmol L)
o aumento da concentragdo de MOD de 0,7 para 67 mg L' resultou em diminui¢do no tempo
de meia-vida da ATZ de 180 para 106 dias, enquanto em experimentos realizados em
solugdes contendo altas concentragdes de nitrato (806 umol L), o aumento da concentragio
de MOD de 0,7 para 67 mg L™ resultou em aumento no tempo de meia-vida da ATZ de 40
para 97 dias. Finalmente, quando a concentracdo de nitrato estava no nivel médio estudado
(81 umol L), o aumento na concentragdo de MOD néo resultou em mudangas significativas
na persisténcia da ATZ (125 e 113 dias).

ZENG e ARNOLD (2012) estudaram a fotodegradacdo de 16 pesticidas, incluindo a
ATZ, em aguas de lagos da Dakota do Norte (EUA) sob radiag@o solar simulada, por meio de
medidas de concentracdo de espécies reativas (‘O,, ‘OH, 'DOM") e determinacdo das
constantes cinéticas de segunda ordem entre os pesticidas e essas espécies. Os autores
relataram que a degradagdo da atrazina é favorecida ou ndo pela presenca de matéria organica
dependendo de sua concentracdo e que a reacdo dominante de degradacdo deste herbicida é
sua interagdo com os estados triplete da matéria organica, representando 60% da degradacao
fotoquimica deste herbicida.

MARCHETTI et al. (2013) utilizaram um modelo matematico para determinar a
persisténcia da ATZ em aguas superficiais em fungdo de caracteristicas do corpo d’agua,
como concentracdo de espécies quimicas, profundidade e caracteristicas de reatividade da
ATZ com as espécies reativas intermediarias. Mostraram como o tempo de meia-vida da ATZ
varia com as concentracdes de MOD e nitrito, e concluiram que o aumento da concentragao
de nitrito (0,2 para 1 wmol L) resulta em aumento na taxa de fotodegradagio da ATZ apenas
no nivel maximo de MOD estudado (5 mg L") e também concluiram que a fotodegradagio se
torna mais lenta com o aumento da concentracdo de MOD.

No presente trabalho serdo apresentadas e comentadas simulagdes do destino
ambiental da ATZ considerando a degradagdo fotoinduzida e fotoiniciada, por meio de dados
da literatura a respeito das constantes de segunda ordem de reagdo entre este herbicida e as

] . . 1 . A4 r1 ~
espécies reativas ‘'OH e O, e o rendimento quantico da fotdlise. Sdo levadas em
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consideracdo, nestas simulagdes, caracteristicas de corpos d’agua brasileiros, abordagem nao
encontrada na literatura, configurando assim uma contribuicao inédita deste trabalho.

Por sua vez, ndo se verificam na literatura estudos sobre o destino ambiental da AMZ
uma vez lancada em daguas superficiais. Estudos dessa natureza, como o conduzido no
presente trabalho, sdo de fundamental importancia, j& que se trata de um substituinte da ATZ,

cuja persisténcia em ambientes aquaticos naturais ainda ndo foi estudada.

3.2 Degradagdo fotoquimica de poluentes em processos avangados de tratamento

Processos de tratamento sdo aplicados a fontes pontuais, como estagdes de tratamento
de 4gua, de esgoto ou de efluentes industriais. Diferentes pesquisas cientificas tém relatado
que os processos existentes em estagdes de tratamento de efluentes (ETE) apresentam
capacidade de reduzir apenas parcialmente a concentragdo de POP, entre os quais pesticidas.
Entretanto, isso ndo garante a degradacdo dos mesmos, uma vez que o lodo pode conter
elevada concentracdo desses poluentes adsorvidos (RODRIGUES-SILVA et al., 2014). Sendo
assim, os processos oxidativos avangados (POA) tém sido propostos como tecnologias
eficientes para o tratamento de sistemas aquosos contaminados por POP. A inclusdo de etapas
de polimento de efluentes pré-tratados em ETE, através da implementacdo de tecnologias
avancadas adicionais, antes da descarga no meio ambiente, tem surgido como uma pratica
para remocao de micropoluentes ou ao menos para sua transforma¢do em compostos menos
toxicos (RIBEIRO et al., 2015).

Os POA envolvem reacdes de degradagdo fotoquimica similares as que ocorrem em
aguas superficiais, sendo baseados na geragdo de radicais hidroxila ("OH), espécies altamente
reativas, pouco seletivas e com elevada capacidade de oxidagio (OPPENLANDER, 2003).
Estes radicais podem ser obtidos a partir do uso de diferentes sistemas, com ou sem o uso da
radiacdo UV-visivel. Exemplos de POA fotoirradiados sdo H,O,/UV, TiO,/UV e foto-Fenton.
Alguns desses processos sdo especialmente uteis como pré-tratamento a tratamentos
bioldgicos para contaminantes resistentes a biodegradagdo ou como processo de pos-
tratamento. Por outro lado, a fotolise promovida por radiagdo UV € um importante processo
presente em POA fotoirradiados e que eventualmente pode ser utilizada isoladamente como
processo de tratamento ou esterilizacdo de efluentes tratados. No entanto, na maioria das
vezes o desempenho da fotdlise UV isoladamente, em processos de tratamento de agua e
efluentes, ¢ limitado pela baixa absor¢do de fotons e/ou pelo baixo rendimento quantico.

Entretanto, existem casos em que o contaminante absorve significantemente radiacdo UV,
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tornando eficiente o processo de fotolise (PARSONS, 2005). Nesse contexto, sdo encontrados
na literatura diferentes trabalhos dedicados a estudar a fotolise UV da ATZ em 254nm.

AZENHA et al. (2003) estudaram a fotodegradacdo dos pesticidas atrazina, atraton e
ametrin, além do principal produto de degradagdo da ATZ (2-hidroxiatrazina) em solucdo
aquosa sob irradiacdo UV em 254 nm. A degradagdo da ATZ seguiu decaimento de pseudo
primeira-ordem, com constante cinética igual a 8,3 h™. O autores observaram diminuigdo do
pH com o tempo de irradiag¢do. A taxa de formagdo da 2-hidroxiatrazina durante a degradacao
da ATZ foi menor que a taxa inicial de decaimento da ATZ, sugerindo uma possivel rota de
degradagdo paralela a rota de formacdo deste intermediario. Os autores concluiram também
que entre os pesticidas estudados a ATZ apresenta maior foto-reatividade.

BIANCHI et al. (2006) compararam diferentes processos oxidativos, sonolise,
ozonizagado, fotolise UV em 254 nm e fotocatalise na presenca de TiO,, para degradacdo da
ATZ. Os autores mostraram que a fotdlise UV em 254 nm induz a decomposi¢do bastante
rapida da ATZ, com rapida descloragdo seguida por lenta dealquilagdo. Os autores atribuiram
o processo de descloragdo a absor¢do direta da radiagdo UV em 254nm e a dealquilagdo a
reacdo com radicais ‘OH; de fato, durante a ozonizacdo (na auséncia de radiacdo UV) e
durante a fotdcatalise a 315-400 nm, o principal caminho de degradacdo da ATZ ¢ a
dealquilacdo. Finalmente, os autores concluiram que a associag@o entre a fotdlise UV em 254
nm e a ozonizag¢ao resultou em maiores taxas de remocao de COT.

Por meio de espectrometria de massas, CHEN et al. (2009) investigaram os
intermediarios de degrada¢do da ATZ formados durante a fotdlise UV em 254 nm e
propuseram rotas de degradacdo deste herbicida. Utilizando um reator fotoquimico equipado
com lampada de baixa pressio de vapor de mercirio de 8 W e irradiancia 0,96 mW cm™, os
autores obtiveram remoc¢do de ATZ de 70% apds 30 minutos de tratamento, seguindo
decaimento de primeira ordem, com constante cinética de degradagdo igual a 2,4 h™'. Os
autores concluiram que a degradacdo da ATZ ocorre principalmente pela perda do cloro e
pela perda do grupo amino da molécula do herbicida.

PROSEN e ZUPANCIC-KRALJ (2005) estudaram a fotélise UV da ATZ em 254 nm
na presenca de 4cidos humicos (300 mg L™). Os autores mostraram que esses 4cidos tornaram
mais lenta a degradacdo da ATZ e podem alterar o mecanismo de degradacdo, pois ao ser
submetido a radia¢do a 254 nm sdo capazes de gerar oxigénio singlete e radicais hidroxila que

favorecem a dealquilagdo da ATZ.
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HISKIA et al. (2001) compararam a fotolise UV em 254 nm e a sondlise (850 kHz) da
ATZ, revelando que a degradacdo da ATZ por estes processos geram o0s mesmos
intermediarios: deisopropilatrazina, desetilatrazina, hidroxiatrazina, amelina e amelida.

KHAN et al. (2014) investigaram a degradagdo da atrazina sob radiacdo UV em 254
nm ou combinada com peroxido de hidrogénio, persulfato (PS) ou peroximonosulfato (PMS).
O processo mais eficiente entre os estudados foi UV/PS. Os autores mostraram também que o
pH nao influenciou a velocidade de degradacdo da ATZ durante a fotolise UV em pH na faixa
de 3 a 11, apresentando valores de constantes de pseudo primeira-ordem iguais a 7,59x107%;
7,73><10'4 e 6,72x 10* em? mJ™! em pH 3; 5,7 e 11, respectivamente.

SANCHES et al. (2010) reportaram a eficiéncia da fotdlise e de outros POA
(UV/H,0; e UV/ TiO,) na degradagdo da ATZ e de outros pesticidas, em agua ultra pura,
agua superficial e dgua subterrdnea. Os autores concluiram que a degradagdo da ATZ em
todos os processos estudados segue decaimento de pseudo primeira-ordem, sendo que as
constantes cinéticas de degradagdo observadas nos experimentos em dgua superficial
(8,51x10" cm® mJ"') e subterrdnea (8,21x10" cm® mJ"') sdo ligeiramente maiores que as
encontradas em agua ultra-pura (7,56x10* cm”® mJ™"), possivelmente devido a a¢do de espécies
reativas intermediarias ("OH, 'O, e *MOD") formadas a partir da fotossensitizagdo dos
compostos presentes nas matrizes naturais.

XU et al. (2014) investigaram a eficiéncia dos processos de sono6lise (400 Hz), fotdlise
UV em 254nm e sono-fotdlise na degradacao da ATZ. Os autores relataram 97% de remogao
de ATZ apo6s 60 minutos de irradiagdo UV, porém as maiores remogdes de COT (ca. 60%)
foram obtidas através da sono-fotolise.

Apesar de existirem diversos trabalhos dedicados a investigar a fotodegradacdo da
ATZ sob radiacdo UV em 254 nm, estudos voltados a explorar este processo considerando os
efeitos da poténcia radiante e da concentracdo inicial do herbicida e, principalmente, voltados
a investigar o papel das espécies reativas de oxigénio durante a fotdlise UV (254 nm) sdo
inexistentes na literatura, sendo uma das contribuicdes do presente trabalho. Da mesma
forma, a caracterizacdo de tratamentos fotoliticos e foto-oxidativos por meio de ensaios de
toxicidade ¢ uma ferramenta importante, visto que tais processos podem resultar na formagao
de produtos de degradacdo mais toxicos que os contaminantes primarios (RIZZO, 2011). Por
este motivo, no presente trabalho ¢ caracterizada a toxicidade das solugdes aquosas contendo
o pesticida ATZ antes, durante e apds a fotolise UV.

Em relagdo ao herbicida amicarbazona, devido ao seu desenvolvimento recente,

apenas um estudo dedicado a investigar sua degradacdo fotoquimica ¢ encontrado na
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literatura. PEIXOTO e TEIXEIRA (2014) discutiram a fotdlise UV da amicarbazona,
avaliaram os parametros que influenciam este processo e identificaram produtos de
degradagdo, propondo mecanismos reacionais. Os resultados obtidos por estes autores sdo

discutidos na Parte 2 deste trabalho.
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Parte 1: Destino ambiental fotoquimico dos herbicidas amicarbazona e atrazina em

aguas superficiais

1.1 INTRODUCAO

Uma das principais areas de interesse das ciéncias ambientais ¢ entender os processos
que impactam o destino e o transporte de contaminantes no ambiente. Grande énfase tem sido
dada a ocorréncia de poluentes organicos persistentes (POP) em dguas superficiais, como por
exemplo, produtos farmacéuticos, produtos de cuidados pessoais e especialmente os
pesticidas (ORLANDO, 2013; RICHARDSON e TERNES, 2014). Estes compostos tém
recebido atencdo significativa devido aos seus efeitos ao meio ambiente (VAJDA et al., 2008)
e a saide humana (STANFORD et al., 2010).

Os mecanismos dos processos de degradacdo fotoinduzida envolvem fotolise direta,
enquanto os mecanismos fotoiniciados referem-se a degradacao de um composto com a ajuda
de espécies transientes geradas fotoquimicamente, como 'O,, ‘OH e ‘MOD* (DE
LAURENTIIS et al., 2012).

Dados experimentais a respeito da fotodegradagdo da AMZ sdo escassos na literatura e
ndo sdo encontradas informacdes publicadas na base de dados IS Web of Science a respeito
do seu destino ambiental em aguas naturais. Neste trabalho, as constantes cinéticas de reagdo
entre AMZ e as espécies reativas de oxigénio ("OH e 'O,) sido apresentadas pela primeira vez.
Além disso, a fotodegradagdo da AMZ sob luz solar simulada na presenga de matéria
organica dissolvida (MOD) foi investigada, com o proposito de entender o comportamento
fotoquimico da AMZ em sistemas aquosos. Para o herbicida atrazina foram utilizadas
informagdes existentes na literatura a respeito de sua degradagdo fotoinduzida e interagdo com
espécies reativas de oxigénio, para modelar seu destino ambiental fotoquimico. Em ambos os
casos, o uso de dados de caracteristicas dos rios brasileiros na modelagem configura uma
abordagem inédita. Sdo discutidas condicdes que favorecem ou desfavorecem a
fotodegradacdo destes herbicidas em corpos d’agua naturais baseados em simulagdes

utilizando um modelo matematico disponivel na literatura.
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1.2 MATERIAIS E METODOS

1.2.1 Reagentes

O herbicida amicarbazona (AMZ, 4-amino-N-terc-butil-4,5-di-hidro-3-isopropil-5-
oxo-1H-1,2 4-triazol-1-carboxamida, CAS 129909-90-6, pureza minima 95,4%) foi fornecido
pela Arysta LifeScience Corp. Estas amostras foram utilizadas nos experimentos
fotoquimicos, enquanto amostras de padrdo analitico de 99,9% de pureza foram utilizadas
para as analises de cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC). Todas as solug¢des foram
preparadas utilizando 4gua purificada por osmose inversa.

Azul de metileno (Sigma-Aldrich); benzeno (Sigma-Aldrich); solu¢do de peroxido de
hidrogénio 30% (Sigma-Aldrich); catalase bovina (Sigma Aldrich); alcool furfurilico (FFA)
(TCI America); 4cido para-corobenzdico (pCBA) (ICN Biomedicals Inc.); nitrato de sédio
(Fisher Scientific) e fosfato de sddio (Fisher Scientific) foram utilizados em grau de pureza
analitico.

Matéria organica natural isolada do rio Suwannee (SRNOM), padrio de material
organico utilizado internacionalmente que permite comparagdo com resultados de diferentes
trabalhos, foi adquirida da Sociedade Internacional de Substancias Himicas (nimero IR101N
no catalogo). Depois de dissolver o material organico, foi preparada uma solugdo estoque de
concentragdo 10 mg L™ em tampio fosfato (Na,HPO, e NaH,POy) (10 mmol L™, pH 7.2).

Para as analises HPLC, acetonitrila (grau HPLC), acido acético glacial (100%), acido
fosforico (100%) e metanol (grau HPLC) foram adquiridos da Merck.

1.2.2 Equipamentos e Procedimentos

1.2.2.1 Simulador solar

Os experimentos para o estudo da fotodegradagdo do herbicida AMZ foram realizados
utilizando um simulador solar modelo 94041 Oriel, equipado com uma lampada de xenonio
de 1000 W (Figura 3). A irradiancia total do simulador solar, medida por um
espetrorradiémetro USB2000 (Ocean Optics Inc., FL), foi igual a 68 W m™ para

comprimentos de onda de 290 a 800 nm. As amostras foram colocadas em vials de vidro



43

borosilicato de 2 mL completamente cheios ¢ expostos a radiagdo a temperatura de 20 °C,

mantida por um banho termostatico.

a-) b-)

Lampada

‘ B -

Amostras

Figura 3 - Foto (a) e diagrama simplificado (b) do simulador solar usado nos experimentos de degradagdo da
AMZ.

1.2.2.2 Determinagdo do coeficiente de absor¢cdo molar da AMZ em solugdo aquosa

Para determinar os coeficientes de absor¢cdo molar da AMZ em diferentes
comprimentos de onda (¢,), obtiveram-se os espectros de absor¢ao de solucdes do herbicida
com concentra¢des iguais a 0,5; 1; 2; 3 ¢ 5 mg L', em um espectrofotdmetro UV-vis Varian
Cary 50, empregando cubeta de quartzo com caminho 6ptico igual a 1 cm. Os valores de &€,
foram determinados a partir dos coeficientes angulares das curvas de absorbancia em fungao

da concentragdo para cada comprimento de onda A, conforme a Lei de Beer-Lambert.

1.2.2.3 Quantifica¢do da taxa de geragdo de radicais "OH

A taxa de formagdo de radicais "OH (Rf.OH) a partir da irradiacdo de SRNOM sob luz
solar simulada foi determinada usando benzeno para sondar a formagao desta espécie reativa
através da formacgao de fenol.

A uma solugio contendo 10 mg L' de SRNOM, ordem de grandeza da MOD
normalmente encontrada em 4guas fluviais, foram adicionado 3 mmol L' de benzeno; DONG
e ROSARIO-ORTIZ (2012) mostraram que o potencial de sequestro de radicais ‘OH por
MOD ¢ duas ordens de grandeza menor se comparado ao potencial de sequestro por benzeno,

concluindo que nestas concentracdes o principal sequestrador de radicais ‘OH ¢ o benzeno.
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Essa solugao foi irradiada por quatro horas no simulador solar, com amostras coletadas a cada
hora. Para minimizar a formag¢ao de radicais "OH a partir da contribui¢do indesejada do H,O;
que pode ser formado como subproduto da hidroxilagdo do benzeno, adicionou-se catalase
bovina as amostras, 30 minutos antes da irradiacdo, a fim de decompor o perdxido de
hidrogénio (LARSON e ZEPP, 1988).

Os valores de R .o foram calculados com base na taxa de geragio de fenol a partir da

relacdo pré-estabelecida, isto € Rg y = 0,63 Ryenot , em que Rpnor € a taxa de formagdo de fenol
(MCKAY e ROSARIO-ORTIZ, 2015). A concentragdo de "OH em estado estaciondrio
['OH]ss € calculada pela taxa formagdo destes radicais, neste caso a partir da irradiacdo da
MOD, dividida pela contribuigdes da desativagdo fisica (volta para o estado fundamental sem
sofrer reagdes) e por reagdes com outras espécies (por exemplo, sequestro de radicais pela
MOD presente na matriz aquosa), de acordo com a equacao 24 (MOSTAFA e ROSARIO-
ORTIZ, 2013).

kg ®ou[S]

[+ OH]ss = Sk [X]+kg

(24)

Em que k, ¢ a constante de absor¢do especifica da matriz aquosa (assumindo ser
dominada pela MOD); S representa as moléculas fotossensitizadoras; ®on ¢ rendimento
quantico de formacao de radicais ‘OH; £, representa a constante de reacdo entre radicais "OH
e quaisquer espécies X presentes na matriz aquosa (incluindo, mas nao se limitando a matéria
organica), k; ¢ a constante da taxa de decaimento do radical *OH por quenching fisico, sem
sofrer reagdo. Como os radicais ‘OH reagem rapidamente com os constituintes da matriz

aquosa, k; pode ser desprezado.
1.2.2.4 Quantifica¢do da taxa de geragdo de oxigénio singlete

Alcool furfurilico (FFA) foi utilizado para medir a taxa de geragdo de oxigénio
singlete (R' 102), conforme método detalhado na literatura (MOSTAFA ¢ ROSARIO-ORTIZ,
2013). FFA foi adicionado a solugdes contendo 10 mg L™ de SRNOM, a concentragdo inicial
de 22,5 pmol L™"; como descrito anteriormente (MOSTAFA ¢ ROSARIO-ORTIZ, 2013), esta
concentragdo ¢ suficiente para reagir com oxigénio singlete formado em matrizes contendo
COT superiores a 10 mg L. A concentragio de FFA foi monitorada por HPLC apos

exposi¢do a irradiagdo no simulador solar por quatro horas, com amostras sendo coletadas a
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cada hora. Metanol em excesso (0,1 mol L) foi adicionado &s amostras para sequestrar
radicais "OH.

A inclinacdo da reta obtida em um gréfico de In[FFA]/[FFA]y vs. tempo de irradiagdo
¢ dividida pela constante cinética de segunda ordem da reagdo entre 'O, e FFA (1,2x10° L
mol” s, conforme MOSTAFA ¢ ROSARIO-ORTIZ, 2013), para obter a concentragdo de
oxigénio singlete em estado-estacionario, ['O,]ss, que é usada para determinar o rendimento

quantico de formacao dessa espécie (D02), de acordo com a equagdo 25:

ko ®0[S]

Sky[X]+kg (25)

[102]55 =

Em que k&, ¢ a absorcdo especifica da matriz aquosa (assumindo ser dominada pela
MO); S representa as moléculas fotossensitizadoras; @0, ¢ o rendimento quéntico para
formagio de 'O»; kx representa a constante cinética da reagdo entre 'O, e qualquer espécie X
presente na matriz aquosa (incluindo, mas ndo se limitando a MO); k, ¢ constante da taxa de

decaimento do 'O, para o estado fundamental sem sofrer reagdo, por exemplo por colisdes

com moléculas da agua (kg =2,5%x10° s, conforme MOSTAFA ¢ ROSARIO-ORTIZ, 2013).
1.2.2.5 Estudo cinético: radicais hidroxila e oxigénio singlete

As constantes de segunda ordem da reagdo entre: i) AMZ e radical hidroxila (kamzomn)
e i1) AMZ e oxigénio singlete (kamz,102) foram determinadas usando o método de cinética
competitiva descrita por SHEMER et al. (2006). De acordo com este método, o poluente
compete pelas ROS com um composto de referéncia em uma mistura contendo o poluente,
uma fonte do ROS em questdo e um composto de referéncia de reatividade conhecida com o
ROS. A fim de determinar o valor de kamzon, peroxido de hidrogénio foi utilizado como
fonte de radicais "OH e as concentracdes de AMZ e do composto de referéncia (pCBA) foram
medidas por HPLC. Analogamente, o valor de kamz 102 foi determinado utilizando azul de
metileno como fonte de 'O; e as concentragdes da AMZ e do composto de referéncia (FFA)
foram monitoradas por HPLC. As concentragdes iniciais utilizadas foram 20,7 pmol L™
(AMZ); 22,3 umol L™ (pCBA) ou 22,5 pmol L' (FFA); 0,88 mmol L (H,0,) ou 31,3 mmol
L' (azul de metileno). Estas concentragdes foram determinadas a fim de se obter geragio de
espécies reativas (‘'OH ou 'O,) em quantidade suficiente considerando a competi¢io entre os

compostos. Catalase bovina foi adicionada as amostras a fim de decompor o H,O; residual,
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quando necessario.

1.2.2.6 Degradacao da AMZ na presenca de SRNOM

Uma série de experimentos de fotodegradacdo foi realizada sob luz solar simulada
para determinar a contribui¢io da degradagdo fotoinduzida e fotoiniciada (via “OH e 'O,) da
AMZ (20,7 pumol L), na presenca de SRNOM (10 mg L', mesma ordem de grandeza da
MOD normalmente encontrada em aguas fluviais. Nestes experimentos, o pH foi inicialmente
ajustado para 7,2 e a exposicdo a radiagdo solar simulada deu-se por 28 horas, periodo

estabelecido por permitir a observagdo da degradacao do herbicida.

1.2.2.7 Teste de toxicidade

Solugdes contendo o herbicida amicarbazona foram examinadas para os efeitos de
toxicidade cronica para Ceriodaphnia dubia de acordo com a norma ABNT13373 (2010).

Foram preparadas solug¢des contendo AMZ nas seguintes concentragdes 2,5; 5; 10 e 15
mg L. Foram preparadas 10 repeti¢des de cada dilui¢do e de agua de cultivo para controle,
colocando-se 20 mL de solucdo-teste em cada recipiente com nutrientes € um organismo teste
(Ceriodaphnia dubia). O ensaio foi mantido a temperatura de 25 °C + 1 °C. As solugdes-teste
foram renovadas por duas vezes durante o ensaio e com intervalo de dois dias.

A cada dois dias foram registrados os nimeros de organismos adultos sobreviventes e
os numeros de neonatos vivos em cada recipiente-teste. Os ensaios s6 terminavam quando
60% ou mais das fémeas adultas sobreviventes no controle haviam produzido no minimo 15
organismos jovens, nao ultrapassando o oitavo dia. Ao final, pela diferenca entre o nlimero de
neonatos ¢ o numero de adultos sobreviventes nos ensaios realizados para controle e os

realizados com dilui¢do de AMZ, determinou-se a concentragdo de efeito observado.

1.2.3 Modelo Fotoquimico

O modelo utilizado neste estudo para descrever o destino ambiental fotoquimico da
AMZ e da ATZ foi previamente validado para diferentes poluentes (MADDIGAPU et al.,
2010; MADDIGAPU et al., 2011; VIONE et al., 2011; SUR ef al., 2012; LAURENTIIS e?
al., 2012; LAURENTIIS et al., 2013; MARCHETTI et al., 2013). O software APEX
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(Aqueous Photochemistry of Environmentally-Occurring Xenobiotics) deriva de um modelo

desenvolvido pelo Departamento de Quimica da Universidade de Torino e pode ser obtido

gratuitamente (LAURENTIIS et al., 2013; BODRATO e VIONE, 2014). Sucintamente, este

modelo ¢ usado para calcular a constante de pseudo primeira-ordem de degradagdo e o tempo

de meia-vida de poluentes em 4aguas superficiais, com base na composi¢do da dagua,

profundidade do corpo d’agua e na irradiancia solar. Os dados que o usudrio deve informar

sdo o rendimento quantico da fotdlise sob luz solar e as constantes de pseudo primeira-ordem

da reacdo entre o poluente e os ROS. O modelo considera a energia chegando a Terra em um

. ~ , . .~ 2
dia ensolarado no verdo, correspondendo a 10 horas continuas de irradiacdo a 22 W m™ de

irradidncia. O modelo detalhado ¢ apresentado no Apéndice D; mais informagdes sobre o

modelo sdo encontrados em http://chimica.campusnet.unito.it/do/didattica.pl/Show? id=4pyh.

1.2.4 Analises Quimicas

1.2.4.1 Cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC)

O sistema HPLC-UV (Agilent 1200) equipado com coluna Agilent Eclipse XDB-C18
(250 mm x 4,6 mm; 5 um) foi utilizado para monitorar AMZ, FFA, pCBA e fenol. Os

métodos de andlise de cada composto sao apresentados na Tabela 5.

Tabela 5 - Método de analise HPLC dos compostos, amicarbazona (AMZ), alcool furfurilico (FFA), acido para-

clorobenzobico (pCBA) e fenol.

Fase Movel Porcentagem dos Vazao Comprimento Referéncias
Composto eluentes (mL min™) de onda
(nm)
0-3 min: 15% de A (PEIXOTO ¢
(A) acetonitrila 20 min: 40% de A TEIXEIRA, 2014)
AMZ (B) H,O + acido 22 min: 40% de A 1,0 224
fosforico (pH 2,8) 23 min: 15% de A
25 min: 15% de A
(A) metanol (MOSTAFA e
FFA (B) H,O + acido 0-8 min: 30% de A 1,0 219 ROSARIO-ORTIZ,
fosforico (pH 2,8) 2013)
(A) metanol (LESTER et al.,
pCBA (B) H,O + acido 0-20 min: 55% de A 1,0 234 2013)
fosforico (pH 2,8)
(A) metanol 0-6,5 min: 90% de A 1,0 210 (DONG et al., 2012)
Fenol (B) H,O 10 min: 10% de A
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1.2.4.2 Carbono organico total (TOC)

O carbono organico total (TOC) das amostras foi medido utilizando o equipamento
Shimadzu TOC-VSCH. O TOC foi determinado indiretamente pela diferenga entre o carbono
total (TC) e o carbono inorganico (IC) contidos na amostra.

1.2.4.3 Espectrofotometria UV-visivel

Os espectros de absor¢do UV-visivel foram obtidos empregando um
espectrofotometro UV-vis Varian Cary 50 usando uma cubeta de quartzo de 1 cm de caminho

optico.



49

1.3 RESULTADOS E DISCUSSOES

1.3.1 Absorc¢ao de Radiacio UV-vis pela AMZ

O espectro de absor¢do UV-vis da AMZ em solug@o aquosa ¢ apresentado na Figura 4.
A AMZ apresenta valores de coeficiente de absor¢ao molar baixos acima de 300 nm (¢ < 10 L
mol’ ¢cm™), enquanto que o espectro da luz solar sobre a superficie da Terra abrange
comprimentos de onda superiores a 300 nm (KOVER et al., 2014). De fato, ndo foi observada
degrada¢dao da AMZ quando o herbicida foi misturado em dgua ultrapura e irradiado durante 8
horas em simulador solar. Isso sugere baixo rendimento quantico da degradacdo fotoinduzida
da AMZ acima de 300 nm. Como resultado, ¢ esperado que em aguas superficiais a
degradagdo do pesticida AMZ seja apenas resultado da foto transformacao indireta associada
a matéria organica natural (MON) e espécies de nitrogénio inorganico e, em menor grau, a
acdo bidtica devido a recalcitrancia do herbicida, como observado por PEIXOTO e

TEIXEIRA (2014).
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Figura 4 - Espectro de absor¢do da AMZ em solucdo aquosa em pH 7,2. ***** Espectro de

emissdo normalizado da luz emitida pelo simulador solar. (a) 200 a 400 nm. (b) 240 a 400 nm.
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Figura 4 (Cont.) - Espectro de absor¢do da AMZ em solucdo aquosa em pH 7,2. ***** Espectro de

emissdo normalizado da luz emitida pelo simulador solar. (a) 200 a 400 nm. (b) 240 a 400 nm.

1.3.2 Geracao e Acao de Espécies Reativas de Oxigénio (ROS) na Degradacio da
AMZ

A taxa de formagdo de espécies reativas de oxigénio (‘O,, “OH) é controlada pela
quantidade de fotons absorvida pela matéria organica e os rendimentos quanticos associados
(P02 € Poop, respectivamente).

As Figuras 5 e 6 apresentam a formagao de fenol (resultado da reagdo entre benzeno e
radical "OH formado durante a irradiag@o) e o valor de In([FFA]/[FFA]o) em funcdo do tempo
de irradiacdo sob luz solar simulada, respectivamente. A partir destas medidas, os valores de
R" .on (taxa de formagdo de radicais ‘OH) e R' o, (taxa de formagdo de 'O,) foram

determinados como descrito anteriormente nas se¢oes 1.2.2.3 ¢ 1.2.2.4.

15

12,5

—
=)

R2=0,97983

[Fenol] x 108
(mol L)
N

(9] (@,

N
o 93}

0 60 120 180
Tempo (min)

Figura 5 - Concentragéo de fenol em funcdo do tempo de irradiag@o sob luz solar simulada.
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Figura 6 - Grafico de In([FFA]/[FFA]y) em fun¢@o do tempo de irradiagdo sob luz solar simulada.

A Tabela 6 apresenta a concentracdo em estado estaciondrio, a taxa de formacao e o
rendimento quantico de formagdo do oxigénio singlete e do radical hidroxila determinados

para uma solugdo contendo 10 mg L' de SRNOM sob radiagdo no simulador solar.

Tabela 6 - Caracteristicas de formagio das espécies reativas de oxigénio a partir de SRNOM a 10 mg L™!
:concentragdo em estado estacionario, taxa de formacdo e rendimento quantico.

Espécie reativa Concentragao em Taxa de formacio Rendimento quantico
estado estacionario [mol L7's™ de formacio
[mol L]

[mol de ROS formados/ mol
de fotons]

"OH 1,0x107'° 2,6x107" 1,2x107°

'0, 5,5x10 1,4x10°° 9,0x10°

Os valores dos rendimentos quanticos de formagdo de "OH e de 'O, apresentados na
Tabela 6 estdo de acordo com valores encontrados por outros autores a partir de matéria
organica isolada, mencionados na literatura na ordem de grandeza de 10° e 107,
respectivamente (CAWLEY et al., 2014).

Para compreender como se da a fotodegradagdo da AMZ, as constantes cinéticas de
segunda ordem entre AMZ e os espécies reativas de oxigénio ('O, e "“OH) foram determinadas
usando azul de metileno e peroxido de hidrogénio como fontes de 'O, e °OH,
respectivamente. O método de competi¢do cinética foi empregado, entre AMZ e pCBA no
caso da determinacdo da constante cinética entre AMZ e ‘OH (reagdes 26 e 27,

respectivamente); e entre AMZ e FFA para determina¢do da constante cinética entre AMZ e
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'0, (reagdes dadas pelas equagdes 28 e 29, respectivamente), em que P representam os

produtos formados em cada reagao.

AMZ +°'OH — P1 kamz Ho- (26)
pCBA +°'OH — P2 kpcBa Ho- 27)
AMZ +'0, - P3 kamz.102 (28)
FFA +'0, — P4 krpa,102 (29)

Os valores de kamz, 1o, € kamz, 102 foram determinados através da equagao 30:

Kamz(obs)

X Kref, ROS (30)

k AMZ, ROS =
ref(obs)

Em que kamzros € a constante cinética de segunda ordem da reacdo entre AMZ e as
espécies reativas de oxigénio 'O, ou "OH; kamzebs ¢ a constante da taxa de remogdo da AMZ
observada durante o experimento; krfobs) ¢ a constante da taxa de remog¢do do composto de
referéncia (FFA ou pCBA) durante o experimento; kwtros € a constante cinética de segunda
ordem da reacdo entre o composto de referéncia e o ROS, krrai02 = 1,2x10° L mol™ s
(MOSTAFA ¢ ROSARIO-ORTIZ, 2013) ¢ kpcsanio.= 5x10° L mol™ s (ELOVITZ ¢ VON
GUTEN, 1999). O valor calculado de kanz, no. foi 2,05x10' L mol™ s™, superior ao obtido
para outros pesticidas, em média 5,9x 10° L mol ™ s (ZENG e ARNOLD, 2012); por sua vez,
o valor de kamz. 102 encontrado foi menor (~5x10° L mol ™' s7'), assim como encontrado para
outros outros pesticidas, em média 3,2 x10° L mol ' s' (ZENG e ARNOLD, 2012),
indicando que o oxigénio singlete desempenha papel menos importante na degradacdo da
AMZ, comparado ao desempenhado pelos radicais hidroxila. Por outro lado, a comparagao
entre o valor encontrado de kamzno. € a constante de reacdo entre radicais ‘OH e MON (por
volta de 10° a 10° mol L' s™') sugere que a reagdo entre AMZ ¢ o radical "OH seja o
mecanismo de degradagcdo mais importante, ja que a reagdo entre AMZ e radicais hidroxila ¢
favorecida em relagcdo a reagdes de sequestro destes radicais pela MON (BUXTON et al.,
1988; WESTERHOFF et al., 2007; MCKAY et al., 2013).
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1.3.3 Degradac¢ao Fotoquimica da AMZ

Experimentos realizados com [AMZ]o = 20,7 umol L' em matriz aquosa contendo 10
mg L' de SRNOM indicaram que apenas 7,0% (+0,6) de remogdo de AMZ apds 28 horas de
exposicdo a luz solar simulada (Figura 7). Portanto, na auséncia de quaisquer outras espécies
(COs; %, HCO5~, NO,, NO3 ™ etc.) o tempo de meia-vida da AMZ em 4guas superficiais pode

ser estimado em cerca de 10 dias.

S .
2 0.96 %
N
N 0,94 §
Z +
092
0.90
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Figura 7 - Degradagio da AMZ sob luz solar simulada em uma matriz aquosa contendo 10 mg L™ de SRNOM.

Possamai et al. (2013) identificaram efeitos inibitorios da AMZ no crescimento do
bioindicador Cucumis sativus (pepino) em solos argilosos e arenosos, apos 100 e 51 dias de
aplicacdo do herbicida, respectivamente, indicando a persisténcia da AMZ nos solos. Além
disso, os autores mostraram que a lixiviagdo do herbicida ¢ favorecida em solos arenosos,
devido a elevada solubilidade da AMZ em égua. Este fato, aliado ao valor de #, da AMZ
encontrado, sugere que o herbicida uma vez lancado em solos pode permanecer nos corpos
d’4gua por longos periodos, apds processos como lixiviagdo e percolagdo.

Os resultados dos ensaios de toxicidade cronica realizados com Ceriodaphnia dubia
para AMZ mostraram que a concentragdo de efeito observado (CEO) foi de 10 mg L', em
condicdes de laboratdrio. Esse resultado sugere que, apesar do relativamente longo tempo de
meia vida da AMZ em 4guas superficiais, espera-se que seu efeito na reproducdo de
crustaceos da base da cadeia alimentar seja negligenciavel, j4 que em ambientes aquaticos
naturais baixas concentracdes de pesticidas sdo normalmente encontradas. No entanto, o

descarte deste tipo de poluente em reservatérios de dgua deve ser controlado, visto que os
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efluentes industriais podem apresentar concentragdes mais altas de pesticidas, como mostrado

na Tabela 1.
1.3.4 Simulac¢ido do Destino Ambiental Fotoquimico dos Herbicidas

Os intervalos de valores das varidveis do modelo (concentracdes de nitrito, nitrato,
bicarbonato, carbono organico dissolvido-COD), usados nas simula¢des da degradacdo da
AMZ no presente trabalho, foram selecionados com base em uma extensa revisao de dados
publicados sobre 4guas fluviais brasileiras (Tabela 7). A profundidade da coluna d’agua foi
variada entre 0,5 e 5 metros, variacdo suficiente para observar a influéncia desta variavel;
além disso, em profundidades superiores a degradacao fotolitica se torna uma via de remogao
de poluentes menos importante. E importante lembrar que as concentragdes de carbonato e
bicarbonato ndo variam independentemente devido ao equilibrio 4cido-base envolvido. Como
consequéncia, a composigio do sistema HCO; /COs> ¢ dependente do pH
(OPPENLANDER, 2003). O modelo APEX original, que ndo considera este equilibrio, foi
modificado para que as simula¢des pudessem ser desenvolvidas em diferentes valores de pH
(6,5; 7,5; 8,5 ¢ 9,5) para o intervalo de concentracdes de bicarbonato encontrados na
literatura. O pKa a 25 °C, para o sistema HCO; /CO;>, foi calculado de acordo com a
equacdo 31, desenvolvida por CLARCK e FRITZ (1997). A concentracdo de carbonato

correspondente foi calculada a partir da equagdo 32:
pKa = 9%x107°T? — 0,0137T + 10,62 (31)

__10Pka [HCO3 |

[cO:*7] oo

(32)
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Tabela 7 - Intervalo de concentragdes das espécies usadas no modelo, baseado em dados reportados nos rios
brasileiros (Rio Paraiba do Sul, Rio Paracatu, Rio do Acre, Rio das Antas, Rio Cachoeira).

Espécies Minimo Maximo Referéncias
5,010~ 15 OVALLE efal., 2013
Py -1 PIMENTA et al., 2012
Nitrito (umol L ) Resolugao CONAMA 357/2005
1,0 1,0x107 RIBEIRO et al., 2014

OVALLE et al., 2013
PIMENTA et al., 2012

. -1
Nitrato (nmol L) MULHOLLAND et al., 2012
Resolugao CONAMA 357/2005
Bicarbonato (pmol L) 2,0x10° 2,0x10°  OVALLEetal., 2013

MULHOLLAND et al., 2012
LUCIO et al., 2012
SOUSA et al., 2011

COD (mg L™) 0,5 10 RIBEIRO ef al., 2014
OVALLE et al., 2013

1.3.4.1 Amicarbazona

O modelo APEX considera degrada¢do fotoinduzida e fotoiniciada. Como a
degradagdo do herbicida amicarbazona (AMZ), em agua destilada, ndo foi observada apds 8
horas de exposicdo a luz solar simulada, a degradacdo fotoinduzida da AMZ pode ser
desprezada, o que ¢ devido ao valor muito baixo do coeficiente de absor¢do molar envolvido.
Considerando que a reagdo entre AMZ e 'O, também ¢é menos importante, como sugerido
pelo baixo valor obtido para kamz,102, 0 principal mecanismo de degradacdo da AMZ ¢ sua
oxidagao fotoiniciada, considerando sua reagio com radicais hidroxila. E importante observar
que a fotodegradacdo deve ser mais rapida se processos adicionais estiverem envolvidos.
Baseado nas informagdes experimentais € na constante cinética de segunda ordem de reacao
entre a AMZ e os radicais "OH, o tempo de meia-vida da AMZ foi estimado para diferentes
cenarios das varidveis ambientais em aguas superficiais, como concentracdo de espécies
quimicas e profundidade da coluna d’agua, usando o software APEX. Utilizando o modelo
APEX nas mesmas condi¢cdes dos ensaios de degradacdo da AMZ na presenga de MOD,
obteve-se o valor do tempo de meia-vida da AMZ igual a 12 dias, valor préximo do calculado
a partir dos experimentos em simulador solar (10 dias).

Para avaliar a importancia relativa dos efeitos das varidveis do modelo quanto ao
tempo de meia-vida da AMZ (¢, em dias), as simulagdes foram organizadas conforme um
projeto fatorial em dois niveis de valores para cada variavel (2°) (BOX et al., 1978) (Tabela
Al).

De acordo com as simulagdes, as varidveis que apresentaram maior importancia
relativa na degradacdo da AMZ para pH 6,5 e 7,5, foram a concentracdo de COD (50,3%),

profundidade da coluna d’agua (43,4%) e a concentrag¢do de nitrito (2,8%); os nimeros entre
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parénteses correspondem ao impacto relativo de cada variavel no valor do #, da AMZ. De
fato, para os valores de concentracdo de bicarbonato apresentados na Tabela 7, nesta faixa de
pH, a [CO5*] é ~0,1-1,0 umol L™'; além disso, a constante cinética de segunda ordem da
reagdo entre os radicais hidroxila e os ions bicarbonato e o carbonato sdo kgcos-, o = 8,5%10°
Lmol's'e kcosz-no = 3,9% 10° L mol™ s (OPPENLANDER, 2003), respectivamente. Como
consequéncia, o sequestro das espécies “OH por CO;> e HCO; ¢ menos importante nesta
faixa de pH. Por outro lado, para pH 8,5 e 9,5 os anions carbonato ganham importancia, de tal
forma que as simulagdes indicam a concentragdo de COD (50,5%), profundidade da coluna
d’agua (43,8%) e a concentragdo de bicarbonato/carbonato (2,7%) como as varidveis mais
influentes no valor do ¢, da AMZ para pH 8,5; para pH 9,5, os maiores efeitos no valor do
tempo de meia-vida da AMZ s3o devidos a concentragdo de COD (43,8%), a profundidade da
coluna d’agua (43,8%) e a concentracao bicarbonato/carbonato (10,5%).

O comportamento predito do tempo de meia-vida da AMZ em fungdo das
concentragdes de nitrito e COD para pH 6,5 ¢ apresentado na Figura 8 com a profundidade da
dgua mantida no seu valor médio (2,75 m); comportamento similar ¢ observado para valores
de pH no intervalo de 6,5-7,5. Como esperado, a degradacdo da AMZ se torna mais lenta com
o aumento da concentragdo de COD, que significa consequentemente maior concentragao de
MOD e maior concentracdo de cromoéforos da matéria organica dissolvida (CMOD).
Enquanto, CMOD sdo uma fonte fotoquimica de radicais hidroxila, MOD muitas vezes atua
como um importante sequestrador de radicais ‘OH (PASSANANTI et al., 2014). A Figura 8
também mostra que um aumento de 300 vezes na concentracao de nitrito, para o nivel minimo
de COD, contribui para um aumento de trés vezes no valor de #,. Por outro lado, para o
mesmo aumento na [NO; ], um ligeiro decréscimo ¢ esperado no valor do tempo de meia-
vida da AMZ para o nivel maximo de COD. Essas tendéncias mostram que o impacto dos
anions nitrito na degradacdo da AMZ, como uma fonte adicional de radical hidroxila, ¢ muito
dependente da composigio de espécies de papel mais relevante (COD, HCO; e CO3*) em

sistemas aquosos naturais.
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Figura 8 - Efeito das concentragdes de nitrito e COD no valor do tempo de meia-vida da AMZ predito pelo
modelo APEX para pH 6,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores médios: [NO3 ]=50,5 pmol
L', [HCO; ]=1,1x10° umol L' e profundidade 2,75 m. (a) Aumento de 300 vezes na concentragio de nitrito
para os niveis minimo ¢ maximo de COD e (b) Aumento de 20 vezes na concentragdo de COD para os niveis
minimo e maximo de nitrito.
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Em comparacdo com os efeitos do nitrito, a Figura 9 mostra que o modelo prevé maior

influéncia da profundidade da coluna d’agua na persisténcia da AMZ em sistemas naturais.

Na verdade, o modelo prevé um aumento médio de aproximadamente 6 dias para mais de um

més na meia-vida da AMZ, para um aumento de 10 vezes na profundidade da coluna d’agua.

t1/2
(dias) zo0 -

15005

6.4 dias

'

Profundidade 2 [NO, ]
(m) v 508 (mol L'l)
a-) 36 .4 dias b-) 364 dias
32,1 dias 32,1 dias
AN
£ 5,7x‘ S
N
“8,7X
6.8 dias 6.8 dias 6.4 dias

Profundidade =0,5m

Profundidade =5m

[NO,]=5%102umolL*

[NO,]=15umolL?

Figura 9 - Efeito da profundidade da coluna d’agua e da concentragdo de nitrito no valor do tempo de meia-vida
da AMZ predito pelo modelo APEX para pH 6,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores
médios: [NO; ]=50,5 pmol L™', [HCO; ]=1,1x10° pmol L™" e [COD]=5,25 mg L™". (a) Aumento de 300 vezes na
concentragd@o de nitrito para os niveis minimo e maximo de profundidade e (b) Aumento de 10 vezes na
profundidade para os niveis minimo ¢ maximo de nitrito.
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E importante notar que o efeito combinado da concentragio de nitrito e da
profundidade da coluna d’agua no valor do #, ndo depende dos niveis de nitrato e
bicarbonato (ver APENDICE B-Figuras B3 ¢ B4), com aumentos médios no valor do #;
seguindo a mesma tendéncia observada na Figura 8.

Os efeitos da profundidade da coluna d’agua e da concentracdo de COD no valor do
tempo de meia-vida da AMZ, previstos pelo modelo APEX, sdo apresentados na Figura 10.
Como esperado, a fotodegradacdo da AMZ serd mais rapida em corpos d’agua rasos e pobres
em COD. O aumento no valor do 71, com a profundidade ¢ devido ao fato de que corpos
d’agua mais profundos sdo menos iluminados pela luz solar, consequentemente apresentam
menor taxa de formagdo de "OH. A Figura 10 mostra que o efeito do aumento de COD no
valor de #1» ¢ menor que o efeito do aumento da profundidade: o modelo APEX prevé um
aumento médio de 4 e 6 vezes no valor do tempo de meia-vida com a profundidade, para os
niveis minimo e maximo de COD, respectivamente. As Figuras B5 e B6 do APENDICE B
revelam que os efeitos de profundidade e COD na persisténcia da AMZ, quando examinados
em conjunto, ndo sdo influenciados pela concentragdo de nitrito e nitrato. De fato,
considerando todos os niveis destas variaveis, os aumentos preditos no valor do #;, com a

profundidade e o COD sao iguais a 5,7+1,5 vezes e 3,1+0,8 vezes, respectivamente.
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Figura 10 - Efeito da profundidade da coluna d’agua e da concentragdo de COD no valor do tempo de meia-vida
da AMZ predito pelo modelo APEX para pH 6,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores
médios: [NO; ]=50,5 pmol L™", [HCO5 J=1,1x10° pmol L™" e [NO, ]=7,5 umol L™". (a) Aumento de 10 vezes na
profundidade para os niveis minimo ¢ maximo de COD. (b) Aumento de 20 vezes na concentragdo de COD para
os niveis minimo e maximo de profundidade.

A Figura 11 apresenta os valores calculados do tempo de meia-vida da AMZ em
funcdo das concentragdes de bicarbonato e COD para pH 8,5; comportamento similar ¢

observado para a faixa de pH 8,5-9,5.
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Figura 11 - Efeito das concentragdes de bicarbonato e COD no valor do tempo de meia-vida da AMZ predito
pelo modelo APEX para pH 8,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores médios: [NO; ]=50,5
pmol L, [NO, 57,5 pmol L'e profundidade 2,75 m. (a) Aumento de 10 vezes na concentragdo de
bicarbonato para os niveis minimo ¢ maximo de COD. (b) Aumento de 20 vezes na concentragdo de COD para

0s niveis minimo e maximo de bicarbonato.

Para um aumento de 10 vezes na concentracdo de HCO;3 , o valor de ¢, aumenta
somente 14% e 7% para os niveis minimo e maximo de COD, respectivamente. Por outro

lado, aumentos médios de 3,5 e 3 vezes no valor do ¢, sdo esperados para um aumento de 20

vezes na concentracao de COD.
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Figura 12 - Efeito da profundidade da coluna d’agua e da concentragdo de bicarbonato no valor do tempo de
meia vida da AMZ predito pelo modelo APEX para pH 8,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus
valores médios: [NO; ]=50,5 pmol L™', [NO, ]=7,5 pumol L™ ¢ [CODJ= 5,25 mg L™". (a) Aumento de 10 vezes
na concentragdo de bicarbonato para os niveis minimo e maximo de profundidade. (b) Aumento de 10 vezes na
profundidade para os niveis minimo e maximo de bicarbonato.

Estas tendéncias revelam sequestro de radicais hidroxila muito maior pela matéria
organica dissolvida em comparagdo com os anions bicarbonato/carbonato em sistemas
aquosos naturais. Além disso, para as concentracdes de bicarbonato/carbonato usualmente
encontrados em aguas superficiais com altos valores de pH, o efeito da profundidade da

coluna d’agua na persisténcia da AMZ ¢ evidente (Figural2).
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Finalmente, a Figura 13 mostra que o efeito predito da profundidade da coluna d’agua
e da concentracdo de COD na persisténcia da AMZ em pH 8,5 ¢ muito similar ao efeito
apresentado na Figura 9 (pH 6,5): o modelo prevé um aumento médio no valor do tempo de
meia-vida da AMZ de 4 a 9 dias (0,5 m) e de 17 dias para mais de dois meses (5 m) quando a
concentragio de COD aumenta de 0,5 a 10 mg L™'. Considerando todas os possiveis niveis
das variaveis estudadas, a média de aumento prevista no valor do #, com a profundidade e a
concentragdo de COD sdo iguais a 5,4+1,4 vezes e 3,6+1,4 vezes, respectivamente (ver
APENDICE B, Figuras B11 e B12), seguindo o mesmo comportamento apresentado na
Figura 13. Isto indica que o efeito combinado da profundidade e da concentragdo de COD na
persisténcia da AMZ em 4guas superficiais expostas a luz solar ¢ apenas ligeiramente

influenciada pelas concentragdes de nitrato/nitrito e bicarbonato/carbonato.
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Figura 13 - Efeito da profundidade da coluna d’agua e da concentragdo de COD no valor do tempo de meia-vida
da AMZ predito pelo modelo APEX para pH 8,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores
médios: [NO; ]=50,5 pmol L™", [NO, ]=7,5 pumol L™ ¢ [HCO; ]=1,1x10° pmol L™". (a) Aumento de 10 vezes na
profundidade para os niveis minimo ¢ maximo de COD. (b) Aumento de 20 vezes na concentragdo de COD para

os niveis minimo ¢ maximo de profundidade.
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1.3.4.2 Atrazina

O tempo de meia-vida da atrazina (ATZ) foi modelado a partir do rendimento
quantico de sua degradagdo fotoinduzida e dos valores das constantes de segunda ordem de
reagdo entre a ATZ e os ROS encontrados na literatura (Tabela 8), em fungdo de variaveis
ambientais, como concentracdo de espécies quimicas (Tabela 7) e profundidade da coluna
d’4gua (variando de 0,5 a 5 metros), usando o software APEX. A modelagem do valor do
tempo de meia-vida da atrazina foi previamente reportado por MARCHETTI ef al. (2013) em
funcdo das concentracdes de MOD e de nitrito, usando o modelo implementado no software,

porém em diferentes faixas de concentragdes das utilizadas no presente trabalho.

Tabela 8 - Valores do rendimento quantico da degradagéo fotoinduzida da ATZ e das constantes cinéticas de
segunda ordem da reagdo entre ATZ e radicais "OH (katzno-) € ‘02 (katz.102).
Valores Referéncias

katzno- 2,7x10° Lmol" 5™ ACERO et al., 2000
BALCI et al., 2009
ZENG e ARNOLD, 2012
karzi02 <4x10* L mol” s MARCHETTI et al., 2013
Do fotoinduzida 1,58x107 MARCHETTI et al., 2013

Assim como para o herbicida AMZ, para avaliar a importancia relativa dos efeitos das
variaveis do modelo quanto ao tempo de meia-vida (¢, em dias), valeu-se de um projeto
fatorial em dois niveis de valores para cada variavel (2°) (BOX et al., 1978), usado para
executar as simulagdes por meio do modelo APEX (Tabela A1-APENDICE A).

De acordo com as simulagdes, as varidveis que apresentaram maior importancia
relativa na degradagdo da ATZ, tanto na faixa de pH 6,5 ¢ 7,5 como em pH 8,5 € 9,5, foram a
concentragdo de COD (47,8%), a profundidade da coluna d’agua (40,9%) e a concentracdo de
nitrito (6,8%); os nimeros entre parénteses correspondem ao impacto relativo de cada
variavel no valor do ¢, da ATZ.

Em pH 8,5-9,5 a concentracdo de carbonato aumenta, porém seu efeito como
sequestrador de radicais ‘OH ndo se sobrepde ao efeito do nitrito, que atua como fonte e
sequestrador de radicais ‘OH e neste caso também apresenta efeito de “filtro”, competindo
pela absor¢ao de fétons com ATZ.

O comportamento predito do tempo de meia-vida da ATZ em funcdo das
concentragdes de nitrito e COD ¢ apresentado na Figura 14, para pH 7,5, para profundidade
da coluna d’4gua mantida em seu valor médio (2,75 m) (comportamento similar ¢ observado

para valores de pH no intervalo 6,5-9,5).
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Figura 14 - Efeito das concentragdes de nitrito e COD no valor do de meia-vida da ATZ predito pelo modelo
APEX para pH 7,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores médios: [NO; ]=50,5 pmol L™/,
[HCO; ]=1,1x10? umol L™ ¢ profundidade 2,75 m. A (a) Aumento de 20 vezes na concentragio de COD para os
niveis minimo e maximo de nitrito e (b) Aumento de 300 vezes na concentrag@o de nitrato para os niveis
minimo e maximo de COD.
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Como a MOD ¢ o principal sequestrador de radicais “OH, um aumento de 20 vezes na
concentragdo de COD resulta em aumentos médios de 15,6 vezes no valor do tempo de meia-
vida da ATZ, independente da [NO,]. Por outro lado, um aumento de 300 vezes na
concentragdo de nitrito, fonte de radicais "OH, resulta em decréscimo na persisténcia da ATZ,
para os niveis minimo ¢ maximo de [COD].

O modelo APEX prevé um efeito muito maior da profundidade da coluna d’4gua na
persisténcia da ATZ comparado ao efeito da concentracdo de nitrito (Figura 15). De fato, um
aumento de 10 vezes na profundidade resulta em aumentos médios de 6,4 vezes no valor do
tempo de meia-vida da ATZ. Por outro lado, um aumento de 300 vezes na concentracdo de
nitrito resulta em decréscimo médio de 1,6 no valor do ¢, da ATZ. O aumento do tempo de
meia-vida da ATZ com a profundidade deve-se ao fato de que corpos d’agua profundos sao
menos iluminados pela luz solar e, consequentemente, menor serd a taxa de formagdo das

espécies reativas intermediarias € menor serd a degradacao fotoinduzida da ATZ.
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Figura 15 - Efeito da concentrag@o de nitrito ¢ da profundidade no valor do tempo de meia-vida da ATZ predito

pelo modelo APEX para pH 7,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores médios: [NO; ]=50,5

umol L™, [HCO5 ]=1,1x10* pmol L™ ¢ [COD]=5,25 mg L. (a) Aumento de 10 vezes na profundidade para os
niveis minimo e maximo de nitrito e (b) Aumento de 300 vezes na concentragdo de nitrito para os niveis minimo
e maximo de COD.
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E esperado que a fotodegradagdo da ATZ seja mais rapida em corpos d’agua rasos e

pobres de COD, em toda a faixa de pH estudado (6,5 a 9,5), como mostra a Figura 16.
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Figura 16 - Efeito da concentra¢do de COD e da profundidade no valor do tempo de meia-vida da ATZ predito
pelo modelo APEX para pH 7,5. Todas as outras variaveis foram fixadas em seus valores médios: [NO; ]=7,5
umol L™, [HCO5 ]=1,1x10* pmol L™ ¢ [NO5 ]=50,5 umol L™". (a) Aumento de 10 vezes na profundidade para
os niveis minimo ¢ maximo de COD e (b) Aumento de 20 vezes na concentracdo de COD para os niveis minimo
e maximo de profundidade.
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Um aumento de 10 vezes na profundidade resulta em aumentos médios de 4,7 ¢ 7,1
vezes no valor do #, da ATZ, para os niveis minimo e maximo de COD, respectivamente. O
efeito do aumento na concentracdo de COD na persisténcia da ATZ ¢ maior em corpos d’agua
de maior profundidade, possivelmente devido a absor¢do da radiacdo pela CDOM que pode
inibir a degradacdo fotoinduzida do herbicida, como descrito para diferentes poluentes

(LAURENTIIS et al., 2012).

1.3.4.3 Comparagao dos resultados obtidos nas simula¢oes para amicarbazona e atrazina

A degradagdo fotolitica do herbicida AMZ modelada neste trabalho, como detalhado
anteriormente, deve-se principalmente as reagdes com radicais “OH (kamzuo-=2,05x10'" L
mol™' s7') e em menor grau as reagdes com 'Oy (kamz102=5%x10° L mol™ s7"), ja que a
degradagdo fotoinduzida ¢ improvavel devido a baixa absorc¢do da radiagdo solar do herbicida
aliada ao baixo rendimento quéntico deste processo. Por sua vez, a fotodegradacdo da ATZ
deve-se as reagdes com radicais ‘OH (kATZ,HO-:2,7><109 L mol' s), as reacdes com o
oxigénio singlete em menor grau (karzi10=4x10" L mol” s) e também & degradagio
fotoinduzida (Dgeg. fotoinduzida=1,38%107). Sendo assim, foi possivel observar diferencas na
importancia dos efeitos das espécies quimicas presentes em corpos d’adgua na degradagdo
destes herbicidas. Na faixa de pH 6,5-7,5 as varidveis mais influentes no valor do ¢, da AMZ
e da ATZ foram COD, profundidade e nitrito, ja na faixa de pH 8,5-9,5 a concentracdo de
bicarbonato/carbonato ganham mais importancia na degradacdo dos dois herbicidas, mas ¢
mais evidente no caso da AMZ (tornando-se a terceira varidvel mais influente na
fotodegradacdo desse herbicida), enquanto praticamente ndo altera o comportamento da
degradagdo da ATZ.

Também sdo observadas grandes diferencas na persisténcia dos dois herbicidas. De
fato, o valor do tempo de meia-vida da ATZ ¢ até 6 vezes maior comparado ao da AMZ, em
um cenario de altas concentragio de COD (10 mg L") e profundidade igual a 5 m. Tal
diferenca torna-se menor em corpos d’agua rasos (0,5 m) e pobres de COD (0,5 mg L"), em
que o valor do #;, da ATZ ¢ apenas 2,6 vezes superior ao da AMZ. A maior persisténcia ATZ
em relagdo a AMZ pode ser atribuida aos valores das constantes de segunda ordem de reagdo
entre a ATZ e o radical "OH e 'O, serem aproximadamente 7,6 e 125 vezes menores
comparadas aos valores dessas constantes no caso da AMZ.

E importante notar que reacdes entre os herbicidas e o estado triplete da matéria
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organica *"MOD") néo foram consideradas no modelo; uma vez consideradas, espera-se que o
valor do tempo de meia-vida destes herbicidas seja menor. E sabido que *MOD" pode reagir
diretamente com contaminantes por transferéncia de elétrons ou energia, ou por abstra¢do de
hidrogénio (ZENG e ARNOLD, 2012). Embora o valor da constante de segunda ordem da

1
, conforme

reacio entre a ATZ ¢ “MOD" seja conhecido (karzsmop+=1,2x10° L mol” s
ZENG e ARNOLD, 2012), nao foi considerado nas simula¢des para possibilitar a comparacao

com a persisténcia da AMZ, para a qual ndo foi determinado o valor de kamz 3mop*.
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Parte 2: Estudo da fotélise-UVC dos herbicidas atrazina e amicarbazona

2.1 INTRODUCAO

Pesticidas tém sido detectados em aguas superficiais e subterraneas em todo o mundo
(CURINI et al., 2000; CARABIAS-MARTINEZ et al., 2006).

Como apresentado na Parte 1, os pesticidas amicarbazona (AMZ) e atrazina (ATZ)
podem permanecer em aguas superficiais por periodos superiores a dois meses ou um ano,
respectivamente. Este tempo ¢ suficiente para estes poluentes se disseminarem, podendo
contaminar areas de recreacdo, areas de captacdo de dgua e habitats naturais. Dessa forma, ¢
imprescindivel o tratamento de descargas de 4guas que contenham tais herbicidas.

Tecnologias fotoquimicas tém se tornado mais atrativas que os tratamentos
convencionais (tais como adsor¢do em carvao ativado e biodegradacio) aplicados na remogao
de poluentes em meios contaminados. As tecnologias fotoquimicas, em geral, sdo simples e
possuem relacdo custo-beneficio satisfatoria para muitas aplicacdes, além de, frequentemente,
proporcionarem o beneficio duplo da descontaminacao e da desinfeccao (PARSONS, 2005).

Nesta parte do presente trabalho, sdo discutidos os efeitos da taxa de emissdo de
fotons e da concentracdo inicial da ATZ ou AMZ sobre a taxa de degradacdo destes
herbicidas, durante a fotdlise sob radiacdo UV em 254 nm. Além disso, o papel de espécies
reativas de oxigénio (ROS) foi investigado. Enquanto para a ATZ a discussdo ¢ realizada a
partir de resultados obtidos no presente trabalho, para o herbicida AMZ a discussdo ¢ feita a
partir de trabalhos prévios. Estes estudos combinados ndo sdo encontrados na literatura e,
portanto, configuram uma contribuicdo original. De fato, em um contexto em que se tem
levantado a preocupagdo com a valorizagdo de recursos hidricos e multiplas destinagdes de
dgua de reuso, inclusive para complementacao de abastecimento publico, ganham importancia
estudos voltados a processos de tratamento capazes de remover poluentes emergentes, como

os herbicidas.
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2.2 MATERIAIS E METODOS

2.2.1 Reagentes

O herbicida atrazina grau técnico (ATZ, 215,68 g mol”', pureza minima 92%, 6-cloro-
N2-etil-N4-propan-2-il-1,3,5-triazina-2 4-diamina, CAS 1912-24-9) foi fornecido pela
Syngenta Brasil e utilizado nos experimentos fotoquimicos; atrazina grau HPLC foi adquirida
da Sigma-Aldrich (pureza 99%) e utilizada como padrdo para cromatografia liquida de alta
eficiéncia (HPLC). Todas as solucdes foram preparadas utilizando agua purificada por

osmose inversa produzida no equipamento PURELAB Prima (ELGA).

2.2.2 Equipamentos e Procedimentos

2.2.2.1 Determinagdo do coeficiente de absor¢do molar da ATZ em solug¢do aquosa

Para determinar os coeficientes de absor¢io molar da ATZ em diferentes
comprimentos de onda (&), obtiveram-se os espectros de absor¢ao de solucdes do herbicida
com concentra¢des iguais a 0,5; 1; 2; 3 ¢ 5 mg L', em um espectrofotometro UV-vis Varian
Cary 50, empregando cubeta de quartzo com caminho 6ptico igual a 1 cm. Os valores de &€,
foram determinados a partir dos coeficientes angulares das curvas de absorbancia em fungao

da concentragdo para cada comprimento de onda A, conforme a Lei de Beer-Lambert.

2.2.2.2 Experimentos de hidrdlise

Os experimentos de hidrélise da ATZ foram realizados em ambiente escuro, a
concentra¢do inicial de 10 mg L'; essa concentragio € da mesma ordem de grandeza 2
encontrada em estacdes de tratamento de efluentes de industrias de pesticida e formuladores
(WEINBERG e TEODOSIU, 2012) e em estacdes de tratamento de efluentes de usinas de
reciclagem de embalagens pléasticas de pesticidas (BLANCO e MALATO, 2003). As
amostras foram dispostas em frascos de vidro de 20 mL e os valores de pH foram ajustados

para 3,5, 7 e 9; os frascos foram em seguida colocados em incubadora sob agitacio a 25 °C.
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Amostras foram retiradas nos tempos O h, 6 h e 24 h e analisadas por cromatografia liquida.

Os experimentos foram realizados em triplicata.

2.2.2.3 Experimentos de fotolise

Os experimentos de fotdlise da ATZ foram realizados em batelada em um reator
fotoquimico tubular (Figura 17), que consiste em um tubo de vidro borossilicato equipado
com uma lampada de baixa pressdao de vapor de merctrio (TUV Philips, 36 W), emitindo
radiagao UV em 254 nm e disposta concentricamente no reator. O reator € conectado a um
tanque de circulacdo, a partir do qual as amostras foram retiradas. O volume total e o volume

irradiado foram iguais a 5,0 L e 3,9 L, respectivamente.
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Figura 17 - Diagrama simplificado do equipamento usado nos experimentos de fotdlise da ATZ.
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Nos experimentos de fotolise foram utilizadas duas concentracdes iniciais de ATZ, 5
mg L' e 20 mg L. Tais concentragdes permitiram o estudo cinético da degradagio da ATZ
sem auxilio de etapas analiticas de concentragdo de amostras (por exemplo, extracdo em fase
sOlida) e, além disso, sdo da mesma ordem de grandeza as encontradas em estacdes de
tratamento de efluentes de industrias de pesticida e formuladores (WEINBERG e
TEODOSIU, 2012) e em estacdes de tratamento de efluentes de usinas de reciclagem de
embalagens plésticas de pesticidas (BLANCO e MALATO, 2003). Todos os experimentos
foram executados a temperatura de 25 °C e pH 6, ajustado no inicio mas nao corrigido ao
longo do tempo. Neste valor de pH, a forma neutra da molécula de ATZ domina (pKa = 1,7,

SALVESTRINI et al., 2010). A solugdo foi recirculada a vazio de 0.4 L min "' entre o reator e



75

o tanque por meio de uma bomba centrifuga. A vazdo da bomba foi ajustada usando uma
véalvula agulha e lida em um rotdmetro. Todos os experimentos foram realizados em triplicata.

Para obter diferentes taxas especificas de emissdo de fétons, a superficie da lampada
foi coberta uniformemente em diferentes fracdes (25, 50 e 75%) com material opaco,
resultando nas seguintes taxas de emissdo de fotons (E,,) 3,6x10%, 1,9x10%, 1,1x10" e
8,7x10" fotons L' s'. Estes valores foram medidos por actinometria de ferrioxalato de
potéssio de acordo com o procedimento detalhados no item 2.2.2.4. O campo de radiacdo no

interior do reator fotoquimico foi admitido uniforme.

2.2.2 4 Caracterizagdo actinométrica da incidéncia de fotons no reator fotoquimico

Por meio do uso do actindmetro ferrioxalato de potéssio, K, Fe(C,0,);.3H,0,
considerado adequado para uso na regido do UV, foi possivel determinar a taxa especifica de
emissdo de fotons (Ep,), para a lampada monocromadtica, conforme método descrito por
BRAUN et al. (1991). Em sala escura, prepararam-se 5 L de solu¢do contendo 0,75 mol L' de
dcido oxdlico di-hidratado (H,C,0,.2H,0) e 0,15 mol L' de sulfato férrico penta-hidratado
(Fe,(S0O,);.5H,0). Esta soluc¢do foi adicionada ao reator fotoquimico totalmente coberto com
papel aluminio. Para evitar a oxidagio do Fe** pelo O, dissolvido, borbulhou-se
continuamente N, (pureza 99,5%) no conteudo do tanque de mistura durante o experimento,
que teve duracdo de 30 minutos. A cada 2 minutos coletaram-se amostras de 0,25 mL, as
quais eram transferidas para frascos ambar encapados com papel aluminio, contendo 24,75
mL de solugdo complexante composta de dcido acético 0,5 mol L™'; acetato de sédio 0,5 mol
L' e 1,10-fenantrolina 0,01 mol L. Os frascos foram vigorosamente agitados e deixados em
repouso por 90 minutos, apds o que se fez a determinacdo espectrofotométrica da absorbancia
de cada amostra em 510 nm, valendo-se de um espectrofotdmetro Varian Cary 50, para

determinacdo da [Fe®*] a partir de curva de calibragdo previamente obtida.

2.2.2.5 Experimentos de investigacdo da fotolise

Experimentos adicionais de fotélise foram realizados em meio com oxigénio em
excesso, em meio com concentracdo reduzida de oxigénio dissolvido, na presenca de
supressor de oxigénio singlete (azida de s6dio) e na presenga de supressor de radicais

hidroxila (2-propanol), a fim de investigar os mecanismos de degradacdo que ocorrem durante
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a fotolise da ATZ a concentragdo inicial de 5 mg L. Todos os experimentos foram realizados

em duplicata.

Investigacdo da participacdo do oxigénio singlete na fotolise

Para avaliar a possibilidade de participacdo de oxigénio singlete durante a fotdlise,
foram realizados experimentos com azida de sédio (NaN;, supressor de oxigénio singlete)
(RIBEIRO et al., 2007). O oxigénio singlete pode ser formado por transferéncia de energia
para o oxigénio molecular dissolvido a partir do possivel estado triplete da ATZ gerado a
partir da absor¢do de fétons em 254 nm (PARSONS, 2005). A concentracdo inicial da ATZ
foi igual a 5 mg L. A escolha da concentra¢do de azida de sédio é importante, uma vez que

esta substdncia também absorve radiagio UV em 254 nm (&,,,5, = 510 L mol' cm™)

(PEIXOTO, 2013), podendo competir com a ATZ (&,r, =3270 L mol"' cm™) (valor calculado
no presente trabalho como detalhado na seg¢do 2.2.2.1) e inibir sua fotdlise. Dessa forma,
empregou-se concentra¢do de azida de sédio igual a 7,7 mg L', de modo que 99% da radiagio

incidente fossem absorvidos pela atrazina.

Investigacdo da participacdo do radical hidroxila na fotolise

A fim de se investigar o efeito dos radicais hidroxila ("OH) na fotdlise da ATZ a
concentragio inicial de 5 mg L™, foram realizados experimentos na presenga de 2-propanol
(supressor do radical hidroxila) (RAZAVI et al., 2011). Foi empregada concentracdo de
isopropanol igual a 14 mg L™, cerca de 10 vezes maior que a concentragdo molar da ATZ,

para obter excesso do supressor de radicais na solucao.

Investigacdo do efeito do oxigénio dissolvido na fotdlise

Para avaliar o efeito do oxigénio dissolvido na solucdo aquosa durante a fotdlise da
ATZ a concentragdo inicial de 5 mg L', foram realizados experimentos borbulhando
nitrogénio (99,5%) por 60 minutos antes e durante a irradiacdo para garantir baixa
concentragio de O, no meio, aproximadamente 0,29 mg L' (PEIXOTO, 2013); outro
experimento foi efetuado em meio saturado de oxigénio, borbulhando oxigénio (99,5%).
Estes experimentos foram realizados em frasco de 500 mL equipado com lampada emitindo

radiagao UV em 254 nm e poténcia 11W (Figura 18).
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Figura 18 - Diagrama simplificado do equipamento usado nos experimentos de investigacdo do efeito
do oxigénio dissolvido na fotdlise da ATZ.

2.2.3 Analises Quimicas
2.2.3.1 Cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC)

A deteccdo e quantificacdo da concentragdo da ATZ foram realizadas por meio de um
sistema de Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (HPLC) (Shimadzu, modelo LC20)
equipado com uma coluna C18 (Phenomenex, 250 mm x 4,6 mm; 5 ym) e um detector
UV/visivel (SPD20A). O comprimento de onda de detec¢ao da ATZ foi de 220 nm, em que a
ATZ apresenta maior absor¢do. O volume de inje¢do de amostra e a temperatura do forno
foram 50,0 pL e 40 °C, respectivamente. As analises foram realizadas no modo isocratico. Os
eluentes foram: (a) 0,2% dacido acético + H,O e (b) acetonitrila, a propor¢ao de 50:50 (v/v) e
vazdo de 1,0 mL min™'. Nestas condi¢des, o tempo de retengdo de atrazina foi de 8 minutos, e
os limites de detecgdo e quantificagdo foram iguais a 0,025 ¢ 0,075 mg L™, respectivamente.

O método descrito acima foi otimizado a partir da literatura (LIN e CHU, 2011).
2.2.3.2 Cromatografia de ions
Amostras selecionadas foram analisadas por cromatografia de fons para determinar a

concentragdo do fon cloreto em solucdo. Empregou-se um equipamento Metrohm 881

Compact IC Pro, com um detector de condutividade, e coluna Metrosep A Supp 5 (150 mm X
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4 mm; 5 pum). Solugdes de Na,CO, (3,2 mmol L") e NaHCO; (1,0 mmol L") foram utilizadas

como eluente a vazdo de 0,7 mL min™.

2.2.3.3 Carbono organico total (COT)

O carbono organico total (COT) das amostras foi medido utilizando um equipamento
Shimadzu TOC-5000A. O COT foi determinado indiretamente pela diferenca entre o carbono

total (CT) e o carbono inorgénico (CI) contidos na amostra.

2.2.3 4 Espectrofotometria UV-visivel

Os espectros de absor¢cdo UV-visivel de amostras foram obtidos empregando um
espectrofotometro UV-vis Varian Cary 50, empregando uma cubeta de quartzo de 1 cm de

caminho 6ptico.

2.2.3.5 Bioensaios de toxicidade

Os bioensaios de toxicidade foram realizados com o microcrusticeo Daphnia similis.
Os dafinideos foram obtidos de cultivo préprio do Laboratério de Ensaios Bioldgicos e
Ambientais do IPEN-USP (Instituto de Pesquisas Energéticas e Nucleares), que utiliza agua
natural com dureza corrigida para 43 = 2 mg L' CaCO,. Os bioensaios foram realizados de
acordo com a norma ABNT 12713 (2009) para amostras retiradas nos tempos 0, 8 e 60
minutos, durante o experimento de fotolise da atrazina que apresentou o melhor desempenho

na remocgao do herbicida.
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2.3 RESULTADOS E DISCUSSAO

2.3.1 Experimentos de Hidrdlise

Experimentos realizados na auséncia de radiagcdo UV, a 25 °C em pH 3,5, 7 ¢ 9
revelaram que a hidrdlise de ATZ durante 24 horas pode ser considerada insignificante,
independentemente do pH. A estabilidade da ATZ em solu¢do aquosa em sistemas nao
irradiados foi previamente relatada (YE et al., 2007). Portanto, nos experimentos de fotdlise
da ATZ descritas no presente estudo, a degradacdo do herbicida ocorreu apenas devido a

interagdo com a radiagao UV.

2.3.2 Experimentos de Fotolise

As figuras 19a e 19b apresentam os perfis de concentracio versus tempo de exposi¢cao
a radiacdo, para concentragdes iniciais de atrazina iguais a 5 ¢ 20 mg L', para diferentes taxas
especificas de emissao de fotons. A Tabela 9 resume os resultados obtidos nos experimentos
de fotdlise. Obtiveram-se remog¢des de ATZ superiores a 80% e 65% apds 30 minutos de
irradiacdo, para [ATZ], = 5 mg L' e 20 mg L, respectivamente. O decaimento da
concentracdo da ATZ com o tempo foi tratado simplificadamente segundo comportamento de
pseudo primeira-ordem, para um sistema batelada em que a incidéncia de fotons no meio €
uniforme e ocorre com taxa constante. Exceto para E,, = 8,7x10" fétons L' s, em todos os
experimentos foram obtidas concentragdes de ATZ abaixo do limite de detec¢do (0,025 mg L

") ap6s 60 minutos de irradiagdo.
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Figura 19 - Resultados dos experimentos de degradacdo da atrazina (ATZ) durante a fotélise para diferentes
concentracdes iniciais e sob diferentes taxas especificas de emissdo de fétons (x 3,6x10" fétons L' s™';
1,9x10" fétons L' s7'; ¢ 1,1x10" fétons L' s e » 8,7x10" fétons L' s). (a) e (c) [ATZ], =5 mg L. (b) e (d)
[ATZ], =20 mg L.
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Figura 19 (Cont.) - Resultados dos experimentos de degradacio da atrazina (ATZ) durante a fotdlise para
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diferentes concentragdes iniciais e sob diferentes taxas especificas de emissdo de fétons (x 3,6x10'® fétons L™ s°
' W 1,9x10" fétons L' s'; ¢ 1,1x10" fétons L™ s e ® 8,7x10" fétons L™ s). (a) e (c) [ATZ],=5mgL". (b) e

(d) [ATZ],=20 mg L.

Tabela 9 - Resultados dos experimentos de fotdlise da ATZ: k, constante cinética de degradacdo de pseudo
primeira-ordem; #,,,, tempo de meia-vida; e porcentagem de remocio de ATZ apds 30 minutos de irradiacio.

5mgL’ 20 mg L
T ifica d
Axaespectica de 4 min) £, (min) % de k (min™) £, (min)
emissdo de fétons, Ep, N
remogao
(fétons L ™) apods 30 min apods 30 min
0,87x10'® 0,054 13,0 82,0 0,034 20,0
1,1x10' 0,088 8,0 953 0,068 10,0
1,9x10"® 0,160 40 99,1 0,103 7,0
3,6x10" 0,225 30 99,8 0,120 6,0

Em processos fotoquimicos o principal evento € a absor¢cdo de fétons em um

comprimento de onda especifico. O espectro de absor¢do UV-vis da atrazina (Figura 20)

exibe uma banda intensa em torno de 220 nm e uma banda menor em torno de 265 nm,

atribuidas as transicOes de elétrons ligantes st € ndo ligantes n para orbitais antiligantes 7*,

transicdes 7— ¥ e n— ¥, respectivamente (CHEN et al., 2009). De fato, foi medido alto

valor do coeficiente de absor¢do molar ¢ para a ATZ em 254 nm, 3270 L mol' cm™, similar

ao valor relatado por outros autores, 3306 L mol’ cm” (PROSEN e ZUPANCIC-KRALJ,

2005). A partir das taxas de degradacao iniciais para os experimentos realizados com [ATZ],

=20 mg L, o rendimento quéntico da fotdlise da ATZ foi estimado em ® (-ATZ, 254 nm) =

0,035 £ 0,009, que estd de acordo com valor relatado anteriormente 0,031 para a mesma faixa

de concentracdo (PARSONS, 2005).
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Figura 20 - Espectro de absor¢do do herbicida ATZ.

A Figura 21 mostra que os valores das constantes cinéticas de pseudo primeira-ordem
aumentam linearmente com o aumento de E, . As constantes de proporcionalidade calculadas
sdo de 0,085 e 0,056 para 5 mg L' e 20 mg L™, respectivamente, indicando rela¢do direta
entre a degradacdo da ATZ e a taxa de emissdo de fétons. Deve-se considerar que o aumento
da intensidade de radiacdo ndo acarreta aumento da energia disponivel para cada uma das
espécies quimicas envolvidas na fotorreagdo € sim promove unicamente um aumento da

quantidade de espécies excitadas (WAYNE e WAYNE, 1996).

0,35
y =0,0866x
R2=0,98869

y =0,0572x
R2=0,98577

0 1 2 3 4

Taxa de emissdo de fétons x 1018 (fétons L1 s'1)

Figura 21 - Relag@o entre as constantes de pseudo primeira-ordem e a taxa especifica de emissdo de fétons para
diferentes concentracdes iniciais nos experimentos de degradacdo de ATZ por fotdlise direta. ¢ [ATZ], =5 mg
L' x[ATZ],=20mg L.

Os resultados da Tabela 9 mostram que a taxa de fotdlise da ATZ € influenciada pela

concentragdo inicial do pesticida: quanto maior a concentracdo inicial de ATZ, menor € a

constante de pseudo primeira-ordem de degradacdo fotolitica, maior a meia-vida do pesticida
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e menor a porcentagem de remoc¢do apés 30 minutos de irradiacdo. Quanto maior a
concentracdo inicial do herbicida, maior serd a quantidade de produtos de degradagao
formados, maior a competi¢ao por fétons incidentes e, logo, menor a degradacio do pesticida.

Apesar da remogao de ATZ ter sido eficiente para todas as condicOes estudadas, os
resultados de COT com o tempo (ndo apresentados neste trabalho) mostraram que
essencialmente ndo ocorreu remog¢ao de carbono, o que se associa a formacao de produtos de
degradacdo persistentes. A completa mineralizacdo da ATZ pela fotdlise direta ndo ocorre
devido a estabilidade do anel s-triazina (CHEN et al., 2009).

Por sua vez, os resultados apresentados na Figura 22, que compara os resultados da
andlise da cromatografia de fons com as concentracdes de Cl- calculadas com base na
quantidade conhecida de atrazina em solucdo, indicam a existéncia de produtos de degradagao
clorados, como relatado anteriormente por outros autores (CHEN et al., 2009 ; HEQUET et
al., 2001). De fato, a concentracdo de cloreto alcangou valor praticamente constante apds
cerca de 30 minutos, para concentracao de ATZ inferior ao limite de detec¢do. De acordo com
os resultados obtidos e com base na literatura, é razoavel concluir que a ligagcdo C-Cl da
molécula da ATZ € mais facilmente quebrada durante fotdlise sob irradiacdo 254 nm que
outras ligacdes presentes na molécula (YE et al., 2007). De acordo com CHEN et al. (2009),
o tamanho da ligagdo C—Cl € maior que o de outras ligacOes presentes na molécula da ATZ e
essa ligacdo apresenta polaridade relativamente baixa (0,293), sendo mais facil de ser rompida
que outras. De fato, alguns autores reportam que o primeiro passo na degradacdo da ATZ € a
rapida perda de cloro seguida pela perda de grupos alquila, que ocorre mais lentamente
(BIANCHI et al., 2006; HEQUET et al., 2001). Segundo AZENHA et al. (2003), o principal
produto de degradacdo da ATZ formado pela fotélise UV € a 2-hidroxiatrazina. Finalmente,
variagdo de pH de 6,5 para 4,5, em média, foi observada nos experimentos realizadas no
presente estudo, devido a provdvel formacdo de produtos de degradacdo de cardter acido, a
exemplo do 4cido ciantrico (C;H;N;0;); a diminui¢do no valor do pH também foi observada

por outros autores (AZENHA et al., 2003; CHEN et al., 2009).
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Figura 22 - Comparacio entre concentracdes de cloreto medidas e calculadas durante a fotdlise da ATZ [ATZ],
=5mgL"'e E,,=3,6x10" fétons L' 5. ¢[C]] medida ; M [Cl] calculada.

BIANCHI et al. (2006) propuseram um mecanismo de degradacdo da ATZ (Figura
23) sob radiagdo UV em 254 nm, a partir da identificacdo de intermedidrios gerados em
experimentos realizados em um reator fotoquimico equipado com lampada de vapor de
mercurio de 15 W emitindo em 254 nm. Assim como observado no presente trabalho, os
autores observaram transformac¢do quase completa de ATZ em OIET (2-hidréxi-4-acetamido-
6-etilamino-1,3,5 triazina) em cerca de 90 minutos de irradiacdo e sugeriram que a
descloracdo € o primeiro mecanismo de degradacdo da ATZ. O intermediario OIET, por sua
vez, parece ser bastante estdvel a degradacao fotoinduzida, segundo os autores, uma vez que a
desalquilacdo € muito lenta, demonstrado pela baixa concentragdo dos intermediarios OEAT
(2-hidroxi-4-etilamino-6-amino-1,3,5 triazina) e OIAT (2-hidréxi-4-isopropilamino-6-amino-
1,3,5 triazina) presentes nas solugdes ao final dos experimentos. Como durante a fotdlise
moléculas no estado excitado podem transferir elétron e energia para o oxigénio,
consequentemente reacdes subsequentes dardo origem a espécies reativas como, por exemplo,
o radical ‘OH. Quando a desalquilacdo estiver completa e s6 permanecer 0 grupo amino nas
cadeias laterais do heterociclico (OAAT, 2-hidréxi-4,6-diamino-1,3,5 triazina), estas poderao
ser atacadas pelo radical hidroxila e entdo pode ocorrer a substituicdo dos grupos amino pelo
grupo hidroxil originando AAT (6-amino, 24-dihidréxi-1,3,5 triazina) e o dcido cianurico

(CHEN et al., 2009).
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Figura 23 - Mecanismo de degradacio fotolitica da atrazina sob radia¢do UV, proposto por Bianchi et
al. (2006).

A Tabela 10 apresenta os resultados dos ensaios de toxicidade aguda realizados com
Daphnia similis para a condi¢do estudada em que se observou maior remocao porcentual de
ATZ (Ey, = 3,6x10" f6tons L' s™). De acordo com a classificagdo de BULICH (1992), para
[ATZ], = 5 mg L' as amostras nfo tratadas e tratadas sdo considerados ndo téxicos. Por sua
vez, uma amostra contendo 20 mg L' de ATZ é classificada como téxica (ECy, = 47,6%) e
ap6s 60 minutos de irradiacdo € classificada como levemente téxica (ECs, = 76,7%). Apesar
da presenca de produtos de degradagdo persistentes, como sugerido pela evolugao do TOC
com o tempo, a fotdlise da ATZ permitiu reduzir a toxicidade apds 60 minutos de exposi¢ao a

radiagao UV.

Tabela 10 - Resultados dos ensaios de toxicidade aguda realizados com Daphnia similis. Valores de ECs, entre
parénteses e intervalo de confianca entre colchetes.
Tempo de irradiagdo (minutos)

Experimentos
0 8 60
5mgL’! Levemente Levemente téxica (89,1%) Levemente toxica (75,7%)
toxica (100%)* [1C:85,1-93,1] [1C:67,2-85,3]
20 mg L™ Téxico (47,6%) Téxico (39,5%) Levemente toxica (76,7%)
[1C:39,9-56,7] [1C:35,7-43,5] [1C:68,6-85,8]

* Classificagdo da toxicidade segundo BULICH (1992): ECs< 25%, muito toxica; 25%<ECs5,<50%, toxica; 51% <ECs,<75%,
moderadamente toxica; EC5,>75%, levemente toxica.
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2.3.3 Papel das Espécies Reativas de Oxigénio (ROS) na Fotdlise da ATZ

Para investigar qualitativamente o papel das ROS, solu¢des contendo ATZ foram
irradiadas na presenga de azida de sédio, um supressor seletivo para 'O,, de acordo com
RAZAVTI et al. (2011); ou 2-propanol, sequestrador de radicais hidroxila (XU et al., 2014).
Os resultados s@o mostrados na Figura 24.

A adi¢@o do anion azida (N;') resultou em diminui¢do na taxa de degradacdo da ATZ
(k = 1,09x10" min™, t,, = 7 minutos), sugerindo assim que a transferéncia de energia de
moléculas excitadas de ATZ para moléculas de O, parece ser um mecanismo eficaz para
gerar oxigénio singlete ('O,) de acordo com a reagdo dada pela equagdo (6). Em um estudo
anterior, OLIVA et al. (2005) obtiveram o espectro de fosforescéncia da ATZ e o tempo de
vida de seu estado excitado em agua (12,6 ms), valor obtido por meio de um medidor de
fosforescéncia acoplado a um espectrometro Jobin-Ivon SPEX, com amostras estudadas como
vidros em tubos de quartzo de aproximadamente 1 mm de didmetro a 77 K. A existéncia de
tal estado € uma condi¢do necessaria para a fotossensitizacdo do oxigénio, mas além disso
também € necessario que a energia do estado triplete da molécula seja maior ou igual a
energia necessdria para a excitagdo do estado fundamental (*O,) para o estado excitado ('O,) (
94,2 KJ mol™) e o tempo de vida do estado triplete deve ser longo o suficiente para garantir
alta probabilidade da transferéncia de energia (BRAUN et al., 1991). A transferéncia de
energia neste caso ocorre de uma molécula no estado triplete para outra molécula no estado
triplete (*O,) pelo mecanismo de substituicio eletrdnica, em que ocorre substitui¢do
simultanea de dois elétrons entre a molécula doadora e a molécula aceptora resultante da
sobreposi¢do de suas nuvens eletronicas, provocada pela colisdo das espécies em difusdo no
meio (BRAUN et al., 1991).

Embora se espere que o estado excitado seja de curta duracdo a temperatura ambiente,
a degradagdo da ATZ promovida pelo 'O, ndo pode ser descartada, sendo a constante de
segunda ordem de reacdo entre ATZ e 'O, inferior a 4x10* L mol™" s, segundo MARCHETTI
etal.(2014).

Como apresentado na Figura 24, a adi¢cdo de 2-propanol também resultou em
decréscimo da velocidade de degradacdo da ATZ (k = 1,1x10" min’, t,, = 8 minutos),
sugerindo que o estado excitado da molécula de ATZ pode transferir elétrons para o oxigénio
dissolvido (reacdo dada pela equagdo 7) e induzir a formagdo de espécies reativas, como
radicais hidroxila e hidroperoxila, que podem oxidar o poluente-alvo (OPPENLANDER,
2003; SCHWARZENBACH et al., 2003).
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Figura 24 - Degradagdo da atrazina (ATZ) durante a fotélise UV, pH 6, [ATZ],= 5 mg L™ e Ep=3,6x10" fétons
L's'.x UVC; ¢ UVC + 2-propanol; ® UVC + NaNj.

Os resultados apresentados na Figura 25 mostram que a concentracdo de oxigénio
dissolvido exerce influéncia na taxa de degradacdo, pois em meio de concentracdo reduzida
de oxigénio (~ 0,29 mg L") a degradagdo da ATZ foi inferior (k = 510 min™, t,, = 15
minutos), devido a reduzida possibilidade de formagao de ROS, sugerindo que estas espécies
ttm um papel importante na fotodegradacdo da ATZ. Deve-se ainda considerar que o
oxigénio no estado fundamental participa de reacdes térmicas de propagacdo (dark reactions)
apds iniciada a etapa fotoquimica de degradagdo do herbicida, por meio das chamadas
Reacdes de Russell (OPPENLANDER, 2003).

O fato da fotodegradagdo UV da ATZ ndo ter sido completamente inibida por
remocdo de oxigénio reforca a importancia da fotdlise (degradagcdo fotoinduzida) na
degradac@o em 254 nm. Por outro lado, quando o meio reacional foi saturado com oxigénio, a
degradacdo da ATZ também diminuiu (k = 4,1x10? min™, t,, = 19 minutos). Uma possivel
explicacdo € que o oxigénio em excesso inibe o estado excitado da atrazina, de tal forma que
as reacOes dadas pelas equacdes (6) e (7) prevalecam em relagdo as reacOes dadas pelas
equagdes (3) e (5). Resultados similares foram obtidos por NICK et al. (1992), que

observaram diminuicdo de 30% na taxa de degradagdo da ATZ quando estudada em meio

saturado com oxigénio.
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Figura 25 - Degradagio da atrazina (ATZ) durante a fotélise UV, pH 6, [ATZ],=5 mg L
x UVC; B UVC + solucdo purgada com nitrogénio;
® UVC + solucido saturada com oxigénio.

2.3.4 Comparacao com os Resultados Obtidos para a Fotdlise da Amicarbazona

PEIXOTO e TEIXEIRA (2014) estudaram a fotdlise UV da amicarbazona (AMZ) a
partir de concentragdes inicias do herbicida iguais a 50 ¢ 100 mg L™, utilizando o mesmo
reator fotoquimico tubular descrito neste trabalho e avaliaram os pardmetros que influenciam
este processo. Nesta se¢do apresenta-se uma breve comparacdo dos resultados obtidos para os
herbicidas ATZ e AMZ.

Assim como a fotdlise da ATZ, a fotdlise da AMZ em 254 nm segue decaimento de
pseudo primeira-ordem, porém a degradagdo € muito mais lenta se comparada a observada
para a ATZ. De fato, em experimentos realizados com taxa especifica de emissdo de fotons
igual a 3,6x10'® fétons L' s™*, obtiveram-se porcentagens de remogdo de AMZ de 42% e 40%,
ap6s 6 horas de irradiagdo, para [AMZ],= 50 e 100 mg L™, respectivamente, enquanto nas
mesmas condi¢des foram obtidas porcentagens de remogdo de ATZ iguais a 82% e 66,7%,
ap6s 30 minutos de irradiagdo, para [ATZ],= 5 e 20 mg L, respectivamente. O fato da
degradacdo da amicarbazona por fotdlise UV em 254 nm ter se mostrado mais lenta que a
observada para a ATZ pode ser explicado pelo valor do coeficiente de absor¢cdo molar da
AMZ neste comprimento de onda (€,5, sv; =52 L mol” ecm™, PEIXOTO e TEIXEIRA, 2014)
ser cerca de 60 vezes menor que o da ATZ.

Outra relacdo comum observada para os dois herbicidas é que as porcentagens de
remogdo por fotdlise aumentaram com o aumento da taxa especifica de emissdo de fétons e
diminuiu com a concentracio inicial do herbicida. Segundo OPPENLANDER (2003), durante

a degradagdo de compostos que contenham nitrogénio podem se formar ions nitrito e nitrato,
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causando diminui¢do na taxa de absorc¢ao de fotons no UV (254 nm) pelo contaminante-alvo,
devido ao efeito de filtro exercido por estes ions. Portanto, quanto maior a concentracdo
inicial de compostos que contenham nitrogénio, maior serd a formacdo destes ions e,
consequentemente, menor serd a velocidade de degradacdo, o que pode explicar a diminui¢do
da taxa de degradagcdo da ATZ e da AMZ por fotdlise observadas com o aumento da
concentragdo inicial dos herbicidas.

A completa degradacao do herbicida AMZ s6 foi obtida apds 24 horas de irradiacdo e
apenas 26% de remocdo de carbono foram observados (PEIXOTO e TEIXEIRA, 2014). Por
outro lado, no presente trabalho nao foi obtida nenhuma remocgao perceptivel de carbono apds
a completa degradagdo da ATZ.

Como observado no caso da ATZ, a presenca de 2-propanol (sequestrador de radicais
'OH) também inibiu a degradacdo do herbicida AMZ, confirmando assim a contribuicdo
dessas espécies reativas durante a degradacdo foto-iniciada da AMZ (PEIXOTO e
TEIXEIRA, 2014). No caso da ATZ, a presen¢a de 2-propanol gerou aumento de 2,3 vezes no
valor do tempo de meia-vida do herbicida, enquanto no caso da AMZ o aumento observado
em t,, foi de 1,5 vezes. De modo similar, aumento do tempo de meia-vida foi observado para
os dois herbicidas em experimentos realizados com remocdo de oxigénio dissolvido,
sugerindo a participacdo do oxigénio singlete na degradagao dos herbicidas durante irradiacao
UV. A atenuac@o causada pela remoc¢ao de oxigénio dissolvido também foi superior no caso
da ATZ (aumento de 2,8 vezes em ¢,,) se comparado ao da AMZ (aumento de 1,2 vezes em
t 1/2)'

Como as constantes cinéticas de segunda ordem da reacdo entre a ATZ e os radicais
"OH e o 'O, sdo superiores s constantes entre a AMZ e essas espécies, uma possivel
explicacdo para o fato da inibicdo da fotodegradacdo da ATZ ter sido mais acentuada na
presenca de sequestradores de radicais hidroxila e em baixas concentracOes de oxigénio
dissolvido € que a fotdlise da ATZ favorega a formagio de radicais “OH e 'O, nas condi¢des
estudadas. Devido aos experimentos de degradagdo da AMZ terem sido realizados com altas
concentragdes iniciais do herbicida (100 mg L") podem ter sido favorecidas as reagdes de
cisdes homoliticas (equagdo 3) e heteroliticas (equacdo 5) em relacdo as equacgdes de

transferéncia de elétrons e energia para o oxigénio dissolvido (equacdes 6 € 7).
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CONCLUSOES

Através deste estudo foi possivel investigar o destino ambiental fotoquimico dos
herbicidas atrazina (ATZ) e amicarbazona (AMZ), bem como discutir o efeito de parametros
como concentracdo inicial e taxa de emissdo de fotons na fotolise UV destes herbicidas,
amplamente empregados na agricultura de exportacao.

Este estudo confirma que a degradacdo fotoinduzida da AMZ sob luz solar é pouco
importante e mostrou que o ataque das moléculas de AMZ pelos radicais "OH ¢ o mecanismo
dominante envolvido na degradacdo da AMZ em 4guas superficiais expostas a luz solar, com
constante de segunda ordem de reacio igual a 2,05x10'° L mol™ s™, valor apresentado pela
primeira vez para este herbicida.

Por meio da combinacdo dos dados experimentais obtidos e de dados da literatura,
considerando valores tipicos das concentracdes de espécies quimicas em solucdo aquosa
(matéria organica dissolvida-MOD, carbonato, bicarbonato, nitrato e nitrito) foi simulado o
destino ambiental fotoquimico da AMZ utilizando o modelo matematico APEX; no caso da
atrazina, as simulag¢des foram baseadas apenas em dados da literatura. Os resultados das
simulagdes indicaram que a MOD e a profundidade da coluna d’4gua sdo as varidveis que
mais influenciam na persisténcia dos dois herbicidas estudados. O efeito de filtro da MOD e a
sua acdo como um sequestrador de radicais ‘OH contribuem para a maior persisténcia dos
herbicidas. As simulagdes do modelo sugerem que os herbicidas sdo degradados mais
rapidamente em corpos d’agua rasos, contendo baixa concentragdo de COD e a diferenca
entre a persisténcia destes herbicidas se torna menor neste cenario.

Os resultados das simulagdes indicaram que o tempo de meia-vida (¢12) da AMZ pode
variar de menos de trés dias até aproximadamente 2 meses ¢ o da ATZ de 9 até
aproximadamente 380 dias, dependendo das condi¢des ambientais consideradas. Ressalva-se
que os valores de 1, dos herbicidas sdo maiores que os esperados, uma vez que as reagdes
com o estado triplete da matéria organica ndo foram consideradas.

Estes resultados sugerem que processos de tratamento sdo necessarios para
remediagdo de efluentes industriais e/ou agua residual origindria da agroindustria contendo
AMZ e/ou ATZ a fim de prevenir a contaminagdo de sistemas aquosos naturais e/ou para
tratar aguas contaminadas por estes herbicidas, para fins de abastecimento de agua potavel.
Devido aos valores elevados de kamzmo- € katzno., 0 processos oxidativos avangados (POA)
podem ser uma opgao viadvel para tratamento.

A fotdlise promovida por radiagdo UV ¢ um importante processo presente em POA



91

fotoirradiados e eventualmente pode ser utilizada isoladamente como processo de tratamento
ou esterilizagdo de efluentes tratados. Através deste estudo, foi possivel detalhar a fotélise da
ATZ sob radiagdo UV em 254 nm em solu¢do aquosa, usando um reator fotoquimico. Os
experimentos foram focados em estudar os efeitos da taxa de emissdo de fotons e da
concentragdo inicial da ATZ na taxa de degradacdo fotolitica, até entdo ndo discutidos na
literatura.

A degradagdo de ATZ por fotdlise UV diminui com o aumento da sua concentragao
inicial, apresentando altas porcentagens de remog¢do apds 30 minutos de irradiacdo (mais de
80% e 65% para concentra¢des iniciais de 5 mg L™ ¢ 20 mg L™, respectivamente). A remogéo
de ATZ seguiu decaimento de pseudo primeira-ordem, com taxas iniciais aumentando
linearmente em cinco vezes com o aumento da taxa especifica de emissdo de fotons, em um
intervalo de 0,87x10'%-3,6x10" fotons L™ s'. Os resultados também mostraram que nao
houve mineralizagdo aprecidvel durante a fotolise UV, o que estd associado a formacao de
subprodutos persistentes. Apesar da presenca destes compostos, a toxicidade foi
eficientemente removida apds 60 minutos de exposicao a radiacdo UV.

Experimentos adicionais realizados na presenca de supressor de oxigénio singlete,
usando um sequestrador de radicais e variando a quantidade de oxigénio dissolvido no meio
reacional, apontaram qualitativamente as espécies reativas de oxigénio (ROS) como atores
importantes durante a degradacdo fotolitica da ATZ sob radiag@o a 254 nm.

A comparacdo dos resultados da fotolise da ATZ com resultados obtidos no estudo da
fotolise da AMZ realizado por PEIXOTO e TEIXEIRA (2014) indicou que o efeito da taxa de
emissdo de fotons e da concentracdo inicial dos herbicidas durante a fotdlise seguiram a
mesma tendéncia. A degradacdo da AMZ também seguiu decaimento de pseudo primeira-
ordem, porém foi bem mais lenta que degradacdo da ATZ para mesma taxa de emissdo de
fotons e resultou também na formagdo de produtos persistentes. O papel importante de ROS
na fotolise da AMZ foi também sugerido pelos autores.

Estes resultados ajudam a compreender o comportamento da ATZ e da AMZ em
diferentes processos de degradacdo fotoirradiados, nos quais a fotolise e a oxidacdo pelas
ROS ocorrem simultaneamente.

Sugere-se que futuros trabalhos determinem a constante de segunda ordem de reacdo
entre o estado triplete da matéria organica e a AMZ, valor até o momento desconhecido, que

contribuird para melhorar a estimativa do #,, deste herbicida em aguas superficiais.
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APENDICE A - Matriz codificada de planejamento fatorial 2° utilizada para
determinar as variaveis mais influentes nos tempos de meia-vida da AMZ e ATZ.

Tabela A1 — Matriz fatorial 2° usada para desenvolver as simula¢des usando modelo APEX.
Matriz fatorial codificada

Nitrito Nitrato Bicarbonato COD Profundidade
1 -1 -1 -1 -1 -1
2 1 -1 -1 -1 -1
3 -1 1 -1 -1 -1
4 1 1 -1 -1 -1
5 -1 -1 1 -1 -1
6 1 -1 1 -1 -1
7 -1 1 1 -1 -1
8 1 1 1 -1 -1
9 -1 -1 -1 1 -1
10 1 -1 -1 1 -1
11 -1 1 -1 1 -1
12 1 1 -1 1 -1
13 -1 -1 1 1 -1
14 1 -1 1 1 -1
15 -1 1 1 1 -1
16 1 1 1 1 -1
17 -1 -1 -1 -1 1
18 1 -1 -1 -1 1
19 -1 1 -1 -1 1
20 1 1 -1 -1 1
21 -1 -1 1 -1 1
22 1 -1 1 -1 1
23 -1 1 1 -1 1
24 1 1 1 -1 1
25 -1 -1 -1 1 1
26 1 -1 -1 1 1
27 -1 1 -1 1 1
28 1 1 -1 1 1
29 -1 -1 1 1 1
30 1 -1 1 1 1
31 -1 1 1 1 1
32 1 1 1 1 1
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APENDICE B - Figuras complementares das simulacées do tempo de meia-vida da

AMZ.

As Figuras B1 a B12 apresentam os resultados das simulagdes do tempo de meia-vida da

AMZ, em que todas as varidveis foram utilizadas nos valores maximos € minimos nos dois

intervalos de pH (6,5-7,5 e 8,5-9.5).
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Figura B1: Efeito das concentra¢des de nitrito e COD no tempo de meia-vida da AMZ como predito pelo
modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-7,5 para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel mdximo de nitrato, as
outras variaveis foram mantidas nos seus valores médios.
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Figura B2: Efeito das concentra¢des de nitrito e COD no tempo de meia-vida da AMZ como predito pelo
modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-7.5 para a-) nivel minimo de bicarbonato, b-) nivel mdximo de
bicarbonato, as outras varidveis foram mantidas nos seus valores médios.
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Figura B3: Efeito da concentragdo de nitrito e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como predito
pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-7,5 para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel maximo de
nitrato, as outras variaveis foram mantidas nos seus valores médios.
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Figura B4: Efeito da concentragdo de nitrito e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como predito
pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-7,5 para a-) nivel minimo de bicarbonato, b-) nivel mdximo de
bicarbonato, as outras varidveis foram mantidas nos seus valores médios.
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Figura B6: Efeito da concentragdo de DOC e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como predito
pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-7.5 para a-) nivel minimo de bicarbonate, b-) nivel mdximo de

foram mantidas nos seus valores médios.
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Figura B7: Efeito das concentracdes de DOC e da bicarbonato no tempo de meia-vida da AMZ como predito

pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 9,5-8.5 para a-) nivel minimo de nitrito, b-) nivel mdximo de nitrito,

as outras variaveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura B8: Efeito das concentracdes de DOC e da bicarbonato no tempo de meia-vida da AMZ como predito
pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 9,5-8,5 para a-) nivel minimo de nitrato, b-)nivel mdximo de nitrato,

as outras variaves foram mantidas em seus valores médios.
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Figura B9: Efeito da concentrag@o de bicarbonate e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como
predito pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 9,5-8,5 para a-) nivel minimo de nitrito, b-) nivel maximo de
nitrito, as outras variaveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura B10: Efeito da concentracdo de bicarbonate e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como
predito pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 9,5-8.5 para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel maximo

de nitrato, as outras variaveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura B11: Efeito da concentracdo de COD e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como predito
as outras varidveis foram mantidas em seus valores médios.

pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 9,5-8.5 para a-) nivel minimo de nitrito, b-) nivel mdximo de nitrito,
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Figura B12: Efeito da concentracdo de COD e da profundidade no tempo de meia-vida da AMZ como predito

pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 9,5-8.5 para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel mdximo de

nitrato, as outras variaveis foram mantidas em seus valores médios.
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APENDICE C - Figuras complementares das simulacdes do tempo de meia-vida da
ATZ.

As Figuras C1 a C6 apresentam os resultados das simulac¢des do tempo de meia-vida da

AMZ, em que todas as variaveis foram utilizadas nos valores maximos € minimos nos dois
intervalos de pH (6,5-9.5).
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Figura C1: Efeito da concentragdo de COD e da profundidade no tempo de meia-vida da ATZ como predito pelo
modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-9,5para a-) nivel minimo de bicarbonato, b-) nivel maximo de
bicarbonato, as outras varidveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura C2: Efeito da concentragdo de COD e da profundidade no tempo de meia-vida da ATZ como predito pelo
modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-9,5para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel mdximo de nitrato, as

outras varidveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura C3: Efeito da concentragdo de nitrito e da profundidade no tempo de meia-vida da ATZ como predito
pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-9,5para a-) nivel minimo de bicarbonato, b-) nivel mdximo de

bicarbonato, as outras variaveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura C4: Efeito da concentragdo de nitrito e da profundidade no tempo de meia-vida da ATZ como predito
pelo modelo APEX, para o intervalos de pH 6,5-9,5para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel méximo de nitrato,
as outras varidveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura C5: Efeito da concentragdes de nitrito e COD no tempo de meia-vida da ATZ como predito pelo modelo
APEX, para o intervalos de pH 6,5-9,5para a-) nivel minimo de nitrato, b-) nivel mdximo de nitrato, as outras
varidveis foram mantidas em seus valores médios.
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Figura C6: Efeito da concentragdes de nitrito e COD no tempo de meia-vida da ATZ como predito pelo modelo
APEX, para o intervalos de pH 6,5-9.,5 para a-) nivel minimo de bicarbonato, b-) nivel mdximo de bicarbonato,

as outras variaveis foram mantidas em seus valores médios.
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APENDICE D - Consideragdes do modelo APEX (Aqueous Photochemistry of
EnvironmentallyOccurring Xenobiotics) utilizado para simular o tempo de meia-vida dos

herbicidas atrazina e amicarbazona
O modelo considera:

(1) Geracao de radicais "OH a partir da irradiagdo de nitrato, nitrito e croméforos
da matéria organica dissolvida (CDOM);

(i1) Formagao de tripletes da matéria organica dissolvida (DOM)) pela irradiagdo
de CDOM;

(iii)  Formagcdo de 'O, como consequéncia da irradiagio de CDOM.

As principais reacdes consideradas no modelo sdo representadas pelas equagdes 1D a

5D.
NO; +hv+H'" — "OH + NO," (1D)
NO, +hv+H" — "OH + NO* (2D)
CDOM + hy —'CDOM" — *DOM’ (3D)
3CDOM’ + H,0 — CDOM-H + *OH (4D)
3CDOM” + 0, — CDOM + '0, (5D)

Para o céalculo da taxa de formagdo das espécies reativas as reagdes envolvendo

espécies sequestradoras também sdo consideradas:

"'OH + HCO;” — H,0 + CO;™ (6D)
"*OH + COs> -OH + CO;3™ (7D)
"'OH + NO,” »OH + 'NO, (8D)

O modelo considera o sequestro de "“OH pela matéria organica dissolvida (DOM),
bicarbonato, carbonato e nitrito ¢ a desativagio térmica do 'O, pelas colisdes com moléculas
do solvente. No caso de *DOM" o modelo considera decaimento de pseudo primeira-ordem
previamente determinado para sistemas aquosos aerados.

Uma importante questdo na modelagem de processos fotoquimicos em &guas

superficiais € a competicdo pelos fotons entre diferentes espécies absorvedoras de luz solar.
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No modelo, isso ¢ considerado usando a Lei de Lambert-Beer. Existe uma relacao
exponencial entre a absorbancia de uma solugdo (4,(41)) e a energia radiante absorvida

(p.”'(A)) por esta solucio:

Agor (1) = 1004, ()d (9D)
et (A) = p° (D) (1 — 107 Aror ™) (10D)

Em que 4,(1) representa a absorbancia especifica da solugdo aquosa (cm) em um
caminho 6ptico de 1 cm; p’(1) refere-se & irradiancia fotonica solar por unidade de tempo
(Einstein cm™ s) . Para qualquer soluto i, a razdo entre a energia radiante absorvida por i,
pd(A), e p”'(h) é igual & razdo das absorbancias 4,(1) e A(1). Assim, p,'(4) pode ser expresso
como mostra a equagdo 11D:

i Ai(D)

Pa = 5 PP~ 107 Ator (D)) (11D)

A integragio de p,'(4) no comprimento de onda do espectro solar resulta na energia
radiante absorvida por i em todo comprimento de onda, P,’. Se o soluto i é fotoquimicamente
ativo (por exemplo, ions nitrato/nitrito ou CDOM), o célculo da taxa de formacgdo das
espécies reativas j a partir da absor¢do de fotons pela espécie i requer o conhecimento do
rendimento quantico @;,(4). Em alguns casos, a exemplo do nitrito, o comportamento do
rendimento quantico com o comprimento de onda 4 ¢ conhecido e a taxa de formagao de j por

i pode ser calculada pela equagdo 12D:

ri; = J @ (DpfA)d(A) (12D)

Se o rendimento quantico ndo varia com o comprimento de onda ou se o
comportamento do @j,i com o comprimento de onda ndo ¢ conhecido, o modelo utiliza entdo
um unico valor numérico; neste caso, a taxa de formacao de j por i ¢ expressa como mostra a

equagdo 13D:

1= PP (13D)
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Esta aproximacdo ¢ usada para os compostos fotoativos nitrato, nitrito ¢ CDOM na
geragio das espécies reativas "OH, '0, e *\CDOM".

A partir da taxa de formacdo das espécies j ¢ possivel calcular o valor de sua
concentragdo em estado-estaciondrio. Neste calculo o modelo considera uma média de todo o
volume, com as contribui¢des das camadas de agua superiores e inferiores. Por exemplo, no

caso de radicais "OH a concentragcdo em estado estacionario ¢ expressa pela equagdo 14D:

_ [rouno3-*+ToHNO2-+TOH,cDOM]
[@OH] = X ksilSi] (14D)

Em que a contribuicdo dos fotossensitizadores NO3", NO, e CDOM ¢ considerada na
geragdo de "OH, 7,y n035. Tounos- € Toncoou € ksi € a constante de segunda ordem de reacdo
entre "OH e as espécies sequestradoras de radicais "‘OH, DOM, HCO;’, CO32’ e NO,.

A cinética de degradacdo de um poluente P pelas espécies reativas j ("OH, 'O, e
*CDOM) € expressa no modelo pela somatéria das constantes de segunda ordem de reagio

(kp;) multiplicada pela concentra¢do da espécie reativa j:

k’P,j =X kP,j []] (15D)

A taxa de degradacao fotoinduzida (fot6lise) do poluente P € dada pela equacdo 16D:

p = f(pfotoind.(l)pg(/l)d(/l) (16D)

Em que @,,,.(4) é o rendimento quantico da degradagdo fotoinduzida de P e p“,(4) é
a absor¢do de energia pelo poluente P. A constante cinética de pseudo primeira-ordem da

degradacdo fotoinduzida do poluente P € dada pela equagdo (17D):

ke fotoind. = (17D)

Finalmente, o modelo APEX considera a constante de pseudo primeira-ordem de
degrada¢do de P como a soma das constantes de pseudo primeira-ordem da degradacdo
fotoinduzida (fotolise) e fotoiniciada (promovida por espécies reativas) (equacdo 18D). A
partir dessa constante, calcula-se o tempo de meia-vida do poluente como mostra a equagao

19D:
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kp = k,P,j + kP,fot (18D)

n2
tiys = ,j—P (19D)



