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RESUMO

PINTO, O. B. Avaliagéo de risco ambiental em solos brasileiros de um herbicida
em desenvolvimento para campos de cereais. 2010. 65 f. Dissertacao (Mestrado)
— Centro de Energia Nuclear na Agricultura, Universidade de Sao Paulo, Piracicaba,
2010.

Um novo herbicida da classe das sulfonamida-triazolopirimidinas do grupo dos
herbicidas inibidores da sintese do acetolactato (ALS) encontra-se em
desenvolvimento. Trata-se de um herbicida ionizavel, com carater acido fraco (pKs =
4,67). Sua solubilidade em agua depende do pH do meio, trata-se de uma molécula
hidroliticamente estavel, sendo bastante suscetivel a fotodegradagcdo em meio
aquoso. A fotodegradagao em solo n&o é significativa. Neste estudo, avaliaram-se os
potenciais de sorcéo, lixiviagdo e dissipacdo deste herbicida em quatro solos
brasileiros: Gleissolo Melénico Aluminico tipico (GMa), Latossolo Vermelho
Distroférrico tipico (LVdf), Neossolo Quartzarénico ortico tipico (RQ) e Argissolo
Vermelho eutroférrico chernossolico (PV). No estudo de sorgéo, as isotermas foram
ajustadas através do modelo de Freundlich e os valores dos coeficientes de sorgéo
(Kg) variaram de 0,5 a 22,4 mL g” indicando um potencial de sorgdo baixo a
moderado. No estudo de mobilidade, nenhuma radioatividade foi observada nos
lixiviados coletados até 48 horas nos solos GMa, LVdf e PV, no solo RQ detectou-se
2 % do aplicado. Os resultados de mobilidade comparativos sugerem que o
herbicida seja classificado como moderadamente moével pelo critério do Fator de
Mobilidade Relativa (FMR) em todos os solos estudados. No estudo de dissipagéo, a
taxa de transformacgao do herbicida em condi¢gbes aerdbicas além da natureza e taxa
de formacao e declinio de produtos de transformacao do herbicida foram acessados.
Um modelo exponencial de primeira ordem foi utilizado para ajustar a dissipagao do
herbicida nos solos. A meia-vida do herbicida foi de 22, 15, 110 e 39 nos solos GMa,
LVdf, RQ e PV, respectivamente. Uma avaliagdo de risco ambiental inicial do
herbicida foi acessada pelo uso do método dos quocientes (RQ — risk quotient),
sendo risco = exposicao/efeito. A exposicdo € representada pela Concentragao
Ambiental Esperada (CAE) e foi avaliada nos compartimentos ambientais solo,
aguas superficiais e aguas subterraneas. Os calculos de CAE foram obtidos por
avaliagao de cenarios simples do tipo “pior caso” nos diferentes compartimentos e
pelo emprego dos modelos matematicos GENEEC e SCIGROW para aguas
superficiais e subterrdneas, respectivamente. Na estimativa do efeito, usou-se os
valores limite (endponts, exemplos: ECsy, NOEC) disponiveis para diferentes
organismos representantes dos diferentes compartimentos ambientais estudados. O
resultado do quociente exposicao/efeito foi comparado com os “niveis de
preocupacao” (LOC — level of concern) empregados pelo EPA para avaliagdo do
potencial risco do uso deste herbicida para os diferentes organismos representativos
dos diferentes compartimentos ambientais estudados. Assumindo o pior cenario
(menor valor de K4 e maior valor de DTsg), as estimativas das CAEs foram baixas e
iguais a 0,024 mg kg™’ no solo, a 0,0008 mg L™ na agua superficial e a 0,04 ug L™ na
agua subterranea. Os valores de RQ obtidos (< 1 e inferiores aos respectivos LOCs)
indicaram baixo potencial de risco do uso deste herbicida para os diferentes
organismos, representativos dos diversos compartimentos ambientais estudados.

Palavras-chave: Herbicida. Comportamento ambiental. Avaliagao de risco ambiental.



ABSTRACT

PINTO, O. B. Environmental risk assessment in Brazilian soils of a herbicide
under development for cereal fields. 2010. 65 f. Dissertagdo (Metrado) — Centro
de Energia Nuclear na Agricultura, Universidade de Sao Paulo, Piracicaba, 2010.

A new active ingredient of the triazolopyrimidine sulfonamide herbicide class from the
ALS group is under development. This is an ionizable herbicide with weakly acidic
behavior (pKs = 4.67). Its solubility in water depends on pH, it is a hydrolytically
stable molecule, being highly susceptible to photodegradation in aqueous medium.
The photodegradation in soil is not significant. This study evaluated the potential of
sorption, leaching and dissipation of this herbicide in four Brazilian soils: Gleissolo
Melénico Aluminico tipico (GMa), Latossolo Vermelho Distroférrico tipico (LVdf),
Neossolo Quartzarénico 6rtico tipico (RQ) e Argissolo Vermelho eutroférrico
chernossdlico (PV). In the study of sorption isotherms were fitted using the
Freundlich model and the values of sorption coefficients (K4) ranged from 0.5 to 22.4
g mL™ indicating a potential low to moderate sorption. In the study of mobility, no
radioactivity was observed in the leachate collected until 48 hours in soils GMa, LVdf
and PV, in the soil RQ was detected about 2% of applied radioactivity. The results of
comparative mobility suggest that the herbicide is classified as moderately mobile by
the criterion of Relative Mobility Factor (FMR) in all soils. In the study of dissipation,
the rate of transformation of the herbicide under aerobic conditions and rate of
formation and decline of transformation products of herbicide were accessed. A first
order exponential model was used to adjust the dissipation of the herbicide in soils.
The half-life of the herbicide was 22, 15, 110 and 39 days in soils GMa, LVdf, RQ and
PV, respectively. An initial environmental risk assessment of the herbicide was
accessed by using the method of quotient (RQ - risk quotient), RQ = exposure /
effect. The exposure is represented by the Expected Environmental Concentration
(EEC) and was evaluated in the environmental compartments soil, surface water and
groundwater. EEC calculations were obtained by assessing simple scenarios such as
"worst case" in the different compartments and the use of mathematical models
GENEEC and SCIGROW to surface and groundwater assessments, respectively. In
estimating the effect, endponts (examples: ECsy, NOEC) available for different
organisms representative from the different environmental compartments studied
were used. The result of the quotient exposure / effect was compared to the "levels of
concern” (LOC - level of concern) employed by the EPA to assess the potential risk
from use of this herbicide for different organisms representing different environmental
compartments studied. Assuming the worst case scenario (lower K4 value and higher
value of DTs), the estimates of EECs were low and equal to 0.024 mg kg™ soil,
0.0008 mg L™ in surface water and 0.04 ug L™ in the groundwater. The RQ values
obtained (< 1 and below the respective LOCs) indicated low potential risk from use of
this herbicide for different organisms, representative from different environmental
compartments studied.

Keywords: Herbicide. Environmental fate. Environmental risk assessment.
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1 INTRODUCAO

No cenario agricola mundial, o Brasil se destaca pelo amplo potencial de
crescimento de sua agricultura, tanto da produtividade como da area plantada. De
acordo com estimativas atuais, projeta-se expansao de 17,6 % na area plantada
para a safra agricola de 2017/2018, sendo que as principais lavouras passardo dos
atuais 53 milhdes para cerca de 62,2 milhdes de hectares (BRASIL, 2010a).

Neste contexto, o trigo representa um caso particular na produgao brasileira de
graos, em razao do elevado consumo interno e da balangca comercial desfavoravel. A
médio prazo, no entanto, as perspectivas para o aumento da produgéo de trigo no
Brasil sdo favoraveis, o que pode reduzir a instabilidade do produto no mercado
interno. Todavia, para que isto de fato aconteca, sera inevitavel ampliar o leque de
alternativas tecnoldgicas e os insumos adequados a cultura do trigo.

Dentre estas tecnologias, o uso de pesticidas consiste em ferramenta critica
para a obtencao de produtividades elevadas e competitivas no mercado. Apesar dos
beneficios relacionados ao uso de pesticidas, o seu uso generalizado é preocupante
em razao dos possiveis impactos negativos ao homem e ao ambiente. Dentre as
diferentes classes de pesticidas, os herbicidas destacam-se entre os mais usados,
tanto em ambito nacional como mundial.

Vaérias sdo as classes quimicas de herbicidas disponiveis para o0 manejo de
plantas daninhas associadas a cultura do trigo. No entanto, sdo poucos os produtos
comerciais registrados para uso no Brasil (BRASIL, 2010b). Uma das classes que se
destaca como ferramenta de controle de plantas daninhas em culturas de cereais é a
dos inibidores da sintese do acetolactato (MOURAD; KING, 1992). Esta classe de
herbicidas diferencia-se pela baixa dose de aplicagao recomendada (usualmente 10
a 50 g i.a. ha™') e baixo potencial de risco para organismos aquaticos, terrestres e
para humanos (JABUSCH; TJEERDEMA, 2005). No entanto, alguns destes
herbicidas apresentam restricoes em relacdo a época de aplicacdo, podendo
prejudicar a cultura, ou tornarem-se ineficazes no controle das plantas daninhas,
devido ao desenvolvimento de resisténcia (GERWICK; KLESCHICK, 1991,
WHITCOMB, 1999). Além disso, alguns compostos podem acarretar danos as
culturas subsequentes, devido a sua persisténcia no solo e seu efeito fitotdxico
(JACKSON; GHOSH; PATERSON, 2000; HOLLAWAY et al., 2006).



12

A empresa Dow AgroSciences, visando as necessidades do mercado de trigo,
esta desenvolvendo um novo ingrediente ativo que pertence a esta mesma classe
de produtos e que pretende alcangar as principais areas produtoras de trigo no
mundo, incluindo o Brasil (DOW AGROSCIENCES, informacéo verbal)1. Assim
sendo, estudos sobre o comportamento ambiental deste herbicida sao inexistentes
na literatura, tanto em condicbes de clima temperado ou de clima tropical.
Informagdes sobre a sor¢do, a mobilidade e a persisténcia de um produto, em
condigdes locais de clima e solo, sdo fundamentais para avaliar os riscos de
contaminagdo ao ambiente e a saude humana resultantes de seu uso (ROCHA et
al., 2000).

Assim sendo, este projeto de pesquisa teve por objetivo avaliar o potencial de
sorcao, lixiviagdo e dissipacdo deste herbicida em solos brasileiros com
propriedades fisico-quimicas contrastantes: Gleissolo Melanico Aluminico tipico
(GMa), Latossolo Vermelho Distroférrico tipico (LVdf), Neossolo Quartzarénico ortico
tipico (RQ) e Argissolo Vermelho eutroférrico chernossolico (PV). O GMa apresenta
elevado teor de carbono organico e os outros trés solos sdo representativos de
areas agricolas do Estado de Sdo Paulo. A metodologia de avaliagao usada foi
referenciada nos guidelines da Organization For Economic Co-Operation And
Development, 106 (2000), 312 (2004) e 307 (2002), respectivamente, para sorgao,
lixiviagdo e dissipacdo. Para tal, foi usada sua molécula radiomarcada (C-
herbicida) e técnicas analiticas radiométricas. Posteriormente, uma avaliagdo de
risco ambiental conservadora (de primeiro nivel) associada ao uso deste produto, em
condigbes brasileiras, foi conduzida pelo método dos quocientes (RQ — risk quotient),
sendo RQ = exposicao/efeito (PFLEEGER et al., 1996). A exposicao é representada
pela Concentragcdo Ambiental Esperada (CAE), a qual foi avaliada nos
compartimentos ambientais solo, aguas superficiais e aguas subterraneas. Os
calculos de CAE foram obtidos pela avaliagdo de cenarios simples, do tipo “pior
caso” nos diferentes compartimentos (COMMISSION D'ETUDE DE LA TOXICITE...,
2004; EUROPEAN COMMISSION, 1999; URBAN; COOK, 1986; URBAN; LEE,
1994), empregando os modelos matematicos GENEEC e SCIGROW para estimar
concentragbes de pesticida em aguas superficiais e subterrdneas vulneraveis,

respectivamente, conforme recomendado pelo Office of Pesticide Programs (OPP)

! ). Informacgao fornecida pela Dow Agrosciences em Sao Paulo, em 2008.
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do USEPA (ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY, 2010) para um primeiro
nivel de avaliagao (conservador). Na estimativa do efeito, usou-se os valores limite
(endpoints, exemplos: ECsy, NOEC) disponiveis para diferentes organismos
representantes dos diferentes compartimentos ambientais estudados. Os valores de
RQ obtidos foram comparados com os “niveis de preocupagao” (LOC — level of
concern) adotados pelo EPA para avaliagao do potencial risco do uso de pesticidas
para diferentes organismos representativos para os diferentes compartimentos
ambientais estudados (ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY, 1994). Tal
avaliagdo € uma das primeiras iniciativas para o estabelecimento sistematico da

pratica de “Avaliagcao de Risco” Ambiental no Brasil.
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2 REVISAO DE LITERATURA

2.1 Demanda por alimentos e desafios da produgao de trigo

Num cenario mundial caracterizado pelo esgotamento de areas agricultaveis e
recursos naturais, principalmente em paises populosos como China e a india, o
Brasil se destaca pelo amplo potencial de crescimento do agronegocio, seja atraves
de incrementos da produtividade ou da area plantada. Proje¢des atuais indicam
producdo de graos da ordem de 161,5 milhbes de toneladas para a safra de
2017/2018 (safra atual de cerca de 127 milhdées de toneladas), sendo que trigo, soja
e milho deverdo servir de alavanca para este aumento na produgédo (BRASIL,
2010a).

O trigo responde atualmente por cerca de 30 % da producdo mundial de graos
(EMBRAPA, 2008). No ano de 2006, a producdo mundial foi de cerca de 598
milhdes de toneladas (BRASIL, 2010c). O Brasil apresenta balanga comercial
desfavoravel para o trigo, sendo que a sua produgao, importagdo e consumo foram
de 2,2 milhdes, 7,9 milhdes e 10,4 milhdes de toneladas, respectivamente, na safra
2006/2007. Ao final deste mesmo periodo, o estoque brasileiro foi de 247 mil
toneladas, o mais baixo dos ultimos sete periodos (BRASIL, 2010d). A produgéo
brasileira flutua bastante ao longo dos anos (ASSOCIACAO BRASILEIRA DA
INDUSTRIA DO TRIGO, 2010), resultando em grande instabilidade para o mercado
interno e maior dependéncia do mercado externo.

A produgdo de trigo no Brasil depende de diversos fatores, tais como a
tecnificacdo das areas plantadas, cotacido internacional do produto, o total de
subsidios ofertado pelos paises desenvolvidos e o custo Brasil, que se caracteriza
pela limitada infra-estrutura para operacionalizacdo da cadeia produtiva. A
tecnificagdo da produgédo agricola exige, necessariamente, aumento no uso de
insumos. Neste contexto, destaca-se o emprego de pesticidas, enfatizando o uso
dos herbicidas.

Os principais herbicidas empregados junto a cultura do trigo sdo os
dessecantes, aplicados antes da instalagdo da cultura (como o glifosato), e os pos-
emergentes. Os principais produtos usados em pods-emergéncia pertencem aos
grupos quimicos dos acidos ariloxialcanéico (como o 2,4-D) e ariloxifenoxipropiénico

(como o clodinafope-propargil), além dos inibidores da sintese do acetolactato (como
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o metsulfurom-metilico). No entanto, apenas dois ingredientes ativos deste ultimo
grupo, o metsulfurom-metilico e o iodosulfurom-metilico, estao registrados para a
cultura do trigo no Brasil (BRASIL, 2010Db).

2.2  Herbicidas do grupo dos inibidores da sintese do acetolactato (ALS)

Sulfonamida-triazolopirimidinas,  sulfoniluréias, pirimidinil-tiobenzoatos e
imidazolinonas sdo as classes quimicas de herbicidas, que compdem o grupo dos
inibidores da sintese do acetolactato (ALS) (MOURAD; KING, 1992). ALS é uma
enzima necessaria no processo de catalise para a biossintese de alguns
aminoacidos (valina, leucina e isoleucina) em plantas e microorganismos, mas n&o
em animais superiores (SUBRAMANIAN; LONEY; PAO, 1989). Desta forma, ndo é
esperado que estes herbicidas causem qualquer ameaga a animais aquaticos ou
terrestres, ou ao homem (JABUSCH; TJEERDEMA, 2005). No entanto, alguns
destes herbicidas apresentam restricbes em relagdo a época de aplicagao, podendo
prejudicar a cultura, ou tornarem-se ineficazes no controle das plantas daninhas,
devido ao desenvolvimento de resisténcia (GERWICK; KLESCHICK, 1991;
WHITCOMB, 1999). Além disso, alguns compostos podem acarretar danos as
culturas subsequentes, devido a sua persisténcia no solo e seu efeito fitotoxico
(JACKSON; GHOSH; PATERSON, 2000; HOLLAWAY et al., 2006).

As sulfonamida-triazolopirimidinas, introduzidas no mercado no inicio dos anos
1990, sdo amplamente utilizadas devido ao seu baixo custo, facilidade de uso e
baixa toxicidade para mamiferos (HOLLAWAY et al.,, 2006). Os principais
ingredientes ativos deste grupo sao: flumetsulam, metosulam, cloransulam-metil,
diclosulam, florasulam e penoxsulam, os quais sdo empregados em diferentes
culturas, tais como: milho, soja e arroz (STREBE; TALBERT, 2001; HOLLAWAY et
al., 2006; CUPPLES et al, 2000; JACKSON; GHOSH; PATERSON, 2000;
JABUSCH; TJEERDEMA, 2006a; BECKER et al.,, 2008). Estes compostos
apresentam amplo espectro de controle de plantas daninhas, boa seletividade e
elevada atividade herbicida, o que traduz em baixas doses de aplicagao (10 a 50 g
i.a. ha') (KLESCHICK et al., 1992; BASKARAN; LAUREN; HOLLAND, 1996).

O herbicida estudado neste projeto € um novo ingrediente ativo da classe das
sulfonamida-triazolopirimidinas em desenvolvimento, apresenta amplo espectro de

controle para gramineas anuais e plantas daninhas de folha larga, em campos de
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cereais, como o trigo. A sua acao herbicida € notada em baixas doses de aplicagao
(9 a 18 g i.a. ha'), dependendo do alvo proposto e da geografia. A Dow
AgroSciences pretende desenvolver este herbicida para os principais mercados
globais de produgéo de trigo, incluindo o Brasil. Este herbicida potencialmente sera o
primeiro ingrediente ativo da classe das sulfonamida-triazolopirimidinas para trigo no
Brasil (DOW AGROSCIENCES, informac&o verbal)?.

2.3  Quimica e comportamento das sulfonamida-triazolopirimidinas

Conhecer os processos de sorcao, dissipacao e transporte de um produto, em
condigbes locais de clima e solo, € fundamental para avaliar os riscos de
contaminagado, tanto ambiental como a saude humana, resultantes de seu uso.
Paralelos serdo tracados com outras moléculas pertencentes a mesma classe, em
funcdo da nao disponibilidade de informacgdes basicas a respeito do comportamento

ambiental deste herbicida em desenvolvimento.
2.3.1 Propriedades fisico-quimicas

Sulfonamida-triazolopirimidinas possuem constantes de dissociagdo acidas
(pKa) e, portanto, a solubilidade em agua responde positivamente a incrementos do
valor de pH do meio. Por exemplo, a solubilidade do penoxsulam varia de 0,006 a
1,46 g L' em pHs 5 e 9, respectivamente (JACKSON; KNUTESON; ROBERTS,
2003). Coeficientes de partigdo octanol-agua (K,y), coeficientes de sorgdo em solo
(Kq) e taxas de hidrélise sdo também dependentes do pH. De forma geral, os valores
de log Kows sdo baixos (= 1,12 e -1,24 em pHs 5 e 9, respectivamente, para
cloransulam-metil, por exemplo), indicando que estes compostos nao tem afinidade
por fases apolares (EPA, 1997). Os valores de Ky (por exemplo, na faixa de 0,2 a 5,1
L kg™ para o penoxsulam) indicam moderada a alta mobilidade em solos (JABUSCH;
TJEERDEMA, 2005). A hidrélise ocorre mais lentamente em condigbes acidas. Por
exemplo, a meia-vida (t1/2) hidrolitica do diclosulam diminue de 1007 para 2 d em
pHs 5 e 9, respectivamente (VAN WESENBEECK; PEACOCK; HAVENS, 2001). A

pressdo de vapor varia de 4 x 10° a 4 x 10 Pa, indicando que estes compostos

2 ). Informacgao fornecida pela Dow Agrosciences em Sao Paulo, em 2008.
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sdo essencialmente nao volateis (KLESCHICK et al., 1992; WOLT et al., 1992; VAN
WESENBEECK; PEACOCK; HAVENS, 2001; JACKSON; KNUTESON; ROBERTS,
2003).

O herbicida estudado neste projeto é ionizavel, com carater acido fraco (pKa =
4,67). Sua solubilidade em agua depende do pH do meio, sendo que quanto maior o
valor de pH, maior a solubilidade do produto (0,0164 , 3,20 e 13,7 g L' a 20 °C nos
valores de pH 4, 7 e 9, respectivamente). O coeficiente de particdo octanol-agua é
baixo (log Kow = -1,01, a pH 7), indicando carater mais hidrofilico deste produto ou
baixa afinidade pela fase lipofilica, além de baixo potencial de bioconcentracdo no
ambiente. Trata-se de uma molécula hidroliticamente estavel, sendo bastante
suscetivel a fotodegradagdo em meio aquoso (DTsy = 3,2 d) e pouco suscetivel a
volatizacdo (PV < 1 x 107 Pa, a 20 °C). A fotodegradacdo em solo ndo é
significativa. As taxas de dissipagdo em agua natural e no sistema agua/sedimento
apresentaram valores médios de DTso iguais a 16 e 18 d, respectivamente (DOW
AGROSCIENCES, 2006).

2.3.2 Comportamento ambiental

A contaminagéo de solos e aguas pelo uso de pesticidas pode comprometer os
ecossistemas ambientais e a saude do homem. Para prevenir estes problemas, é
preciso conhecer a dindmica dos pesticidas no ambiente apds sua aplicacao
(ROCHA et al., 2002). Estima-se que menos de 0,1 % dos pesticidas aplicados
efetivamete chegam a seus alvos (ARIAS-ESTEVEZ et al., 2008). A maioria dos
pesticidas em aguas subterraneas e a maior parte dos residuos presentes em aguas
superficiais chegam via solo (ARIAS-ESTEVEZ et al., 2008).

Uma vez em contato com o solo, o efeito potencial do uso de pesticidas no
ambiente requer avaliacdo do processo de sorcdo. A extensado da sorgao reflete a
disponibilidade (biodisponibilidade) do pesticida no sistema solo-solugéo,
controlando os processos de transporte (mobilidade), transformagao (dissipagao),
eficiéncia agrondmica e possiveis efeitos (persisténcia) sobre culturas sequenciais
(REGITANO et al, 2000; ROCHA et al, 2002). Para as sulfonamida-
triazolopirimidinas, problemas relacionados a sua persisténcia foram encontrados em
solos australianos, além de detecgdes em amostras de agua dos EUA e problemas
de injuria em culturas rotacionadas no Canada (HOLLAWAY et al., 2006).
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A mobilidade das sulfonamida-triazolopirimidinas em condi¢des naturais de
solos é considerada moderada a baixa, limitando-se aos primeiros centimetros do
perfil do solo. Por exemplo, em um experimento em area cultivada, os residuos de
flumetsulam ficaram retidos na camada superficial (8 a 15 cm), sendo que nenhum
residuo foi detectado na camada subsequente (15 a 20 cm). Estes resultados
indicam que a lixiviacao do flumetsulam ndo é uma rota de dissipagao significativa
(ROUCHAUD et al., 2002). O cloransulam-metil também ficou retido na camada
superficial (0 a 15 cm) quando aplicado em campos de soja, sob condi¢des
favoraveis a lixiviacdo (VAN WESENBEECK et al., 1997). As concentragdes
residuais de penoxsulam encontradas em campos de arroz, tanto inundado como
nao, também foram baixas, sendo que este fato pode ter sido acentuado pelo rapido
potencial de dissipagédo desta molécula (JACKSON; KNUTESON; ROBERTS, 2003).
No entanto, os resultados de estudos a campo sdo contrastantes com os de ensaios
em laboratério, em que os coeficientes de sor¢ao (Ky) indicam moderada a alta
mobilidade destes produtos em solos (JABUSCH; TJEERDEMA, 2005). Por
exemplo, os valores de Ky variaram de 0,2 a 5,1 L kg” para o penoxsulam em
diversos solos (JABUSCH; TJEERDEMA, 2005). Além disso, efeitos de
envelhecimento no solo, ou seja, do tempo de residéncia do produto no solo
resultam em aumento no potencial de sor¢ao destes compostos, podendo contribuir
para reducao do potencial de lixiviagado do diclosulam (YODER et al., 2000; ZABIK et
al.,, 2001), cloransulam-metil (VAN WESENBEECK et al.,, 1997) e florasulam
(KRIEGER; PILLAR; OSTRANDER, 2000).

De forma geral, a persisténcia das sulfonamida-triazolopirimidinas em solos é
considerada moderada a baixa, com ty, (meia-vida) < 60 d para a maioria dos
produtos. Mais especificamente, o penoxsulam apresentou t, = 3 a 7 d quando
aplicado em campos de arroz dos EUA, Italia e Espanha (JACKSON; KNUTESON;
ROBERTS, 2003), sendo que o cloransulam-metil e o diclosulam apresentaram,
respectivamente, ti, = 2,5a 4,8 d (VAN WESENBEECK et al., 1997) e t1, = 13 a 43
d (ZABIK et al., 2001), em condi¢gdes de campo. O flumetsulam, em solos cultivados
com milho, apresentou ti», = 30 a 41 d (ROUCHAUD et al., 2002). Porém, estudos
de laboratério mostraram maior amplitude nos resultados de persisténcia destes
compostos, sendo que, nessas condicdes, os valores de ty» de dissipagdo em solo
variaram de 0,7 a 246 d e de fotodegradagcdo em agua variaram de 0,015 a 101 d,

agrupando-se os resultados obtidos para diferentes sulfonamida-triazolopirimidinas
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(KLESCHICK et al., 1992; EPA, 1997; JACKSON; GHOSH; PATERSON, 2000;
KRIEGER; PILLAR; OSTRANDER, 2000; VAN WESENBEECK; PEACOCK;
HAVENS, 2001; ZABIK et al., 2001; JACKSON; KNUTESON; ROBERTS, 2003;
JABUSCH; TJEERDEMA, 2005; JABUSCH; TJEERDEMA, 2006a). Diferenga
significativa entre resultados de persisténcia gerados em estudos de laboratério e
campo nado ¢é exclusividade dos pesticidas da classe das sulfonamida-
triazolopirimidinas. Craven (2000) faz uma abordagem do significado da persisténcia
de pesticidas em solo e agua nas diretivas regulatérias Européias e os gatilhos para
exigéncia de estudos de campo de maior complexidade nas avaliagcbes de
comportamento ambiental destes compostos. O autor usa a terminologia
‘degradacédo” e “dissipagdo” para os resultados de estudos conduzidos em
laboratério e campo, respectivamente. Desta forma, utiliza as terminologias DTsojap €
DTooap para expressdo dos resultados de estudos conduzidos em laboratério e
DTsocampo © DToocampo para expressao dos resultados de estudos conduzidos em
campo. Neste estudo, adotamos o emprego da terminologia “dissipagdo” para
expressdo das taxas de degradagdao (DTso e DTg) do herbicida estudado em
laboratorio.

Processos de fotodegradagdo em solo e, principalmente, em agua s&o
importantes rotas de dissipacdo das sulfonamida-triazolopirimidinas (EPA, 1997;
VAN WESENBEECK et al., 1997; KRIEGER; YODER; GIBSON, 2000; ZABIK et al.,
2001; JABUSCH; TJEERDEMA, 2006b). Metabolismo em meio aerdbico
corresponde a outra rota de dissipacdo destes compostos. Para esta classe de
compostos, as taxas de dissipacdo parecem ser influenciadas pela temperatura e,
em menor extenséao, pelo teor de umidade do solo (KLESCHICK et al., 1992; WOLT
et al., 1992; VAN WESENBEECK et al., 1997; CUPPLES et al., 2000; ZABIK et al.,
2001; KRIEGER; PILLAR; OSTRANDER, 2000). Por exemplo, valores de t1,, obtidos
em laboratorio para solos tratados com florasulam variaram de 1 a 8,5 d (20 — 25 °C)
e de 6,4 a 85d (5 °C), porém baixa foi a influéncia da umidade na taxa de dissipagao
do florasulam (KRIEGER; PILLAR; OSTRANDER, 2000). Cupples et al. (2000)
relatou que a taxa de mineralizagdo do cloransulam-methyl respondeu positivamente
a incrementos de temperatura e da umidade.

Poucos estudos de monitoramento ambiental das sulfonamida-
triazolopirimidinas foram encontrados. Em 1998, um estudo de monitoramento foi

conduzido para determinacao da ocorréncia de inibidores ALS em rios, reservatorios
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e aguas subterraneas no centro-oeste dos EUA. Flumetsulam, o unico representante
da classe das sulfonamida-triazolopirimidinas monitorado, foi detectado em 83 % das
amostras coletadas de 75 pontos de agua superficial e 25 pontos de agua
subterranea, a uma concentragdo média de 0,01 yg L' e maxima de 0,035 pg L™.
Estas concentragbes ndo devem ser toxicas as plantas aquaticas nido-alvos e nem
de preocupagao para o consumo humano, mas adicionam ao grupo de pesticidas

carregados pelos rios do centro-oeste americano (BATTAGLIN et al., 2000).
2.4  Avaliacdo de Risco Ambiental

A preocupagdo com possiveis impactos ambientais adversos do uso repetido
de pesticidas tem alavancado pesquisas na area de comportamento destes
compostos, os quais podem emigrar de campos tratados para o ar, outros campos e
diferentes corpos d’agua. O entendimento do comportamento de pesticidas é
essencial para tomada de decisao racional com relagédo a sua autorizagao de uso. O
alcance do entendimento adequado requer a integragdo de diferentes disciplinas,
incluindo, ciéncia do solo, fisico-quimica, quimica de superficies, microbiologia
ambiental, toxicologia, hidrologia, fisiologia de plantas, entre outros. Somente com a
abordagem multidisciplinar do ambiente é possivel planejar, gerenciar, executar e
integrar os resultados dos estudos necessarios para o desenvolvimento de
ferramentas e técnicas que permitam efetiva tomada de decisdao sobre temas
ambientais (ARIAS-ESTEVEZ et al., 2008).

Uma série de estudos e programas de monitoramento foram promovidos nas
ultimas duas décadas pela crescente preocupag¢ao com possiveis impactos adversos
de contaminantes. Wu et al. (2008) apontam que a maioria destes programas de
monitoramento tentam checar conformidade com referéncia a certos “objetivos de
qualidade ambiental’, mas estes padrbes estdo normalmente associados a elevado
grau de incerteza e dependem de muitas premissas, sendo que alguns s&o
simplesmente arbitrarios. Os autores ainda apontam que nao conformidades devem
instigar preocupagao para que o potencial problema possa ser esclarecido, mas nao
deveriam ser interpretadas de forma simplista e mecanica. Potenciais contaminantes
podem ndo estar biologicamente disponiveis, ou mesmo que disponiveis, podem
nao necessariamente promover efeitos adversos em individuos ou populacdes nos

niveis existentes.



21

Medidas e monitoramentos nos diversos cenarios agricolas nao sao opgdes
praticas. Agentes reguladores e usuarios finais de pesticidas precisam de
ferramentas efetivas, mas nao tao caras, para avaliar a exposigcao por pesticidas em
diferentes compartimentos ambientais (CENTOFANTI et al., 2008). A medida ou
monitoramento de contaminantes per se seria de valor limitado, a menos que tais
medidas sejam realizadas no contexto de avaliacao de risco (WU et al., 2008).

Os principios de avaliagao de risco sdo vastamente encontrados na literatura
(PEPPER; GERBA; BRUSSEAU, 1996; PIERZYNSKI; SIMS; VANCE, 2005) e seu
processo normalmente indica 4 passos basicos: a identificagdo do perigo, a
avaliacdo da exposicdo, a avaliagdo dose-resposta ou de efeitos adversos e,
finalmente, a caracterizagdo do risco. No processo de registro de produtos, depois
do risco caracterizado, agéncias reguladoras normalmente avaliam as opg¢des em
um processo chamado de gerenciamento do risco onde, por exemplo, autorizam ou
nao o uso de um pesticida. Neste trabalho, discutiremos o tema da avaliagdo de
risco ambiental como o processo que avalia a possibilidade de que efeitos
ecotoxicoldgicos adversos ocorram em individuos ou populagdes como resultado da
exposicao a um herbicida. Neste contexto, definimos “valores limite” (endpoints)
como uma caracteristica de um componente ecolégico (como exemplo, mortalidade
de peixes) que pode ser afetado por um pesticida (PEPPER; GERBA; BRUSSEAU,
1996).

A avaliagcao de risco ambiental €, em parte, determinada pela avaliagdo da
exposicao ao pesticida e os efeitos ecotoxicolégicos do mesmo (BOESTEN et al.,
2007). Isto tem sido realizado empregando-se o método dos quocientes (RQ = risk
quotient), sendo RQ = exposi¢ao / efeito (PFLEEGER et al., 1996). A exposigao &
representada pela Concentracdo Ambiental Esperada (CAE). O efeito ndo é
estimado diretamente pelos valores limite (ECso, NOEC, etc.), pois normalmente
agrega-se a elas um fator de segurancga/incerteza que usualmente varia entre 10 e
100 (BOESTEN et al., 2007). Fatores de seguranga sdo normalmente usados na
avaliagao de risco sobre efeitos agudos devido espécies néo testadas ou espécies
que requerem atencao (protecdo) diferenciada. Estes autores indicam ainda que
uma avaliagdo de risco deterministica pode ser obtida pela relagdo dos valores
pontuais de exposicdo e efeito, ou ainda, de uma forma mais elaborada, numa
avaliagao de risco probabilistica em que curvas de exposicdo sao sobrepostas a

curvas de efeito.
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Um passo chave é a definicao do tipo de CAE necessaria. A escolha deve ser
baseada em consideracdes ecotoxicologicas, pois esta deveria ser a concentragao
que oferece a melhor correlagdo aos efeitos ecotoxicolégicos. Esta avaliagdo da
concentragdo pode considerar, entre outros fatores: (a) qual compartimento
ambiental o organismo habita (exemplo, agua ou sedimento?), (b) qual € o modo de
acao do pesticida?, (c) o que esta biodisponivel para o organismo?, (d) qual é a
influéncia do padrao de exposigéo (exemplo, picos curtos ou concentragcédo constante
em um longo periodo) no tipo e grau do efeito?, (e) qual a duragdo necessaria da
exposig¢ao para pronunciamento do efeito? O conceito de avaliagdo em niveis deve
iniciar de forma simples e conservadora e somente propor realizagdo de mais
trabalhos se necessario.

O uso de RQ serve como uma primeria caracterizagdo bastante rigorosa
(conservadora) sobre o risco. De forma simplificada, RQ < 1 significa que n&o deve
existir risco. O USEPA determina os RQs pela relagdo direta da exposigdo pelo
efeito (efeito este relacionado aos organismos mais sensiveis de uma espécie
testada) e, de forma indireta, incorpora os fatores de incerteza pelo uso dos
chamados “niveis de preocupagao” (LOC) durante a avaliagao de risco (EPA, 1994).

O potencial risco é avaliado pela comparacao direta dos RQs com os LOCs (Tabela

1).
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Tabela 1 - Parametros dos RQs e Niveis de Preocupacgao definidos pelo US EPA

Tipo de Risco Quociente de Risco (RQ) Nivel de
Preocupacgao (LOC)

................................ Passaros e mamiferos selvagens................cooooieiinnn.

Agudo elevado CAE/LCso ou LDsy/ft> ECsp/dia 0,5

Agudo uso restrito CAE/LCs, ou LDsy/ft? ou 0,2

LDso/dia ou LD5p<50 mg/kg

Agudo espécies em perigo  CAE/LCsg ou LDso/ft> ECsg/dia 0,1

Cronico CAE/MATC ou CAE/NOEC 1,0
................................................... Animais aquUAtICOS...........ueeeeiiiiiiiiieeeeeeeee e,

Agudo elevado CAE/LCsp ou CAE/ECsg 0,5

Agudo uso restrito CAE/LCsp ou CAE/ECsg 0,1

Agudo espécies em perigo CAE/LCs0 ou CAE/ECsg 0,05

Cronico CAE/MATC ou CAE/NOEC 1,0
.................................... Plantas terrestres e semi-aquaticas..............ccccccceeieeeeeeeennnn.

Agudo elevado CAE/EC3s 1,0

Agudo uso restrito CAE/ECs ou CAE/NOEC 1,0
..................................................... Plantas aquaticas..........cccceevviviiiiiciiiii e

Agudo elevado CAE/ECs 1,0

Agudo uso restrito CAE/ECs ou CAE/NOEC 1,0

As avaliagdes ou estudos para determinacao da exposigcao e do efeito podem
ser conduzidos de diferentes formas, contemplando diferentes niveis (tiers) de
complexidade e custo. Os principios gerais da avaliagdo em niveis s&o: (a) niveis
iniciais sdo mais conservadores, (b) niveis elevados sdo mais realistas, (c) niveis
iniciais requerem usualmente menos esforcos que niveis mais elevados. Uma
consequéncia légica é que o salto para niveis mais elevados (sem contemplar todos
os niveis inferiores) é aceitavel (BOESTEN et al., 2007). O processo de avaliagao
em niveis é desenhado para minimizar a quantidade de analises requeridas para
todos os envolvidos no processo. Cada nivel € desenhado para selecionar (avangar
para outros niveis) somente pesticidas que necessariamente precisam de maior

nivel de investigacdo. “Passar” por um determinado nivel indica baixa probabilidade
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de risco para um determinado compartimento. “Falhar” na passagem de um nivel,
entretanto, ndo significa que um composto tem potencial para causar problemas
ambientais, mas que a avaliagdo deve prosseguir para um nivel mais elevado de
investigacdo. O resultado final deste processo ira priorizar recursos e esforgos para
casos com maior potencial de causar danos ecoldgicos (EPA, 2010).

A avaliagdo de risco ambiental em paises desenvolvidos € gerenciada pela
avaliagdo em niveis, sendo que modelos matematicos e estudos de campo, ambos
bastante sofisticados, podem ser usados nos niveis mais elevados da avaliagao,
possibilitando ainda a incorporagao de resultados de medidas e monitoramentos a
campo (BOESTEN et al., 2007). No Brasil, a avaliagdo do potencial de
periculosidade ambiental de pesticidas é regulado pela Portaria Normativa IBAMA N°
84 e seus anexos (IBAMA, 1996). O Decreto n°® 4.074 (BRASIL, 2002) preconiza a
necessidade de elaboracao de rotinas e procedimentos visando a implementacio da
avaliagao de risco ambiental de pesticidas, o que abre excelente oportunidade para
enriquecimento do processo decisério em relagdo ao potencial de periculosidade de
um determinado ingrediente ativo.

indices que avaliam o “potencial de contaminacdo” de uma substancia, como
por exemplo o indice GUS, proposto por Gustafson (1989), que dita o “potencial
lixiviador” do composto, sdo bons indicativos de tendéncias. Entretanto, eles
normalmente assumem que propriedades quimicas controlam totalmente o
transporte de contaminantes para aguas subterraneas, desconsiderando as
interacdes entre o solo/condi¢des ambientais (campo) e o agente quimico. Portanto,
classificagbes de compostos por mobilidade, ou como “poluidores” ou “nao-
poluidores”, que seguem estes esquemas, sdo propensas a erros devido a natural
variagao nos parametros que usam (como K. € DTsp), além de n&o considerarem as
condicdes ambientais locais (ARIAS-ESTEVEZ et al., 2008). Arias-Estévez et al.
(2008) ainda afirmam que as caracteristicas do composto e do campo devem ser
consideradas na avaliagdo de risco para aguas subterraneas e ilustram afirmacéo
pelo fato de que enquanto nitrato e pesticidas organicos sdo ambos encontrados em
aguas subterraneas, um é usualmente encontrado sem a presenga do outro em
campos que foram expostos aos dois. Outros limitantes do indice GUS, e seus
similares, compreendem o fato de nao contemplar informacdes pertinentes a

aplicagao (dose, método aplicagcdo, numero de aplicagbes etc), as condi¢des
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ambientais no momento da aplicagdo (umidade do solo, precipitacdo etc), além de

ignorar a exposigao (CAE) do produto.

2.4.1 Determinagdes da Concentracdo Ambiental Esperada (CAE)

Neste trabalho, os valores de CAE foram estimados para diferentes
compartimentos ambientais, a partir de equagdes matematicas simples e assumindo
cenarios criticos (conservadores) para o emprego do herbicida. Além disso, fez-se
uso de dois modelos matematicos (GENEEC e SCIGROW) para estimar a CAE em
aguas superficiais e subterraneas, respectivamente, conforme estabelecido para o
nivel 1(tier 1) pelo USEPA (EPA, 2010).

GENEEC Version 2.0 (GENeric Estimated Environmental Concentration) € um
modelo conservador (nivel 1) e seletivo (screening), que o Office of Pesticide
Programs (OPP) do USEPA frequentemente usa para estimar concentragcbes de
pesticida em aguas superficiais vulneraveis. Trata-se de um modelo de uso facil e
rapido, que requer relativamente poucos parametros de entrada. Os parametros de
entrada sao aqueles que melhor representam a quantidade do produto e o tipo de
aplicagcao, assim como o transporte e a persisténcia em aguas superficiais. Os
valores de concentragdo estimados devem ser: (a) maiores que a maioria dos
maiores valores estimados em niveis de avaliagdo mais elevados, (b) maiores que a
maioria dos mais elevados valores de concentragdo que sao medidos ou
monitorados no campo, em localidades vulneraveis. O local é definido como
vulneravel quando altas concentragdes sao esperadas devido as condicbes de
aplicagao do pesticida, clima e solo, reconhecidas como favoraveis ao transporte e
persisténcia em aguas superficiais. O modelo usa o coeficiente de particdo solo/agua
e dados de cinética de degradagao para estimar o escoamento superficial em um
campo de 10 ha, com um lago “estatico e padrao”, com area = 1 ha e profundidade =
2 m. O GENEEC seleciona pesticidas que precisam (ou ndo) de mais pesquisas e
avaliacbes para entendimento do risco potencial de exposicdo em ambientes
aquaticos superficiais. Convém salientar que nao se devem tomar agdes regulatorias
com base nos resultados de modelos de primeiro nivel (tier 1).

O modelo GENEEC calcula valores de CAE agudos e de longo prazo, levando
em consideragao a redugao da concentragao do pesticida dissolvido no corpo d’agua

superficial devido a sor¢ao do pesticida ao solo ou sedimento, a sua incorporagao e
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a sua dissipagcao no solo antes do escoamento superficial para o lago, além da
deposicdo direta da deriva no corpo d’agua e dissipagcdo do pesticida dentro do
corpo d’agua. O modelo foi desenvolvido a partir da regressdo dos resultados
obtidos pelo PRZM-EXAMS (EPA, 2010), a partir de varias simulagdes para
diferentes condi¢cbes agro-climaticas dos EUA ou simulagdes com ocorréncia de
escoamento superficial, variando o valor de K,., sempre em condi¢des consideradas
préximas ao “pior caso” possivel. O modelo assume que 10 % do pesticida entra no
corpo d’agua no momento em que ocorre o escoamento superficial e que as perdas
por deriva sdo da ordem de 1 % para aplicagdes baixas e de 5 % para aplicagdes as
partes superiores de arvores. As simulagcbes dos modelos PRZM-EXAMS
apresentam maior complexidade de operacédo e maior volume de dados de entrada
e, portanto, sdo normalmente usados em niveis mais elevados de avaliagdo (EPA,
2010).

SCIGROW Version 1.0 (Screening Concentration In GROund Water) também é
um modelo conservador (nivel 1) e seletivo, que o Office of Pesticide Programs
(OPP) do US EPA frequentemente usa para estimar concentragdes de pesticida em
aguas subterraneas vulneraveis. O modelo oferece um valor de exposi¢ao que é
usado para determinar o risco potencial ao ambiente e ao homem para agua potavel
contaminada com pesticida. A estimativa do SCIGROW ¢é baseada nas propriedades
de comportamento ambiental do pesticida (meia-vida de degradacdo de solo
aerobica e coeficiente de sor¢ao normalizado pelo teor de matéria organica do solo),
dose maxima de aplicacdo e dados existentes de estudos de prospecgcdo em
campos com solos arenosos e corpos d’agua subterrdneos superficiais (rasos). O
modelo é baseado em estudos de monitoramento de agua subterranea conduzidos
com dose maxima de aplicacdo e numero maximo de aplicacdes recomendadas, em
cada campo experimental, todos vulneraveis (ou seja, aquiferos superficiais, solos
permeaveis (arenosos) e substancial precipitagcdo complementada com irrigagao,
para maximizar a lixiviagéo).

Em geral, a grande maioria dos campos agricolas comerciais tera aguas
subterraneas menos vulneraveis a contaminagao de pesticidas que as areas usadas
para gerar as estimativas no SCIGROW. Por esta razdo, n&o é apropriado o uso das
concentragdes estimadas pelo SCIGROW para definigdo de marcos regulatérios ou
“valores limite” (endpoints) com relagéo a dados de exposig¢do. Em geral, os estudos

de referéncia para criagdo do modelo foram realizados em campos com 70 a 100 %
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de areia (média de 89 % nos 0,3 m superficiais) no perfil do solo e menos de 10 %
de argila (média de 4 % nos 0,3 m superficiais). O teor de materia organica foi menor
que 2 % no horizonte A (média de 0,9 % nos 0,3 m superficiais). A profundidade até
encontro da agua subterrénea ficou na faixa de 2 a 8 m (média de 4,6 m). A
localizacdo dos campos cobriu de forma representativa o territério dos EUA. A
irrigacao foi gerenciada para garantir simulagdo de precipitagdo superior as medias
anuais de cada localidade (ou, em areas irrigadas, mais de 10 ou 20 % da média de
complementagdo por irrigagdo). Uma meédia de 440 mm de agua alcangou os
campos por precipitagdo e irrigagdo durante os 3 primeiros meses depois da
aplicacao (EPA, 2010).

2.4.2 Toxicidade do herbicida a diferentes organismos

O herbicida estudado neste projeto apresenta baixa toxicidade a organismos de
diferentes ecossistemas, exceto para algas e outras plantas superiores em
ambientes aquaticos onde sua toxicidade varia de moderada a alta devido ao efeito

herbicida inerente ao produto (Tabela 2).

Tabela 2 - Parametros ecotoxicoldgicos do herbicida

Paréametro Valor limite (endpoint)
NOEC (microorganismos solo) > 0,125 mg kg™ solo seco
LCso (minhocas) >10.000 mg kg™ solo seco
NOEC (minhocas) >1 mg kg’ solo seco
LDso gieta (PASS@ros) >988 mg kg™ pc d™
NOEC (passaros) >500 mg kg™ pc d”

LDso (ratos) >390 mg kg™’ pc d”
NOEC (camundongos) 100 mg kg™ pc d”

EuCso (Pseudokirchneriella subcaptata) 0,111 mg L

ECso (Daphinia magna) >100 mg L™

NOEC (Daphinia magna) >10 mg L™

LCso (peixes) >87 mg L

NOEC (peixes) >10,1 mg L™

Fonte: Dow AgroSciences (2006)
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3 MATERIAIS E METODOS

3.1 Herbicida

A molécula radiomarcada de '*C-herbicida, com atividade especifica igual 42,9
mCi mmol™” e 98,3 % de pureza radioquimica, fornecida pela Dow AgroSciences, foi
utilizada nos estudos.

Os padrées analiticos do herbicida e seus potenciais metabdlitos em solo foram
fornecidos pela mesma fonte. A potencial maxima dose de campo do herbicida a ser

recomendada em escala comercial e adotada neste estudo é de 18 gi.a. ha™.

3.2 Solos

Quatro solos com diferentes propriedades fisico-quimicas foram utilizados
neste trabalho, sendo classificados como Gleissolo Melanico Aluminico tipico (GMa),
Latossolo Vermelho Distroférrico tipico (LVdf), Neossolo Quartzarénico o6rtico tipico
(RQ) e Argissolo Vermelho eutroférrico chernossélico (PV) (EMBRAPA, 1999). O
GMa apresenta elevado teor de carbono organico e os outros trés solos sao
representativos de areas agricolas do Estado de S&o Paulo. O solo GMa foi
amostrado em uma area de mata riparia. Os solos LVdf e RQ foram amostrados em
areas de floresta de planalto (floresta estacional subcaducifélia) e o solo PV foi
coletado em uma area de pastagem. Pesticidas ndo foram aplicados nas quatro
areas amostradas, no minimo, nos ultimos 12 meses que antecederam as coletas.
As coordenadas geograficas dos pontos de amostragem sdo: 22°3523” S e
47°35'69” W para o solo GMa, 22°37'27" S e 47°36'67” W para o solo LVdf,
22°45°18” S e 47°53°75” W para o solo RQ e 22°40°20” S e 47°37°31” W para o solo
PV.

As amostras de solo foram coletadas da camada superior de 0 — 0,2 m, secas
ao ar e passadas em peneira com 2 mm de didmetro. As coletas, o preparo inicial e
as analises foram realizadas pelo Departamento de Solos da Escola Superior de
Agricultura “Luiz de Queiroz’/ Universidade de Sao Paulo, Piracicaba, SP, Brasil. As
analises quimicas e fisicas foram feitas de acordo com Van Raij et al. (1987) e

Camargo et al. (1986), respectivamente (Tabela 3).
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Tabela 3 - Caracteristicas quimicas e propriedades fisicas dos solos

Parametros Solos

GMa'"  Lvdf® = RQ® pv®
pH (H.0) 4,2 4,6 5,0 5,8
pH (KCI) 3,8 4,3 4,1 5,1
Carbono Orgéanico do Solo (%) 9,2 1,9 0,7 3,5
Carbono da Biomassa Microbiana (mg C g™ solo) 0,51 0,18 0,10 0,32
Argila (%) (< 0.002 mm) 59,0 66,0 8,0 40,0
Areia (%) (0.002 — 0.05 mm) 23,0 24,0 90,0 39,0
Silte (%) (0.05 — 2.0 mm) 18,0 10,0 2,0 21,0

) Gleissolo Melanico Aluminico tipico

@) atossolo Vermelho Distroférrico tipico
®)Neossolo Quartzarénico drtico tipico

“ Argissolo Vermelho eutroférrico chernossolico

3.3 Sorcao

Coeficientes de sorcdo em equilibrio para o herbicida foram determinados
conforme a metodologia da Organization For Economic Co-Operation And
Development 106 (2000). Os principais parametros dos solos que influenciam a
sor¢ao sao: teor de carbono organico, teor de argila (textura), além de pH para
compostos ionizaveis, como este herbicida. Neste estudo, convencionamos que a
sorgao representa o processo de ligagdo do herbicida a superficie do solo, sem
distingao entre os diferentes tipos de mecanismos, os quais podem ser regidos por
fendmenos fisicos ou quimicos.

Os testes foram conduzidos com temperatura variando entre 20 — 22 °C,
utilizando-se tubos de centrifuga de Teflon e agitadores mecanicos horizontais, com
120 — 200 rotagdes por minuto, em todas as fases do estudo. O estudo foi realizado
em duas fases. Em uma primeira fase foram verificados a razao solo/solugao, o
potencial de sorcdo do herbicida nas paredes do frasco e a estabilidade do
composto na solugdo de CaCl, 10 mmol L™, além do tempo de equilibrio (cinética de
sor¢ao) e a estabilidade do herbicida na solugédo durante o experimento de equilibrio.
Numa segunda fase verificou-se a influéncia de diferentes concentragbes do

herbicida em solugdo na extensdo da sor¢gdo nos solos, com a construgdo de
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isotermas pelo uso da equacgao de Freundlich, além da determinagao dos valores de
Kq € Koc para cada concentragao inicial do herbicida em solugdo.

A quantidade do herbicida sorvido nos solos foi calculada pela diferenca entre a
quantidade inicial e aquela em equilibrio na solugdo (método indireto). A fase aquosa
foi analisada por cintilagao liquida. A estabilidade do herbicida foi analisada por
cromatografia liquida de alta eficiéncia.

A razao solo/solugao deve resultar em sorgcdo superior a 20 %, de preferéncia
superior a 50 %, permitindo, por outro lado, uma quantidade de ingrediente ativo na
fase aquosa que nado traga nenhuma limitagcdo analitica para sua determinacao,
recomenda-se que seja inferior a 80 %. A razao inicial solo/solugao testada foi de 1:1
(5 g solo / 5 mL solugdo de CaCl, 10 mmol L™). O potencial de sor¢éo na superficie
do frasco de teflon e a estabilidade do herbicida em solucdo de CaCl, foram
verificados no periodo de 48 h, com coletas nos intervalos de 0, 2, 4, 8, 24 e 48 h.
Para avaliagao da cinética de sor¢cdo, as amostras dos solos GMa, LVdf, RQ e PV
foram acondicionadas em tubos de centrifuga (em duplicata) e equilibradas com
solugdo de CaCl, 10 mmol L™, por 24 h. Imediatamente apds este periodo, a solugéo
de tratamento, na concentragdo de 4,9 ng mL™", foi adicionada no tubo com os solos.
Os tubos foram fechados e agitados vigorosamente, sendo em seguida agitados
horizontalmente em agitador mecanico. Nos tempos preestabelecidos, os tubos
foram centrifugados (6000 rpm por 5 min). Aliquotas da fase aquosa foram
analisadas por cintilacdo liquida para determinacdo da quantidade do herbicida em
solugéo e por cromatografia liquida de alta eficiéncia para verificagdo da estabilidade
do herbicida na solugdo em equilibrio.

As isotermas de sorgao foram realizadas com uso da razao solo/solugao de 1:2
para o GMa e de 1:1 para o LVdf, RQ e PV e tempo de equilibrio de 24 h. Desta
forma, 2,5 g do solo GMa e 5 g dos solos LVdf, RQ e PV em duplicata foram
equilibrados por 24 h em 4,5 mL de solucdo de CaCl, 10 mmol L™, Apés equilibrio,
0,5 mL de solugdo de fortificacdo do herbicida foi adicionado resultando em
concentragdes iniciais de 4C-herbicida de 0,031, 0,087, 0,457, 0,927 e 2,822 ug mL"
' em cada frasco (média de concentragdo entre as duplicatas). O modelo de
Freundlich foi empregado para ajustar os dados obtidos para a sor¢do do herbicida
em cinco diferentes concentragoes:

c.=K,c'"

S e



31

em que: Cg = concentragao do herbicida na fase solo (ug g'1);
K: = coeficiente de Freundlich para adsorc¢ao [(ug g™') (mL pg™)"™];
Ce = concentragao do herbicida em equilibrio na solugéo (ug mL'1);

1/n = grau de linearidade das isotermas (expoente de Freundlich).

Os valores de Ky e Ko, também foram determinados para todas as
concentragdes iniciais do herbicida, sendo Ky = C¢/Ce (mL g ou L kg'). O
coeficiente de sor¢do normalizado pelo teor de carbono organico é dado pela
equacdo Ko = (Kg * 1,724 * 1000) / MO (mL g ou L kg™') em que MO corresponde &
% de matéria organica do solo e 1,724 corresponde ao fator de conversédo de
matéria organica para carbono organico. A menor concentragao inicial do herbicida
testada (0,031 ug mL™") correspondeu a cerca de 2 vezes a potencial maxima dose
do produto a ser recomendada sendo os valores de Ky e K, determinados nesta
concentracdo mais proximos da realidade de campo, sendo representados “Kg-menor
ou “Koc-menor NO corpo do texto.

O balanco de massa do estudo foi determinado apds verificagdo dos residuos

do herbicida nos solos por combustao.
3.4  Mobilidade

O potencial de mobilidade (ou lixiviagado) do herbicida foi determinado pela
metodologia da Organization For Economic Co-Operation And Development 312
(2004). O potencial de mobilidade foi determinado pelo fator de mobilidade relativa

(FMR) a substancia de referéncia monuron (Tabela 4).
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Tabela 4 - Valores de mobilidade relativa para varios pesticidas e suas
correspondentes classes de mobilidade

FMR-Intervalo Pesticida (FMR) Classe de Mobilidade

<0,15 Parathion (<0,15), Flurodifen (0,15) | Imovel

0,15-0,8 Profenofos (0,18), propiconazole (0,23), Il Pouco moével
diazinon (0,28), diuron (0,38),
terbuthylazine (0,52), metidation (0,56),
prometrina  (0,59), propazina (0,64),
alaclor (0,66), metolaclor (0,68)

0,8-1,3 Monuron (1,00), atrazina (1,03), simazina Ill Moderadamente movel
(1,04), fluometuron (1,18)

1,3-25 Prometon (1,67), canazina (1,85), IV Ligeiramente movel
bromacil (1,91), karbutilate (1,98)

25-20 Carbofuran (3,00), dioxacarb (4,33) V Mével

>5,0 Monocrotofos (> 5,0), dicrotofos (>5,0) VI Muito moével

Fonte: Guth (1985 e 1987)

O FMR pode ser determinado pela equacéo:

distanciadelixiviagiodasubstanciateste(cm)

FMR=——————————— - —
distanciadelixiviagodasubstanciader eferéncia(cm)

Colunas de vidro com 420 mm de comprimento e 50 mm de didmetro, com
extremidade inferior afunilada foram usadas para os experimentos de lixiviagdo. Na
parte inferior afunilada da coluna, uma pequena porcao de la de vidro foi colocada
para segurar a areia esterilizada (tratada com acido cloridrico e exposta a
temperatura de 120°C) que preencheu a parte cOnica da coluna e foi utilizada como
suporte. Um funil de haste longa foi usado para adicionar o solo cuidadosamente as
colunas e um bastdo de borracha foi utilizado para uniformizar a sedimentagéo. As
colunas foram empacotadas com amostras de solo até atingir 30 cm de altura. A
reprodutibilidade do procedimento de empacotamento foi baseada na densidade das
colunas de solo.

Apos o empacotamento, as colunas de solo foram imersas em provetas
contendo solugdo de cloreto de calcio 10 mmol L™, de forma que a solucdo subisse

por capilaridade até o apice da coluna, deslocando, desta forma, todo o volume de
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ar no seu interior. Em seguida, o excesso de agua foi drenado por gravidade, por
aproximadamente 2 h. O estudo foi conduzido em duplicata, no escuro e entre
20 - 22 °C.

Na seqiiéncia, 322 pL da solugdo do 'C- herbicida (acetona / solucdo de
cloreto de calcio 10 mmol L) e 457 puL da solugdo de monuron (acetonitrila),
totalizando cerca de 3,53 ng e 4,7 mg do herbicida e do monuron, respectivamente,
foram aplicadas gota a gota na superficie de cada coluna de solo em pulso rapido.
Em seguida, um filtro de microfibra de vidro foi colocado na superficie do solo para
impedir a formagao do selo superficial e promover o espalhamento homogéneo das
gotas de agua. Imediatamente, as colunas foram lixiviadas em condi¢gdes néao
saturadas, em um fluxo continuo de cima para baixo com solugdo de cloreto de
calcio 10 mmol L, com auxilio de uma bomba peristaltica. As colunas foram
irrigadas durante 48 horas em um fluxo de aproximadamente 4,0 mm h™', com um
volume total médio de 390 mL no final do periodo de coleta, simulando uma
precipitacdo de cerca de 200 mm.

Os lixiviados da coluna foram coletados em intervalos de 12 horas, sendo que
duas aliquotas de 1 mL foram transferidas para frascos de cintilagdo contendo 10 mL
de solugao cintiladora (POPOP (0,4 g) /POP (16,0 g) / Tolueno (2680 mL) /Renex
(480 mL)). A radioatividade foi medida em um contador de cintilagao liquida.

Ao final do experimento de lixiviacdo, ar pressurizado foi usado para remover
as amostras de solo das colunas. Os solos foram seccionados em camadas de 5 cm
e armazenados a cerca de -18 °C, até analise. A extragdo foi realizada usando
solugéo de acetonitrila/agua ultrapura (80:20). Na sequéncia, duas aliquotas de 1 mL
da solucdo foram retiradas e adicionadas em frascos de cintilacdo contendo 10 mL
da solucgao cintiladora. Os extratos de solo foram concentrados, o volume reduzido
para 5 mL (acetonitrila) e submetidos a analises de cromatografia liquida de alta
eficiéncia para determinacao do herbicida e do monuron.

Duas amostras foram retiradas de cada camada de solo e submetidas a
oxidagdo em um oxidador bioldgico para quantificar a radioatividade restante no solo
extraido (fracdo nao-extraida), bem como determinar sua distribuicdo dentro das

colunas de solo.
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3.5 Transformagao aerdbica

A taxa de transformacdo do herbicida em condi¢bes aerdbicas, além da
natureza e taxa de formacao e declinio de produtos de transformacgao do herbicida,
aos quais plantas e organismos do solo podem estar expostos, foram determinados
pela metodologia da Organization For Economic Co-Operation And Development
307 (2002). Um tipo de solo € normalmente suficiente para se avaliar as rotas de
transformacdo de um composto. As taxas de transformacdo devem empregar pelo
menos outros trés solos.

Frascos biométricos do tipo Bartha (PRAMER; BARTHA, 1972), com
capacidade de 250 mL, foram usados no experimento. Amostras de 50 gramas de
solo (equivalente peso seco) foram adicionadas em cada frasco, sendo que a
umidade foi ajustada e mantida em 50 % da capacidade maxima de retengao de
agua durante oito dias, no escuro, a 19 - 21 0C, para reativacdo da biomassa
microbiana. Estas condigdes foram mantidas durante todas as fases experimentais,
incluindo o periodo de incubacéo.

A concentracdo do herbicida empregada neste estudo foi de 54 g i.a. ha” (3
vezes a potencial maxima dose a ser recomendada), equivalente a 0,045 ug g solo
assumindo densidade do solo = 1,2 g cm™ e profundidade = 10 cm. Essa dose foi
usada devido questdes quanto a sensibilidade analitica. A sele¢cado do solvente para
dissolugdo do composto quimico deve ter a menor influéncia possivel sobre a
atividade microbiana do solo, sendo que solventes halogenados devem ser evitados.
O "C-herbicida foi dissolvido em pequena quantidade de acetona e esta solugdo
diluida em acetonitrila para compor a solugdo de tratamento. Para cada solo, um
numero suficiente de frascos foram preparados para coleta em duplicata em cada
ponto de avaliacdo além de um minimo de 4 frascos por solo, sendo 2 controle e
dois tratados, para a avaliacdo da atividade microbiana durante o periodo do
experimento. O "*C-herbicida foi individualmente aplicado, gota a gota, na superficie
do solo. Em seguida, o solo foi cuidadosamente homogeneizado com uma espatula
a fim de assegurar uma boa distribuicdo e contato da solugdo de tratamento com o
solo.

Para determinacdo da distribuicdo do herbicida e seus produtos de
transformacdo, as amostras de todos os solos foram extraidas nos seguintes

intervalos: zero, 7, 14, 28, 56, 70 e 84 d de incubac&do. As amostras de solo (50 g,
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peso seco) dos frascos foram acondicionadas em tubos de centrifuga e submetidas
a agitacado por 3 h com 150 mL de solugdo de acetonitrila/agua (80:20 v/v). Apds o
periodo de agitagao, os tubos foram centrifugados por 5 min a 6000 rpm. Aliquotas
de 1 mL do sobrenadante, em duplicata, foram coletadas. Outra etapa de extragao
foi realizada nas mesmas condigdes, mas com solugdo de acetonitrila/agua
acidificada (HCI 0,1M L") (80:20 v/v). Novas aliquotas de 1 mL do sobrenadante, em
duplicata, foram coletadas e transferidas para frascos de cintilagdo contendo 10 mL
da solugao cintiladora, para contagem da radioatividade. Os extratos foram entéo
combinados e concentrados para um volume de 1 mL para analise por cromatografia
liquida de alta eficiéncia com detetores de ultravioleta em arranjo de diodos e de
cintilacédo em fluxo, no mesmo equipamento.

Apos a extracdo, os solos foram submetidos a combustdo em oxidador
bioldgico. Cada solo foi seco ao ar, homogeneizado e subamostras foram coletadas
em duplicata e oxidadas em um oxidador biolégico. O ™CO, desprendido da
combustao das amostras do solo apds extracdo foram capturadas numa solugao de
Carbo-sorb:Perma-fluor (6:12 v/v), sendo a radioatividade determinada por cintilagéo
liquida.

As determinacdes do desprendimento de '*CO, foram realizadas nos seguintes
intervalos: 7, 14, 21, 28, 35, 42, 49, 56, 70 e 84 d apds a aplicacdo da substancia
teste nos solos GMa, LVdf, RQ e PV. O CO, desprendido das amostras de solo
tratadas com '“C-herbicida durante o periodo de incubacgdo foram capturadas em
uma solugao alcalina. Duas aliquotas de 1 mL foram coletadas da solugcéo e
transferidas para frascos de cintilagdo contendo 10 mL do coquetel de cintilagao
liguida para contagem da radioatividade. Apds cada coleta, a solugédo alcalina foi
trocada com adi¢cao de 10 mL de uma nova solugao.

Os dados da transformacao aerébica do herbicida nos solos foram ajustados
ao modelo cinético de primeira ordem (exponencial) abaixo, através do uso do
programa KINGUI verséo 1.1 (2006):

C=Coe™

em que: C = Concentragao do herbicida no solo (herbicida extraido);
Co, = Concentragdo maxima no solo;
k = Constante de degradagao da substancia teste no solo;

t =Tempo.
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Os valores de meia-vida (DTso) e DTgp foram calculados utilizando as seguintes

equacoes:

Meia-vida = In(2)/k DTgo = In(10)/k

3.6 Avaliacido de Risco Ambiental

Neste estudo usamos a metodologia de avaliagdo de risco ambiental pelo uso
do método dos quocientes (RQ = risk quotient), sendo RQ = exposigao/efeito
(PFLEEGER et al., 1996). A exposigao é representada pela Concentracdo Ambiental
Esperada (CAE) e os calculos de CAE sao detalhados adiante para cada um dos
compartimentos ambientais estudados (solo, aguas superficiais e aguas
subterraneas). Na estimativa do efeito, diferentemente do procedimento indicado por
Boesten et al. (2007), usou-se diretamente os valores limite (exemplos: ECso,
NOEC), sem o emprego de fatores de incerteza, pois neste estudo eles foram
indiretamente incorporados aos “niveis de preocupacéo” (LOC — level of concern),
conforme estabelecido pelo EPA (EPA, 1994). O potencial risco € avaliado pela

comparacgao direta dos RQs com os LOCs.

3.6.1 Estimativa da CAE - compartimento ambiental solo

Para o solo, num primeiro nivel de avaliacdo, o pior cenario corresponde a
aplicagao do produto em solo descoberto, assumindo que o volume total de produto
aplicado atingira a superficie do solo. Neste caso, a CAE inicial é calculada logo
apos a aplicagao para avaliar o efeito da exposi¢gado aguda, sendo que a CAE média
a longo prazo (TWA = time-weighted average) é calculada para avaliar o efeito da
exposic¢ao crénica (COMMISSION D'ETUDE DE LA TOXICITE..., 2004; EUROPEAN
COMMISSION, 1999). Esses valores sao calculados de acordo com as seguintes
equagdes, sendo que a segunda é valida quando a transformacdo segue modelo

cinético de primeira ordem:
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g/ha*1000
5cm* 1,5g / mL * 100000

CAE_, inicial(mg/kg) =

CAE,,, TWA(Mg/ kg) = CAE, inicial * (DT, /(t* In2))* (1 et +1"/0T) )

Neste caso, para o calculo da CAE¢., assume-se que a totalidade da dose do
produto aplicada (g ha™) atinge o solo descoberto e fica retida nos primeiros 5 cm do
perfil do solo (quando nao ocorre incorporacdo mecanica), sendo a densidade do
solo = 1,5 g cm™.

Quando a aplicagéo é realizada sobre a cultura durante seu estagio vegetativo,
pode-se introduzir um fator de corre¢cao no calculo da CAE devido interceptagcao do
produto pela folhagem da cultura durante a aplicagao (solo nao descoberto). Quando
a porcentagem de cobertura do solo pela cultura ndo € conhecida usa-se
normalmente um fator de 50 % para estimativa da CAE (COMMISSION D'ETUDE
DE LA TOXICITE..., 2004; EUROPEAN COMMISSION, 1999).

Os valores de CAE podem ser estimados para os produtos de transformacéao
(metabdlitos), para um determinado momento apds a aplicagdo do produto,
conhecendo-se o valor da CAE do composto mae, a taxa de formacédo do metabdlito
naquele momento e aplicando-se um fator de correcdo da diferenca entre a massa
molecular do composto mae e o metabdlito em estudo (COMMISSION D'ETUDE DE
LA TOXICITE..., 2004; EUROPEAN COMMISSION, 1999).

CAE_,,metabolito(mg / kg) = CAE_,,compostooriginal * %* correcaomassamol ecular

3.6.2 Estimativa da CAE - compartimento ambiental aguas superficiais

Para as aguas superficiais, num primeiro nivel de avaliagdo, os calculos de
CAE sao realizados assumindo o pior cenario; ou seja, aplicacao direta do produto
sobre um corpo d’agua estatico (tipo lago) de 1 ha e 2 m de profundidade, sem
interacdo com o sedimento, com diluicdo imediata e uniforme do composto (URBAN;
COOK, 1986). De forma similar, para cenario com escoamento superficial, assume-
se uma area (campo) tratado de 10 ha, escoamento superficial de 10 %, area
superficial do corpo d’agua de 1 ha e profundidade de 2 m (URBAN; LEE, 1994).
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Para esta situacdo, os valores de CAE sao calculados de acordo com a seguinte
equacao:

CAE inicial (¢g/L) :g

aguasup.

emque: A = dose maxima de aplicacdo (kg i.a. ha') * area tratada (ha) *
escoamento (%) * 10° (ug kg™)

B = area corpo d'agua (ha) * profundidade (m) * 10* (m? ha™) * 10% (L m™®)

Se a avaliagao do risco “nao passar” pela avaliagao de pior cenario, é proposto
o refinamento da porcentagem de escoamento superficial em fungdo da solubilidade
do composto mae (Tabela 5) (URBAN; LEE, 1994).

Tabela 5 - Refinamento do fator de escoamento superficial pela solubilidade do
composto mae em agua

Solubilidade em agua (mg L™ Fator de escoamento superficial (%)
> 100 5
1-100 2
0,001 -1 1
< 0,001 0,1

A estimativa do valor da CAE TWA, para um determinado tempo (t), pode ser
obtida pela expressdo matematica indicada abaixo, assumindo comportamento
cinético de primeira ordem (COMMISSION D'ETUDE DE LA TOXICITE..., 2004;
EUROPEAN COMMISSION, 1999):

CAE 400 TWA(g / L) = CAE pop inicial * (DT /(t* In2))* (1— &%) )

aguasup. aguasup.

Os valores de CAE podem também ser estimados para os produtos de
transformacao (metabdlitos), para um determinado momento apés a aplicacdo do
produto, conhecendo-se o valor da CAE do composto mae, a taxa de formacao do

metabdlito naquele momento e aplicando-se um fator de correcao da diferenca entre
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a massa molecular do composto mae e o metabdlito em estudo (COMMISSION
D'ETUDE DE LA TOXICITE..., 2004; EUROPEAN COMMISSION, 1999).

CAE metabolito(zg /L) = CAE, compostooriginal * %* correcaomassamol ecular

aguasup. aguasup.

O USEPA usa o modelo GENEEC para estimativa da CAE na avaliagao de
nivel 1 (tier 1) para pesticidas em aguas superficiais (EPA, 2010). Os parametros de
entrada do modelo usados neste estudo assumiram o “pior cenario” (conservador)
para os dados de laboratério obtidos neste experimento e sdo descritos abaixo:

- Nome quimico: herbicida

- Nome da cultura: trigo

- Dose de aplicacdo: 0,016 libras i.a. acre™, equivalente a 18 g i.a. ha™ (potencial
maior dose de aplicagao a ser recomendada no campo, pior caso)

- Maximo numero de aplicagdes recomendadas por ano: 1

- Kg-menor: 1 (valor de 0,5 foi “arredondado” para 1, somente numeros inteiros séo
aceitos neste campo, equivale ao menor valor de Kq no experimento de laboratério,
solo RQ, pior caso)

- DTsp: 110 (maior valor de DTso no experimento de laboratério, solo RQ, pior caso)

- “No” para “wetted-in” (o escoamento superficial serd simulado 2 dias apds a
aplicagao; no emprego de “yes”, o escoamento superficial seria considerado
imediato apos aplicagao, mas esta situagao € recomendada somente para produtos
cuja aplicagao ocorra sob chuva ou com irrigagéo)

- Deriva — método de aplicacdo: “B” aplicagao terrestre

- Deriva — distribuicdo de tamanho de gota: “B” aplicador terrestre “high boom”
(padrao)

- Deriva — distribuigdo de tamanho de gota: “A” fina (padr&o)

- Largura area sem aplicagao: 0 (sem uso de “buffer area”, pior caso)

- Incorporacao do pesticida no momento da aplicacéo: profundidade de incorporagao
0 (aplicacao de area total sem incorporagao mecanica)

- Concentragdo do pesticida dissolvido ndo pode exceder a solubilidade do
composto mée — solubilidade: 3200 ppm — equivalente a 3,2 g i.a. L' a pH 7

(solubilidade deste herbicida depende do pH, este valor de pH é bastante
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conservador para os solos brasileiros e superior a todos os valores de pH
encontrados para os solos deste estudo, pior caso)

- Meia-vida metabdlica em meio aerdbico aquatico: 16 (16 d € o valor obtido para
taxa de biodegradagcéo em estudo com agua natural)

- Meia-vida de hidrdlise a pH 7: nao solicitado pelo modelo, pois assume que esta
informacéao esta incorporada na meia-vida metabdlica em meio aerdbico aquatico

- Fotdlise: 3 d (“arredondamento” do valor de 3,2 d do estudo de fotdlise)

3.6.3 Estimativa da CAE - compartimento ambiental aguas subterraneas

Para as aguas subterrdaneas, numa avaliagao preliminar de potencial de

lixiviagdo, usou-se a equagao matematica proposta por Gustafson (1989).

GUS = Log,,(DT,,5010)* [4— Log,, (K, )]

Neste caso, os compostos sdo classificados como provaveis, intermediarios ou
improvaveis lixiviadores se GUS > 28; 1,8<GUS<2,8 ou GUS < 1,8,
respectivamente.

Em um primeiro nivel de avaliagdo, os calculos de CAE sé&o realizados segundo
o modelo SCIGROW usado pela USEPA (EPA, 2010). Os parametros de entrada do
modelo envolvem a meia-vida de degradagao, o coeficiente de sor¢do normalizado
para teor de matéria organica do solo e a dose maxima de aplicagdo. O SCIGROW
ainda considera informacdes existentes em seu banco de dados para execucédo da
rotina de calculo. Essas informacbdes foram obtidas através de estudos de
prospec¢cao em campos com solos arenosos e corpos d’agua subterrdneos
superficiais, uma condicao bastante vulneravel de campos localizados em diferentes
regides dos EUA. Os parametros de entrada do modelo usados neste estudo foram
empregados de forma conservadora (pior cenario) com relacdo aos dados de
laboratério obtidos neste experimento e sdo descritos abaixoixo:

- Dose de aplicacdo: 0,016 libras i.a. acre™, equivalente a 18 g i.a. ha™ (potencial
maior dose de aplicagao a ser recomendada no campo, pior caso)

- Maximo numero de aplicagdes recomendadas por ano: 1

- Koc-menor: 70 (menor valor das observagdes dos experimentos de laboratério, solo

PV, instrugcdo para compostos ibnicos que sdo mais dependentes de pH e menos
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dependentes do teor de carbono organico relativamente a outros compostos, pior
caso)

- DTs0: 110 (maior valor, solo RQ, instrugdo para compostos idnicos de uso do valor
obtido para o solo com maior potencial de persisténcia e mobilidade combinados,

pior caso)
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4 RESULTADOS E DISCUSSAO
41 Sorgao

As isotermas de sorgao para os diferentes solos foram ajustadas ao modelo de
Fredndlich, o que apontou a nao linearidade dos dados (1/n < 1, Tabela 6). Isto
indica que a sor¢cao do herbicida decresce a medida que a sua concentragao
aumenta na solucéo do solo. Para o solo LVdf, por exemplo, o valor de Ky diminuiu
de 2,9 para 1,3 L kg™ com o aumento da concentragdo inicial de 0,031 para 2,822 ug
i.a. mL™” (Tabela 6). Acredita-se que com o aumento da concentragdo do produto
ocorra saturacédo dos sitios de troca do solo, diminuindo o seu potencial de sorgao
(WEBER; MILLER, 1989; MARCHESE, 2007). Isto ratifica a observagao de que Kj.

menor > Ka-medio > Kd-maior para todos os solos estudados (Tabela 6).

Tabela 6 - Parametros de sorgéo obtidos nos diferentes solos (tempo de equilibrio de

24 h)
Solo Ks 1/n R? Ky Koo
médio™” menor® maior® médio menor
.................................. LKG oo
GMa 7,7 0,81 0,99 16,2 22,4 8,6 176,2 243,6
LVvdf 1,4 0,85 0,99 2.1 2,9 1,3 108,5 149,2
RQ 0,3 0,89 0,99 0,4 0,5 0,3 60,0 81,0
PV 1,0 0,80 0,99 1,6 2,5 0,9 44,9 70,3

" Kymedio = Mmédia para as 5 concentragdes de solugo inicial de tratamento usadas
@ menor = média para a menor concentracdo de fortificacdo usada (0,031 pg mL™")
® maior = média para a maior concentragéo de fortificacdo usada (2,822 ng mL'1)

A potencial maxima dose a ser recomendada para aplicacdo do produto a
campo é de 18 g a.i. ha™, o que equivale a aproximadamente 0,015 nug a.i. g"' de
solo, considerando profundidade de distribuicdo no perfil do solo igual a 10 cm e
densidade do solo igual a 1,2 g cm™. Neste experimento, esta concentragdo
corresponde a cerca de metade da menor concentragao adotada. Portanto, além dos
valores de coeficiente de sorcdo médio entre todos os tratamentos (Kg-medio € Koc-

medios), foram calculados os coeficientes de sor¢ao para a menor concentragao (Kg-
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menor € Koc-menor), 0S quais representam melhor a concentragdo a ser encontrada em
condicbes de campo e, portanto, serdao empregados nas avaliagdes de risco do
comportamento do herbicida desenvolvidas neste estudo.

O herbicida apresentou baixo potencial de sorgéo aos solos (Kq < 2,9 L kg™),
exceto no GMa (Kq = 22,4 L kg ™). A literatura adota que pesticidas com valores de
Kg < 5 L kg” apresentam potencial lixiviador, desde que apresentem persisténcia
suficiente no ambiente (WELLS; WALDMAN; BEHL, 1995). O maior valor de Ky4 para
o solo GMa era esperado pela elevada porcentagem de carbono orgéanico deste solo
e pelo menor valor de pH (ARIAS-ESTEVEZ et al., 2008; MARCHESE, 2007;
ROCHA et al., 2000). Este herbicida apresenta carater acido fraco (pK, = 4,67), o
que |he confere maior porcentagem de espécies neutras (versus anibnicas) e,
portanto, menor solubilidade em agua a medida que o pH da solugédo diminui,
favorecendo a sua particado hidrofébica a fragado orgéanica, que € bastante abundante
neste solo (REGITANO et al., 2000). Isto justifica o valor de Kyq para o GMa ser cerca
de 8 a 40 vezes maior que nos outros solos (LVdf, RQ e PV) (Tabela 6).

Na camada superficial do solo, a fracdo coloidal normalmente apresenta
balango de cargas elétricas negativo, apresentando assim repulsao eletrostaticas
pelas espécies anidbnicas do pesticida (BRICENO; PALMA; DURAN, 2007;
MARCHESE, 2007). As espécies anibnicas se tornam mais abundantes a medida
que o pH aumenta, sendo que correspondem a mais que 50 % das moléculas
quando o pH da solugao do solo é maior que o seu valor de pK, (4,67) . Isto explica
0 baixo potencial de sor¢ao dos herbicidas acidos na maioria dos solos, como aqui
encontrado para o LVdf, RQ e PV (ARIAS-ESTEVEZ et al.,, 2008; MARCHESE,
2007; ROCHA et al., 2000). No entanto, quando normalizados ao teor de carbono
organico do solo, os valores dos coeficientes de sorgao (Koc) para o LVdf, RQ e PV
foram apenas cerca de 2 a 4 vezes inferiores ao do GMa, o que ratifica a importancia
deste atributo do solo na sor¢cdo deste herbicida, mas também aponta que outros
atributos dos solos devem interferir neste potencial de sor¢ao, principalmente o valor

de pH do solo, conforme demonstrado na Figura 2.
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Figura 2 - Efeito do pH no potencial de sor¢cao (Koc) do herbicida em quatro solos

brasileiros

Os valores de Ky encontrados para o herbicida foram similares a de outros
pesticidas do grupo das sulfonamida-triazolopirimidinas. Por exemplo, os valores de
Kq reportados para penoxsulam estdo na faixa de 0,2 a 5,1 L kg'1 (JABUSCH,;
TJEERDEMA, 2005).

4.2 Mobilidade

A radioatividade total recuperada para os diferentes solos variou de 98 a 109 %
do aplicado (Tabela 7) e esta dentro da faixa recomendada (90 a 110 %) pelas
diretrizes da Organization For Economic Co-Operation And Development (2004).
Nos solos, a maioria do "C-herbicida aplicado (74 a 85 %) encontra-se na forma
extraivel, o que demonstra sua relativa mobilidade no perfil dos solos (Tabela 7).
Além disso, a sua redistribuicao no perfil do solo (Figura 3), apés simulagdo de 200

mm de chuva uniformemente distribuida durante 48 h, também ratifica esta
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tendéncia. Os dados mostram a seguinte tendéncia de mobilidade para o herbicida
nos solos: RQ > LVdf ~ PV > GMa, conforme seria esperado pelos valores dos

coeficientes de sor¢cdo determinados anteriormente.

Tabela 7 - Distribuigdo do herbicida no experimento de lixiviagao

Solo Lixiviado Extraido Oxidado Recuperado

GMa 0 81 25 106
LVvdf 0 83 22 105
RQ 2 85 11 98
PV 0 74 35 109

Nenhuma radioatividade acima do limite de quantificacdo foi encontrada no
lixiviado dos solos GMa, LVdf e PV. No solo RQ, entretanto, com maior teor de areia
(90 %) e menor teor de carbono organico (0,7 %), detectou-se a presenca de 2 % do
4C- herbicida aplicado no lixiviado (Tabela 7), enfatizando a sua maior mobilidade

nesse tipo de solo.
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Figura 3 - Redistribuicao do %C-herbicida no perfil de quatro solos brasileiros

Varios critérios podem ser usados para avaliagao do potencial de lixiviacdo de
pesticidas no solo (MARCHESE, 2007). O procedimento aqui adotado usa uma
substancia de referéncia, normalmente a atrazina ou o0 monuron, as quais
apresentam comportamento de lixiviagao conhecido e classificado como moderado
pela OECD (2004). Neste caso, o fator de mobilidade relativo (FMR) é dado pela
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razao entre a distancia lixiviada pela substancia de interesse (herbicida) e a

substancia de referéncia (monuron) (Tabela 8).

Tabela 8 - Parametros da mobilidade relativa do herbicida

Solo Distancia dellig(iviagéo do Distancia de lixiviagao EMR
herbicida do monuron
...................................... (o702 PO
GMa 20 15 1,3
LVvdf 30 30 1,0
RQ 30 30 1,0
PV 30 25 1,2

Pelos valores dos FMRs, o herbicida pode ser classificado como
moderadamente movel, assim como a atrazina e o monuron. Este resultado
corrobora com as informagdes obtidas no estudo de sorcéo, exceto pelo solo GMa.
Para este solo, devido ao seu alto valor de Ky, n&o seria esperado que o herbicida se
movesse até a camada de 20 cm, mesmo que em concentragdes muito baixas
(Tabela 8, Figura 3). De forma geral, estes resultados contrastam com aqueles
encontrados em condi¢gdes mais realistas, a campo, para outros pesticidas também
do grupo das sulfonamida-triazolopirimidinas. Rouchaud (2002), em area cultivada,
observou que os residuos de flumetsulam ficaram retidos na camada superficial (8 a
15 cm), sendo que nenhum residuo foi detectado na camada subsequente (15 a 20
cm). O cloransulam-metil também ficou retido na camada superficial (0 a 15 cm),
quando aplicado em campos de soja e com condigdes favoraveis a lixiviagao (VAN
WESENBEECK et al., 1997).

Em condigbes reais, portanto, espera-se que a lixiviagdo do herbicida seja
menor do que aquela estimada pelo seu potencial lixiviador, obtido neste estudo em
colunas, no qual o solo encontra-se continuamente umido e o periodo de interagao
do produto com o solo é curto (48 h). Efeitos de envelhecimento (= tempo de
residéncia do produto) no solo, com reducdo do potencial de lixiviagdo foram
observados, por exemplos, para o diclosulam (YODER et al., 2000; ZABIK et al.,
2001), o cloransulam-metil (VAN WESENBEECK et al., 1997) e o florasulam
(KRIEGER; PILLAR; OSTRANDER, 2000).
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4.3 Transformacéao aerdbica

Para os diferentes solos e periodos de incubacdo, a recuperagcao da
radioatividade aplicada variou de 90 a 111 %, conferindo um balanco de massa
satisfatorio para o estudo pela OECD (2002).

A taxa de mineralizagao do herbicida foi baixa em todos os solos, sendo que as
percentagens de “C0O, acumuladas corresponderam a 3; 8; 1 e 1 % do aplicado nos
solos GMa, LVdf, RQ e PV, respectivamente, apds 84 d de incubagéao (Figuras 4, 5,
6 e 7). Resultado similar ao obtido para outras sulfonamida-triazolopirimidinas.
Cupples et al. (2000) reportaram resultados de mineralizacdo do cloransulam-methyl

de 4,5 e 1,4 % em dois solos dos EUA num periodo de incubagao de 54 d.
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Figura 4 - Mineralizagdo (*CO,), formas extraiveis, ndo-extraiveis e recuperacio de
residuos de *C-herbicida no GMa
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Figura 5 - Mineralizagdo (*CO,), formas extraiveis, ndo-extraiveis e recuperacio de

Figura 6 - Mineralizagdo (*CO,), formas extraiveis, ndo-extraiveis e recuperacdo de
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Figura 7 - Mineralizagdo (*CO,), formas extraiveis, ndo-extraiveis e recuperacio de
residuos de *C-herbicida no PV

O presente estudo visou determinar a taxa de transformagédo do herbicida em
condicdes aerdbicas, além da natureza e taxa de formagao e declinio de produtos de
transformacao deste composto, permitindo o calculo do tempo para dissipacao de 50
e 90 % do produto (DTsp e DTgo). Portanto, fez-se uso de solventes (“fortes”)
capazes de maximizar a extragcdo do herbicida e seus potenciais metabdlitos, mas
também capazes de alterar substancialmente a estrutura da matriz do solo (GEVAO;
SEMPLE; JONES, 2000). Portanto, neste estudo nao € possivel inferir sobre a real
disponibilidade do herbicida no ambiente ou sobre a formagao de residuos ligados
(BOIVIN et al., 2005). Podemos apenas inferir sobre tendéncias.

De forma geral, as quantidades de residuos de '*C-herbicida extraiveis
diminuiram enquanto que aquelas nao-extraiveis aumentaram com o tempo de
incubacdo (Figuras 4, 5, 6 e 7), ratificando o efeito do envelhecimento na
disponibilidade deste produto. Ou seja, a disponibilidade do herbicida diminuiu com o
seu tempo de residéncia no solo. Conforme seria esperado pelos valores de Kg, 0
GMa e o RQ apresentaram, respectivamente, a maior e a menor fragao de residuos
nao-extraiveis formadas ao longo do tempo, sendo que os valores encontrados para
o GMa foram muito proximos daqueles do LVdf, talvez devido a forca do extrator
utilizado, uma vez que o herbicida apresenta potencial de sorcdo bastante distinto
em ambos os solos. Os mecanismos pelos quais os pesticidas sdo sorvidos, ou

sequestrados, nos solos com o tempo sdo pouco entendidos. Baixa difusdo dentro
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de pequenos poros em agregados de solo, partigdo hidrofébica a fracdo humica do
solo, aprisionamento nos nanoporos superficiais hidrofébicos e sor¢do nao reversivel
em sitios da matéria organica do solo ja foram todos propostos como possiveis
mecanismos envolvidos no processo de envelhecimento (REGITANO; KOSKINEN;
SADOWSKY, 2006). Notadamente, esses processos dependem do tempo de
contato (ou envelhecimento) do produto com a matriz do solo (REGITANO;
KOSKINEN; SADOWSKY, 2006; GEVAO; SEMPLE; JONES, 2000).

Neste estudo, a formacgao de residuos ligados (“indisponiveis”) e a degradagéo
foram as principais formas de dissipacao do herbicida nos solos. Em todos os solos,
foram identificados e caracterizados dois metabdlitos primarios (porém de
concentracdes menores que 10 % da quantidade aplicada em qualquer dos periodos
de incubagdo do experimento), identificados como “‘metab1” e “metab2’,
respectivamente (Figuras 8, 9, 10 e 11). Além desses, outros metabdlitos
secundarios foram detectados, agrupados e identificados como “nao identificado”
(Figuras 8,9, 10 e 11).

Um modelo exponencial de primeira ordem foi utilizado para ajustar a curva de
dissipacdo do herbicida nos solos, ao longo do periodo de incubagéo, permitindo
calcular os valores de DTsp € DTy (Tabela 9). Apesar do menor potencial de sorgéo
e, portanto, da maior disponibilidade, a dissipacao do herbicida foi mais lenta no RQ.
Taxas de dissipagao mais rapidas nos solos GMa e LVdf podem ser explicadas pela
enorme fragdo de residuos ligados formada nesses solos apés 84 d de incubagao (>
70 % do aplicado). Convém salientar que, para todos os solos, ndo houve diferenga
na atividade microbiana observada entre os frascos controle e tratados no tempo

zero e ao final do periodo de incubacéo.

Tabela 9 - Taxas de dissipacao do herbicida

Solo DTso (t1/2) DTgo
............................. o IO

GMa 22 74

LVdf 15 50

RQ 110 367

PV 39 129
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Figura 8 - Taxa de dissipacéo do *C-herbicida e formacéo de metabdlitos no GMa
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Figura 10 - Taxa de dissipacéo do *C-herbicida e formacdo de metabdlitos no RQ
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4.4  Avaliagao de risco ambiental

4.4.1 Estimativa da CAE - Compartimento ambiental solo

A estimativa da CAE inicial no solo, considerando-se o cenario mais
conservador indicado nos guidelines da Commission D'etude de la Toxicite... (2004)
e EUROPEAN COMMISSION (1999), para avaliagbes agudas (logo apds a
aplicacdo do produto), nas quais ndo se espera nenhuma dissipagdo do produto,
resultou em um valor de 0,024 mg kg’ considerando-se que todo o herbicida
aplicado atingiu o solo (cenario conservador) e valor de 0,012 mg kg™ considerando-
se uma interceptacéo pela cobertura vegetal de 50 % do herbicida aplicado.

As estimativas médias de CAE TWA permitem avaliacées cronicas de efeito do
herbicida ao longo do tempo (Figura 12). A menor queda da estimativa média da
CAE TWA no solo RQ esta diretamente relacionada a menor taxa de dissipagao

(DTs0) do herbicida neste solo, e vice-versa para o solo LVdf.

CAEsolo TWA
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0.015 -

0.01 -

0.005 - T m
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0 T T T T T T T T T 1
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tempo de coleta (dias)

¢ GMa m LVdf ARQ @ PV

Figura 12 - Estimativa média da CAEs., TWA no cenario conservador



55

4.4.2 Estimativa da CAE - Compartimento ambiental aguas superficiais

A estimativa da CAE inicial em aguas superficiais, considerando-se os cenarios
mais conservadores indicados por Urban e Cook (1986) e Urban e Lee (1994), para
avaliagbes agudas (logo ap6s a aplicagdo do produto) nas quais ndo se espera
nenhuma dissipagdo do produto, resultou em um valor de 0,0009 mg L. O
refinamento da estimativa de CAE inicial em aguas superficiais proposto por Urban e
Lee (1994), considerando-se a solubilidade do produto em agua, resultou em um
valor de CAE inicial de 0,0004 mg L™.

Os valores de CAE TWA gerados pelo cenario mais conservador propostos por
Urban e Cook (1986) e Urban e Lee (1994) e pelo modelo GENEEC (Tabela 10)
apresentam valores coerentes, tanto para a avaliagdo aguda (CAE inicial) como para

a crbnica (CAE ao longo do tempo).

Tabela 10 - Estimativa da CAEsgua-sup TWA e pelo modelo GENEEC

Tempo CAE TWA CAE TWA (efinado CAE GENEEC
A e, MG L e,
0 0,0009 0,0004 0,0008
4 0,0008 0,0004 0,0008
21 0,0006 0,0003 0,0006
60 0,0003 0,0001 0,0004
90 0,0002 0,0001 0,0003

4.4.3 Estimativa da CAE - Compartimento ambiental aguas subterraneas

A avaliagao preliminar de potencial de lixiviagdo proposta por Gustafson (1989)
para os solos estudados neste experimento indicou que o herbicida apresenta
carater de potencial lixiviador para os solos RQ e PV, com indices GUS de 4,3 e 3,4,
respectivamente, e carater intermediario para os solos GMa e LVdf, com indices
GUS de 2,2 e 2,1, respectivamente. O resultado de indice GUS encontrado para os
solos RQ e PV contrasta com o resultado encontrado pelo calculo comparativo do

FMR (estudo em colunas), no qual o herbicida foi classificado como moderadamente
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movel, em todos os solos estudados. O resultado de indice GUS encontrado para os
solos GMa e LVdf nao reflete a diferenca do potencial de sorcéo (Tabela 6)
encontrada para estes solos. Estas verificagdes corroboram com avaliagdo que
Arias-Estévez et al. (2008) realizaram com relagéo a erros potenciais que podem ser
observados na utilizacdo de classificacbes de compostos por mobilidade, que
seguem esquemas que normalmente assumem que as propriedades quimicas
controlam totalmente o transporte de contaminantes para aguas subterraneas, ou no
minimo, ndo consideram as interagdes entre o solo/condi¢des ambientais (campo) e
0 agente quimico.

A estimativa da CAE gerada pelo modelo SCIGROW, considerando o pior
cenario para os resultados de K, (referente solo PV) e DTso (referente solo RQ)
obtidos neste experimento, foi de 0,04 ug L. O resultado da estimativa da CAEsgua-
s foi de 0,001, 0,001, 0,03 e 0,009 pg L™ para os solos GMa, LVdf, RQ e PV,
respectivamente. O maior valor de CAEsgua-sub do herbicida para o solo RQ seria
esperado pelo seu relativo baixo valor de K,; e maior valor de DTsg entre os solos
estudados neste experimento, corroborando também com os resultados do

experimento de mobilidade.
4.4.4 Potenciais efeitos em microorganismos do solo

Nenhum efeito adverso cronico foi observado na atividade de microorganismos
do solo a uma dose de tratamento de 0,125 mg i.a. kg™ solo seco (Tabela 2). O valor
limite crénico para microorganismos do solo pode ser definido como NOEC > 0,125
mg i.a. kg” solo seco (Tabela 2). Esta dose é equivalente a 8 vezes a maxima dose
de campo a ser recomendada (0,015 mg i.a. kg™ solo seco) e, além disso, 5 vezes a
CAEsy inicial (0,024 mg i.a. kg™') obtida de forma conservadora na concentragdo
igual a 3 vezes a dose recomendada. Portanto, nenhum risco (RQ < 1) é esperado
para os microorganismos do solo pelo uso desse herbicida nas recomendacgdes de

rotulo.
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4.4 5 Potenciais efeitos em minhocas

O herbicida é essencialmente ndo toxico para minhocas, com nenhum efeito
adverso observado no maximo da dose de tratamento testada em estudos agudos e
cronicos. Os valores limite agudo e crénico para minhocas podem ser definidos
como 14 d LCsp > 10000 mg kg™ solo seco e NOEC > 1,07 mg i.a. kg™ solo seco,
respectivamente (Tabela 2). Estas doses sdo varias ordens de grandeza superiores
a CAEsq inicial obtida de forma conservadora (RQ < 1). Portanto, nenhum risco é

esperado para minhocas pelo uso do herbicida nas recomendacdes de rétulo.
4.4.6 Potenciais efeitos em vertebrados terrestres

O herbicida exibe baixa toxicidade aguda e crénica para aves e mamiferos.
Dos estudos agudos realizados com diferentes espécies de aves, o valor limite
agudo mais conservador foi encontrado para Colinus virginianus, com LDsp > 988 mg
kg" pc d”' em regime de dieta (Tabela 2). Estudo cronico realizado com a mesma
espécie de ave indicou um valor limite crénico de NOEC de 500 mg kg™ pc d™
(Tabela 2). O valor limite agudo observado no estudo com ratos indicou LDsy > 390
mg i.a. kg™ pc (Tabela 2). O menor NOEL (100 mg kg™’ pc d™") foi observado em um
estudo com camundongos (Tabela 2). Estas doses s&o varias ordens de grandeza
superiores a quantidade do herbicida que poderia ser ingerida por estes organismos
através da presenca de residuos no solo e agua superficial (Tabela 10) (RQ < 0,1).
Assim sendo, nenhum risco é esperado para aves e mamiferos pelo uso do

herbicida nas recomendacgdes de rétulo.
4.4.7 Potenciais efeitos em organismos aquaticos

O herbicida apresenta moderada a elevada toxicidade em algas, dependendo
da espécie testada, pelo seu efeito inerente herbicida. Dos estudos realizados com
diferentes espécies, o menor E,Cso (0,111 mg L") foi observado para
Pseudokirchneriella subcaptata (Tabela 2), o qual foi caracterizado como valor limite
para inibicdo do crescimento de algas. Esta dose é varias ordens de grandeza

superior a CAE inicial obtida para agua de superficie (Tabela 10) (RQ < 1). Portano,
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nenhum risco € esperado para algas pelo uso desse herbicida nas recomendacgdes
de rotulo.

O herbicida exibe baixa toxicidade a invertebrados aquaticos. Dos estudos
agudos realizados, o menor ECsy foi observado para Daphnia magna com valor
superior a 100 mg L™ (48 h) (Tabela 2). O valor limite crénico foi observado para
Daphnia magna com 21 d NOEC > 10,4 mg L™ (Tabela 2). Estas doses s&o varias
ordens de grandeza superiores a CAE inicial obtida para agua superficial (Tabela
10), sendo RQ < 0,05 (Tabela 1). Desta forma, nenhum risco é esperado para
invertebrados aquaticos pelo uso do herbicida nas recomendacdes de rotulo.

Para peixes, os estudos agudos e crénicos também mostraram baixa
toxicidade para o herbicida. O valor limite para teste agudo foi observado no estudo
com Oncorhynchus mykiss (96 h LCsy > 87 mg L™, Tabela 2). O valor limite crénico
foi observado no estudo em “estagio vida inicial”, com Pimephales promelas (40 d
NOEC > 10,1 mg L', Tabela 2). Estas doses sdo varias ordens de grandeza
superiores a CAE inicial obtida para agua superficial (Tabela 10), sendo RQ < 0,05
(Tabela 1). Portano, nenhum risco é esperado para peixes pelo uso desse herbicida

nas recomendacgdes de roétulo.
4.4.8 Potenciais efeitos do uso de aguas subterrdneas contaminadas

Para tal, comparou-se os valores de CAEsguasubteranea COM 0O valor mais
restritivo adotado pela Comunidade Européia (0,1 ug L™), o qual apresenta uso
generalizado, apesar de nao se apoiar em estudos toxicoldgicos inerentes a cada
pesticida. Pode-se inferir que nenhum risco inerente a potencial presenca deste
herbicida em aguas subterrdneas seja esperado pelo uso deste composto nas

recomendagdes de rotulo.
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5 CONCLUSAO

Os resultados obtidos permitem concluir que o herbicida apresentou baixo
potencial de sorcdo (Kg < 2,9 L kg™'), exceto no solo GMa (Kq = 22,4 L kg™"), variavel
persisténcia (DTsy variou de 15 a 110 dias) nos solos, mas mostrou-se apenas
moderadamente movel pelos estudos de lixiviagdo em coluna. Como de uma forma
geral os resultados de estudos a campo s&o contrastantes com os de ensaios em
laboratorio para os compostos do grupo das sulfonamida-triazolopirimidinas,
indicando moderadas a baixas mobilidade (restrita aos primeiros centimetros de
solo) e persisténcia (DTsp < 60 d) destes compostos em condi¢des reais, espera-se
que este herbicida apresente caracteristicas ambientais ainda mais favoraveis ao
produto quando este for langado em condigdes de campo seguindo-se suas
recomendacgodes de uso.

Os valores de CAE (exposigcao) estimadas para solos, aguas superficiais (uso
do modelo GENEEC) e subterrdneas (uso do modelo SCIGROW), considerando
cenarios simples, do tipo “pior caso” (conservadores) para todos os compartimentos,
foram baixas e iguais a 0,024 mg kg™’ no solo, a 0,0008 mg L™ na agua superficial e
a 0,04 ug L™ na agua subterranea.

Pelos resultados obtidos na avaliagdo das estimativas de exposi¢cao deste
herbicida nos diferentes compartimentos ambientais estudados quando comparados
com os valores limite ecotoxicolégicos para representantes de diferentes biomas,
nao foi caracterizado nenhum potencial risco ambiental do uso do herbicida nas
recomendagdes de rétulo para microorganismos do solo, minhocas, vertebrados
terrestres e organismos aquaticos (RQs < 1 e inferiores aos LOCs, respectivamente
a cada bioma). As estimativas de exposicdo do herbicida em aguas subterraneas
nao excederam o valor limite mais restritivo para pesticidas encontrado para este
compartimento, descaracterizando qualquer risco esperado para aguas subterraneas

de potenciais residuos de herbicida pelo seu uso nas recomendacgdes de roétulo.
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