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BIODEGRADACAO DE 14C-ATRAZINA EM CONDICOES 

SEMI-CONTROLADAS 

Autora: BRIGIDA PIMENTEL VILLAR DE QUEIROZ 

Orientadora: Dra. REGINA TERESA ROSIM MONTEIRO 

RESUMO 

A biodegrada9ao da atrazina radiomarcada uniformemente em seus carbonos 

do anel, foi avaliada em conchies semi controladas. Amostras de 200g do 

solo - Latossolo Vermelho-Escuro, Alico, A moderado, textura media, 

tratadas com uma solu9ao de atrazina com atividade de 135,42kBq e dose de 

2mg i.a./kg de solo (5L/ha) foram colocadas em frascos Erlenmeyers de 

300ml de capacidade e a umidade ajustada para 75% da capacidade de 

campo. Estes frascos foram enterrados na Esta9ao Experimental de Lisimetro 

do CENA/USP onde se iniciou, ao mesmo tempo, uma planta9ao de milho. 

O 14C02 desprendido pela a9ao de microrganismos degradadores de atrazina, 

foi avaliado a cada quinze dias, durante 150 dias. Os residuos formados no 

solo durante o periodo de incuba9ao, foram determinados, em termos de 

dessor9ao utilizando cloreto de calcio, extra9ao com os solventes 

acetonitrila/agua (8:2 v/v) e residuos ligados por combustao. O solo extraido 

foi fracionado com pirofosfato de sodio e os residuos ligados nas fra96es 
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humina, acidos humico e fulvico foram determinados por cintilometria 

liquida. Ao final do periodo de incuba9ao de 150 dias o 14C02 desprendido, 

alcan9ou 36% da atividade total aplicada, os residuos ligados no total de 

34% ficaram distribuidos na fra9ao humina 63,26%, acido fulvico 29,91% e 

acido humico 6,83%. Os metabolitos presentes nas fra96es de residuos 

dessorvidos e extraidos, foram identiflcados atraves de cromatografia de 

camada delgada. Apos 150 dias de incuba9ao os residuos formados nas 

fra96es dessorvidas foram 44% de hidroxiatrazina, 3,28% de 

desisopropilatrazina e 52,72% de atrazina e nas fra96es extraidas foram 

16,22% de hidroxiatrazina, 2,25% de desisopropilatrazina, 2,24% de 

desetilatrazina e 79,29% de atrazina. 
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SUMMARY 

BIODEGRADATION OF 14C-ATRAZINE UNDER 

OUTDOOR CONDITIONS 

Author: BRIGIDA PIMENTEL VILLAR DE QUEIROZ 

Adviser: Dra. REGINA TERESA ROSIM MONTEIRO 

Uniformily 14C-ring labeled atrazine (5L/ha) was applied to a Typical 

Hapludox Brazilian Soil sample which was incubated under outdoor 

conditions. Samples of 200g (dry weight base) of fresh soil were distributed 

in Erlenmeyer flasks and the moisture was adjusted for 2/3rds of the soil field 

capacity. The flasks were then buried in the Lysimeter Station when they 

were incubated. The experiment started jointly with a corn planting. The 
14C02 was analyzed every 15 day, during a period of 150 days. The desorbed, 

extracted and bound residues were analyzed. The extracted soil was 

fractionated and the residues in the humin, fulvic and humic acids were 

determined. At the end of the incubation period (150 days), the 14C02 evolved 

reached up to 36% of the total applied activity, the bound residues were 

detected in about the same (34%) during the inoculation period, and were 

distributed in the fractions of fulvic acids (29,91%), humic acids (6,83%) and 

humin (63,26%). The metabolites formed in the desorbed residues and in the 

extracted residues were determined using thin layer chromathography with 
I4C-detector. After 150 days incubation, desorbed soil residues were 
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identified as atrazine (52,72%), hydroxiatrazine (44%) and 

desisopropilatrazine (3,28%). The extractable residues contained atrazine 

(79,29%), hydroxiatrazine (16,22%), desisopropilatrazine (2,25%) and 

desetylatrazine (2,24%). 
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1. INTRODUCAO 

A atrazina e um dos herbicidas mais utilizados em todo o globo 

terrestre como um agente de controle de ervas daninhas, principalmente em 

culturas de milho. E considerada como um herbicida moderadamente 

persistente, sendo ampla a literatura que trata sobre contamina96es de cursos 

d'agua, solo, ar, len9ol freatico, chuva, neve e neblina, principalmente nos 

USA e Europa. Isto se deve a processos de volatiliza9ao, lixivia9ao, 

escoamento superficial, rea96es quimicas e, principalmente, a sua 

persistencia no ambiente. 

Atrazina e um dos herbicidas mais estudados quanto a degrada9ao, 

mobilidade, comportamento e destino no ambiente. A degrada9ao pode se 

dar via processos quimicos e microbiologicos, originando produtos 

hidroxilados e desalquilados, respectivamente. Adsor9ao moderada da 

atrazina por substantias humicas e minerais tern sido avaliada em varios 

experimentos, bem como os fatores que influenciam sua persistencia. A 

materia organica vem sendo considerada o mais importante fator de reten9ao 

de pesticidas nao polares - a atrazina e considerada de baixa polaridade. 

Entretanto, o pH pode tambem ter uma importante influencia na sua adsor9ao 

e dessor9ao no ambiente do solo. Sua meia vida varia de dias a anos, 

dependendo das condi9oes ambientais, e das caracteristicas do solo em 

questao, sendo que os microrganismos tem sido considerados os principais 

responsaveis por sua degrada9ao. Alem disso, os fatores que mais afetam a 

atividade microbiana sao tambem os que mais afetam a degrada9ao do 

pesticida, como por exemplo umidade e temperatura. A umidade nao so afeta 
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a diversidade das especies microbianas como a biodisponibilidade dos 

compostos quimicos a biodegrada9ao. Da mesma forma, a temperatura otima 

para ocorrer a degrada9ao esta dentro da faixa de atividade metabolica 

maxima dos microrganismos. 

Sua mobilidade e constatada atraves de estudos em campo, utilizando 

lisimetros, ou em laboratorio, atraves de colunas de solo. Em ambos 

procedimentos experimentais, a atrazina e alguns de seus produtos de 

degrada9ao, sao classificados como moveis e fortes contaminantes do 

ambiente. 

O objetivo do presente trabalho foi avaliar, em condi96es semi 

controladas, a mineraliza9ao de 14C-atrazina em um tipo de solo 

intensivamente utilizado para fins agricolas no Estado de Sao Paulo e a 

distribui9ao dos seus residuos radiomarcados nas diferentes fra9oes do solo, 

que foi verificada atraves de tecnicas radiometricas, apos aplica9ao da 

solu9ao contendo atrazina (produto tecnico) e 14C-atrazina. 
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2. REVISAO DE LITERATURA 

2.1. Considera^oes gerais 
Devido ao aumento populacional e ao ataque de pragas as culturas, 

cientistas tern trabalhado para desenvolver produtos que possam debelar as 

pragas e aumentar a produtividade agricola, satisfazendo, desta forma, as 

necessidades basicas de alimenta9ao. No entanto, o uso indiscriminado, sem 

criterios e sem conhecimento aprofundado de sua a9ao e efeitos trouxeram, e 

estao trazendo, problemas muito serios aos diversos ambientes e, 

consequentemente, a qualidade de vida do ser humano. 

A partir de 1920 come9aram a aparecer os primeiros produtos 

organossinteticos para o combate de pragas. Paschoal (1979) divide o uso de 

pesticidas na agricultura mundial em dois periodos: o periodo pre-guerra 

(antes de 1939) e o periodo pos-guerra (depois de 1939). A descoberta das 

propriedades inseticidas do organoclorado DDT, por Paul Miiller em 1939, e 

tida como um marco de transi9ao nas tecnicas de combate as pragas nas 

lavouras. Ate entao prevalecia o uso de produtos inorganicos e naturais e o 

controle biologico. 

O Brasil encontra-se entre os maiores consumidores mundiais de 

pesticidas agricolas, localizando-se em quinto lugar em consumo mundial, 

ficando arras dos EUA, Japao, Fran9a e ex-URSS. As vendas internas no 

mercado nacional estao situados em torno de US$ 1 bilhao (Paulino, 1993), e 

a cada dia novos compostos quimicos estao sendo pesquisados e lan9ados no 

mercado pelas agroindustrias. 
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O aumento no consumo de pesticidas, principalmente dos herbicidas, 

vem assumindo nos ultimos anos posi9§o de destaque, no que se refere ao 

volume utilizado. Paulino (1993) constatou que no ano de 1989, as 

proposes de ingredientes ativos colocado no mercado, de acordo com as 

classes de pesticidas foram: 41,64% para os herbicidas; 23,76% para os 

inseticidas; 22,79% para os fungicidas e 11,60% para os acaricidas. O 

faturamento com a venda de pesticidas continua crescendo, sendo que, ate 

fevereiro de 1997, o setor arrecadou cerca de US$ 88,03 milhoes contra US$ 

69,78 milhoes para o mesmo periodo de 1996. Os herbicidas sao 

responsaveis por 45% do total acumulado, representando mais de US$ 20 

milhoes (Vendas de defensivos, 1997). 

Segundo Futino & Silveira (1991) as principais lavouras consumidoras 

de herbicidas no Brasil sao as de soja, cana-de-a9iicar, laranja e arroz. 

Blanco (1979) afirma que o uso seguro e eficiente de um herbicida de 

aplica9ao no solo requer o conhecimento da dura9ao de sua atividade, dos 

processos que controlam sua persistencia no meio, dos fatores que afetam 

sua disponibilidade para as plantas, de sua seletividade entre as culturas e as 

plantas daninhas e possiveis efeitos secundarios sobre os microrganismos. 

Cheng & Lehmann (1985) afirmam que uma das principais 

caracteristicas do herbicida e sua persistencia, afetando sua eficacia no 

controle de plantas dariinhas e seu impacto no ambiente. Hance (1980) 

afirma que o herbicida ideal, apos aplica9ao no solo, deve persistir por um 

periodo longo e suficientemente aceitavel para o controle de ervas daninhas, 

mas este periodo nao devera ser longo a ponto de que seus residuos no solo, 

apos a colheita, possam se armazenar em culturas subsequentes. Entretanto, 
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esta persistencia nao e uma propriedade fixa dos compostos quimicos e pode 

ser influenciada por fatores como o tipo de solo, condi9oes climaticas, 

temperatura, umidade, conteudo de materia organica e pH. 

Segundo Cheng (1990), o destino de um pesticida no ambiente e 

governado pela adsor9ao, transforma9ao, processos de transporte e a 

intera9ao entre esses processos. 

Conforme Ashton & Grafts (1973), os herbicidas sao inativados no 

ambiente por meios biologicos, quimicos e fisicos. Esta inativa9ao 

normalmente envolve a degrada9ao das moleculas do herbicida, e depende 

da natureza das mesmas e das condi96es do ambiente. Segundo Musumeci 

(1992), os compostos organico sinteticos podem desaparecer do solo atraves 

de varios processos como: volatiliza9ao, lixivia9ao e rea9oes quimicas de 

natureza hidrolitica ou fotoliticas. Em muitas circunstancias o 

desaparecimento do pesticida e atribuido a atividade microbiana do solo. 

2.2. Degradacao 

2.2.1. Degradacao fotoquimica 

A luz solar representa um importante fator a ser considerado na 

degrada9ao de pesticidas, apos serem introduzidos no ambiente. Moilanen et 

al. (1975) concluiram que os pesticidas podem softer rea9oes fotoquimicas 

sob uma variedade de condi9oes ambientais, que chamaram de 

"compartimentos", onde as moleculas dos pesticidas ou seus subprodutos 

podem mover-se intercompartimentos, sugerindo que a fotodegrada9ao, no 

ambiente natural, e um processo continuo e dinamico. 
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Por serem constituidos de fotons de elevada energia e fortemente 

adsorvidos, radia9des de baixo comprimento de onda, sobretudo aquelas da 

regiao ultra-violeta, sao as principais responsaveis pela fotoconversao e 

quebra das moleculas de pesticidas. Comprimentos de onda acima de 450nm 

geralmente tern pouco efeito sobre as moleculas citadas (Lynch, 1986). 

Normalmente, os produtos de fotodegrada9ao sao identicos aos 

produzidos pelas rea96es de degrada9ao quimicas e biologicas. Entretanto, a 

fotolise, em alguns casos, produz uma unica estrutura. Para que ocorra a 

fotodegrada9ao, a luz com comprimento de onda dentro da regiao ultra-

violeta do espectro deve atingir o pesticida. Uma vez que a penetra9ao da 

radia9ao ultra-violeta em solidos e limitada, a fotodecomposi9ao de pesticida 

no solo e restrita a residuos sobre, ou muito proximos, a superficie. 

Entretanto, ela ocorre na superficie das plantas e no ar. Substantias que 

absorvem a luz solar podem ser fotoquimicamente convertidas, enquanto que 

outras, podem aproveitar a absor9ao de luz por outras substantias, como no 

Gaso os acidos humicos, ocorrendo uma fotodegrada9ao indireta atraves de 

fotossensibilizadores (Ander & Hynning, 1997). 

Embora a fotoconversao usualmente reduza ou destrua a atividade 

toxica de um pesticida, este nao e sempre o caso. Por exemplo, os 

fotoisomeros do dieldrin, aldrin e heptacloro sao tao toxicos quanto o 

composto de origem. Assim, e importante considerar o alcance e as 

consequencias da fotoconversao de alguns compostos. 

Os produtos da a9ao microbianos tambem podem promover rea96es 

fotoquimicas. Isto pode ocorrer de dois modos: pela atua9ao como 

fotossensibilizadores, isto e, absorvendo energia da luz e a transmitindo a 
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molecula do pesticida, e como doadores e aceptores de eletrons ou grupos 

reagentes, como por exemplo, H4" e HO", que sao frequentemente necessarios 

para as rea96es fotoquimicas. A energia luminosa absorvida pelas moleculas 

dos pesticidas pode ser dissipada de diversas formas, entre elas a libera9ao 

de energia atraves de rea9oes quimicas. Entao, conclui-se que a 

fotodecomposi9ao de um pesticida requer dois eventos: absor9ao da radia9ao 

(diretamente ou atraves de fotossensibilizadores) e a transforma9ao da 

especie eletronicamente excitada por processos quimicos (Moilanen et al., 

1975). 

Pelizzetti et al. (1990) verificaram um grande aumento na 

porcentagem de fotodegrada9ao da atrazina, quando pequenas quantidades 

dos semicondutores Ti02 e ZnO foram adicionados ao solo, simulando-se 

uma radia9ao solar. Concluiram, que a adi9ao de semicondutores oxidos 

possivelmente favorece a degrada9ao de compostos presente no solo. 

Ainda dentro desta linha de trabalho, Burkhard & Guth (1976) 

demonstraram que a porcentagem de degrada9ao de algumas triazinas, sob 

condi96es artificiais de um reator fotoquimico, foi 3 a 11 vezes maior quando 

foi usado acetona como um fotosensibilizador. 
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2.2.2. Biodegradacao. 

Skladany & Metting (1992) definem biodegrada9ao como atividade 

biologica resultando na quebra de um composto. Biodegrada9ao de 

moleculas complexas envolve usualmente os efeitos interativos de uma 

mistura de popula9oes de microrganismos e conta com a versatilidade 

metabolica de bacterias e fungos. Por outro lado, recalcitrancia e o grau de 

resistencia a biodegrada9ao e pode ser uma propriedade molecular inerente, 

mas em geral, e definida como o resultado da inibi9ao da atividade 

microbiana por concedes ambientais. 

Os microrgamsmos que agem na quebra de compostos xenobioticos 

podem utiliza-los para a obten9ao de energia para seu crescimento ou como 

fonte de nutrientes (catabolismo), ou ainda possuem apenas a capacidade de 

quebra-los (cometabolismo) (Alexander, 1994). 

A biodisponibilidade de um pesticida e de extrema importancia porque 

frequentemente responde pela maior ou menor persistencia dos compostos 

no ambiente. 

Adsor9ao de herbicidas no solo afeta sua degradabilidade, lixivia9ao e 

fitotoxicidade (Weber, 1970; Stevenson, 1972; Adams, 1973). Varios 

constituintes do solo, incluindo as argilas silicatadas, o aluminio, o oxido de 

ferro e particularmente a materia organica, tern sido sugerido como 

responsaveis pela adsor9ao de atrazina e outras s-triazinas em amostras de 

solo (Hayes, 1970; Weber, 1970; Stevenson, 1972; Adams, 1973; Huang et 

al., 1984). 
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As porcentagens pelas quais os pesticidas sao biodegradaveis, variam 

amplamente. Alguns pesticidas, tais como o DDT e dieldrin, tern provado 

serem recalcitrantes. Consequentemente, apos aplicados no solo, eles 

permanecem no ambiente por um longo tempo e seu acumulo e bem 

conhecido nas cadeias alimentares ( Kannan et al., 1994). 

A maioria dos estudos sobre degrada9ao microbiana de pesticida tem 

focalizado a superficie do solo. Linn et al. (1993) constataram que a 

biodegrada9ao de pesticidas na rizosfera de plantas e na subsuperficie do 

solo nao tem sido muito pesquisada. Na rizosfera e em torno de raizes das 

plantas, a atividade microbiana e acelerada. Um exemplo e o p-nitrofenol, 

produto da hidrolise do paration, que foi mineralizado mais rapidamente na 

rizosfera do arroz do que em solo sem cultura, sob condi96es de solo 

inundado e nao-inundado (Reddy & Sethunathan, 1994). Costa (1992) 

constatou tambem que a adi9ao de solo rizosferico, previamente fratado com 

o herbicida ametrina, aumentou a taxa de degrada9ao em 3,5 vezes, 

mostrando ter ocorrido um enriquecimento da popula9ao microbiana, onde 

os microrgamsmos foram previamente adaptados ao produto. 

2.2.2.1. Fatores ambientais que influenciam na 

biodegradacao 

Varios fatores ambientais influenciam a biodegrada9ao, tais como: 

temperatura, umidade, pH, materia organica, atividade microbiana, alem da 

estrutura quimica da molecula do pesticida. 
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•Temperatura 

A temperatura exerce influencia detenriinante no conjunto da atividade 

celular microbiana e, consequentemente, na biodegrada9ao. O crescimento 

microbiano e acelerado pelo aumento de temperatura. Todavia, a partir de 

certas temperaturas, alguns constituintes podem sofrer altera96es ou 

desnatura96es. Desta forma, o crescimento celular fica prejudicado e mesmo 

se a velocidade de crescimento continuar elevada, a concentra9ao celular nao 

atinge seu valor maximo. A desnafura9ao enzimatica e o fator limitante da 

temperatura maxima e esta varia muito entre os microrgamsmos do solo. A 

temperatura e ainda um dos fatores que influenciam a diversidade das 

especies (Lynch, 1986). 

Helling (1971) estudando a mobilidade no solo de varios pesticidas, 

inclusive atrazina, aflrmou que a temperatura (2°C a 52°C) nao altera 

significativamente a mobilidade desses pesticidas. Entretanto, a volatiliza9ao 

e difusao ocorreram com mais intensidade a 25°C do que a 2°C. 

Mandelbaum et al. (1993) constataram que a degrada9ao da atrazina foi 

insignificante abaixo de 7°C mas, acima de 15°C, o metabolismo foi 

acelerado. 

A temperatura do solo afeta muitos processos que contribuem para a 

dissipa9ao dos pesticidas, alem da atividade microbiana, volatiliza9ao e os 

processos de transportes. 

A temperatura influencia a taxa de volatiliza9ao, normalmente atraves 

de seu efeito sobre a pressao de vapor. A pressao de vapor de muitos 

pesticidas muda com a temperatura. O aumento de um grau na pressao de 



11 

vapor equivale a um aumento na volafiliza9ao em torno de 3 a 4 vezes para 

cada 10°C de aumento na temperatura (Spencer, 1987). 

A temperatura pode tambem influenciar a volatiliza9ao do pesticida 

incorporado ao solo, atraves de seu efeito sobre o movimento do pesticida na 

superficie, por difusao ou fluxo de massa na evapora9ao da agua, ou ainda, 

atraves do efeito sobre o equilibrio na adsor9ao-dessor9ao na agua do solo. 

Para todos esses efeitos, o aumento na temperatura e usualmente associado 

com o aumento na taxa de volatiliza9ao (Spencer, 1987). 

•Umidade 

A disponibilidade de agua no solo afeta a diversidade das especies, a 

sobrevivencia, o movimento e a atividade dos microrgamsmos (Lynch, 

1986). Sendo assim, a umidade do solo tem um efeito direto e profundo na 

prolifera9ao dos microrgamsmos e suas atividades. 

Uma vez que a agua compete pelos sitios de adsor9ao com o 

pesticida, ela pode determinar a quantidade de pesticida disponivel ao ataque 

microbiano. Desta forma, o baixo conteudo de umidade afeta a degrada9ao 

do pesticida atraves da redu9ao da biomassa microbiana e de sua atividade e 

tambem por reduzir a concentra9ao do pesticida na solu9ao do solo. 

Andrea et. al. (1985) demonsfrou a influencia da umidade na 

degrada9ao do 14C-DDT em solo de Planaltina-Distrito Federal, sob 

condi9oes de laboratorio. Apos um ano da aplica9ao do DDT ao solo, com 

umidade equivalente a 2/3 da capacidade de campo, obteve-se uma perda de 
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12%; entretanto, com 100% da capacidade de campo a perda correspondeu a 

apenas 5%. 

Segundo Alexander (1994), o nivel otimo de umidade dependera das 

propriedades do solo, do composto em questao e se a transforma9ao e 

aerobia ou anaerobia. 

•pH 

O efeito do pH e o mesmo que o da temperatura, ou seja, ambos a 

velocidade de crecimento de um dado microrganismo em fun9ao do pH, 

atinge seu valor maximo em uma faixa de pH otimo (Scriban, 1990). 

De acordo com Alexander (1994) valores extremos de pH, seja 

alcalino ou acido, declina a atividade microbiana. Porem, em valores 

moderados de pH, a biodegrada9ao tornar-se mais rapida. As atividades de 

todas as enzimas microbianas, aproximadamente 1000 por celula, sao 

dependentes do ion H* e portanto, o pH dos solos acaba por influenciar estas 

atividades. O pH do solo tambem governara a diversidade das especies 

(Lynch, 1986). 

•Materia Organica 

A incorpora9ao da materia organica aumenta da taxa de degrada9ao de 

muitos pesticidas no solo, como afirmam muitos pesquisadores. Mas a 

influencia dela na persistencia de pesticidas em solos nao e bem esclarecida. 

Alguns pesticidas sao degradados rapidamente em solos contendo elevados 
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niveis de materia organica, outros sao degradados lentamente (Kearney et. 

al., 1967). 

Solos contendo maiores teores de materia organica apresentam maior 

capacidade de degrada9ao, de reten9ao da umidade, trocas cationicas, maior 

teor de argila mineral, textura e pH (Pelissari, 1992). 

A materia organica nativa ou adicionada ao solo, influencia a 

persistencia dos pesticidas pelo aumento da atividade microbiana. Muitos 

estudos tem indicado que a persistencia, degrada9ao, biodisponibilidade, 

lixivia9ao e a volatiliza9ao de pesticidas tem rela9§o direta e estreita com a 

natureza e o conteiido de materia organica presente no solo (Khan, 1978). 

Este mesmo autor citou algumas transforma96es abioticas de 

pesticidas que foram aumentadas pela adi9ao de materia organica no solo. 

Estas transforma96es incluem a hidrolise de esteres organofosforados, 

deshidroclora9ao de hidrocarbonetos dorados como o DDT e o lindano, 

degrada9ao de 3-aminotriazole, S-oxida9ao de forate e a conversao de aldrin 

para dieldrin. 

Lord et al. (1978) acompanharam o comportamento do DDT em dois 

tipos de solos brasileiros: o gley humico e o latossolo vermelho-amarelo 

(respectivamente, com alto e baixo teor de materia organica). Apos 256 dias 

da aplica9ao, os autores constataram que o metabolismo do DDT em DDE 

foi aparentemente maior no solo com maior teor de materia organica. A 

concentra9ao de DDE no solo gley humico foi de 1,13mg, enquanto para o 

latossolo vermelho-amarelo foi de 0,83mg. 

Ainda dentro deste contexto, Hirata et al. (1982) observaram que a 

degrada9ao do inseticida carbaril, foi influenciada pela adi9ao de sacarose ao 
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solos pobre em materia organica (latossolo vermelho-amarelo), em ensaios 

de laboratorio. Apos seis semanas, todo o carbaril havia sido degradado nos 

solos enriquecidos, provavelmente devido ao acrescimo da atividade 

microbiana dos solos. Nesse mesmo solo, sem adi9ao de nutrientes, o 

carbaril pode ser ainda detectado apos 10 semanas. 

•Atividade Microbiana 

De acordo com Aislabie & Llord-Jones (1995) os pesticidas sao 

degradados no ambiente principalmente por a9ao dos microrgamsmos ou 

suas enzimas, num processo denominado biodegrada9ao, que e definida 

como a quebra de um composto, formando compostos menores. 

A maioria das atividades bioquimicas do solo sao rea96es catalizadas 

por enzimas. Essas rea9oes podem ser intra ou extracelulares. As enzimas 

extracelulares podem estar livres ou ligadas aos coloides do solo (Lynch, 

1986). Johnson & Curl (1972) e Lynch (1986) descreveram mais de 50 

enzimas ativas no solo, entre as quais incluem as oxido-redutase, hidrolases 

e transferases. As desidrogenases ou catalase total, podem fornecer 

informa9oes a respeito da popula9ao microbiana como um todo, ao passo 

que as celulases, sacarases e xilanases podem indicar atividade de grupos 

especializados de microrgamsmos. 

Segundo Smith & Pugh (1979), a enzima desidrogenase esta envolvida 

nas rea96es oxidativas do ciclo de Krebs. A mensura9ao da atividade da 

desidrogenase pode, portanto, fornecer um indicador da respira9ao aerobica 

e por conseguinte da atividade da microflora do solo. 
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Um metodo de avalia9ao do herbicida na atividade microbiana do 

solo, que tem sido muito aceito e a radiorespirometria, cuja medida 

representa a atividade da microflora heterotrofica do solo. Esse metodo 

baseia-se no desprendimento de 14C02, devido a transforma96es do substrato 

marcado com 14C, pelos microrgamsmos heterotroficos do solo. O uso de 

compostos radiomarcados podem fornecer valiosas informa96es a respeito 

da atividade metabolica do solo. Conforme Freitas et al. (1979) poucos 

metodos apresentam um quadro preciso da atividade microbiana de um solo 

em condi96es normais, visto que, a adi9ao de quantidades excessivas de um 

substrato levam a uma prolifera9ao e conseqiiente favorecimento de alguns 

segmentos da microflora. Em contrapartida, a radiorespirometria permite 

uma rapida e confiavel avalia9ao da microflora ativa do solo utilizando 

pequenas quantidades de substrato. 

2.3. Adsorcao 

O grau de adsor9ao esta diretamente relacionado com o 

comportamento dos herbicidas no solo que e influenciado por varios fatores, 

sendo a parti9ao que ocorre entre o ar do solo, a fase liquida do solo e a fase 

solida do solo, a mais significativa das intera9oes. O modo como ocorre esta 

intera9ao e de fundamental importancia, uma vez que e ela que determina a 

forma do processo de transporte e o grau de disponibilidade dos herbicidas 

nos solos. 

A biodisponibilidade de um pesticida tanto para plantas, 

microrgamsmos como para outros organismos vivos do solo e limitada pela 
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adsor9ao (Khan, 1978). Kretova et al. (1986) verificaram que a adsor9ao 

diminui consideravelmente a velocidade de degrada9ao de 14C-atrazina, 

quando comparado com o estado nao adsorvido deste herbicida. Observaram 

ainda que em solos com baixos teores de materia organica a velocidade de 

degrada9ao foi maior que em solos com altos teores de materia organica. Isto 

quando se adiciona fontes de nutrientes prontamente disponiveis. 

Borggaard & Streibig (1988) observaram em seus experimentos, 

valores insignificantes da atrazina adsorvida a esmectita e oxido de ferro 

com pH entre 4 e 8, demonstrando a incapacidade desse composto e a 

possibilidade de outros oxidos e silicatos no solo, de se adsorverem a 

atrazina em valores de pH natural do solo. Estes resultados, entretanto, sao 

conflitantes com outros trabalhos citados na literafura, que mostram a 

adsor9ao de atrazina e outras s-triazinas por argilas silicatadas e por alumimo 

e oxido de ferro (Weber, 1970; Huang et al., 1984). Laird et al. (1992) 

quando estudaram a adsor9ao de atrazina em solos com varios teores 

distintos de esmectitas, obtiveram valores altos de adsor9ao. Atraves de 

correla96es entre os coeficientes de adsor9ao, pH e densidade superficial de 

cargas, os autores sugeriram que em esmectitas, e na faixa de valores de pH 

estudados (4,75 a 6,45), as moleculas de atrazina sao preferencialmente 

adsorvidas como especies neutras. 

Com isso, pdde-se dizer que em argila com porcentagens de 1:1 com 

caulinitas, a principal via de adsor9ao da atrazina se da atraves de formas 

protonadas (em pH baixo), envolvendo processos de troca de cations. Ja em 

argilas expandidas com porcentagens de 2:1 de montmorilonita, duas vias de 

adsor9ao sao importantes. Uma na forma protonada, tal como em argilas 1:1 



17 

e outra na forma neutra (favorecida para pH neutro), competindo com as 

moleculas de agua para a solvata9ao de superficies de baixas densidades de 

cargas (Laird et al., 1992). 

Com rela9ao ao carater quimico da molecula do herbicida, Russel 

(1973) sugere que as propriedades das moleculas que mais interferem no 

processo de adsor9ao sao: a sua carga molecular, sua forma e configura9ao, 

a constante de ioniza9ao e sua solubilidade em agua. 

Alem da natureza do meio adsorvente e da molecula do herbicida, a 

adsor9ao depende ainda de varias outras caracteristicas do sistema. 

Conteudo de agua, pH, for9a ionica e temperatura sao fatores tambem 

importantes nos processos de adsor9ao da molecula em solos. O pH da 

solu9ao do solo determina o grau de dissocia9ao e associa9ao do adsorbato, 

assim, dependendo da forma com que o composto estiver presente na 

solu9ao, seja molecular, cationica ou anionica, ira afetar a extensao e 

magnitude da adsor9ao (Bailey & White, 1970). 

Huang et al. (1984) investigaram a importancia relativa dos 

sesquioxidos de ferro e aluminio, da materia organica e de uma serie de 

fra96es de diferentes tamanhos de particulas na adsor9ao da atrazina. 

Observaram que, ao lado das particulas de argila, os sesquioxidos do solo 

tiveram uma grande capacidade de reter o produto, uma vez que apos a 

destrui9ao da materia organica, a remo9ao dos sesquioxidos por tratamentos 

com DCB (ditionito-cifrato-bicarbonato de sodio) causou uma redu9ao 

substantial na intensidade de adsor9ao do herbicida. Kwong & Huang 

(1979) atribuem este resultado ao fato dos componentes amorfos possuirem 

alta superficie especifica e grupos funcionais doadores de protons. Segundo 



18 

Weber (1972), moleculas de herbicidas basicos, como a atrazina, podem 

receber um ion hidrogenio (FT) no nitrogenio do anel heterociclico e serem 

desta forma, adsorvidas pelas superficies negativas das particulas do solo. 

Clay & Koskinen (1990) compilaram os trabalhos de 10 autores que 

investigaram o processo de adsor9ao-dessor9ao da atrazina e seus 

metabolitos, que demostram a ampla diversidade de investiga9oes a respeito 

desse herbicida e concluiram que maior quantidade de atrazina foi 

dessorvida em tratamentos com alto pH do que com baixo pH. Pouca 

atrazina dessorvida em baixo pH pode ser atribuida a grande protona9ao e 

liga9ao ionica desse herbicida. Tambem identificam a hidroxiatrazina como 

sendo, aparentemente, ligada ao solo de maneira irreversivel. Assim, atraves 

da for9a de adsor9ao e pelas baixas caracteristicas de dessor9ao, eles 

explicaram o porque da hidroxiatrazina (HA) e o S-glutatione atrazina nao 

serem comumente lixiviados no perfil do solo. Schiavon (1988a) observaram 

que hidroxiatrazina aplicada a 6,7kg ha"1 nao lixiviou abaixo de 24cm em 

colunas de solo intactas mantidas em campo. Dessor9ao de HA em solos, 

entretanto, nao tem sido documentada. 

Outro fator muito importante na adsor9ao-dessor9ao de herbicidas no 

solo e o pH. Uma revisao completa sobre este assunto foi realizada por Clay 

et al. (1988) onde descreveram metodologia para determinar os efeitos do 

pH, atraves da corre9ao do solo com acido (HC1 ou H2S04) para diminuir o 

pH, ou adi9ao de uma base (Ca(OH)2 ou NaOH), para aumenta-lo. Os 

autores verificaram que modifica96es no pH do solo por adi9ao de um acido 

ou uma base, podem causar mudan9as que poderao afetar a adsor9ao do 

pesticida no sistema solo-solu9ao (Clay et al., 1988). Rapida acidifica9ao 
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pode aumentar a concentra9ao de sais soluveis (Haynes & Swift, 1986), os 

quais aumentam a for9a ionica da solu9ao do solo. Aumentando a for9a 

ionica podera haver uma diminui9ao na solubilidade do herbicida (Swanson 

& Dutt, 1973; Gaynor & Volk, 1981). Tambem a adi9ao de NaOH, 

comumente utilizado para ajustar o pH do solo, pode solubilizar a materia 

organica do solo, e desta forma, afetar a avalia9ao da adsor9ao do herbicida 

(Clay etal., 1988). 

A materia organica e os minerals de argila do solo, tem papel 

importante na adsor9ao dos pesticidas, bem como na forma9ao de residuos 

ligados. A intera9ao do pesticida com a materia organica foi revisada por 

Stevenson (1976) e com os minerals de argila por White (1976). 

A materia organica e muito complexa e pode se apresentar de formas 

diferentes no solo. Essa materia organica ou humus, tem sido subdividida em 

substantias nao-hiimicas (carboidratos, proteinas etc.) e substantias 

hiimicas. Esta ultima consiste normalmente de acidos humicos, fulvicos e 

humina. Acidos humicos sao materials extraidos dos solos com alcali e 

precipitados nesta solu9ao, apos acidifica9ao. Acido fulvico e o material com 

baixo peso molecular que permanece na sohupao, sem precipitar. A fra9ao 

humina e insoliivel em alcali, acidos e solventes organicos (Calderbank, 

1989). 

O processo de forma9ao dos residuos ligados de pesticidas nos solos 

esta relacionado principalmente com a materia orgamca e processos de 

adsor9ao. Isto ocorre devido as fra96es organicas do solo terem potential 

para formar liga96es quimicas estaveis com pesticidas ou seus metabolitos 

(Fuhr & Mittelstaedt, 1980). 
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Entende-se por residuo extraivel, aquele que pode ser removido 

atraves de processos de extra9ao exaustiva com solventes apropriados. 

Residuos nao-extraiveis (muitas vezes conhecidos como residuos ligados) 

sao definidos pela "Comission on Pesticides Chemistry of the International 

Union of Pure and Applied Chemistry" (IUPAC) como especies quimicas 

originarias de pesticidas, usados de acordo com as boas praticas agricolas, 

que nao sao extraiveis, tanto de plantas como de solos, por metodos que nao 

mudem significativamente a sua natureza quimica. 

O significado dos residuos ligados para o ambiente e bastante 

discutido na literatura. Assume-se que valores acima de 10%, sao 

indesejaveis, podendo ocasionar residuos para culturas subsequentes, ou 

animais. 

2.4. Mobi l idade 

A dessor9ao de um pesticida leva ao seu movimento e transporte 

atraves das particulas do solo. Esse transporte pode ser atraves de processos 

conhecidos como lixivia9ao, que e o transporte do pesticida atraves do perfil 

do solo, e "runoff' ou escoamento superficial, no qual o pesticida e levado 

pelas aguas, atraves da superficie do solo, ate areas nao alvo, podendo 

contaminar lagos e rios. 

Constata-se na literatura que a lixivia9ao atraves do perfil do solo, tem 

sido identificada como a maior responsavel pela ocorrencia de pesticidas em 

aguas subterraneas, causando contamina9ao. 
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Em muitos estudos sobre pesticidas, a enfase maior tem sido dada ao 

composto original, mas, os metabolitos de muitos pesticidas podem tambem 

ser toxicos ao ambiente (Hallberg, 1989). Bottom et al. (1996) em seus 

experimentos puderam demonstrar que metabolitos das friazinas tem maior 

capacidade de lixiviar que seu composto original. Belluck et al. (1991) citado 

por Roy & Karpac (1994)1 constataram que o metabolito desetilatrazina 

(DEA) tem sido detectado em aguas subterraneas, em concentra9oes maiores 

que o composto original. Alem disso, Erickson & Lee (1989) mostraram que 

a solubilidade da DEA em agua e 10 vezes maior que a atrazina, sugerindo 

isto, como possivel causa de sua presen9a em len96es freaticos em maiores 

concentra96es do que atrazina. 

Nakagawa et al. (1995) estudando a mobilidade da atrazina em dois 

tipos de solos brasileiros (Gley Humico-GH e Latossolo Vermelho-Escuro-

LE) atraves de percola9ao de agua, constatou mobilidade intermediaria para 

a atrazina (Rf 0,33) no solo GH e Rf 0,39 no LVE com apenas uma 

percola9ao de agua. Entretanto, apos quatro percola96es, a mobilidade foi 

mais acentuada, e o Rf da atrazina foi de 0,66 no solo Gley Humico e Rf 

0,74 no Latossolo Vermelho-Escuro. Estes valores concordam com os 

valores obtidos nas isotermas de adsor9ao, cujos coeficientes de adsor9ao 

(K) foram de 2,6 e 2,1 para os solos GH e LE, respectivamente. Os valores 

obtidos em ambas analises indicam baixa adsor9ao da atrazina nos dois tipos 

de solos. 

1 BELLUCK.G.M; BENJAMIN.S.L.;DAWSON.T. Groundwater contamination by atrazine and its 
metabolites: risk assessment, policy and legal implication. In: SOMASUNDARAM. COATS.J.R. (Ed) 
Pesticides transformation products: fate and significance in the emironment. Washington: American 
Society. 1991. p. 105-110. 
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Agendas Federals tem iniciado um extenso programa de 

monitoramento para avaliar o conteudo de pesticida em aguas subterraneas. 

Muitos pesticidas tem sido identificados em aguas subterraneas na Europa 

(Clark et al., 1991; Legrand et al., 1992) e nos Estados Unidos (Zaki et al., 

1982; U.S. Environmental Protection Agency, 1986). Um extenso 

levantamento de pesticidas em aguas subterraneas foi conduzido pela 

agenda de prote9ao do ambiente dos Estados Unidos (EPA), onde aguas 

potaveis de 50 estados foram momtoradas durante 5 anos (U.S. 

Environmental Protection Agency, 1990, 1992). O levantamento mostrou 

que um mimero substantial de P090S foram afetados pela presen9a de NO3". 

Pesticidas foram encontrados em 10,4% do sistema de agua da comunidade e 

em 4,2% em P090S domesticos rurais. Os pesticidas encontrados em maiores 

concentra9oes foram identificados como sendo alaclor, atrazina, DBCP, 

EDB e lindane. 

Buhler et al. (1993) encontraram concentra96es maiores de atrazina do 

que de alaclor em escoamentos, e atribuiram a grande persistencia da 

atrazina (T 1/2 = 60d) em solo, quando comparada com 0 alaclor (T 1/2 = 

15d). 

O escoamento superficial ou "runoff" transports agroquimicos das 

lavouras do campo para aguas superficiais, tais como rios e lagos. Pereira & 

Hostettle (1993) estimaram que o rio Mississipi carreia anualmente cerca de 

160t de atrazina, 711 de simazina, 56t metalaclor e 18t de alaclor para o 

Golfo do Mexico. 

Lixivia9ao e "runoff" sao processos mutuamentes dependentes. 

Durante o escoamento superifical, uma por9ao da agua move-se lateralmente 
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para a superficie e nao contribui para a lixivia9ao. Flury (1996) relata que o 

aumento do "runoff" acaba por diminuir a lixivia9ao. 

Wauchope (1978) estimou para diversas classes de pesticidas, que a 

perda por um simples evento de "runoff alcana de 1 a 2% do total 

aplicado. O pior caso de perda por um simples evento de "runofF' pode 

resultar em valores acima de 17%, no caso da atrazina, ao passo que para a 

lixivia9ao este valor e, provavelmente, menor. 

2.5.VoIatiIizacao 

A volatiliza9ao e o processo pelo qual um pesticida passa para a fase 

de vapor, proveniente de uma fase original liquida e vai para a atmosfera. E 

um importante mecanismo de perda de pesticida do solo para o ar. Os 

metodos para estimar a volatiliza9ao de um pesticida do solo para a 

atmosfera sao, na sua maioria, modelos matematicos do processo fisico da 

volatiliza9ao baseados nas leis de Raoult e Henry. 

Muitos autores concordam que a velocidade com que um pesticida 

volatiliza do solo e afetada por diversos fatores, tais como, as propriedades 

do solo, as propriedades do produto quimico e as condi96es ambientais. 

Algumas das propriedades do pesticida envolvidas na volatiliza9ao sao sua 

pressao de vapor, solubilidade em agua, caracteristicas estruturais basicas 

(tipos de nucleos, ex: fenil, alquila, piridina etc.), natureza, mimero e posi9ao 

dos grupos funcionais. 
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A volatiliza9ao de um composto no solo e muito mais complicada e 

dificil de predizer, devido aos muitos parametros que afetam a adsor9ao, 

movimento e persistencia do pesticida (Bottom et al., 1996). 

Este processo tem frazido atualmente, uma importante questao a 

respeito a deple9ao da camada de ozonio do planeta. Emissao de brometo de 

metila, vinda de solos fumigados em campos, e suspeito de ser a maior fonte 

de deple9ao do ozonio na estratosfera (Singh & Kanakidou, 1993; Yagi et 

al., 1993). 

2.6. Caracterfsticas do herbicida Atrazina 

As propriedades herbicidas das s-triazinas foram descobertas em 1950 

por J.R. Geigy, Basel, Switzerland (Gysin, 1974). Em torno de 1955, foram 

registradas as propriedades das cloro-triazinas e desde entao, numerosos 

derivados das triazinas foram regisfrados e apresentados por suas 

propriedades herbicidas ( Esser et al., 1975). 

Dentre as triazinas, a atrazina e o composto mais utilizado na 

agricultura (Shahamat, 1980). Atrazina e o nome mais comum para o 2-

cloro-4-etil-6-isopropil-s-triazina, um solido cristalino branco, com 

solubilidade em agua de 33 mg/L a 27°C. 

Quimicamente, as triazinas sao derivados nitrogenados heterociclicos 

(estrutura de anel com atomos de diferentes tipos), que no caso das triazinas, 

e composto de atomos de nitrogenio e carbono. A maioria das triazinas sao 

simetricas (s-triazinas), ou seja, possuem atomos de N e C alternadamente 

no anel. 
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Segundo Klingman et al. (1982) a atrazina e largamente utilizada no 

controle anual de gramineas e ervas daninhas de folhas largas em cultura de 

milho, sorgo, cana-de-a9iicar, pinus, entre outras, com aplica96es de pre-

emergencia e, eventualmente, de pos-emergencia. 

A atrazina e classificada como um herbicida de carater basico (Bailey 

et al., 1968) e portanto, pode ser adsorvida pelas argilas pelo processo de 

adsor9ao cationica. 

Devido a sua baixa reatividade e solubilidade em agua, a atrazina e 

razoavehnente estavel e persistente em agua e solo (Meli et al., 1992), de tal 

modo que, residuos e metabolitos ja foram encontrados em agua subterranea 

apos um longo periodo da sua aplica9ao (Wilson et al., 1987). Atrazina e 

simazina sao biodegradaveis em baixas taxas, podendo desta forma, serem 

lixiviados atraves do perfil do solo para aguas subterraneas, causando 

contamina9ao do abastecimento de agua potavel (Kookanna & Aylmore, 

1994). 

O destino dos pesticidas no meio ambiente e determinado pelos 

fatores bioticos e abioticos. Por exemplo: o maior caminho de degrada9ao 

abiotica da atrazina e a hidrolise para hidroxiatrazina em solos acidos 

(Skipper et al., 1967). Quanto a degrada9ao biotica, cita-se processos como 

desalquila9ao, desetila9ao e desisopropila9ao feita por bacterias e fungos 

(Kaufman & Kearney, 1970). 

De acordo com Gaynor et al. (1992) sua meia vida (tempo para 

dissipa9ao da metade da quantidade inicialmente aplicada) varia de 20 a 

mais de 100 dias. Existem casos citado na literatura, onde a meia vida pode 

ser superior a 300 dias, dependendo das condi96es ambientais. 
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2.6.1. Degradacao da Atrazina 
A degrada9ao de pesticidas in situ e usualmente realizada por um 

consorcio de microbios, ao inves de uma simples especie. Estudos com 

culturas puras, permitem que se conhe9a os mecanismos pelos quais os 

pesticidas podem ser metabolizados, e tambem a localiza9ao dos genes 

envolvidos na degrada9ao do pesticida. Isto auxilia no estudo de genes 

especificos para a detec9ao desses organismos in situ, predizendo a 

necessidade principal para seu cultivo (Pickup, 1991). 

Atrazina tem sido classificada como um herbicida moderadamente 

persistente, com meia vida de dias em sedimentos de estuario (Jones et al., 

1982) e de muitos meses em solos (Khan & Saidak, 1981; Swain, 1992; 

Capriel et al., 1985). 

Conforme McMahon et al. (1992) o metabolismo da atrazina tem sido 

detectado em subsolos, mas os microrgamsmos envolvidos ainda nao foram 

isolados. 

Os herbicidas cloro-s-triazina, tais como a atrazina, parecem ser 

degradados de modo complexo. O passo initial na degrada9ao da atrazina 

resulta em metabolitos N-desalquilados, os quais podem ser encontrados no 

solo, subsolo e aguas subterraneas (Khan & Saidak, 1981; Schiavon, 1988b; 

Adams & Thurman, 1991). Foi observada a desisopropila9ao da atrazina em 

culturas isoladas de Pseudomonas sp capaz de efetuar a desalquila9ao e a 

deshalogena9ao (Behki & Khan, 1986). Duas destas bacterias descritas por 

Behki & Khan (1986) poderiam tambem desclorinar a desetilatrazina e 

desisopropilatrazina. 
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A incapacidade da comunidade microbiana do solo em degradar o 

anel, e evidenciado pela pequena quantidade de 14C02 produzido apos 

adi9ao de 14C-atrazina (Wolf & Martin, 1975), embora outros estudos 

reportem mais que 25% de mineraliza9ao do anel em 180 dias (Wilkelmann 

& Klaine, 1991). 

Kaufman & Kearney (1970) citam 32 referencias que evidenciam a 

utiliza9ao de compostos s-triazinas como fonte de energia para os 

microrgamsmos. O incentivo bioenergetico para a biodegrada9ao, da atrazina 

e simazina e encontrado na cadeia lateral alquil. Quando as s-triazinas sao 

utilizadas como fonte de energia, o carbono radioativo marcado na cadeia 

lateral e geralmente mais detectado como dioxido de carbono radioativo do 

que quando o carbono marcado esta no anel, sob as mesmas condi96es 

experimentais. Desalquila9ao, portanto, fornece um "feedback" positivo, que 

promove o crescimento microbiano, com fomecimento de energia tanto para 

o crescimento como para a reprodu9ao. 

Atrazina pode ser degradada, gerando no solo, muitos tipos de 

metabolitos (Wilkelmann & Klaine, 1991). Alguns deles sao: desetilatrazina 

(DEA, 2-cloro-4-ammo-6-isopropilamino- 1,3,5-triazina), 

desisopropilatrazina (DIA, 2-cloro-4-etilamino-6-amino- 1,3,5-triazina), 

desalquilatrazina (DAA, 2-cloro-4,6-diamino-l,3,5-triazine) e 

hidroxiatrazina (HA, 2-cloro-4-etilamino-6-isopropil- 1,3,5-triazina). Estes 

autores, descreveram a desetilatrazina (DEA) e desisopropilatrazina (DIA) 

como produtos de degrada9ao fitotoxicos. A desetilatrazina e mais fitotoxica 

que a atrazina, enquanto a desisopropilatrazina e 5 vezes menos fitotoxica. 

Desalquilatrazina tem se comportado como nao-fitotoxica em bioensaios 
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com aveia. Hidroxiatrazina e tambem um produto de degrada9ao nao-

fitotoxico. Desclora9ao e subsequente hidroxila9ao da atrazina para 

hidroxiatrazina sao considerados passos para a desativa9ao do herbicida. 

Ainda dentro deste contexto, Armstrong et al. (1967) e Skipper et al. 

(1967) descrevem a hidrolise quimica da atrazina, resultando na forma9ao de 

hidroxiatrazina (HA), Behki & Khan (1986) e Kaufman & Blake (1970) 

descreveram a degrada9ao microbiana resultando em N-desalquila9ao, 

formando desetilatrazina (DEA), desisopropilatrazina (DIA) e 

desetildesisopropilatrazina (DEDIA). Nova desalquila9ao de produtos 

desalquilados, resulta na forma9ao de 4-amino-2-cloro- 1,3,5-triazina 

(Giardina et al., 1980). A hidroxila9ao de produtos desalquilados ou 

desalquila9ao de produtos hidroxilados, resulta na forma9ao de 

desetilhidroxiatrazina (DEHA), desisopropilhidroxiatrazina (DIHA) e 

desetildesisopropilhidroxiatrazina (DEDIHA) (Behki & Khan, 1986; 

Kaufman & Blake, 1970). Completa degrada9ao de atrazina a CO2 tem sido 

observada atraves de continuas hidroxila9oes do anel das triazinas, formando 

anilina, amelide e acido cianurico. 

A Figura 1 mostra as estruturas moleculares da atrazina e dos produtos 

de degrada9ao quimica (hidroxiatrazina) e microbiana (desetilatrazina e 

desisopropilatrazina) do herbicida atrazina. 
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Figura 1. Estruturas moleculares da atrazina e dos produtos de 

degrada9ao quimica e microbiana. *Carbonos do anel da 

atrazina marcada com 14C 

N-desalquila9ao, desclora9ao e hidroxila9ao na posi9ao 2, alem da 

desamina9ao e clivagem do anel, sao processos degradativos que contribuem 

para a mineraliza9ao da atrazina. Bacterias e fungos isolados de culturas 
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enriquecidas de solos, tem-se demostrado capazes de converter a atrazina em 

varios metabolitos. 

Giardina et al. (1980) isolaram uma especie de Nocardia que foi 

capaz de realizar N-desalquila9ao. Kaufman & Blake (1970) isolaram dois 

flmgos, Aspergillus fumigarus e Rhizopus stolonifer, que produzem 

desetilatrazina e deisopropilatrazina quando incubados com atrazina. 

Atrazina pode tambem ser utilizada como fonte de carbono e/ou 

nitrogenio por bacterias (Giardina et al., 1980; Behki & Khan, 1986). 

Mandelbaum et al. (1993) demonstraram conversao de mais que 80% 

da 14C-atrazina a 14C02 em culturas enriquecidas com citrato como unica 

fonte de carbono. Eles encontraram uma Pseudomonas linhagem ADP, 

capaz de mineralizar a atrazina, utilizando-a como fonte de nitrogenio e o 

citrato de sodio como fonte de carbono. Conforme os autores, a adi9ao de 

Pseudomonas ADP foi de alguma forma efetiva na degrada9ao do herbicida, 

indicando que estes organismos podem sobreviver e metabolizar atrazina no 

ambiente do solo. Descreveram ainda que, mais de 1000 ppm de atrazina foi 

removida do solo pela adi9ao combinada de Pseudomonas ADP e citrato de 

sodio, em um solo onde o herbicida foi aplicado por dez anos, ao passo que 

em muitos casos, solos com aplica96es antigas sao dificeis de tratar 

biologicamente. 

Rhodococcus spp., que degrada o herbicida EPTC, tem sido 

demonstrado tambem como efetivo na degrada9ao da atrazina (Behki et al., 

1993; Behki & Khan, 1994). A linhagem Rhodococcus TE1 degrada varias 

triazinas incluindo simazina, propazina e cianazine. Foi identificado um gene 
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plasmidial de Rhodococcus TEl com capacidade para desalquilar atrazina 

(Behki et al., 1993). 

Varios autores tem demonstrado a mineraliza9ao e persistencia 

utilizando a atrazina radiomarcada com 14C no anel (Skipper & Volk, 1972; 

Goswani & Green, 1973). Entretanto, pouco estudo tem focalizado a 

mineraliza9ao dos metabolitos desalquilados. Esses metabolitos sao dificeis 

de serem recuperados do solo, devido ao fato de estarem intimamente 

associados com o solo e nao serem recuperaveis por tecnicas padroes de 

extra9ao com solventes. 

Radosevich et al. (1995) constataram a mineraliza9ao partial da 

atrazina pela especie M91-3 (bacteria gram-negativa, anaerobica facultativa) 

em conjuga9ao com a atividade degradativa de outros microrganismos do 

solo, os quais podem ter aplica96es nos metodos de tratamento biologico 

para a completa mineraliza9ao da atrazina em solos e aguas contaminadas 

com o herbicida. Estes autores obtiveram a distribui9ao do 14C da seguinte 

forma: 3% estava associado a biomassa, 40 a 50% foram recuperados como 
14C02 e o restante como 14C-metabolitos. 

Esser et al. (1975) e Lamoureux et al. (1972) encontraram o 

metabolito da atrazina S-glutatione, que e soluvel em agua, em plantas, 

animais e insetos. Identificaram ainda em plantas, a enzima S-glutatione 

transferase especifica que pode converter atrazina a S-glutatione atrazina 

(GSHA). 

Schiavon (1988b) examinou a persistencia de alguns metabolitos da 

atrazina baseou-se na extra9ao e concentra9ao de residuos ligados e no 

movimento da radioatividade atraves de uma coluna de solo. Verificou que a 
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materia organica e a perda da cadeia alquil foram os fatores que aumentaram 

a forma9ao de residuo ligado, e a hidroxila9ao diminuiu este processo. Este 

mesmo autor detectou somente tra9os de radioatividade no lixiviado apos a 

aplica9ao de 14C-hidroxiatrazina no solo, o que, portanto, indica que a 

hidroxiatrazina nao e movel no solo. Ha ainda outros estudos que indicam 

que hidroxiatrazina e fortemente adsorvida ao solo, podendo nao ser 

lixiviada (Brouwer et al., 1990; Clay & Koskinen, 1990). Sorenson et al. 

(1993) tambem constataram que a propor9ao detectada em diferentes 

camadas de solo de hidroxiatrazina diminui, enquanto a de atrazina, 

desetilatrazina e desisopropilatrazina aumentam, sugerindo que a atrazina, 

desetilatrazina e desisopropilatrazina tem maior mobilidade que a 

hidroxiatrazina. 

Sabe-se que muitos xenobioticos sao degradados cometabolicamente. 

O cometabolismo defimdo por Alexander (1994) como sendo um processo 

no qual os microrgamsmos transformam compostos organicos por oxida9ao 

sem os utilizarem como fonte de nutrientes ou energia para seu crescimento. 

Tais substratos co-oxidados servem como analogos para enzimas nao-

especificas. Assim, a decomposi9ao de herbicidas recalcifrantes e largamente 

dependente da atividade microbiana (Schmidt et al., 1985). 

Muitos trabalhos tem reportado a ocorrencia de cometabolismo no 

processo de mineraliza9ao da atrazina. Entretanto, Horswell et al. (1997). 

estudaram a adi9ao de diferentes fi^oes, soluveis e insoluveis em agua, de 

residuos de plantas (broto e raiz) sobre a mineraliza9ao de residuos de 

atrazina, em um solo onde era aplicado o herbicida ha 15 anos. Obtiveram 

um aumento initial (0-2 dias) na mineraliza9ao da hidroxiatrazina com 
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adi9ao de fra96es de residuos insoliiveis e uma imbi9ao pela adi9ao de 

fra96es soliiveis. Entretanto no final do experimento (10- dia), somente 

adi9ao de broto nao fracionado causou aumento na degrada9ao da 

hidroxiatrazina. Diante disso, eles concluiram que a adi9ao de corretivos 

organicos no solo resultou em diferen9as consideraveis na dinamica de 

mineraliza9ao da atrazina. Os autores sugerem que, a presen9a de compostos 

facilmente metabolizaveis no solo, tais como fra96es de plantas, causaram 

uma repressao imcial na mineraliza9ao de compostos realmente 

metabolizaveis como a hidroxiatrazina. Concluiram tambem, que a 

mineraliza9ao microbiana de atrazina neste solo, nao foi mediada por 

cometabolismo e a repressao na mineraliza9ao e, possivebnente, devido a 

sele9ao de uma classe funcional diferenciada de microrgamsmos, ou seja, 

adi9ao de material de planta causou repressao imcial na mineraliza9ao da 

atrazina devido as mudan9as de atividade entre os microrgamsmos. Os 

estudos de Barnuso et al. (1992) mosfram que a adsor9ao de atrazina e mais 

dois outros herbicidas nao-ionicos aumentou na presen9a de material de 

origem vegetal soliiveis na agua. Portanto, a adsor9ao do composto dificultou 

a sua metaboliza9ao por microrgamsmos. 

De acordo com Kunc (1992), fontes organicas metabolizaveis de C e 

energia podem estimular a degrada9ao microbiana de herbicidas. A adi9ao 

de nutrientes ou fontes de energia utilizaveis para o crescimento e 

reprodu9ao dos microrgamsmos do solo, incluindo aqueles que tomam parte 

no processo degradativo, geralmente levam a maior degrada9ao de 

herbicidas no solo. 



34 

Nakagawa et al. (1995) estudando o metabolismo da atrazina em solos 

do Estado de Sao Paulo (solos Gley Humico (GH) e Latossolo Vermelho-

Escuro (LE)), atraves da tecnica de cromatografia em camada delgada dos 

extratos, puderam observar um decrescimo na atividade da atrazina ao longo 

do experimento. Para o solo GH, a atrazina diminuiu de 95,2% para 10,6% 

no periodo de 180 dias. As quantidades detectadas dos metabolitos 

desisopropilatrazina e desetilatrazina se mantiveram em niveis baixos, porem 

houve aumento significativo na forma9ao de hidroxiatrazina, atingindo 

26,2% aos 180 dias. Quanto ao LE, houve um decrescimo na atrazina de 

91,1% para 7,4%, ocorrendo um pequeno aumento nos metabolitos 

desisopropilatrazina e desetilatrazina, apos o periodo total do experimento. 

A hidroxiatrazina apresentou um pico maximo aos 60 dias, mas decresceu 

apos esse periodo. Estes autores concluiram que a hidroxiatrazina formou-se 

em maior porcentagem no solo GH, cujo pH 4,6 e mais acido do que o pH 

do LE (5,4), o que favorece a hidrolise das cloroatrazinas (Obien & Green, 

1993). 
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3. Material e Metodos 

O experimento foi desenvolvido na Esta9ao Experimental de Lisimetro 

do Centra de Energia Nuclear na Agricultura - CENA - USP, Piracicaba-SP, 

e as amostras foram analisadas nos laboratories de Ecotoxicologia do mesmo 

centra. 

3.1. Solo 

Amostras de solo classificadas como Latossolo Vermelho-Escuro, 

distrofico, A moderado, textura media foram coletadas na profundidade de 

0-20cm em 10 pontos diferentes em area de cultivo de cana-de-a9iicar 

localizado no mumcipio de Rio das Pedras-SP. As caracteristicas fisico-

quimicas do solo estudado sao: 70% de areia, 20% de argila, 10% de silte, 

pH 4,8 (CaCl2), Capacidade de Troca Cationica 4,8meq/100g_1, Sarura9ao 

de Bases(V) 5% e Materia Organica 1,5%. Estas analises foram realizadas 

pelo Departamento de Ciencia do Solo da Escola Superior de Agricultura 

"Luiz de Queiroz" - ESALQ/USP, Piracicaba-SP. 

Todo o experimento foi realizado com amostras peneiradas em malha 

de 2mm. 

3.2. Herbicida 

O herbicida utilizado no experimento foi atrazina tecnica e 14C-

atrazina (2-cloro-4-etil-6-isopropil-s-triazina) radiomarcada uniformente nos 

carbonos do anel, com atividade especifica de 3,21MBq/mg e pureza 
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radioquimica de 99%. Ambos produtos foram doados por CIBA-GEIGY 

QUIMICA S.A. A Figura 2 representa a estmtura molecular do herbicida 

utilizado. 

CI 

C2H5-

N L N 

N' N ^N 

H H 

H 

C(CH3); 

Figura 2. Estrutura molecular da atrazina (2-cloro-4-etil-6-isopropil-s-

atrazina). *Carbonos do anel radiomarcados com 14C. 

3.3. Preparo da solucao de aplicacao 

A soliupao de aplica9ao do herbicida foi preparada tomando-se 0,22mL 

da sohi9ao de atrazina tecnica, contendo 178,77mg de atrazina/mL em 

acetona. Da sohi9ao de 14C-arrazina, contendo 399,6MBq diluida em lOmL 

de acetona, foi retirada 3,78mL para resultar em 4,4mg de atrazina e 

1.500KBq/mL. 
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3.4. Peso seco 

Tres amostras de lOg de solo foram secas em estufa a 100°C, por 24 

horas. A umidade foi determinada pela diferen9a dos pesos das amostras de 

solo antes e apos a secagem em estufa, com 3,4% de umidade. 

3.5. Determinacao da capacidade de campo 

A capacidade de campo foi determinada pela tecnica descrita por 

Costa (1983) denominado TSFM (torrao separado pela frente de 

molhamento). Amostras de 150g de solo foram colocados em um bequer de 

500mL de capacidade e adicionou-se 2mL de agua destilada por 

gotejamento, com auxilio de uma pipeta, no tempo de 40 segundos. Em 

seguida o torrao limido formado (separado do resto do solo pela frente de 

molhamento) foi colocado em uma placa de Petri e levado a estufa 100°C, 

por 24 horas. O torrao foi entao pesado e a capacidade de campo calculada 

pela diferen9a dos pesos entre as amostras limidas e secas, verificou-se que 

39mL de agua foram necessarios para 75% da capacidade de campo para as 

200g de solo. 

3.6. Aplicacao do herbicida 

A aplica9ao da atrazina foi realizada utilizando lmL da solu9ao de 

aplica9ao, em 20g de amostra de solo seco e moido em almofariz e pestilo. 

Apos evapora9ao do solvente esta amostra de 20g foi misturada, com ajuda 

de batedeira, por 15 minutos, em 2.200g de solo recem-coletado. A dose 
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utilizada, foi a maxima recomendada pelo fabricante, ou seja, 5L ha ou 2mg 

i.a.(ingrediente ativo)kg_1 de solo. 

Amostras de 206,8g correspondentes a 200g (peso seco) foram 

distribuidas em Erlenmeyers de 300mL de capacidade. A umidade foi 

ajustada para 75% da capacidade de campo e os frascos foram pesados para 

posterior acerto da umidade durante o decorrer do periodo de incuba9ao. 

Em cada fiasco foi ajustado um sistema em forma de torre de vidro 

com lOg de cal sodada, para reten9ao do 14C02 desprendido. Este sistema 

(Figura 3) para estudo da biodegradabilidade de produtos radiomarcados, e 

recomendado pela "Organization for Economic Cooperation and 

Development"(OECD) e foi descrito por Anderson (1989). As torres do 

sistemas foram cobertas com papel alummio, deixando uma pequena entrada 

de ar, para trocas gasosas entre o sistema e o ambiente, de tal forma que nao 

houvesse a entrada de agua de chuva, uma vez que a incuba9ao foi feita no 

campo da Esta9ao Experimental de Lisimetro no CENA. 



Pastilhas de 
Cal Sodada 

Amostras de 
Solo 

Figura 3 Sistema para reten9ao de CO2 desprendido (torres de cal 

sodada) em ensaios de biodegrada9ao (Anderson, 1989) 

3.7. Incubacao dos frascos 

Dez frascos Erlenmeyers contendo 0 solo em estudo e a atrazina 

radiomarcada na dosagem especificada, foram enterrados em setembro de 

1994 no solo da Esta9ao do Lisimetro do CENA, Piracicaba-SP, ate a altura 

do sistema de reten9ao do 14C02, isto e, nas torres com cal sodada . Na 

mesma epoca em que foi miciado o periodo de incuba9ao, semeou-se millio, 

em 4 fileiras com espa9amento de 0,5m cada e mna semente a cada 8cm. Os 

frascos foram enterrados entre as fileiras, para simular, aproxunadamente, as 

condi9oes de temperatura que estaria recebendo o herbicida se tivesse sido 
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aplicado em pre-plantio no campo. A cada 15 dias realizou-se troca dos 

sistemas de reten9ao do I4C02 e ajuste da umidade por pesagem, e retirado 

um frasco para analise dos residuos no solo, durante um periodo de 20 

semanas. 

3.8. Extracao de 14C02 

A extra9ao do 14C02 adsorvido na cal sodada foi realizada pela 

acidifica9ao e captura do gas em um sistema fechado (Figura 4). Para isto, os 

lOg de cal sodada das armadilhas de cada Erlenmeyer foram transferidos 

para um Kitassato de 250mL, onde foi injetado 50mL de acido cloridrico 

fumegante (Merck) diluido a 6 Molar. A cal sodada foi dissolvida com 

auxilio de um agitador magnetico. Apos total dissolu9ao, um fluxo leve de ar 

comprimido foi passado, durante 15 minutos, atraves deste sistema. O 14C02 

desprendido atraves do ataque acido a cal sodada foi arrastado pelo fluxo de 

ar comprimido em dire9ao a dois compartimentos, contendo cada um, 20mL 

de uma solu9ao de etanolamina-metanol (30:70v/v), que retem o 14C02 

extraido. Amostras de lmL da solu9ao de cada armadilha foram transferidas 

para frascos de cintila9ao (em duplicata) e adicionou-se lOmL de solu9ao 

cintiladora (4g PPO; 0,2g POPOP; 340mL Renex 95 e 660mL de tolueno), 

descrita por Mesquita & Ruegg (1984), para posterior avalia9ao da 

radioatividade. 
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Figura 4 - Sistema de extra9ao do C02 das partilhas de cal sodada 

3.9. Calculo da meia vida 

Os calculos foram feitos de acordo com a seguinte formula: 

Log A = Log Ao - Log 2 x t / T'/2, onde: 

A = atividade encontrada no tempo t, 

Ao = atividade aplicada, 

t = tempo (dias) e 

T V2 = meia vida. 
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3.10. Determinacao dos residuos do solo 

Foram avaliados os residuos dessorvidos, extraiveis e residuos nao-

extraiveis, nos diferentes intervalos de tempos de incuba9ao, isto e, 15, 30, 

45, 60, 75, 90, 105, 120, 135 e 150 dias. 

3.10.1. Dessorcao 

O processo de dessor9ao foi verificado em duas amostras de 25g de 

solo, retirados de cada um dos Erlenmeyers. As amostras foram colocadas 

em tubos de a90-inox de centrifuga, onde foram adicionados 50ml de cloreto 

de calcio (CaCl2 - 0,0IM). O cloreto de calcio foi utilizado para simular a 

for9a ionica da solu9ao do solo. Estes tubos foram agitados a 120rpm por 

lhora, em agitador rotatorio. Seus pesos foram ajustados adicionando-se 

solu9ao de CaCl2 aos mais leves e, em seguida, centrifugados a 13.000rpm 

por 15 minutos. 

Retirou-se duas amostras de lmL do sobrenadante, e adicionou-se 

lOmL do liquido cintilador (Mesquita & Ruegg, 1984), para quantifica9ao da 

radioatividade. 

3.10.2. Extracao 

Para exrra9ao da atrazina e seus metabolitos do solo, foram 

acrescentados 100ml de acetonitrila:agua (80:20v/v) aos tubos de a90-inox 

de centrifuga, contendo as amostras de solo umido apos o processo de 

dessor9ao. Seguiu-se mais tres vezes o mesmo procedimento utilizado na 

dessor9ao. Os sobrenadantes foram retirados com ajuda de uma pipeta, para 
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nao perturbar os depositos ("pellets") formados. Os sobrenadantes foram 

transferidos para uma proveta e apos medir o volume final dos sobrenadantes 

combinados, duplicatas de amostras de ImL, foram transferidas para frascos 

de cintila9ao onde lOmL de liquido cintilador foram adicionados (Mesquita 

& Ruegg, 1984). O restante do sobrenadante foi mantido na geladeira para 

posterior concenrra9ao e analise qualitativa por cromatografia de camada 

delgada (ccd). 

3.10.3. Fracionamento da materia organica 

Os precipitados de solo resultante da exrra9ao foram secos ao ar de 

um dia para outro, no mesmo tubo de a90-inox de centrifuga. Em seguida 

foram adicionados 50mL de pirofosfato de sodio (0,1M), com 

borbulhamento de gas nitrogenio por 3 minutos, para troca da atmosfera. Os 

tubos foram hermeticamente fechados e agitados a 120rpm, por 16 horas, e, 

a seguir, foram centrifugados a 13.500rpm, durante 15 minutos. O processo 

foi repetido 3 vezes e os sobrenadantes combinados. Ao final de cada 

processo foram retiradas amostras de ImL, medindo-se o volume a cada 

etapa e dos sobrenadantes combinados. Foram adicionados lOmL do liquido 

cintilador (Mesquita & Ruegg, 1984) para quantifica9ao da radioatividade. 

Os precipitados que permaneceram nos tubos foram transferidos para 

placas de Petri e secos a temperatura ambiente. A atividade dos mesmos, foi 

determinada atraves de combustao de 5 repeti9oes de lg de amostra. Esta 

fra9ao foi denominada residuo ligado a humina. 
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Os sobrenadantes foram acidificados com acido cloridrico (HC1) 

concentrado ate pH 1,5 e, a seguir, transferidos para tubos de centrifuga, e 

seus pesos foram ajustados com agua deionizada e, em seguida foram 

centrifugados a 13.500rpm por 15 minutos. 

Desta centrifuga9ao foram obtidas duas ft^oes: a) acido fulvicos que 

correspondiam ao sobrenadante e b) acidos humicos que correspondiam ao 

precipitado. Este ultimo foi ressuspendido por adi9ao de lOmL de NaOH 6M 

e colocado em banho de ultrasom para completa dissolu9ao. Aliquotas de 

0,5mL e 0,2mL das fra96es dos acidos fulvicos e humicos respectivamente, 

foram retiradas, acrescentado lOmL de liquido cintilador para quantifica9ao 

da radioatividade. 

Um esquema dos passos seguidos na determina9ao da distribui9ao dos 

residuos nas diferentes fra96es do solo e mostrado na Figura 5. 

3.11. Determinacao da radioatividade 

A atividade de cada amostra foi determinada em espectrometro de 

cintila9ao liquida (Packard Tri-Carb 1600 TR), durante 15 minutos. 
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SOLO INCUBADO 
Amostras 25g 

(peso seco) 

50mLCaCl2(0,01M) 
Agitacao lh, 120 rpm 

Centnfugacao 13 500rpm 

SOBRENADANTE 
% 14C-Dessorvido 

PRECIPITADO 

lOOmL Acetronitnla/Agua (8 2 v/v) 
Agitacao lh, 120 rpm 

Centnfugacao 13 500 rpm 
(3x) 

SOBRENADANTE 
% 14C-Extraido 

PRECIPITADO 

50mL Pirofosfato de sodio 
agitacao 16h, 120 rpm 

sob atm N2 
Centnfugacao 13 500 rpm 

(3x) 

SOBRENADANTES 

Acidificacao 
Centnfugacao 13 500 rpm 

PRECIPITADO 

HUMINA 

t PRECIPITADO 

ACIDO HUMICO 

SOBRENADANTE 

ACIDO FULVICO 

Figura 5. Esquema do fracionamento quimico do solo. 
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3.12. Combustao das amostras de solo (Determinacao 

dos residuos nao-extraiveis) 

A atividade de amostras solidas foram determinadas atraves de 

combustao em "Biological Oxidizer" (Harvey Instrument). Assim foram 

avaliadas a atividade aplicada ao solo no initio do experimento e apos 

incuba9ao e fracionamento do mesmo. A atividade remanescente no solo 

correspondem aos residuos nao-extraiveis. 

Cinco repeti9oes de amostras de lg de solo foram colocadas em 

barquinhas de ceramica e submetidas a combustao a 900°C com fluxo de 02, 

durante 3 minutos. Para coleta do 14C02 resultante, utilizou-se 

monoetanolamina misturada ao coquetel de cintila9ao na propor9ao: 3,3g 

PPO, 600mL tolueno, 300mL de etilenoglicol monometihco eter e lOOmL de 

monoetanolamina. 

A eficiencia da combustao foi de 98%, de acordo com testes controle, 

realizados com amostras de 14C-glicose, antes da combustao das amostras, 

em cinco repeti9oes. 

A atividade foi tambem determinada em espectrametro de cintila9ao 

liquida. 

3.13. Concentracao dos extratos 

O volume total do extrato dessorvido (aproximadamente 50mL) de 

cada tratamento foi transferido para um funil de separa9ao e misturado com 

lOmL de diclorometano. A mistura foi fortemente agitada, manualmente, por 

2 minutos. Deixou-se decantar, a fra9ao diclorometano foi filrrada em papel 
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de filtro contendo 2g de sulfato de sodio anidro (Na2S04) e coletada em 

balao de fundo chato. O filrrado foi, entao, concentrado em rotoevaporador 

(Modelo Heidolph 2000). O processo de extra9ao com diclorometano foi 

repetido tres vezes. O concentrado (ImL) foi armazenado em frascos de 2mL 

de capacidade e estocado a -17°C, para posterior analise por cromatografia 

em camada delgada (ccd). 

As fra96es extraidas com o sistema acetomtrila:agua foram 

transferidas para balao de fundo redondo. Apos evapora9ao do acetonitrila 

em rotaevaporador, adicionou-se 13mL de diclorometano e procedeu-se 

como descrito para o extrato do dessorvido. 

A atividade de cada amostra foi determinada por cintila9ao liquida, 

durante 15 minutos. 

3.14. Cromatografia de camada delgada (ccd) 

Os extratos concentrados obtidos da dessor9ao e exrra9ao, foram 

analisados qualitativamente por ccd, em placas de silica gel 60 F254 (Merck). 

Os extratos foram aplicados nas placas utilizando-se 0 aplicador 

Camag-Linomat IV. Com auxilio de uma microseringa foram aplicados 

IOOJJI dos extratos e 5fil dos padroes de atrazina e seus metabolitos: 

hidroxiatrazina, desetilatrazina, desisopropilatrazina. 

O sistema de solventes utilizado para o desenvolvimento das placas, 

foi cloroformio:metanol:acido formico:agua (80:15:5:1 v/v). 

As manchas desenvolvidas foram visualizadas em luz UV, demarcadas 

a lapis e, em seguida, foram analisadas quanto a radioatividade em 
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analisador linear de Cromatografia de Camada Delgada, (Berthold), o qual 

permite a analise quanto ao Rf e radioatividade de cada mancha. 
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO 

4.1. Desprendimento de 14C02 

O desprendimento de 14C02, a partir da aplica9ao de 14C-atrazina, foi 

quantificado durante o periodo de incuba9ao. Os valores acumulados de 
14C02 desprendido mostram que ocorreu um desprendimento gradativo nos 

primeiros periodos de 15, 30 e 45 dias, chegando a um limiar de 

desprendimento no nonagesimo dia (Figura 6). Portanto ate 45 dias ocorreu, 

mais acentuadamente, a clivagem do anel da atrazina, provavehnente, pela 

a9ao microbiana do solo. Em seguida ocorreu uma estabiliza9ao, e, ao final 

do periodo de incuba9ao de 150 dias, a quantidade total de 14C02 

desprendido atingiu 36,15% da atividade inicialmente aplicada. 

A mineraliza9ao da atrazina pelos microrgamsmos para obten9ao de 

energia ou fonte de nutrientes foi anteriormente observada por Mandelbaum 

et al. (1995) que trabalharam com Pseudomonas linhagem ADP, a qual 

utiliza atrazina como unica fonte de nitrogenio para seu crescimento. Os 

autores constataram um aumento na concentra9ao de proteinas com 

concomitante aumento do metabolismo da atrazina e libera9ao de 14C02, 

como conseqiiencia da clivagem do anel. 

Observando-se a Figura 6 pode-se visualizar uma fase imcial de 

degrada9ao lenta, possivehnente de adapta9ao microbiana denominada "fase 

lag", seguida por um aumento gradativo com forma9ao de um pico de 

forma9ao maxima de 14C02 aos 90 dias. Esta e a fase de crescimento 

exponential, na qual os microrgamsmos estao em plena atividade 
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microbiana. Este comportamento e descrito por Kaufman & Kearney (1970) 

como sendo tipico de degrada9ao microbiana. Nakagawa et al. (1995) 

tambem observaram o mesmo comportamento em seus experimentos, sendo 

que ate aos 90 dias, ocorreu um aumento significativo de 14C02 desprendido 

do anel radiomarcado de atrazina aplicada a um Latossolo Vermelho-Escuro 

coletado na regiao de Campinas-SP. Ao final de 180 dias de incuba9ao, a 

temperatura de 25°C, o 14C02 desprendido correspondeu a 28% da atividade 

total aplicada. 

A importancia dos microrgamsmos na degrada9ao de pesticidas foi 

tambem discutida por Munnecke et al. (1982) e Alexander (1977), entre 

outros. 

Kaufman & Blake (1970) estudaram uma grande variedade de fungos 

que foram capazes de degradar atrazina por desalquila9ao, cujo processo foi 

evidenciado pelo desprendimento de 14C02 do etil e isopropil atrazina. Ja 

MacMahon et al. (1992) reportaram que a cadeia lateral etil da atrazina, mas 

nao o anel, foi degradada por processos microbianos em sedimentos de 

aquiferos-aluviais. Mas, Nair & Schnoor (1992) observaram pequena e lenta 

degrada9ao do anel da atrazina em bioreatores com solo. Menos que 10% do 

anel uniformemente marcado da 14C-arrazina foram convertidos em 14C02, 

no prazo de 125 dias. 

Korpraditskul et al. (1993) identificaram a degrada9ao microbiana de 

atrazina como tendo initio somente apos 20 dias da incuba9ao, e supuseram 

que o periodo anterior tenha sido de adapta9ao microbiana. Mirgain et al. 

(1993) tambem estudando a degrada9ao de atrazina, constataram a presen9a 

das tres fases de crescimento microbiano. Na segunda fase, detectaram 
N.o £{) 6 \< 
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consumo de 80% do pesticida em poucos dias e, identificaram com a fase de 

crescimento exponential. 

A temperatura e umidade sao as principais variaveis abioticas que 

afetam a mineraliza9ao da atrazina (Wolf & Martin, 1975). Em nossos 

laboratories, os experimentos de degrada9ao da atrazina foram realizados 

com o mesmo solo e mesma umidade usado no experimento de campo 

(Villar et al , 1996). No laboratorio a temperatura foi mantida constante a 

20°C, obtendo-se 0,6% de 14C02 desprendido, num periodo de 32 dias 

(Villar et al., 1996). Ja em campo, os frascos com o mesmo solo e a mesma 

umidade, porem, com a temperatura variavel, caracteristica das condi9oes 

naturais, resultou em 9% de !4C02 desprendido. Portanto esta diferen9a na 

mineraliza9ao da atrazina, deveu-se, provavelmente, a temperatura. Sabe-se 

que temperaturas mais altas favorecem a atividade microbiana e ainda, que a 

varia9ao de temperatura entre dia e noite, favorece diferentes grupos de 

microrganismos. Ambos fatores podem, portanto, ter influenciado este 

aumento de 15 vezes na mineraliza9ao da atrazina. 
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14C02 Desprendido 
14C02 Acumulado 
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tempo de incubacao (dias) 

150 

Figura 6: Porcentagem de l4C02 desprendido e acumulado durante 150 

dias de incubacao 

Fiihr & Mittelstaedt (1979) estudaram o efeito da temperatura de 

incuba9ao (0, 10 e 20°C) na mineraliza9ao e forma9ao de residuos de tres 

herbicidas diferentes, em um mesmo solo. Para os tres compostos observou-

se drastica redii9ao na mineraliza9ao a 10°C e 0°C, onde praticamente nao 

ocorreu mineraliza9ao. A 20°C. entretanto, a evolipao de l4C02 variou de 

8% a 25% do aplicado, apos 80 dias de incuba9ao. Estes autores mostraram 

ainda, que a degrada9ao dos compostos estudados. estava intimamente 

relacionada com a atividade microbiana. 
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4.2. Meia Vida 

De acordo com os criterios propostos pelo IBAMA (1990), o 

herbicida atrazina, nas condi9oes estudadas, apresentou persistencia media 

(meia vida entre 90 e 180 dias), uma vez que apresentou desprendimento de 
14C02 entre 1-10% no periodo de 28 dias de incuba9ao. O calculo da meia 

vida da atrazina atraves da formula indicada no item (3.9), utilizando o 

periodo de 45 a 90 dias, resultou em uma meia vida de 168 dias. 

Conforme Mandelbaum et al. (1993), a meia vida da atrazina em solos 

e da ordem de meses, enquanto que em meios de cultura e de algumas 

semanas, sendo isto observado frequentemente com bacterias que sao 

capazes de utilizar atrazina como unica fonte de nitrogenio. 

Varios autores afirmam que a persistencia da atrazina em solos e 

influenciada por uma grande variedade de fatores fisicos, quimicos e 

biologicos. Em sistemas aquaticos, a taxa de degrada9ao hidrolitica e 

fotolitica e afetada pela degrada9ao quimica (Huber, 1993). Quando ela esta 

presente na atmosfera, as rea96es com radicals hidroxila, produzidos 

fotoquimicamente, podem ser importantes (Atkinson et al., 1987). 

Bintein & Devillers (1996) compilaram da literatura valores de meia 

vida da atrazina em varios ecossistemas, como segue: 

meia vida em solos: 1440h (60 dias) 

meia vida em sedimentos: 420h (17,5 dias) 

meia vida em agua: 180h (7,5 dias) 

meia vida no ar: 19h (0,7 dias) 
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Os autores ressaltam a importancia de nao esquecermos que esses 

valores de meia vida, acima citados, variam de local para local, tendo como 

por exemplo, a influencia direta da temperatura. 

Korpraditskul et al. (1993) trabalharam com solos de clima temperado 

e tropical observando a influencia do pH na meia vida da atrazina. Eles 

estimaram a meia vida media da atrazina entre de 20 a 150 dias, e 

concluiram que o pH do solo foi um fator significante na correla9ao com a 

meia vida do herbicida. Eles tambem constataram que a meia vida foi menor 

em baixo valores de pH. Esta observa9ao tambem e valida para solos 

brasileiros, que geralmente apresentam pH baixos. Em solos acidos a 

atrazina pode sofrer degrada9ao quimica formando hidroxiatrazina (Vaz, 

1994). 
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4.3. Determinacao dos residuos do solo 

4.3.1. Residuos extraiveis 

A biodisponibilidade de um herbicida e de extrema importancia, 

porque frequentemente e responsavel pela persistencia de compostos que sao 

biodegradaveis e que deveriam ser rapidamente dissipados. A 

indispombilidade de uma molecula pode ser resultado de sua adsor9ao aos 

solidos do solo, como a materia organica ou fra96es minerals, ou sua oclusao 

nestes componentes. Para os solos e seus constituintes, adsor9ao e a 

passagem de um soluto da fase aquosa para a superficie de um adsorvente 

solido, sendo a dessor9ao o processo inverso. A maioria dos principais 

processos de adsor9ao ocorrem na superficie de argilas e materials humicos, 

os quais tem grande superficie especifica por unidade de area (Ahlrichs, 

1972). 

Neste experimento, apos incuba9ao em diferentes periodos, os 

residuos dessorvidos com CaCl2 (0,0IM) foram avaliados, sendo que a 

media de 5,16% foram detectados como residuos dessorvidos, em rela9ao ao 

aplicado. A Figura 7 mostra a pequena porcentagem de residuos dessorvidos 

comparada com uma libera9ao de residuos extraidos mais significativa. Aos 

15 dias, a quantidade de residuos dessorvidos esta em torno de 15%, 

diminuindo gradativamente com o periodo de incuba9ao e, aos 150 dias, 

representaram somente 1,5% do aplicado (Figura 7). 

Ja com rela9ao aos residuos extraidos com o sistema de solventes 

acetonitrila:agua (80:20v/v), detectou-se maior porcentagem de radiocarbono 
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(62,01%) aos 30 dias, em rela9ao a quantidade dessorvida. Apos esse 

periodo houve uma diminui9ao e a quantidade extraida manteve-se 

constante, abaixo de 28% do aplicado, no periodo de 90 a 150 dias. 

Sorenson et al. (1993) tambem constataram significantes niveis de 

residuos de atrazina 16 meses apos o initio do tratamento nos solos 

estudados. Eles concluiram que a longa permanencia desses residuos no solo 

pode provocar contamina9ao de aguas subterraneas. 

Borggaard & Streibig (1988) estudaram a adsor9ao de atrazina em 11 

amostras de solos da Filipinas e Dinamarca e mostraram que a materia 

organica do solo (M.O.S.) adsorve atrazina rapidamente. Quantidades 

consideraveis de atrazina foram adsorvidas na M.O.S., entretanto, muito 

pouco foi adsorvido por outras particulas constituintes do solo. A 

importancia da materia organica na adsor9ao da atrazina e tambem discutida 

por outros autores, mas estes sugerem que outros materials constituintes do 

solo sejam tambem importantes (Weber, 1970; Huang et al., 1984). 
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Figura 7: Porcentagem de 14C-residuos radiomarcados do dessorvidos e 
extraidos a partir da aplicacao de I4C-atrazina, durante o periodo 
de 150 dias de incubacao (100% aplicado =135,42473kBq/200g). 

Os dados na Figura 7 mostram 3 fases: uma primeira. dos 15 aos 30 

dias, em que ambos processos, desso^ao e extra9ao, apresentam maiores 

quantidades de residuos extraiveis, comparados com o restante do periodo 

de incuba9ao. Na segunda fase (45 a 90 dias), observa-se uma redii9ao 

significativa na porcentagem de residuos dessorvidos e extraidos, e na ultima 

fase (105 aos 150 dias), a libera9ao dos residuos e ainda menor, chegando a 

uma porcentagem media de aproximadamente 2% e 24% de dessorvidos e 

extraidos, respectivamente. 

Estas tres etapas podem estar relacionadas aos tres periodos 

observados na mineraliza9ao (Figura 6) e ja descritos como fase de 

adapta9ao, fase exponential de crescimento e de estabiliza9ao dos 
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microrganismos responsaveis pela degrada9ao deste herbicida. Portanto, com 

o passar do tempo a quantidade de residuos extraiveis diminuiu. 

Observando-se a Tabela 1, verificamos claramente que as quantidades de 

residuos extraidos foi maior que os residuos dessorvidos. Aos 15 e 30 dias 

foram encontrados as maiores porcentagens de residuos dessorvido e 

extraido respectivamente. Isto sugere uma mais intensa atividade microbiana. 

Tabela 1. Residuos dos dessorvidos e extraidos, quantiflcados 

percentualmente, em relacao a concentracao aplicada 

(135,42473KBq/200g solo) 

DIAS 
15 
30 
45 
60 
75 
90 
102 
120 
135 
150 

DESSORCAO 
14,77 
10,72 
4,74 
3,45 
4,67 
2,69 
1,78 
2,45 
1,91 
1,54 

EXTRACAO 
56,58 
62,00 
39,68 
39,00 
38,43 
27,42 
24,65 
24,55 
22,15 
20,67 

RES.EXTRAIVEIS 
71,35 
72,72 
44,42 
42,45 
43,10 
30,11 
26,43 
27,00 
24,06 
22,21 

4.3.2. Residuos nao-extraiveis (Iigado) 

Os residuos nao-extraiveis ou residuos ligados sao resultantes da 

liga9ao do pesticida ou de seus metabolitos com componentes do solo, planta 

ou animais, que nao podem ser removidos da matriz com solventes polares e 

apolares (Kaufman, 1976;Kovacs, 1986). 
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Neste experimento, o total de residuos ligados, calculado atraves da 

soma dos residuos encontrados na fra9ao pirofosfato e humina, praticamente 

nao variou durante todo o periodo de incuba9ao. Entretanto, observa-se que 

os residuos soliiveis em alcali (pirofosfato) aumentaram ate aos 45 dias, e 

depois diminuiram, alcan9ando 5,57% ao final do periodo de incuba9ao 

(Tabela 2). 

O posterior fracionamento do pirofosfato em acidos humicos e 

fulvicos, mostrou que a recupera9ao dos residuos diminuiram na fra9ao dos 

acidos fulvicos e aumentou na fra9ao dos acidos humicos. Este fenomeno 

concorda com os resultados encontrados por Bertin et al. (1991). Na fra9ao 

humina nao houve varia9ao significativa durante o periodo de incuba9ao, ou 

seja, os valores encontrados permaneceram muito proximos entre 18% e 

23% (Tabela 2). 

Maiores concentra9oes de residuos foram encontradas na fra9ao de 

acidos fulvicos do que nos acidos humicos. Isto tambem foi observado por 

Valla et al. (1983) para o clortoluron. 

Observando-se a Figura 8, podemos visualizar que os residuos ligado 

na fra9ao humina se manteve constante durante todo o periodo do 

experimento. Enquanto a fra9ao pirofosfato diminuiu apos o 75° dia e se 

manteve constante ate o final. Das fra96es soliiveis em alcali, a dos acidos 

fulvicos foi onde se detectou o maior percentual de residuo ligado, 

inicialmente com 11,83%, podendo-se observar um aumento ate os 45 dias 

(18,38%) e entao decrescendo, chegando aos 150 dias com 6,58% (Tabela 

2). 



Calculando-se os percentuais medios de residuos ligados ao longo do 

experimento, obteve-se valores de 21,13% de residuos na fra9ao humina, 

11,52% na do acido fulvico e 2,28% na do acido humico. Capriel et al. 

(1985) observaram as seguintes p roposes de residuos em cada fra9ao da 

materia organica do solo, 7% nos acido humico, 17% nos acido fulvico e 

22% na humina, nove anos apos aplica9ao da atrazina sob condi9oes de 

campo. Os mesmos autores afirmam tambem, que a presen9a de material 

humico pode limitar a extensao pela qual o herbicida ou seus produtos de 

degrada9ao podem ser novamente metabolizados. Desta forma, a forma9ao 

de residuos ligados estar acompanhada de permanente perda de 

fitotoxicidade. 

Tabela 2. Residuos quantiflcados percentualmente de 14C-atrazina, 

ligados nas diferentes fracoes do solo - pirofosfato (acido fulvicos + 

acidos humicos) e humina, em relacao a concentracao aplicada 

(135,42473KBq/200g solo). 

Acidos 
tempo 
dias 
15 
30 
45 
60 
75 
90 
102 
120 
135 
150 

Pirofosfato 

12,42 
12,00 
13,63 
13,74 
12,97 
9,29 
5,81 
6,00 
4,95 
5,57 

Fulvico 

11,83 
14,12 
18,38 
15,32 
10,00 
10,23 
11,33 
9,81 
7,59 
6,58 

Humico 

1,66 
1,52 
1,86 
2,13 
2,49 
2,19 
1,82 
3,08 
2,74 
3,32 

Humina 

21,20 
19,85 
18,07 
22,56 
20,84 
22,42 
23,06 
23,05 
19,95 
20,26 

residuo 
ligado 
34,69 
35,49 
38,31 
40,01 
33,33 
34,84 
36,21 
35,94 
30,28 
30,16 
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Figura 8: Quantificacao dos residuos ligados recuperada nas fracoes 
pirofosfato (acidos fulvico + humico) e humina, em relacao ao 
aplicado (135,4247 kBq/200g) 

A porcentagem media de fonna9ao de residuos ligado foi em torno de 

34%, em rela9ao ao aplicado, durante o periodo do experimento. 

Observando-se a Figura 8 verificamos que na fra9ao pirofosfato, que 

contem os acidos humicos e fiilvicos, a quantidade de residuos 

radiomarcados diminuiu com o periodo de incuba9ao, enquanto que, na 

fra9ao humina, que contem tambem a fra9ao mineral, houve uma tendencia 

de aumento de residuos. Estes resultados concordam com os de Xie et al. 

(1997), que constataram que os residuos de atrazina se distribuiram nas tres 

fra9oes da materia organica, sendo a fra9ao humina a de maior percentual, 
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envolve o anel aromatico. Estes mesmos autores fracionaram a fra9ao 

humina e detectaram que as maiores quantidades de residuos ligados 

formados na fra9ao humina, estava associado a sua fra9ao mineral. Talbert & 

Fletchall (1965) reportaram que a s-triazina adsorve preferenciahnente a 

superficie mineral do solo. Isto pode explicar o fato do maior percentual de 

residuo ligado se formar na fra9ao mineral, isto pode ser devido a superficie 

mineral ser tipicamente carregada negativamente e a atrazina ser carregada 

positivamente em muitos niveis de pH do solo. Walter & Crawford (1968) 

mostraram em seus experimentos, que a adsor9ao da atrazina envolve a 

superficie mineral e organica do solo. 

A Tabela 3 mostra a recupera9ao total dos residuos, durante o periodo 

de incuba9ao, confirmando a validade deste experimento. A Tabela 3 

tambem mostra que os residuos extraidos diminuiram com o tempo de 

incuba9ao, enquanto a porcentagem de residuos ligado permaneceram 

constantes. O 14C02 aumenta com o tempo de incuba9ao, portanto a fra9ao 

imcialmente mineralizada foi a dos residuos extraiveis (dessorvido e 

extraido). 
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Tabela 3: Porcentagem de recuperacao total de C-atrazina, em relacao 

a concentra9ao aplicada (135,42473KBq) 

dias 

15 
30 
45 
60 
75 
90 
105 
120 
135 
150 

residuo 
extraiveis 

71,35 
72,72 
44,42 
42,45 
43,10 
30,11 
26,43 
27,00 
24,06 
22,21 

residuo 
ligado 
34,69 
35,49 
38,31 
40,01 
33,33 
34,84 
36,21 
35,94 
30,28 
30,16 

co2 
acumulado 

0,31 
6,44 
17,66 
22,22 
29,23 
34,09 
34,67 
34,90 
35,16 
36,15 

total 
recupera* 

106,35 
114,65 
100,39 
104,68 
105,66 
99,04 
97,31 
97,84 
89,50 
88,52 
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Figura 9. Recuperacao de residuos extraiveis e ligados, durante 150 dias 
de incuba9ao. ( 100% aplicado = 135,42473kBq/200g) 

□ Res. Extraiveis 
\S\ Res ligados 
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Observando-se a Figura.9, pode-se constatar que os residuos ligados 

formaram-se logo apos o tratamento e a quantidade se manteve constante ate 

o final do experimento. Ja os residuos extraiveis diminuiram com o tempo de 

incuba9ao, concluindo-se que estes foram os primeiros a serem 

mineralizados. Este fenomeno concorda com os resultados encontrado por 

Barriuso & Koskinen (1996) que obtiveram 22% de residuo ligado logo apos 

a aplica9ao do herbicida no solo, relacionando essa rapida foirmpao do 

residuo ligado, ao grande conteudo de materia organica do solo. 

4.4. Identificacao dos residuos extraiveis atraves de 

cromatografia de camada delgada (ccd) 

A Tabela 4 apresenta os dados obtidos por cromatografia em camada 

delgada dos extratos dessorvidos e extraidos do solo. 

Winkelmann & Klaine (1991) descreveram a DEA (desetilatrazina) e 

DIA (desisopropilatrazina) como produtos de degrada9ao fitotoxicos. A 

DEA e mais fitotoxica que a atrazina, enquanto que a DIA e 5 vezes menos 

fitotoxica. 

A hidroxiatrazina (HA) (Rf 0,36) apareceu em quase todo o periodo 

de incuba9ao, e em maior percentagem nos extratos dessorvidos do que no 

extraidos, contrariando outros autores que afirmam ter observado a 

hidroxiatrazina somente como residuo ligado ou nao-extraivel (Brouwer et 

al., 1990; Clay & Koskinen, 1990). Devido ao baixo pH do solo e 

justificavel sua presen9a pela degrada9ao quimica. 
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Adams & Thurman (1991) demonstraram a influencia do tipo de solo 

na adsor9ao da atrazina e seus metabolitos, e constataram que a atrazina e 

desetilatrazina foram mais fortemente adsorvidas em solos argilosos que em 

arenosos. Tambem constataram que 15 semanas apos a aplica9ao de 

atrazina, as concentra96es de desetilatrazina excederam a concentra9ao de 

atrazina em amostras de agua do lisimetro em todas as profundidade. 

Clay et al. (1988) estudando o processo de adsor9ao-dessor9ao de 

atrazina e hidroxiatrazina em 2 tipos de solos, constataram que a 

hidroxiatrazina e mais fortemente adsorvida ao solo do que atrazina. 

Barriuso & Koskinen (1996) constataram em seus experimentos que a 

propo^ao de atrazina diminuiu durante os primeiros quatro meses apos o 

initio do tratamento, enquanto que a hidroxiatrazina aumentou. 

Desetilatrazina e desisopropilatrazina tambem foram identificados, mas 

representaram menos de 20% da radioatividade recuperada. 
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Tabela 4. Recuperacao percentual de residuos dos metabolitos de C-

atrazina obtidos por cromatografia de camada delgada, no 

sistema de solventes: cloroformio:metanol:acido formicoragua 

(80:15:1 v/v), dos extratos dessorvidos e extraidos, apos diferentes 

periodos de incubacao. 

Valores de Rfs 

Metabolitos de 14C-atrazina em % 

tem- Hidroxiatrazina Desisopropilatrazina Desetilatrazina Atrazina 

po 0,36 0,64 0,72 0,90 

dias 

15 

30 

45 

60 

75 

90 

105 

120 

135 

150 

dessor^ao 

22,34 

7,93 

29,67 

46,12 

31,75 

37,49 

71,45 

61,63 

50,88 

82,46 

extracao 

9,94 

13,76 

11,23 

13,27 

33,65 

-

13,47 

15,93 

14,41 

21,27 

dessor^ao 

3,72 

3,91 

4,88 

7,36 

6,20 

6,63 

nd 

nd 

nd 

nd 

extracao 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

-

3,10 

6,56 

7,38 

3,26 

dessor^ao 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

nd 

extracao 

5,25 

4,07 

3,79 

2,35 

nd 

-

nd 

nd 

2,18 

2,71 

dessor^ao 

73,93 

88,17 

65,45 

46,52 

62,05 

55,88 

28,57 

38,37 

49,12 

17,54 

extracao 

84,81 

82,18 

84,98 

84,38 

66,35 

-

83,42 

83,42 

76,04 

72,73 

nd = nao detectado; (-) = nao observado. 

O produto de degrada9ao microbiana desetilatrazina (Rf 0,72) 

congou a aparecer ja aos 15 dias, coincidindo com fase exponential de 
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Desetilatrazina e desisopropilatrazina foram os principais metabolitos 

nao-polares encontrados nesse solo. De acordo com Gan et al. (1996) estes 

dois produtos desalquilados nunca acumularam mais que 6,5%, indicando 

que desalquila9ao microbiana nao e o mais importante caminho de 

degrada9ao. Adams & Thurman (1991) observaram que a concenrra9ao de 

desisopropilatrazina foi sempre menor que a de desetilatrazina nos solos 

estudados. Schiavon (1988a) observou a predominancia da desetilatrazina 

em rela9ao a outros produtos desalquilados. Ainda, Skipper & Volk (1972) 

estudando a degrada9ao da atrazina em tres solos do estado de Oregon 

(E.A.U.), encontraram que a cadeia lateral etil sofreu mais ataque 

microbiano do que a cadeia lateral isopropil. 

De acordo com os dados apresentados aqui (Tabela 4), a propor9ao de 

desetilatrazina e desisopropilatrazina sao menores do que atrazina e 

hidroxiatrazina, nas condi96es estudadas. Estes resultados concordam com 

os de Sorenson et al. (1993), que estudaram a degrada9ao da atrazina na 

camada de 0-1 Ocm. Estes autores observaram a mobilidade da atrazina e 

seus metabolitos em outras profundidades, e constataram que a propo^ao de 

atrazina, desetilatrazina e desisopropilatrazina aumentou enquanto que 

hidroxiatrazina diminuiu na camada de 10 a 40cm, indicando que 

desetilatrazina e desisopropilatrazina tem igual ou maior potencial para 

lixiviar e contaminar o len9ol freatico do que a atrazina. Ja a hidroxiatrazina, 

como ja foi descrito anteriormente, nao tem mobilidade no solo, e portanto, 

nao tem potencial para lixiviar (Clay et. al., 1988). 
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5. CONCLUSOES 

• O herbicida atrazina, nas condi9oes estudadas, apresentou 8% de 14C02 

desprendido no periodo de 28 dias, sendo classificado, segundo o manual 

do IBAMA, como moderadamente persistente. Os calculos matematicos 

resultaram em meia vida de mineraliza9ao em torno de 168 dias. 

• As quantidades de residuos dessorvidos e extraidos diminuiram durante o 

periodo de incuba9ao. Ja os residuos ligados se formaram e se mantiveram 

praticamente constantes durante todo o periodo do experimento. 

• Neste estudo foram observadas as ties fases distintas de atividade 

microbiana: a fase initial, a fase exponential e a fase estacionaria, sendo 

que o comportamento desta ultima e justificado pela falta de nutrientes ou 

pela falta de disponibilidade do herbicida ao ataque microbiano. 

• A degrada9ao da atrazina nas conch^des estudadas, ocorreu tanto por 
processos quimicos quanto por a9ao de microrgamsmos. 
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3 0 DIAS - 3a TROCA -
29/12/94 
REPETICAO 3PM 3q/mi VOLUME 3a/^3ml ?APLICADO MEDIA MEDIA 
~ 3349,99 139,17 20 2"83,33 2,06 2,1335 6,134 9 
2b 8872,06 147,87 20 
2.1 57,08 0,95 20 
2.2 56,42 0,94 20 
3a 21540,5 359,01 20 ^180,17 5,30 5,3567 
3b 21803,5 363,39 20 
3.1 89,01 1,48 20 
3.2 92,96 1,55 20 
4a 9114,64 151,91 20 3038,21 2,24 2,9928 
4b 15011,6 250,19 20 
4.1 98,74 1,65 20 
4.2 93,34 1,56 20 
5a 23801 396,68 20 "933,67 5,86 5,9392 
5b 24088 401,47 20 
5.1 180,75 3,01 20 
5.2 189,27 3,15 20 
6a 46954,3 782,57 20 15651,43 0,00 11,2269 
6b 43904 731,73 20 
6.1 187,05 3,12 20 
6.2 147,5 2,46 20 
7a 34771,7 579,53 20 11590,57 8,56 8,4994 
7b 34157,3 569,29 20 
7.1 67,26 1,12 20 
7.2 65,29 1,09 20 
8a 25911,4 431,86 20 8637,13 6,38 6,592" 
8b 27038,5 450,64 20 
8.1 244,41 4,07 20 
8.2 374,38 6,24 20 
9a 2 2 9 8 7 , 9 3 8 3 , 1 3 20 " 6 6 2 , 6 3 5 , 6 6 5 , 7 9 4 3 
9b 2 3 8 5 4 , 9 3 9 7 , 5 8 20 
9.1 118,55 1,98 20 
9.2 120,23 2,00 20 
10a 26407,3 440,13 20 8802,60 6,50 6,6793 
10b 27603 460,05 20 
10.1 123,03 2,05 20 
10.2 139,01 2,32 20 

3a/ ̂ Jml 
2"83,33 
2957,35 

19,03 
18,81 

^180,17 
7267,83 

29,67 
30, 99 

3038,21 
5003,87 

32,91 
31,11 

"933,67 
8029,33 

60,25 
63,09 

15651,43 
14634,67 

62,35 
49,17 

11590,57 
11385,77 

22,42 
21,76 

8637,13 
9012,83 

31,47 
124,79 

"662,63 
7951,63 

39,52 
40,08 

8802,60 
9201,00 

41,01 
46,34 

sAPLICADO 
2,06 
2,18 
0,01 
0,01 
5,30 
5,37 
0,02 
0,02 
2,24 
3,69 
0,02 
0,02 
5,86 
5,93 
0,04 
0,05 
0,00 
0,00 
0,05 
0,04 
8,56 
8,41 
0,02 
0,02 
6,38 
6,66 
0,06 
0,09 
5,66 
5,87 
0,03 
0,03 
6,50 
6,79 
0,03 
0,03 



4 5 DIAS - Ja TROCA -
26/12/94 
REPETICAO OPM 3 q / m l /OLUME 3 q / 2 C m ^APLICADO MEDIA MEDIA TOT 

"3a 1 4 2 7 2 , 9 0 2 3 7 , 8 8 20 4 7 5 7 , 6 3 3 , 5 1 3 , 5 4 9 0 1 1 , 2 2 9 9 
3b 1 4 3 6 9 , 1 0 2 3 9 , 4 9 20 
3.1 91,09 1,52 20 
3.2 104,58 1,74 20 
4a 54559,40 909,32 20 
4b 53254 887,57 20 
4.1 836,95 13,95 20 
4.2 16966,80 282,78 20 
5a 26766,40 446,11 20 
5b 27445,70 457,43 20 
5.1 133,78 2,23 20 
5.2 116,62 1,94 20 
6a 78051,40 1300,86 20 
6b 75049,20 1250,82 20 
6.1 464,60 7,74 20 
6.2 449,83 7,50 20 
7a 13058,70 217,65 20 
7b 13456,80 224,28 20 
7.1 121,61 2,03 20 
7.2 120,28 2,00 20 
8a 7468,54 124,48 20 
8b 7435,41 123,92 20 
8.1 135,62 2,26 20 
8.2 131,91 2,20 20 
9a 63645,40 1060,76 20 
9b 62516,60 1041,94 20 
9.1 267,78 4,46 20 
9.2 178,43 2,97 20 
10a 69668,90 1161,15 20 
10b 68388,80 1139,81 20 
10.1 239,25 3,99 20 
10.2 230,02 3,83 20 

2 C m 
4 7 5 7 , 6 3 
4 ^ 8 9 , 7 0 

3 0 , 3 6 
3 4 , 8 6 

1 8 1 8 6 , 4 7 

1 7 7 5 1 , 3 3 
2 7 8 , 9 8 

* 5 6 5 5 , 6 0 
8 9 2 2 , 1 3 
9 1 4 8 , 5 7 

4 4 , 5 9 
3 8 , 8 7 

2 6 0 1 7 , 1 3 
2 5 0 1 6 , 4 0 

1 5 4 , 8 7 

1 4 9 , 94 
4 3 5 2 , 9 0 
4 4 8 5 , 6 0 

4 0 , 5 4 
4 0 , 0 9 

2 4 8 9 , 5 1 
2 4 7 8 , 4 7 

4 5 , 2 1 
4 3 , 97 

2 1 2 1 5 , 1 3 
2 0 8 3 8 , 8 7 

8 9 , 2 6 
5 9 , 4 8 

2 3 2 2 2 , 9 7 
2 2 7 9 6 , 2 7 

7 9 , 7 5 
7 6 , 6 7 

*APLICADO ME 

3 , 5 1 
3 , 5 4 
0 , 0 2 
0 , 0 3 

1 3 , 4 3 
1 3 , 1 1 

0 , 2 1 
0 , 2 1 
6 , 5 9 
6 , 7 6 
0 , 0 3 
0 , 0 3 

1 9 , 2 1 
1 8 , 4 7 

0 , 1 1 
0 , 1 1 
3 , 2 1 
3 , 3 1 
0 , 0 3 
0 , 0 3 
1 , 8 4 
1 , 8 3 
0 , 0 3 
0 , 0 3 

1 5 , 6 7 

1 5 , 3 9 
0 , 0 7 

0 , 0 4 
1 7 , 1 5 
1 6 , 8 3 

0 , 0 6 
0 , 0 6 

DIA 

3 , 5 4 9 0 

1 3 , 4 8 

6 , 7 0 2 7 

1 8 , 9 5 4 6 

3 , 2 9 3 0 

* 1 , 8 6 7 1 

1 5 , 5 8 1 6 

1 7 , 0 4 8 5 

* valor descartado 



60 DIAS - 4a TROCA -
06/01/95 ^ 
REPETICAO 2PM 3q/mi VOLUME 3q/20ml 4APLICADO MEDIA MEDIA TOT 
4a 
4b 
4 .1 
4.2 
5a 
5b 
5.1 
5.2 
6a 
6b 
6.1 
6.2 
7a 
7b 
T.l 
7 .2 
8a 
8b 
8.1 
8.2 
9a 
9b 
9.1 
9.2 
10a 
10b 
10.1 
10.2 

8147,52 
8183,50 
125,43 
123,74 
20456 

21989,10 
184,86 
183,60 

12203,10 
12342,13 

108,07 
98,96 

18008,1 
18171,1 

221, " 
236,69 
22516 

22774,1 
226,95 
217,4 
25140 

24748,2 
130,45 
114,58 

21158,3 
21555,6 
136,03 
159,2 

135,30 
136,39 

2,09 
2,06 

340,93 
366,49 

3,08 
3,06 

203,39 
205,70 

1,80 
1,65 

300,14 
302,85 

3,70 
3,94 

375,27 
379,57 

3,78 
3,62 

419,00 
412,47 

2,17 
1,91 

352,64 
359,26 

2,27 
2,65 

20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
70 
20 

2715,97 
272^,87 

41,81 
41,25 

6818,67 
7329,70 

61,62 
61,20 

4067,70 
4114,03 

36,02 
32, 99 

6002,70 
6057,03 

""3, 90 
7 8 , 90 

7505,33 
7591,37 

75,65 
72,47 

8380,00 
8249,40 

43,48 
38,19 

7052,77 
7185,20 

45,34 
53,07 

2,01 
2,01 
0,03 
0,03 
5,04 
5,41 
0,05 
0,05 
3,00 
3,04 
0,03 
0,02 
4,43 
4,47 
0,05 
0,06 
5,54 
5,61 
0,06 
0,05 
6,19 
6,09 
0,03 
0,03 
5,21 
5,31 
0,03 
0,04 
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^5 DIAS - 5a TROCA -
: 0 / 0 1 / 9 5 
REPETICAO DPM 
5a 
5b 
5.1 
5.2 
6a 
6b 
6.1 
6.2 
"a 
7b 
" M 
" . 2 
8a 
3b 
8.1 
3.2 
9a 
9b 
9.1 
9.2 
10a 
10b 
10.1 
10.2 
** valor alterado 

34161,4 
33461,4 
418,32 
347,86 

19664,7 
22852,3 
137,93 
137,11 
822,34 
885,97 
76,75 
70,66 

31730,9 
29865,7 
166,56 
172,63 

28596,4 
29538,4 
208,52 

5498,34 
26145,3 
26774,4 

99,55 
110,66 

Bq/mi 
569,36 
557,69 

6, 97 
5,80 

327,75 
380,87 

2,30 
2,29 
13,71 
14,77 
1,28 
1,18 

528,85 
497,76 
2,78 
2,88 

476,61 
492,31 

3,48 
91,64 
435,76 
446,24 
1,66 
1,84 

* valor descartado 
90 DIAS - 6a TROCA -
03/02/95 
REPETICAO DPM 
6a 
6b 
6.1 
6.2 
7a 
7b 
7.1 
7.2 
8a 
8b 
8.1 
8.2 
9a 
9b 
9.1 
9.2 
10a 
10b 
10.1 
10.2 

18937,1 
18576,1 
220,68 
248,4 

14934,6 
15542,2 
105,24 
102,34 

20806,1 
21776,9 
136,04 
149,1 

23711,6 
23469,3 

95,72 
100,78 

19269,7 
18968,2 
267,47 
102,47 

Bq/ml 
315,62 
309,6 
3,68 
4,14 

248,91 
259,04 

1,75 
1,71 

346,77 
362,95 

2,27 
2,49 

395,19 
391,16 

1,60 
1,68 

321,16 
316,14 

4,46 
1,71 

/OLUME 
_0 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 

/OLUME 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 

3q/2 0ml 
11387,13 
11153,80 

139,44 
115,95 

6554,90 
7617,43 

45, 98 
45,70 
274,11 
295,32 
25,58 
23,55 

10576, 97 
9955,23 
55,52 
57,54 

9532,13 
9846,13 

69,51 
**1832,78 

8715,10 
8924,80 

33,18 
36,89 

3q/20ml 
b312,37 
6192,03 

73,56 
82,8 

4978,20 
5180,73 

35,08 
34,11 

6935,37 
7258,97 

45,35 
49,70 

7903,87 
7823,10 

31,91 
33,59 

6423,23 
6322,73 

89,16 
34,16 

^APLICADO 
8,41 
8,24 
0,10 
0,09 
4,84 
5,62 
0,03 
0,03 
0,20 
0,22 
0,02 
0,02 
7,81 
7,35 
0,04 
0,04 
7,04 
7,27 
0,05 
0,05 
6,44 
6,59 
0,02 
0,03 

tAPLICADO 
4,66 
4,57 
0,05 
0,06 
3,68 
3,83 
0,03 
0,03 
5,12 
5,36 
0,03 
0,04 
5,84 
5,78 
0,02 
0,02 
4,74 
4,67 
0,07 
0,03 

4ECIA MEDIA TOT 
3,4166 7,0100 

5,2664 

*0,2284 

7,6224 

7,2050 

6,5387 

MEDIA MEDIA TOT 
4,6745 4,8679 

3,7763 

5,2758 

5,8614 

4,7515 
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L05 DIAS 
L"/02/95 

"a TROCA 

REPETICAO :PM Ba/ml /OLUME j n 
o32,16 
519,27 
27,38 
22,26 

2031,04 
1773,09 

25,13 
24,23 

360,57 
350,06 
21,94 
25,14 

199,09 
220,29 
20,68 
22,05 

•APLICADO 
0,39 
0,38 
0,02 
0,02 
1,50 
1,31 
0,02 
0,02 
0,27 
0,26 
0,02 
0,02 
0,15 
0,16 
0,02 
0,02 

MEDIA MEDIA TOT 

. b 
7.1 
1 . 2 
8a 
8b 
8.1 
8.2 
9a 
9b 
9.1 
9.2 
10a 
10b 
10.1 
10.2 

1596,48 
1557,81 

82,13 
66,78 

6093,13 
5319,27 

75,4 
72,7 

1081, "U 
1050,17 

65,82 
75,41 

597,28 
660,87 
62,03 
66,15 

26,61 
25, 96 
1,37 
1,11 

101,55 
38,65 
1,26 
1,21 

18,03 
17,50 
1,10 
1,26 
9,95 

11,01 
1,03 
1,10 

20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 

0,4 065 

1,4227 

0,279E 

0,1706 

j,5699 

120 DIAS - 8a TROCA 
03/03/95 
REPETICAO DPM Bq/ml VOLUME 3q/20ml %APLICADO MEDIA MEDIA TOT 

8b 
8.1 
8.2 
9a 
9b 
9.1 
9.2 
10a 
10b 
10.1 
10.2 

94,33 
95,41 
69,1 

75,23 
876,99 
890,64 
110,55 
77,62 

831,84 
877,23 
60,23 
80,39 

1,57 
1,59 
1,15 
1,25 

14,62 
14,84 
1,84 
1,29 

13,86 
14,62 
1,00 
1,34 

20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 

31,44 
31,80 
23,03 
25,08 

292,33 
296,88 
36,85 
25,87 

277,28 
292,41 
20,08 
26,80 

0,02 
0,02 
0,02 
0,02 
0,22 
0,22 
0,03 
0,02 
0,20 
0,22 
0,01 
0,02 

'0,0411 

0,2407 

0,2276 

0,23415 

* valor descartado 

135 DIAS - 9 ' TROCA - 17'03/95 
REPETICAO DPM B q / m l VOLUME B q / 2 0 m i %APLICADO MEDIA MEDIA TOT 

9a 
9b 
9 . 1 
9 . 2 
10a 
1 0 b 
1 0 . 1 
1 0 . 2 

623,63 
634,68 

68,4 
76,77 

1384,93 
1262,12 

82,62 
92,51 

10,39 
10,58 
1,14 
1,28 

23,08 
21,04 
1,38 
1,54 

20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 
20 

207,88 
211,56 
22,80 
25,59 

461,64 
420,71 
27,54 
30,84 

0,15 
0,16 
0,02 
0,02 
0,34 
0,31 
0,02 
0,02 

0 , 1 7 2 7 

0 , 3 4 7 3 

0 , 2 6 0 0 
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150 DIAS- 10* TROCA -31 03/95 
REPETI 

10a 
1 0 b 
1 0 . 1 
1 0 . 2 

CAO 3 PM 

3 9 8 7 , 6 1 
3 9 0 7 , 4 3 

6 3 , 6 
6 2 , 2 1 

Bq/ ml 

66 
65 

1 
1 

46 
12 
06 
04 

/OLUME 

20 
20 
20 
20 

3-1/ 2Cml 

1 3 2 9 
1 3 0 2 

2 1 
20 

20 
48 
20 
74 

5APLIC nDO : 

0 , 98 
0 , 96 
0 , 0 2 
0 , 0 2 

'EDIA 
y 9 8 7 1 

MEDIA TOT 

0 , 9 8 7 1 

TABELA 2: UCQ2 DESPRENDIDO EM Bq/20mL 
periodo de incubacao (dias) 

amostras 15 30 45 60 75 90 105 120 135 150 
1 
2 
3 
4 
5 
6 
7 
8 
9 
10 

454,15 
468,25 
302,46 
374,72 
439,94 
596,55 
331,78 
395,15 
429,97 
451,41 

2889,26 
7254,33 
4053,05 
8043,17 
15196,76 
11510,26 
8928,11 
7846,93 
9045,47 

4806,28 
18108,39 
9077,08 
25669,17 
4459,57 
2528,58 
21101,37 
23067,83 

2763,45 
7135,59 
4125,37 
6106,27 
7622,41 
8355,54 
7168,19 

11398,16 
7132,01 
309,28 

10322,63 
9723,88 
8854,99 

6330,38 
5114,06 
7144,69 
7896,23 
6434,64 

550,55 
1926,75 
378,85 
231,05 

55,66 
325,97 
308,3 

233,92 
470,36 1336,81 

SOMA 

MEDIA 
ACUM 

4243,38 
424,34 
424,34 

74769,34 
8307,70 

8732,04 

108838,27 

13604,78 
22336,83 

43276,82 
6182,40 

28519,23 

47740,95 
7956,83 

36476,06 

32920 
6584,00 

43060,06 

3087,2 
771,80 

43831,86 

689,93 

229,98 
44061,83 

704,28 
352,14 

44413,97 

1336,81 

1336,81 
45750,78 

TABELA 3: PORCENTAGEM DE 1 4C02 DESPRENDIDO DA 14C-ATRAZINA, ACUMULADO 
DIAS/ 

AMOSTRA 
30 45 60 75 90 105 120 135 150 

1 

2 
3 
4 
5 
6 
7 

8 
9 

10 

0 , 3 4 

0 , 3 5 
0 , 2 2 
0 , 2 8 
0 , 3 2 
0 , 4 4 
0 , 2 4 
0 , 2 9 
0 , 3 2 
0 , 3 3 

2 , 1 3 
5 , 3 6 
2 , 9 9 
5 , 9 4 

1 1 , 2 2 
8 , 5 

6 , 5 9 
5 , 7 9 
6 , 6 8 

3 , 5 5 
1 3 , 3 7 

6 , 7 0 
1 8 , 9 5 
3 , 2 9 

* 
1 5 , 5 8 
1 7 , 0 5 

2 , 0 4 
5 , 2 7 
3 , 0 5 
4 , 5 1 
5 , 6 3 
6 , 1 7 

5 , 2 9 

8 , 4 2 
5 , 2 7 

* 
7 , 6 2 
7 , 1 8 
6 , 5 4 

4 , 6 7 

3 , 7 8 
5 , 2 8 
5 , 8 3 
4 , 7 5 

0 , 4 1 
1 , 4 2 
0 , 3 2 
0 , 1 6 

* 
0 , 2 4 
0 , 2 3 

0 , 1 7 

0 , 3 5 0 , 99 

m e d i a 

m e d i a 
Acum 

0 , 3 1 

0 , 3 1 

6 , 1 3 

6 , 4 4 

1 1 , 2 1 

1 7 , 6 6 

4 , 5 7 

2 2 , 2 2 

7 , 0 1 

2 9 , 2 3 

4 , 8 6 

3 4 , 0 9 

0 , 5 8 

3 4 , 6 7 

0 , 2 4 

3 4 , 90 

0 , 2 6 

3 5 , 1 6 

0 , 99 

3 6 , 1 5 

valores descartados 



APENDICE 2 

TABELA 1: MEIA VIDA DE MINERALIZACAO DA ATRAZINA 
Dias 

15 
30 
45 
60 
75 
90 
105 
120 
135 
150 

Ao(Bq/g) 

135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 
135424,7 

A(BqCO2/200g)cal 

424,34 
8732,04 
22336,82 
28519,23 
36476,06 
43060,06 
43831,86 
44061,83 
44413,97 
45750,78 

135000,4 
126692,7 
113087,9 
106905,5 
98948,67 
92364,67 
91592,87 
91362,9 
91010,76 
89673,95 

log2 

0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 
0,30103 

logAo 

5,132 
5,132 
5,132 
5,132 
5,132 
5,132 
5,132 
5,132 
5,132 
5,132 

log A 

5,130 
5,103 
5,053 
5,029 
4,995 
4,966 
4,962 
4,961 
4,959 
4,953 

(-log2*T) 

-4,51545 
-9,0309 
-13,5463 
-18,0618 
-22,5772 
-27,0927 
-31,6081 
-36,1236 
-40,639 
-45,1545 

(logA-
logAo) 
-0,001 
-0,029 
-0,078 
-0,103 
-0,136 
-0,166 
-0,170 
-0,171 
-0,173 
-0,179 

T1/2 
dias 
3312,98 
311,99 
173,05 
175,87 
165,66 
163,02 
186,11 
211,34 
235,45 
252,22 


