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RESUMO 
 
CONRADI, Elio, Jr. Universidade Estadual do Oeste do Paraná, abril de 2019. Dinâmica de 
atrazina e clorpirifós em lisímetro cultivado com milho (Zea mays L.). Orientador: Dr. Affonso 
Celso Gonçalves Jr. Coorientadores: Dr. Daniel Schwantes e Dr. Vander Kaufmann. 
 
A utilização de pesticidas é essencial na agricultura no contexto atual. Diversas moléculas são 
empregadas visando o controle de fatores adversos que podem comprometer a produção. O 
herbicida atrazina e o inseticida clorpirifós são importantes pesticidas utilizados na cultura do 
milho. Após a aplicação destas substâncias no meio ambiente, passam por interações dependentes 
dos fatores edafoclimáticos e propriedades inerentes a cada ingrediente ativo. O resultado destas 
combinações em determinadas situações pode comprometer a qualidade de águas superficiais e 
subterrâneas. Dessa forma, o presente projeto teve por objetivo avaliar o transporte de moléculas 
pesticidas, por meio de determinação do escoamento superficial e percolação das moléculas de 
atrazina e clorpirifós em um Latossolo Vermelho cultivado com milho, sendo utilizados lisímetros 
de sucção e de percolação. O estudo também tem o objetivo de avaliar a influência da precipitação 
simulada, em diferentes estádios fenológicos de milho safra e safrinha durante dois anos agrícolas 
(2019/2020) e a possibilidade de contaminação de águas superficiais e subterrâneas. Para isso, foi 
utilizado um lisímetro de percolação com uma amostra indeformada de solo (1m³) e lisímetros de 
sucção foram utilizados para condução do estudo de campo, com o objetivo de avaliar o transporte 
de atrazina, por meio de determinação do escoamento superficial e percolação em Latossolo 
Vermelho cultivado com milho. O transporte de atrazina foi avaliado sob a influência da 
precipitação simulada (150 mm h-¹), 24 h e 48 h após a aplicação do pesticida, em diferentes 
estádios fenológicos de milho safra e safrinha durante dois anos agrícolas (2019/2020), sendo as 
determinações realizadas por Cromatografia Gasosa com detecção ECD (CG-ECD). De acordo 
com os resultados obtidos, verificou-se maior capacidade de sorção de atrazina em latossolo em 
menores temperaturas (15 ºC). Em escoamento superficial 24 h após aplicação de atrazina foram 
obtidas as maiores concentrações e maior frequência de detecções. Sua presença foi detectada em 
26% do total de amostras, sendo que as maiores concentrações foram superiores ao permitido pela 
legislação. Em relação ao clorpirifós, os resultados sugerem que temperaturas acima de 25 oC 
favorecem o processo de sorção do inseticida, enquanto em temperaturas inferiores a capacidade 
adsortiva é reduzida. A sorção do inseticida neste tipo de solo ocorre principalmente em função da 
interação com a fração mineral, havendo pouca influência do teor de matéria orgânica. As maiores 
concentrações e o maior número de detecções ocorreram em amostras de escoamento superficial 
24h após a aplicação do inseticida em milho safra. Sua presença foi detectada em 60% do total de 
amostras, sendo que as maiores concentrações foram superiores ao permitido pela legislação. Os 
resultados advertem sobre o risco de contaminação de águas superficiais por atrazina e clorpirifós, 
principalmente em eventos de precipitação intensa em um curto intervalo de tempo após a 
aplicação dos pesticidas. 
Palavras chave: Contaminação. Triazinas. Organofosforados. Pesticidas.  
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ABSTRACT 
 

CONRADI, E. Jr. Atrazine and chlorpyrifos dynamics in lysimeter grow with maize (Zea 
mays L.). Marechal Cândido Rondon, 2021. Master thesis (Master in Agronomy) – Universidade 
Estadual do Oeste do Paraná.  
 
The use of pesticides is essential in agriculture in the current contexto. Several molecules are used 
to control adverse factors that can damage agricultural production. Atrazine is na importante 
herbicide from the group of triazines widely used in weed control. Chlorpyrifos is na inseticide 
belonging to the group of organophosphates used to minimize the impact of insect pests both of 
wich are used in corn growing. After the application of pesticides in the environment, these 
substances can udergo several interactions that will dependo n combinations between 
edaphoclimatic factores and physical and chemical properties inherent to each compound being 
subject to process of transformation, retention and transport. The result of these combinations in 
certain situation can compromisse the quality of the environmental compartments, including 
surface and underground water. Thus, the presente work aims to evaluate the transport of pesticides 
molecules, by determining the surface runoff and percolation of the molecules of the herbicide 
atrazine and insectside chlorpyrifos in a Oxisol growing with corn, using suction and percolation 
lysimeters. In addition, the study aims to evaluate the influence of simulated precipitation in 
diferente phenological stages of summer and winter maize during two agricultural Years and the 
possibility of percolation and runoff of pesticides and contamination of surface and groundwater.  
For that, a percolation lysimeter was used with an undisturbed soil sample (1m³) and suction 
lysimeters were used to conduct the field study, with the objective of evaluating the transport of 
atrazine, by determining the runoff and percolation in Oxisol cultivated with corn. Atrazine 
transport was evaluated under the influence of simulated precipitation (150 mm h-¹), 24 h and 48 
h after application of the pesticide, in different phenological stages of crop and off-season corn 
during two agricultural years (2019/2020), being the determinations performed by Gas 
Chromatography with ECD detection (GC-ECD). According to the results obtained, there was a 
greater sorption capacity of atrazine in oxisol at lower temperatures (15 ºC). In runoff 24 h after 
application of atrazine, the highest concentrations and highest frequency of detections were 
obtained. Its presence was detected in 26% of the total samples, with the highest concentrations 
being higher than permitted by law. Regarding chlorpyrifos, the results suggest that temperatures 
above 25 ºC favor the insecticide sorption process, while at lower temperatures the adsorptive 
capacity is reduced. The sorption of the insecticide in this type of soil occurs mainly due to the 
interaction with the mineral fraction, with little influence of the organic matter content. The highest 
concentrations and the highest number of detections occurred in runoff samples 24h after the 
application of the insecticide in crop corn. Its presence was detected in 60% of the total samples, 
and the highest concentrations were higher than allowed by the legislation. The results warn of the 
risk of contamination of surface waters by atrazine and chlorpyrifos, mainly in events of intense 
precipitation in a short period of time after the application of the pesticides.  
Keywords: Contamination. Triazines. Organophosphates. Pesticides  
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CAPÍTULO I – CONSIDERAÇÕES GERAIS 

 

1. INTRODUÇÃO 

 A agricultura é essencial para a sobrevivência humana, garantindo o sustento da 

população mundial. Estima-se que em 2030 a população mundial seja de 8,5 bilhões de pessoas e 

9,7 bilhões em 2050 (ONU, 2019). Frente a este crescimento, a agricultura deverá ter sua 

participação intensificada, visto a necessidade de produzir mais alimentos por área agricultável, 

devido a limitação de novas terras agrícolas (POPP et al., 2013). Devido a isto, acredita-se que o 

uso de tecnologias disponíveis no mercado agrícola deverá ser expandido, dentre elas o uso de 

pesticidas. 

Os pesticidas são utilizados para o controle de pragas, plantas daninhas e patógenos que 

possuam potencial de comprometer o desenvolvimento de uma cultura causando danos 

econômicos. O emprego destes compostos para aumentar a produtividade das culturas é comum 

nos sistemas agrícolas atuais, considerando o aumento significativo proporcionado em algumas 

culturas (ZHANG et al., 2015). 

Durante a aplicação destes produtos, estima-se que apenas 1 a 10% do pesticida atinja o 

alvo (ARIAS-ESTEVEZ et al., 2008), enquanto o restante atinge o solo e se dissipa no ambiente. 

Após a aplicação, os pesticidas podem contaminar águas superficiais, subterrâneas e solos, 

ocasionando a bioacumulação da molécula na cadeia alimentar (ZHAO et al., 2017), causando 

implicações na saúde humana e impactos ambientais. A persistência ao longo da cadeia alimentar 

é observada em estudos que detectaram resíduos de pesticidas em leite materno (MENCK et al., 

2015; KLINČIĆ et al., 2014). 

Devido aos pesticidas serem substâncias tóxicas para os organismos vivos em que atuam, 

sua toxicidade para seres humanos e outros animais é inevitável (MOSTAFALOU e 

ABDOLLAHI, 2017). A Organização Mundial da Saúde (OMS) estima que ocorram 220.000 

mortes por ano e 3 milhões de casos de envenenamento por pesticidas (KAUR et al., 2019). Alguns 

estudos já relacionaram a exposição aos pesticidas a algumas doenças como câncer, distúrbios 

hormonais, asma, alergias e hipersensibilidade (VAN MAELE-FABRY et al., 2010). 

No ambiente os pesticidas estão sujeitos a processos de degradação física, química e 

bioquímica. Devido à alta estabilidade e solubilidade em água das moléculas, os pesticidas tendem 

a persistir no ambiente, da mesma maneira que, as condições edafoclimáticas também contribuem 

para sua permanência nos ecossistemas (ODUKKATHIL e VASUDEVAN, 2013). Alguns estudos 
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detectaram a presença de pesticidas em águas superficiais, subterrâneas e em solos (STARNER e 

GOH, 2012; CHAZA et al., 2018; HAN et al., 2017). 

Para avaliação da dinâmica ambiental de pesticidas, surgem como alternativa os 

lisímetros, os quais são ferramentas experimentais metodológicas empregadas em estudos na zona 

superficial do solo, para avaliar fluxos de água, matéria e o destino ambiental de produtos químicos 

(PUTZ et al., 2018). Estudos foram realizados utilizando lisímetros para avaliar a dinâmica de 

pesticidas no ambiente, analisando a possibilidade de contaminação de compartimentos ambientais 

(ZULUAGA et al., 2018; DORES et al., 2016; CAPRILE et al., 2017). A utilização desta 

ferramenta permite a melhor representação da condição que ocorre no campo, uma vez que leva 

em consideração fatores como a ocorrência de fluxos preferencias, algo não representado pela 

utilização de moldelos matemáticos (TANG et al., 2012; ZULUAGA et al., 2018). 

Devido a preocupações ambientais e saúde pública, a dinâmica dos pesticidas no 

ambiente deve ser estudada afim de prever possíveis riscos e impactos, visto que, são compostos 

utilizados em grande escala. O objetivo deste estudo não é condenar o uso de pesticidas na 

agricultura, mas sim reunir informações acerca da dinâmica ambiental destas moléculas em área 

cultivada com milho safra e safrinha, bem como alertar para a possibilidade de contaminação 

ambiental. 

 

2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

2.1 USO DE PESTICIDAS NA AGRICULTURA 

A agricultura acompanha o ser humano ao longo da sua história. Trata-se de uma 

atividade fundamental, atualmente, tem a função de atender o crescimento populacional e demanda 

por alimentos (SADOWSKI e BAER-NAWROCKA, 2018). No entanto, este sistema de produção 

demanda uma grande quantidade de insumos, dentre eles fertilizantes e pesticidas. 

A necessidade por tecnologias no desenvolvimento agrícola ao longo dos anos, trouxe 

uma série de benefícios para a produtividade e qualidade dos alimentos a nível mundial. Neste 

contexto, está inserida a utilização de pesticidas. Estes produtos são substâncias com capacidade 

de impedir o desenvolvimento de organismos não desejáveis, como insetos, plantas daninhas, 

bactérias, fungos, ácaros, entre outros (COLIN e CANN, 2011). Eram em sua maioria compostos 

inorgânicos e organometálicos, porém, entre os anos de 1950 e 1970. Com o início de estudos 

voltados a utilização de síntese orgânica, os compostos orgânicos passaram a ser mais utilizados, 

visto que apresentavam maior eficiência no controle de pragas, quando comparado com as 

substâncias antes utilizadas (SANTOS et al., 2007; COLIN e CANN, 2011). 
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Afim de se produzir alimentos em larga escala devido ao aumento populacional, no século 

XVIII, no final do século XIX e início do século XX, começaram a ser desenvolvidos pesticidas 

orgânicos e sintéticos com o objetivo de proteger os cultivos contra pragas diversas, como insetos, 

plantas daninhas, doenças e fungos (BORSOI et al., 2014). A partir das décadas de 1960-1970 em 

países agrícolas importantes como Brasil e os Estados Unidos os pesticidas passaram a ser 

amplamento utilizados (COSTA e  PIRES, 2016). 

Segundo a Sociedade Nacional de Agricultura (SNA, 2020) o setor agropecuario 

representa um dos setores mais lucrativos da economia. Deste modo, o setor demanda de alta 

produtividade pra suprir todas exigencias do mercado interno e externo, recorrendo assim a ao uso 

intensivo de agrotóxicos. A partir década de 60, de maneira geral os pesticidas começaram a ser 

utilizados em larga escala. Coincidentemente, no mesmo período, a média de produção de trigo, 

arroz e milho, as principais fontes de nutrição humana, mais que dobrou.  Sem este recurso, a 

produção de alimentos seria reduzida e a o valor dos produtos agrícolas menos competitivos nos 

mercados globais (POPP et al., 2013).  

De acordo com Lemos et al. (2017), a agricultura é um setor importante na economia de 

vários países. Brasil, Estados Unidos, Argentina e China se destacam como grandes produtores, 

portanto, exigem uma quantidade maior de pesticidas para atingir a produção esperada. O mercado 

global de pesticidas vem crescendo a cada ano, principalmente devido ao aumento da atividade 

agrícola global, acompanhado pelo aumento do consumo de pesticidas, usando o controle e a 

prevenção de danos nas lavouras, em 2019 movimentou quase US $ 84,5 bilhões, com uma 

projeção de US $ 130,7 bilhões até 2023 (EMPRESA DE PESQUISA DE NEGÓCIOS, 2020) 

A Figura 1 mostra o aumento na quantidade de pesticidas usados no mundo entre 2000 e 

2017, incluindo dados fornecidos pela Organização das Nações Unidas para Agricultura e 

Alimentação. Comparando os anos de 2000 e 2017, é possível observar um crescimento 

aproximado de 35%, correspondendo a um aumento de 1.070.450,86 toneladas de pesticidas 

utilizados no mundo (FAO, 2019). 
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Figura 1 - Quantidade total de pesticidas consumidos no mundo entre 2000 e 2017. Fonte: FAO, 

2019.  

Moléculas pesticidas são aplicadas no campo com o objetivo de controlar pragas, 

entretanto, também podendo afetar a vida humana. O consumo de água de mananciais 

contaminados por pesticidas pode provocar o acumulo nos organismos ao longo do tempo, 

podendo causar câncer, distúrbios nervosos e danos irreversíveis. Estes resíduos geralmente são 

oriundos de áreas agrícolas e são transportados por meio da cobertura vegetal e solo que podem 

ser lixiviados até compartimentos hídricos, trazendo riscos à saúde da população (VIANA et al., 

2015). 

Para proteger a saúde e os ecossistemas de possíveis efeitos adversos decorrentes da 

exposição a pesticidas, é necessário considerar o potencial dessa substância em contaminar o meio 

ambiente, prejudicar a biodiversidade e colocar em risco os consumidores (LEWIS et al., 2016).  

Diante disso, alguns pesticidas apresentam restrição como é o caso da atrazina, em função 

de estudos comprovarem seu potencial de acumular-se como uma substancia recalcitrante em 

águas subterrâneas e superficiais além de estar associado a uma alta taxa de toxicidade crônica. 

Devido ao risco que este pesticida apresenta, seu uso foi restringido em alguns países da União 

Europeia e Estados Unidos (SINGH et al., 2018). 

Nos Estados Unidos o clorpirifós também é outro pesticida que está proibido desde o ano 

de 2002 para uso doméstico (USEPA, 2006), devido ao risco que o pesticida oferece. Em alguns 

estados como a Califórnia, em maio de 2019 foi iniciado o processo de cancelamento dos produtos 

registrados com o princípio ativo, devido aos danos significativos as crianças, trabalhadores rurais 

e comunidades vulneráveis (CALEPA, 2019). 

De acordo com Nascimento et al. (2019) na Europa, assim como no Brasil, o uso do 

glifosato está em discussão devido ao risco eminente de contaminação ambiental. Uma das 
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preocupações com o uso do glifosato é o fato de ser solúvel em água podendo ser conduzido 

facilmente ao ecossistema aquático, contaminando os recursos hídricos.  

Dutra e Ferreira (2017) analisaram a associação entre o uso de agrotóxicos e as 

malformações congênitas em municípios com maior exposição aos agrotóxicos durante vinte anos. 

De acordo com o estudo, foi possível constatar que ocorreu uma taxa maior de malformação 

congênita para o município com maior uso de pesticida. 

Contudo, é importante destacar que sem a utilização de pesticidas, a produção agrícola 

global poderia reduzir cerca de 35 a 40%, podendo comprometer a disponibilidade de alimentos 

para a população. Contudo, a aplicação dos pesticidas de forma correta, com a utilização das doses, 

método de aplicação, e intervalo de segurança recomendados, reduz a exposição à estas 

substâncias, reduzindo os impactos à saúde (SARWAR, 2015). 

 

2.2 CONTAMINAÇÃO DE COMPARTIMENTOS AMBIENTAIS  

Apesar da importância da atividade agrícola em diversos países, alguns fatores como o 

êxodo rural e avanço tecnológico, promoveram diversas transformações na agricultura. Com a 

menor disponibilidade de mão de obra, foi necessário o melhoramento de diversos segmentos deste 

setor, como a seleção de sementes, desenvolvimento da mecanização e o uso de pesticidas no 

controle de pragas (MATEO, 2016). 

Embora detêm grande importância na agricultura atual, a utilização de pesticidas pode 

comprometer diferentes compartimentos ambientais, sendo que no presente estudo serão 

abordados aspectos relacionados principalmente a contaminação solo, águas e atmosfera. 

A contaminação ambiental ocasionada por pesticidas pode prejudicar diferentes 

compartimentos ambientais, dentre eles o solo (KOPYTKO, 2017). O solo é considerado a camada 

superior da crosta terrestre, constituída por material orgânico, mineral, água, ar e organismos vivos 

(OLIVEIRA, 2010). Os pesticidas podem persistir ou não no solo, sendo que alguns grupos de 

pesticidas como os organoclorados apresentam maior capacidade de se manter presente no 

ambiente, devido a estabilidade estrutural da molécula e degradação lenta (ALVES et al., 2010). 

Pinheiro et al. (2011) avaliou as concentrações de resíduos de pesticidas no perfil do solo 

na região da cidade de Ituporanga, Santa Catarina, Brasil. Coletas das amostras foram realizadas 

nas profundidades de 0 a 20, 40 a 60 e 80 a 100 cm, em três áreas. As moléculas utilizadas no 

estudo foram detectadas ao longo do perfil do solo, os pesticidas foram encontrados com maior 

frequência na camada superficial do solo. 
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Silva et al. (2019) estudou a contaminação do solo por resíduos de agrotóxicos. No estudo 

analisaram 317 amostras agrícolas do solo superficial de países selecionados que tenham a maior 

área agrícola e uso destas substâncias em terras aráveis e áreas de cultivo permanentes das regiões 

Norte, Sul, Leste europeu e na Europa Ocidental. No total de 76 pesticidas foram analisados, 43 

resíduos foram detectados. Os resíduos de pesticidas estavam presentes em 83% dos solos 

agrícolas testados e 58% dos solos continham múltiplos resíduos. 

Meng et al. (2012) investigou a distribuição e fontes de 21 ingredientes ativos em solos 

agrícolas em Wuhan, a maior cidade da China central. No total, 44 amostras de solo foram 

coletadas na região agrícola de Wuhan em junho de 2009. Os resultados mostraram os pesticidas 

em níveis que eram relativamente altos em comparação com algumas cidades da China e outros 

países.  

Recursos hídricos como águas superficiais e subterrâneas também podem ser 

contaminados por agrotóxicos, portanto, a ocorrência dessas moléculas em compartimentos 

ambientais está se tornando frequente, conforme representado na Figura 2. 

 
Figura 2 - Ocorrência de pesticidas em águas superficiais de 2012 a 2019 em todo o mundo. Fonte: 
Souza et al., (2020). 

 

A água é essencial para a existência da vida na Terra, portanto é de extrema importância 

assegurar a qualidade da água para o uso em diferentes atividades, visto que, o planeta Terra em 

sua totalidade é coberto 70% por água, sendo 0,002% disponível para o consumo humano 

(ALRUMMAN et al., 2016). Devido a mobilidade dos pesticidas através da água e do ar, essas 

moléculas podem atingir locais distantes da aplicação, assim ampliando a área de contaminação. 

(DELLAMATRICE e MONTEIRO. 2014). Alguns pesticidas após interagir com a água podem 

ser transformados em moléculas mais tóxicas, assim afetando a sobrevivência de várias espécies 

que habitam os meios aquáticos (RIBEIRO et al., 2016). 
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Britto et al. (2012), realizaram a avaliação dos riscos de contaminação por herbicidas das 

águas subterrâneas e superficiais, foram definidos pontos de amostragem de água em duas estações 

de monitoramento, distribuídas ao longo da Sub-bacia hidrográfica do Rio Poxim, para identificar 

possíveis contaminantes.  O estudo mostrou que os herbicidas utilizados resultaram em uma lista 

de 14 princípios ativos mais comumente utilizados formulados isoladamente ou em misturas, 

totalizando 34 marcas comerciais, distribuídos em 14 grupos químicos. 

Canuto et al. (2010) investigaram a contaminação em águas superficiais e subterrâneas 

pelos pesticidas nas culturas desenvolvidas na Serra da Ibiapaba, município de Tianguá – CE. 

Foram utilizados os critérios de Goss e GUS para indicar compostos que apresentam risco 

potencial de contaminação das águas superficiais e subterrâneas na área de pesquisa. 

Azevedo et al. (2016) avaliaram amostras de água e sedimento do Rio Piquiri que sofrem 

influência direta da aplicação de pesticidas das lavouras da região, localizado em uma região de 

alta produção de trigo, soja e milho, no Estado do Paraná, Brasil. Os resultados obtidos 

confirmaram a presença de resíduos das aplicações de herbicidas e fungicidas na água e sedimento 

do Rio Piquiri. 

Devido a possibilidade da volatilização dos pesticidas e dispersão pelo vento, a atmosfera 

também pode ser facilmente contaminada (SOUZA et al., 2017). Os pesticidas atingem a atmosfera 

através da deriva ocasionada durante a aplicação ou pela erosão eólica em locais de aplicação. 

Através do ar podem ser transportadas as moléculas pesticidas como também seus produtos de 

degradação (TIRYAKI e TEMUR, C. 2010). Segundo Ferreira et al. (2014), a persistência dos 

pesticidas na atmosfera varia de acordo com o tamanho de cada molécula.  

Srimurali et al. (2015) realizaram a amostragem passiva de ar urbano, suburbano, costeiro 

e agrícola durante o período de abril de 2009 a janeiro de 2010 em Tamil nadu, no sul da Índia 

para avaliar a distribuição e o destino dos resíduos dos pesticidas. Amostragem detectou pesticidas 

proibidos, como aldrin, heptaclor e dieldrin, revelando assim seu uso ilegal ou transporte de longo 

alcance de outras regiões. 

Zhang et al. (2015) detectaram pesticidas no Ártico, embora não existam fontes diretas e 

seu potencial de transporte atmosférico. Dados sobre a deposição de pesticidas no Ártico são 

necessários para avaliar o impacto de seu uso e emissão global. As amostras foram coletadas nas 

camadas de um poço de neve amostrado na calota de gelo de Devon, Nunavut, Canadá. As 

concentrações dos pesticidas medidos nas amostras de neve variam amplamente entre as diferentes 

camadas anuais, às vezes em uma ordem de magnitude de um ano para o outro. Vale destacar que 

a utilização de pesticidas, no entanto não só se restringe à área rural. Em regiões de clima ameno 
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estas moléculas são frequentemente utilizadas no entorno das casas para o controle de pragas. 

Conforme ação do vento, água ou trafego pode correr a redistribuição da poeira contaminada por 

pesticidas. Em função de aproxidamante 90% da área urbana ser composta por superfícies 

impermeáveis, a poeira contaminada por pesticidas se torna uma fonte primaria de contaminação 

de córregos urbanos (RICHARDS et al., 2016). 

Sendo assim, o maior conhecimento acerca das interações de pesticidas no ambiente é um 

assunto pertinente, uma vez que a exposição à estas moléculas podem ocorrer de diferentes 

maneiras, e provocar inúmeros impactos aos diferentes organismos vivos. 

 

2.3 GRUPOS PESTICIDAS  

Os pesticidas são substância ou mistura de substâncias que tem o objetivo de prevenir, 

destruir, repelir ou mitigar pragas (JURADO et al., 2012). Os pesticidas incluem uma ampla gama 

de substâncias com muitas formulações químicas diferentes e geralmente são classificados por 

vários parâmetros.  

A classificação típica de pesticidas está de acordo com a praga alvo (ou seja, herbicidas, 

inseticidas, fungicidas), sua persistência no ambiente ou sua estrutura química (REYNOSO et al., 

2019). Esses produtos químicos são usados principalmente na agricultura com o objetivo de 

proteger a produtividade e qualidade do produto final em plantas de interesse econômico. 

Os pesticidas agrícolas são normalmente aplicados diretamente nas plantas de cultivo ou 

nas árvores frutíferas, pulverizando-os em um líquido transportador (óleo ou água misturada com 

surfactantes). Sua aplicação pode  ser realizada por meio de avião, helicóptero, máquinas terrestres 

ou simplesmente por equipamentos manuais. Alguns pesticidas são aplicados como grânulos 

diretamente no solo ou ainda, no tratamento de sementes para proteger plantas em crescimento 

(SÁNCHEZ-BAYO, 2011).  

Os grupos de pesticidas que apresentam maior número de compostos são herbicidas, 

fungicidas e inseticidas, representando respectivamente 40%, 33% e 10% dos pesticidas utilizados 

no mundo (GLINSKI et al., 2018).  

 

2.3.1 Herbicidas 

Herbicidas são substâncias químicas usadas para matar ou controlar o crescimento de 

plantas indesejadas. Estas substâncias podem atuar de diferentes maneiras para atingir seu 

objetivo. Sua ação pode ser sobre a atividade fotossintetica das plantas, síntese de pigmentos, 

divisão celular, formação de brotos ou brotações, crescimento radicular, formação de aminoácidos 
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resultando na inibição do crescimento da planta que se deseja controlar (HERRERA-HERRERA 

et al., 2016). O ideal é que o herbicida controle a erva indesejada, mantendo o alvo pouco 

prejudicado, favorecendo o desenvolvimento normal de as espécies de interesse.  

O mecanismo de ação dos pesticidades em geral, se refere ao processo biológico 

especifico sobre o qual o ingrediente ativo atua no alvo. Os herbicidas apresentam diferentes 

mecanismos de ação. Estes podem atuar como inibidores da fotossíntese de plantas daninhas (por 

exemplo: paraquat, atrazina) produzindo radicais livres e  provocando  a destruição da mebrana, 

necrose e dessecação. Também podem atuar sobre a síntese de pigmentos, atuando sobre a 

atividade de enzimas que realizam a proteção quando da formação de radicais (por exemplo: 

acifluorfeno, diflufenicano).  Outros herbicidas podem provocar a inibição da formação de 

aminoácidos (por exemplo: glifosato, glufosinato) ou síntese de lipídeos (por exemplo: dalapon, 

sethoxydim) afetando negativamente os processos metabólicos da célula.   

Alguns herbicidas possuem mecanismos de ação mais agressivos. Herbicidas como, 

alaclor e asulam atuam por meio do impedimento do processo de divisão celular, impedindo o 

processo de mitose. Outros ingredientes ativos como dicamba e 2,4 D agem como inibidores de 

crescimento, imitando hormônios vegetais formando tumores e impedindo mecanismos de 

absorção  e translocação (HERRERA-HERRERA et al., 2016). 

As interações ambientais dos herbicidas têm sido estudadas e o risco que esta classe de 

pesticidas pode representar continua sendo foco de estudos em diversas áreas. Alguns estudos têm 

o objetivo de avaliar o potencial de contaminação ambiental dos herbicidas. Queiroz et al. (2011) 

constaram possibilidade de transporte de glifosato por meio de lixiviação  e escoamento 

superficial. Em outro estudo, Silva et al. (2019) por meio de estudos de sorção e dessorção, 

concluíram que os herbicidas Diuron, hexazinona, sulfometuron-metil apresentam alto risco de 

potencial de contaminação de águas subterrâneas e superficiais em diferentes classes de solo. A 

presença destas substâncias em diferentes compartimento ambientais pode resultar em diversos 

impactos. Dentre os principaos herbicidas estudados estão os herbicidas a base de glifosato. 

Estudos reportam seus efeitos em diferentes organismos, dentre eles animais como anfíbios, peixes 

e mamíferos incluindo os humanos. Dentre os principais danos causados é importante destacar 

inibição enzimática, distúrbios endócrinos, danos do DNA, malformações e carcinomas 

(LAJMANOVICH  et al., 2003; GLUSCZAK et al., 2006; SALBEGO et al., 2010; CATTANEO 

et al., 2011; MENÉDEZ-HELMAN et al., 2012; SANDRINI et al., 2013; ANNET et al., 2014; 

COSTA e NOMURA, 2016).  
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2.3.2 Fungicidas 

Fungicidas podem ser definidos como substância com potencial de inibir ou destruir o 

crescimento de fungos e suas estruturas reprodutivas. Este grupo de pesticidas é utilizado com o 

objetivo de proteger frutos, sementes, tubérculos, e plantas contra o ataque de doenças fúngicas 

(GUPTA, 2017; ATMACA et al., 2018).   

A forma de atuação destes pesticidas sobre o alvo, ou seja, seu mecanismo de ação varia 

de acordo com o tipo de fungicida. De acordo com Correia et al. (2016) podem atuar sobre os 

micro-organismos alvo danificando a membrana celular (exemplo: propiconazol, tebuconazol), e 

também sobre processos metabólicos, por exemplo impedindo processos de produção de energia 

e respiração (por exemplo: azoxistrobina, piraclostrobina), inativando a atividade enzimática 

(exemplo: ditiocarbamatos). 

A exposição aos fungicidas, geralmente causa efeitos nocivos ao meio ambiente e a 

humanos e animais. Ademais, podem se manter no meio ambiente por um longo período (Komarek 

et al., 2010). Diante disso, estudos tem sido conduzidos com o objetivo de avaliar os efeitos de 

fungicidas e seu efeitos após inserção no ambiente. Em estudos desenvolvidos na Argentina, 

importante produtor agrícola, foi detectada a presença dos fungicidas tebuconazole (DE 

GERÓNIMO et al., 2014) e outros fungicidas como carbendazim e azoxistrobina (CORCORAN 

et al., 2019) também foram detectados em águas  superficiais. De acordo com Souza et al. (2020) 

os fungicidas tebuconazole e carbendazim são os principais encontrados em águas superficiais. No 

entanto diversos estudos conduzidos em todo o mundo demonstram a presença de diferentes 

ingredientes ativos em compartimentos ambientais (PENG et al., 2018; CALDAS et al., 2018; 

CLIMENT et al., 2019).  

Estudos têm sido realizados a fim de avaliar os efeitos dos fungicidas em  diferentes seres 

vivos. De acordo com os resultados obtidos, fungicidas pertencentes ao grupo dos triazóis, 

apresentam sério efeitos sobre organismos, podendo induzir toxicidade e carcinogenicicidade no 

fígado (HESTER et al., 2006; GOETZ e DIX, 2009). Além disso, de acordo com  Poulsen et al. 

(2015) a categoria apresenta potencial desregulador endócrino, podendo ainda afetar a biossíntese 

de hormônios esteróides em mamíferos. Segundo Kjeldsen et al. (2013) a maioria dos fungicidas 

que atualmente ainda são utilizados apresentam potencial de desregulação endrócrina. Além disso, 

de acordo com estudo realizado por Carneiro et al. (2020), foi verificado que o ingrediente ativo 

iprodione, pode causar danos às células intestinais de abelhas Apis mellifera, importantante 

polinizadora de culturas agrícolas e florestais, reafirmando os diferenres danos  que podem ser 

causados pela exposição aos fungicidas.  
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2.3.3 Inseticidas 

Inseticidas são substâncias utilizadas com o objetivo para matar, repelir, atrair ou 

perturbar  insetos e suas funções. Estas substâncias podem apresentar diferentes mecanismos de 

ação de acordo com o tipo de inseticida (BELZUNCES et al., 2012). Seu uso é variado, podendo 

ser utilizado inclusive no controle de vetores de doenças animais, no entando será destacado seu 

uso na agricultura.  

Similar aos demais grupos pesticidas, os inseticidas apresentam diferentes mecanismos 

de ação. Com exceção dos reguladores de crescimento de insetos (IGR) e inseticidas biológicos, 

de maneira geral os inseticidas sintéticos agem em diferentes funções do sistema nervoso dos 

insetos. Os principais grupos inseticidas consumidos no mercado global nas últimas duas décadas 

(neonicotinóides, organofosforados, carbamatos, fenil-pirazóis, piretróides) apresentam este tipo 

de mecanismo (JESCHKE e NAUEN, 2008; JESCHKE et al., 2011; CASIDA e DURKIN 2013). 

 Os neonicotinóides são inseticidas seletivos. Trata-se do grupo mais utilizado nos 

últimos anos e atuam como agonistas da acetilcolina, um neurotransmissor excitatório, competindo 

pelos receptores nicotinérgicos, sendo persistentes e não degradados pela enzima 

acetilcolinesterase. Isso promove a transmissão continua e descontrolada de impulsos nervosos 

promovendo colapso do sistema nervoso e morte do alvo (exemplo: imidacloprid, thiametoxam) 

(SIMON-DELSO et al., 2015).  

Já outros grupos como organofosforados e carbamatos são inseticidas de amplo espectro 

e agem diretamente sobre a atividade da enzima acetilcolinesterase (AChE) inibindo sua ação 

(FUKUTO, 1990). Desta maneira, a degradação da acetilcolina não ocorre, promovendo a morte 

do inseto por hiper excitação (CHEN, 2012) (exemplo: clorpirifós, carbaril).   

Os inseticidas pertencentes ao grupo dos phenylpyrazole, atuam sobre o receptor GABA, 

sendo de amplo espectro. Seu mecanismo de ação ocorre por meio  do  bloqueio da passagem de 

íons de cloro através dos receptores GABA e dos canais de glutamato-cloro (GluCl). Sua ação 

promove a hiper excitação e morte do inseto (RAYMOND-DELPECH et al., 2005; JACOB et al., 

2013; ĐOKIĆ et al., 2020) (exemplo: fipronil). 

Os piretróides, são inseticidas de amplo espectro e seu mecanismo de ação atua sobre os 

canais de sódio. Sua ação aumenta o tempo de abertura dos canais, promovendo estímulo das 

células nervosas e paralisia do inseto, além disso, modifica a cinética dos canais de sódio sensíveis 

à voltagem, levando ao colapso de seu funcionamento normal e eventualmente causando a morte 

de insetos e outros invertebrados (SODERLUND, 2010) (exemplo: cipermetrina, deltametrina).  
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Estudos conduzidos nos últimos anos, demonstram o risco de contaminação ambiental 

por inseticidas em diferentes compartimentos ambientais. Furihata et al. (2019) em estudo 

conduzido no Japão em torno de áreas de arroz alagado, detectaram a presença de inseticidas, 

dentre eles fipronil, na água e sedimentos, estando normalmente em concentrações acima do limite 

permitido de acordo com a legislação. Zhang et al. (2019) constataram a presença de 

neonicotinóides em sedimentos e na água do rio Pearl -China, sendo os ingredientes ativos 

imidacloprido e thiametoxan os mais frequentemente detectados. 

Os inseticidas constituem um grande número de classes químicas e exercem toxicidade 

em insetos e mamíferos não-alvos, inclusive seres humanos. Em função da sua toxicidade os 

inseticidas podem comprometer diferentes seres vivos. Estudos indicam que a utilização de 

inseticidas tem afetado diferentes ecossistemas. Alguns resultados, demonstram a presença de 

múltiplos pesticidas em abelhas (LAMBERT et al., 2013; PETTIS et al., 2013; HLADIK et al., 

2016). De acordo com Castilho et al. (2019), em amostras de abelhas mortas foi detectado a 

presença de diversos pesticidas em diferentes concentrações, havendo relação entre mortes e 

frequência de contaminação em abelhas, sendo que na maioria dos casos o ingrediente ativo 

fipronil foi o pesticida mais detectado.  

Em mamíferos os inseticidas também apresentam diversos efeitos nocivos. Estudos 

mostram que mamíferos fêmeas expostos a inseticidas pode levar à incapacidade reprodutiva em 

função de distúrbios na fisiologia ovariana (SHARMA et al., 2020). Além disso, inseticidas como 

os pertencentes ao grupo dos piretróides, podem ser bioacumulados e transferidos por meio do 

leite materno (CORCELLAS et al., 2012). De acordo com estudos in vitru, alguns inseticidas como 

os neonecotinóides também estão relacionados a outros problemas como a citoxicidade, causando 

danos em células humanas (AL-SARAR et al., 2015; ZELJEZIC et al, 2016). Outros pesticidas, 

como os pertencentes aos grupos dos organofosforados, por exemplo: clorpirifós, estão 

relacionados a alterações e morte celular em células-tronco neurais humanas (SANDOVAL et al., 

2019) e danos em leucócitos humanos provocando alterações como anormalidades cromossômicas 

e células apoptóticas (SERPA et al., 2019).        

 

2.4 PROPRIEDADES DAS MOLÉCULAS PESTICIDAS 

O destino dos pesticidas no ambiente é resultado da interação entre suas propriedades 

físicas e químicas e fatores ambientais. Cada molécula apresenta características singulares que 

podem influenciar sobre sua dinâmica. As principais características inerentes às moléculas são: 

Coeficiente de partição ar-água ou constante da Lei de Henry (KH); Coeficiente de partição 
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octanol-água (Kow); Pressão de vapor (Pv); Coeficientes de partição no solo ou coeficientes de 

sorção (Kd, Koc); Dissociação ácido/base (pKa); Degradação no ambiente (meia-vida, T1/2); 

Solubilidade em água (Sw). 

O coeficiente de partição ar-água também conhecido como constante da Lei de Henry 

pode ser correlacionado com a pressão de vapor (Pv) do pesticida. As duas propriedades 

demonstram a tendência do pesticida volatilizar ou permanecer em fase líquida (LIPPI et al., 2014). 

Estas propriedades são influenciadas pelo peso molecular e solubilidade da molécula (OLIVEIRA 

e BRIGHENTI, 2011). Estas características, são particularidades importantes no que tange a 

dissipação atmosférica da molécula, visto que, os pesticidas com alta pressão de vapor tendem a 

volatilizar mais rápido, quando comparado aos de baixa pressão de vapor (TOMER e SANGHA, 

2013).  

A água no ambiente pode ser a via principal de dissipação de alguns pesticidas. A 

dissolução das moléculas do pesticida com a água é representada através da solubilidade em água 

(Sw), sendo uma propriedade importante. A polaridade das moléculas é um aspecto importante, 

uma vez que influencia na interação entre pesticida e água. Os pesticidas polares possuem alta 

solubilidade em água e por isso tendem a ser dissipados no ambiente através da lixiviação e do 

escoamento superficial (DECHENE et al., 2014), potencializando a contaminação de outros 

compartimentos ambientais. As moléculas de pesticidas apolares apresentam menor solubilidade 

em água, ocasionando maior sorção ao solo e diminuindo as perdas de pesticida por lixiviação, 

fator que causa sua persistência no ambiente (WANG e KELLER, 2009). 

A sorção do pesticida ao solo está relacionada a dois parâmetros, o coeficiente de sorção 

(Kd) e o coeficiente de sorção a matéria orgânica do solo (Koc). O Kd considera a concentração 

do pesticida em solução comparada a quantidade sorvida ao solo, porém é dependente do tipo de 

solo. Já o Koc é o principal coeficiente usado para avaliação da retenção do pesticida no solo, a sua 

diferença é a normalização do Kd para o teor de carbono orgânico presente no solo, 

independentemente do tipo de solo. A inclinação do relevo correlacionada ao Koc da molécula são 

parâmetros com maior interferência na concentração de pesticidas em corpos hídricos (Baan, 

2020). Pesticidas que tendem a ficar sorvidos nos constituintes minerais do solo e a matéria 

orgânica possuem valores mais altos de Koc. Valores menores de Koc indicam a maior 

probabilidade de lixiviação do pesticida e maior potencial de dissipação no ambiente (NJOROGE 

et al., 2016), de maneira geral, resultando em maior transporte da molécula junto ao escoamento 

superficial (JIN et al., 2016).  
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Outra propriedade de grande importância no que diz respeito ao risco de contaminação 

ambiental por pesticidas é o coeficiente de partição octanol-água (Kow), estando correlacionada 

com a solubilidade da molécula em água (Sw). O Kow quantifica o quanto hidrofílico (Kow < 4) ou 

hidrofóbico (Kow > 4) é a molécula do pesticida, desta maneira estima-se a probabilidade do 

pesticida se dissolver em água e contaminar recursos hídricos. Quando o pesticida apresenta Kow 

> 4, a molécula tende a se acumular devido a sua capacidade adsortiva a matéria orgânica, em 

contrapartida, valores de Kow < 4 tendem a ter alta solubilidade em água e reduzido potencial de 

bioacumulação (JURADO et al., 2012). 

Expressa através do pH, a constante de dissociação ácido-base (pKa) é uma das 

propriedades empregadas para avaliar a dinâmica de pesticidas. O pKa representa o pH no qual 

50% do pesticida está dissociado. Solos com pH menores em comparação ao pH da molécula do 

pesticida, tendem a reter o pesticida em seus constituintes, enquanto solos com pH superiores 

reduzem a capacidade de sorção da molécula devido a dissociação do pesticida (MATTHEWS, 

2016). 

Uma das principais propriedades do pesticida para estimar sua persistência no ambiente 

é o tempo de meia vida (T1/2). O T1/2 refere-se à quantidade de tempo necessária para degradação 

de metade da concentração do pesticida (HANSON et al., 2015). As aplicações repetidas de 

pesticidas são uma prática comum que influenciam o tempo de meia-vida desses compostos no 

ambiente (POSE-JUAN et al., 2015). Após uma meia-vida a molécula se decompõe em 50% da 

sua concentração inicial, 25% do pesticida permanecerá após duas meia-vidas e quase 12% da 

concentração inicial em três meia-vidas da molécula, continuando até o volume restante ser quase 

zero (JACOBSEN et al., 2015). Pesticidas com T1/2 menores tendem a não persistir no ambiente, 

outros como os organoclorados possuem maiores T1/2 e são classificados como poluentes 

orgânicos persistentes (MATTHEWS, 2008). Geralmente, pesticidas com maiores T1/2 possuem 

maior probabilidade de serem transportados e ocasionar uma contaminação ambiental. 

 

2.5 FATORES EDAFOCLIMÁTICOS 

A dinâmica das moléculas dos pesticidas no ambiente é influenciada não somente por 

fatores intrínsecos à cada molécula, mas também pelas características edafoclimáticas, que 

associadas podem alterar a rota de dissipação e a degradação de pesticidas. De acordo com 

Otalvaro e Brigante (2017), os fatores climáticos e o manejo do solo exercem influência na 

dinâmica dos pesticidas. O solo interfere na dinâmica dos pesticidas de acordo com sua classe 

textural, teor de matéria orgânica (MO), pH, umidade e temperatura. Já os fatores climáticos como 
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precipitação e temperatura, possuem influência direta e indireta sobre o uso de pesticidas e 

dinâmica destes compostos no ambiente (DELCOUR et al., 2015; NADAL et al., 2015). 

A classe textural do solo e o teor de MO são propriedades do solo que interferem na 

sorção do pesticida ao longo do perfil do solo. Diferentes classes texturais e teores de MO, 

condicionam diferentes capacidades de sorção de um solo, ou seja, o processo de retenção no solo 

limita a dinâmica do pesticida no ambiente, e os fatores que influenciam esta retenção, também 

irão influenciar a dinâmica (PRATA e LAVORENTI, 2000), como por exemplo o teor de MO que 

o solo apresenta. 

 Alguns trabalhos identificaram os teores de matéria orgânica e a quantidade de 

argila na composição dos solos como principais atributos que influenciam positivamente a sorção 

do pesticida ao longo do perfil do solo. Silva et al. (2013) avaliaram a sorção do herbicida 

fomesafem em diferentes solos, observando a maior sorção em solos com maiores teores de MO e 

argila em seus constituintes minerais. Do mesmo modo, em estudo conduzido por Rigi et al. 

(2015), o pesticida metribuzin apresentou maior retenção em solos com maiores teores de MO. 

Tayeb et al. (2019) avaliaram a sorção do glufosinato de amônio em diferentes solos, a argila foi 

considerada o principal adsorvente do pesticida no solo, correlacionando o aumento da sorção com 

o aumento do teor de argila dos solos.  

Não somente os pesticidas como seus metabólitos podem possuir uma correlação com 

estas características do solo. Em estudo realizado por Faria et al. (2019) avaliando a sorção do 

herbicida tembotriona e seus metabólitos em diferentes solos, foi observado a relação direta entre 

o pesticida e os metabólitos com o teor de MO e argila.  

 O pH do solo é outro atributo que interfere na degradação dos pesticidas, como 

também na sorção de pesticidas iônicos (CHAPLAIN et al., 2011; PAL et al., 2006). É importante 

que pH do solo esteja dentro de uma faixa ideal, que permita a sobrevivência dos microrganismos 

responsáveis pela degradação de compostos orgânicos, além de permitir a ação catalítica das 

enzimas degradantes das moléculas (GIANFREDA e RAO, 2010). Não é definido um valor exato 

de pH para maior taxa de degradação microbiana, visto que o pH é específico do microrganismo 

que irá degradar o pesticida, como também da enzima que atuará sobre a molécula. 

Alguns trabalhos relatam a interferência do pH na sorção de pesticidas no solo e 

consequentemente na dissipação destas moléculas no ambiente. Andrade et al. (2010) avaliaram a 

sorção de ametryn em solos com diferentes valores de pH, observando menores valores de 

coeficiente de sorção com o aumento pH. Em estudo conduzido por Faria et al. (2019) avaliando 

a sorção da tembotriona em diferentes solos, foi verificado a relação inversa do pH do solo no 
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processo de sorção, corroborando assim com outros resultados apresentados em relação ao pH e a 

sorção do solo. 

O manejo do solo adotado na área agrícola é outro fator que pode influenciar na dinâmica 

dos pesticidas no ambiente. Diferentes sistemas de manejo do solo apresentam teores distintos de 

matéria orgânica e consequentemente diferentes quantidades de cobertura do solo. Atualmente, o 

plantio direto é uma técnica conservacionista muito utilizada devido a indução no aumento do 

conteúdo de matéria orgânica no solo, visto seus efeitos benéficos para a produção agrícola. A 

maior quantidade de matéria orgânica na superfície do solo e ao longo do perfil do solo, ocasiona 

um aumento na retenção de pesticidas na camada superficial do solo (ALLETTO et al., 2011).  

Este aspecto é importante quando se trata da dissipação de pesticidas no ambiente, visto que de 

modo geral é reduzido o potencial de contaminação de águas subterrâneas, pois os pesticidas ficam 

preferencialmente sorvidos na MO presente na zona superficial do solo. Em contrapartida, é 

agravado o potencial de contaminação de águas superficiais através de transporte das moléculas 

dos pesticidas junto a sedimentos do solo, devido a possibilidade de estarem ligados a matéria 

orgânica da camada superficial. 

A umidade e temperatura do solo são duas propriedades importantes no que tange a 

degradação e dinâmica de pesticidas no ambiente. A água atua como solvente para a difusão e o 

movimento de pesticidas, sendo essencial para a atividade microbiana (JAISWAL et al., 2016). A 

temperatura do solo afeta a dissipação das moléculas, atividade microbiana e enzimática no solo, 

influenciando a comportamento de pesticidas no ambiente (TRIPHATI et al., 2015). A influência 

e a interação da umidade e temperatura do solo na degradação microbiana de pesticidas foi 

comprovada (SEBAI et al., 2010; HACKENBERGER et al., 2018). A atividade e sobrevivência 

dos microrganismos presentes no solo pode ser favorecida ou não com a presença de água, 

determinando condições aeróbicas ou anaeróbicas do solo. Conforme estudos, alguns pesticidas 

apresentam maiores taxas de degradação microbiológica da molécula em condições aeróbicas, ou 

seja, na qual está presente o oxigênio, quando comparadas a ausência de O2 que representam 

condições anaeróbicas (LI et al., 2015), que favorecem a degradação de outros pesticidas 

(MULLIGAN et al., 2016). 

Em estudo realizado por Kanissery et al. (2015), o herbicida glifosato apresentou maiores 

taxas de degradação microbiana em condições aeróbicas, quando comparado ao ambiente 

anaeróbico. Mulligan et al. (2016) avaliaram a mineralização do clothianidin em arroz inundado e 

não inundado, observando maiores taxas de mineralização da molécula do pesticida em condições 

de ausência de O2. É necessário ressaltar que a degradação microbiana também depende da 
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presença de microrganismos que sejam capazes de mineralizar a molécula. Além disso, geralmente 

a mineralização de uma específica pode ocorrer tanto na ausência como na presença de O2, porém 

um dos ambientes pode favorecer os microrganismos, assim acelerando a taxa de degradação da 

molécula do pesticida. 

Bernilla (2010) avaliou o efeito da temperatura na degradação microbiana do herbicida 

2,4-D, apresentando a influência da temperatura sobre a degradação biótica do pesticida. Marín-

Benito et al. (2019) avaliaram a degradação de chlorotoluron e flufenacet em diferentes 

temperaturas com incremento de materiais orgânicos. A adição destes materiais aumentou o tempo 

de meia-vida da molécula no solo interferindo a degradação do pesticida. Foi verificado maior 

degradação dos pesticidas à 16º C quando à 6º C, devido ao aumento da biomassa microbiana e/ou 

maior atividade ocasionado pela temperatura mais elevada. 

Não somente a atividade biológica do solo pode ser afetada pela temperatura, mas 

também a sorção de pesticidas é influenciada. Segundo Rani e Sud (2015), o aumento da 

temperatura diminui a sorção de triazophos em diferentes solos, assim quando presentes no 

ambiente e submetidos a temperaturas mais elevadas, possuem potencial de contaminar águas 

subterrâneas e superficiais. 

A quantidade e intensidade de água precipitada pode alterar a dinâmica dos pesticidas no 

ambiente. Alguns autores consideram as condições climáticas, altura e intensidade das 

precipitações como principal causa do movimento de poluentes no solo (FERNANDES et al., 

2013). As precipitações podem gerar escoamento superficial, um processo no qual os pesticidas 

são transportados dissolvidos na água ou em partículas do solo, em terrenos agrícolas inclinados 

(TANG et al., 2012). O processo no qual a água infiltrada no solo transporta os pesticidas ao longo 

do perfil é a lixiviação, sendo que estes processos podem provocar a contaminação de lençóis 

freáticos, águas superficiais e subterrâneas (HILLER et al., 2011). 

A influência das precipitações na dinâmica dos pesticidas no solo já foi estudada por 

alguns autores. Silva et al. (2018) estudaram a lixiviação do carbofurano sob diferentes lâminas de 

precipitação (20, 60 e 100 mm), os resultados indicam a interferência da quantidade de água 

precipitada na lixiviação do pesticida. Mesmo com menores lâminas (20, 60 mm), o carbofurano 

foi detectado no lixiviado do solo, porém com a lâmina de 100 mm a lixiviação do pesticida foi 

maior, apresentando alto potencial de contaminação de águas subterrâneas. Em estudo conduzido 

por Guerra et al. (2016), foram avaliados os potenciais de lixiviação de herbicidas utilizados na 

cultura da cana-de-açúcar sob diferentes lâminas de precipitação, o experimento demonstrou a 



18 

 

 

influência da quantidade de água aplicada na mobilidade dos pesticidas e presença das moléculas 

no lixiviado, podendo contribuir para a contaminação de compartimentos hídricos. 

É evidente que os fatores edafoclimáticos podem interferir sobre a dinâmica e moléculas 

de pesticidas no solo. Devido ao uso global dos pesticidas, essas moléculas são aplicadas em 

diferentes locais, ou seja, em distintas características edafoclimáticas, que podem interferir de 

modo característico sobre os processos de degradação e dissipação dos pesticidas. Portanto, é de 

suma importância a realização de estudos que visam avaliar a mobilidade dos pesticidas em 

diferentes características edafoclimáticas, prevendo possíveis impactos em águas superficiais, 

subterrâneas e solos. 

 

2.6 DINÂMICA DE MOLÉCULAS NO AMBIENTE 

Após realizar a aplicação do pesticida, a molécula pode apresentar diferentes destinos e 

sofrer vários processos de transformações no ambiente. O destino de um pesticida é resultado de 

interações complexas entre suas propriedades físicas e químicas, características do solo e 

condições ambientais, podendo sofrer alterações de ordem química, física e biológica (BEDMAR 

et al., 2017; USMAN et al., 2014) conforme apresentado na Figura 3. Estes resíduos podem ser 

absorvidos pelas plantas, atingir águas superfíciais por meio do escoamento superficial e também 

lixiviar no perfil, podendo comprometer a qualidade de águas subterrâneas (USMAN et al., 2014). 

De acordo com Schreiber et al. (2018) estudos relatam que apenas 1% do total aplicado do produto 

atinge o alvo desejado, enquanto 45% atinge a cultura, 30% é perdido por deriva, 10% por 

processos de transporte (lixiviação, volatilização e escoamento), enquanto 15% atinge o solo, 

desse modo retratando a importância de estudos que visam avaliar a dinâmica destes compostos 

nos compartimentos ambientais, afim de prever o destino e o impacto ambiental de suas moléculas. 
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Figura 3 - Representação esquemática da interação entre os processos relacionados à dinâmica de 
pesticidas aplicados ao solo. Fonte: Delcour et al. (2015). 

 
Após a aplicação dos pesticidas, as moléculas inseridas no ambiente estão sujeitas a 

processos de retenção, transporte e transformação. 
 

2.6.1 Processo de retenção: Sorção-dessorção 

O principal processo que afeta o destino e o transporte de pesticidas no solo e na água é a 

sorção da solução do solo para os sítios ativos das partículas do solo (CACERES-JENSEN et al, 

2018 , CACERES-JENSEN et al., 2019 ). No contexto da aplicação de pesticidas em culturas 

agrícolas, este processo está relacionado ao potencial de um solo em reter um pesticida, sendo que 

o resultado dessa interação irá influenciar sua disponibilidade na solução do solo (OLIVEIRA JR. 

e REGITANO, 2009).  

A sorção de pesticidas no solo desempenha um papel importante e é o principal processo 

que irá determinar seus impactos no meio ambiente. Os processos de sorção têm impactos 

consideráveis no ecossistema, influenciando a disponibilidade de poluentes orgânicos para plantas, 

degradação microbiana e limitando a mobilidade ambiental de pesticidas, além de reduzir sua 

concentração na solução do solo e influenciar sua taxa de degradação (LIU et al., 2010). 

O conhecimento dos processos de dessorção de pesticidas no solo também é de grande 

importância. A dessorção é a liberação das moléculas do sorvente para o meio. Moléculas 
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pesticidas fracamente ligadas aos colóides do solo, podem ser deslocadas dos locais ativos para a 

solução do solo e tornar-se biodisponíveis (WU et al., 2011).  

Diferentes características do solo e condições edafoclimáticas, além das propriedades 

físicas e químicas das próprias moléculas pesticidas estão intimamente relacionados aos processos 

de sorção-dessorção, conforme abordado nos tópicos [5,6]. 

 

2.6.2 Processo de transporte: Escoamento superficial 

Após atingir o solo o pesticida ainda pode estar sujeito aos processos de transporte, sendo 

eles escoamento superficial, lixiviação, voltatilização e absorção pelas plantas. O movimento dos 

pesticidas na superfície do solo, aderidos à partículas de solo ou solúvel na solução do solo na 

ocorrência de precipitações intensas, é chamado de escoamento superficial ou runoff (OLIVEIRA 

JR. e REGITANO, 2009). Este tipo de transporte pode ser considerado um dos principais 

responsaveis pela distribuição de moléculas pesticidas entre os diferentes compartimentos 

ambientais.   

Alguns fatores são muito importantes no que se refere ao transporte de pesticidas por 

escoamento superficial. De acordo com Melland et al. (2016), o transporte de pesticidas 

em solução de escoamento pode ser tão importante quanto o transporte de partículas em 

suspensões para compostos com alto coeficiente de partição sedimento-água , como glifosato e 

AMPA.  Além disso, fatores como a intensidade das precipitações e o tempo entre a aplicação e 

sua ocorrência são fatores de grande influência no movimento horizontal de pesticidas no solo 

(BOITHIAS et al., 2014; NORGAARD et al., 2014). O transporte de pesticidas por meio de 

escoamento superficial pode resultar na contaminação de águas superficiais.  

 

2.6.3 Processo de transporte: Lixiviação 

A destinação de moléculas pesticidas é dependente de uma série de fatores. A lixiviação 

de pesticidas, ou seja, o transporte de substâncias no perfil do solo pode ser uma rota de transporte 

no ambiente. De acordo com Pérez-Lucas et al. (2018), existem dois fluxos que estão relacionados 

à lixiviação de pesticidas, sendo: (1) fluxo preferencial, que está relacionado à água que se move 

de maneira rápida pelos espaços vazios, rachaduras e canais radiculares e (2) fluxo de matriz no 

qual o pesticida se move de maneira lenta, juntamente com a água por meio de pequenos poros, 

desta maneira havendo maior tempo de contato entre as partículas do solo e água. 

Alguns aspectos estão intimamente relacionados com a lixiviação de pesticidas. 

Pesticidas de alta solubilidade em água são passíveis de lixiviação quando da ocorrência de 
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intensas precipitações e irrigação. A sorção-desseroção é um dos principais fatores relacionados 

ao potencial de lixiviação de um pesticida, uma vez que quanto maior sua capacidade de retenção, 

menor será sua disponibilidade na solução do solo (OLIVEIRA JR. e REGITANO, 2009). 

A lixiviação é um processo que pode comprometer a qualidade de águas subterrâneas. 

Contudo, no que se refere a pesticidas de baixa persistência, ou seja, aqueles que são rapidamente 

degradados, o risco é reduzido. Além disso pesticidas com baixa solubilidade podem ter seu 

transporte no perfil do solo limitado.  

 

2.6.4 Processo de transporte: Volatilização  

Uma parcela do pesticida aplicado pode ser perdida por meio de volatilização. Trata-se 

de um processo pelo qual o pesticida presente na solução do solo, o una superficie vegetal, passa 

para forma de vapor, podendo-se perder para a atmosfera.  

Para analisar o potencial de volatilização de um pesticida, algumas características devem 

ser observadas, dentre elas, as propriedades físícas e químicas da molécula. Aspectos como: 

estrutura, peso molecular e, principalmente pressão de vapor. A pressão de vapor indica a 

tendência da substância química em se transformar na forma gasosa. Portanto, quanto maior a 

pressão de vapor, mais provável que um líquido seja vaporizado (OLIVEIRA JR. e REGITANO, 

2009). 

A volatilização dos pesticidas resulta em diferentres consequências que comprometem a 

qualidade da aplicação e o meio ambiente. Com a volatilização ocorre a diminuição da efgicâcia 

em relação ao controle dos organismos alvo. Por outro lado, os pesticidas volatilizados no ar 

podem causar danos em organismos não alvo (KAUR et al., 2019), como os seres humanos. 

 

2.6.5 Processo de transporte: Absorção pelas plantas  

A quantidade de pesticida absorvido pelas plantas é dificil de ser mensurada. De acordo 

com Sharma et al. (2019), dentre outros fatores, a absorção de pesticidas é influenciada 

principalmente pelo grau de solubilidade em água da molécula.  

De acordo com estudo conduzido por Shaner, (1989), plantas cultivadas em vaso podem 

absorver de 1 a 10% do total do produto aplicado disponível dependendo da densidade de plantas, 

das espécies e do volume de solo. No campo, as plantas podem remover de 2 a 5 % do total do 

pesticida aplicado ao solo. Após a absorção o pesticida pode ser metabolizado pela planta ou 

acumulado (MWEVURA, 2000). No entanto, de acordo com Oliveira Jr e Regitano (2009) as 

plantas participam de maneira pouco signigicativa na remoção de pesticidas do solo.  
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2.6.6 Processo de transformação: Persistência 

A persistência de pesticidas no ambiente está relacionada ao período ao qual estas 

substâncias permanecem nas mais diversas matrizes e compartimentos ambientais. São 

considerados resíduos de pesticidas, quaisquer substâncias resultantes da sua aplicação, incluindo 

além da propria molécula também seus metabólitos (OLIVEIRA JR. e REGITANO, 2009).  

Alguns aspectos devem ser destacados no que se refere à persistência de pesticidas. 

Fatores como classe textural do solo (percentagem areia, silte, argila), teor de matéria orgânica 

além de característica físicas e químicas da molécula, como solubilidade, podem influenciar sobre 

sua persistência. Quando menor a solubilidade e estabilidade da estrutura do pesticida, mais será 

limitada sua degradação no solo por processos físico-químicos e menor disponibilidade para 

plantas e microrganismos. Além disso, pesticidas hidrofóbicos têm maior tendência em adsorver 

à superfície do solo ou matéria orgânica, ficando retido na estrutura micro porosa do solo. Desta 

maneira, tornam-se menos biodisponíveis e, portanto, não são passíveis de degradação microbiana 

(ODUKKATHIL e VASUDEVAN, 2013). 

 Embora pesticidas químicos orgânicos, como por exemplo os organoclorados, tenham 

sido eliminados e substituídos por outros mais biodegradáveis, resíduos de pesticidas antigos e 

atuais ainda afetam a qualidade de diferentes compartimentos ambientais (CARVALHO, 2017). 

 

2.6.7 Processo de transformação: Fotodegradação 

O pesticida após aplicado no campo, também está sujeito a outro processo de degradação 

abiótica, na qual ocorre a degradação da molécula através da radiação solar. A decomposição das 

moléculas pode ocorre na superfície do solo, nas folhas das plantas e até mesmo no ar 

(GRAVILESCU, 2005). A degradadação fotoquímica, como também é nomeada, ocorre em 

função da quebra das ligações químicas da molécula em decorrência da incidência de energia 

irradiante na forma de fótons (MCKEON and SEGNA, 1987). 

Todos os pesticidas são suscetíveis a fotodegradação. No entanto alguns fatores 

interferem sobre o grau de fotodegradação. Dentre eles: intensidade de luz, tempo de exposição, 

propriedades do pesticida, características do local de aplicação e modo de aplicação, são exemplos.   

A fotodegradação possibilita reduzir o tempo de vida de moléculas pesticidas no 

ambiente, podendo ocorrer de forma direta ou indireta. Na fotodegradação direta ocorre a absorção 

de fótons pela molécula, resultando na sua clivagem ou rearranjo formando um novo composto 
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estável (MILL, 1999). No entanto, esta forma é apenas importante para compostos que têm a 

capacidade de absorver luz no comprimento de onda (>290 nm) dentro do espectro solar.  

Já a fotodegradação de forma indireta, acontece por meio de fotossensibilizadores. Estes 

têm a capacidade de absorver a luz e produzem uma série de espécies reativas que podem degradar 

a molécula pesticida. A matéria orgânica dissolvida, presente no solo é um exemplo de 

fotossensibilizador e resulta na fotodegradação de compostos suscetíveis a fotólise (RICHARD e 

CANONICA, 2005).  

 

2.6.8 Processo de transformação: Degradação química 

A degradação química é outro meio de degradação abiótica que a molécula do pesticida 

está sujeita no ambiente, sendo considerado de grande importância na dissipação de pesticidas no 

ambiente, podendo ocorrer com meio de diferentes reações, dentre elas: hidrólise, oxidação-

redução e ionização, sendo, no entanto, a hidrólise a principal forma (GAVRILESCU, 2005). 

A hidrólise em termos práticos é a quebra das ligações de uma molécula pesticida em 

função da reação com a água, sendo umas das principais formas de degradação química de 

pesticidas. Este processo pode ocorrer em diferentes centros reativos da molécula pesticida na 

presença de OH- ou H20, que atuam como agentes nucleofílicos (SMITH et al., 1978). As reações 

hidro líticas que ocorrem neste processo podem mudar a estrutura e as propriedades da molécula 

com a qual reage. Dependendo da reação, uma nova substância pode ser produzida, normalmente 

menos tóxica que a original (GAVRILESCU, 2005). 

 A molécula presente em meio aquoso está sujeita a diversas variáveis que influenciam a 

taxa de hidrólise, como a temperatura e o pH da solução. Os íons de hidrogênio ou hidróxidos, 

atuam como catalisadores durante a hidrólise, o que faz com que o processo seja extremamente 

dependente do pH do meio. Em estudo realizado por Hui et al. (2010) por exemplo, o inseticida 

clorpirifós apresentou maiores taxas de hidrólise à medida que o pH do meio aquoso aumentava, 

ao mesmo modo que, a temperatura também influencia o processo de degradação da molécula, 

ressaltando menor taxa de degradação hidrolítica da molécula do clorpirifós em condições ácidas 

e com temperaturas menores. Importante destacar que para algumas classes de pesticidas como as 

sulfuniluréias (herbicidas), o primeiro tipo de degradação pelo qual a molécula é naturalmente 

submetida é a hidrólise (OLIVEIRA JR. e REGITANO, 2009).  
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2.6.9 Processo de transformação: Biodegradação 

A biodegradação é transformação biológica de um composto químico orgânico para outra 

forma por meio da atividade microbiológica. Trata-se de uma das principais fontes de degradação 

de pesticidas nos solos. Fungos bactérias, actionomicetos e outros microorganismos utilizam os 

pesticidas no seu processo metabólico, como fonte de carbono e energia sendo de grande 

importância na de degradação destes compostos (RICHARD e CANONICA, 2005; NAWAZ et 

al., 2011). 

O processo de biodegradação pode ocorrer de diferentes maneiras e por diferenres tipos 

de microorganismos, sendo dependente das condições ambientais e tipo de pesticida 

(ODUKKATHIL e VASUDEVAN, 2013). Esta transformação pode envolver mudanças 

estruturais na molécula em função de processos de oxidação, redução ou perda de um grupo 

funcional. A transformação pode ser ainda mais complexa, envolvendo várias reações seqüenciais, 

implicando a perda ou alteração da toxidez da molécula (OLIVEIRA JR. e REGITANO, 2009).  

 Normalmente, os microrganismos utilizam os pesticidas como fontes de nutrientes e, ou, 

energia. Contudo, eles também podem modificar a estrutura química do produto, sem obtenção de 

energia para o seu crescimento (ODUKKATHIL e VASUDEVAN, 2013). 

A natureza da degradação varia de acordo com as espécies de microorganismos e a 

molécula a ser degradada. Os fungos geralmente biotransformam pesticidas introduzindo pequenas 

mudanças estruturais nos pesticidas, tornando-os não tóxicos e liberados no solo, onde são 

suscetíveis a biodegradação adicional por bactérias (GIANFREDA e RAO, 2004) sendo bastante 

eficientes na degradação de pesticidas como lindano, atrazina, diuron e outros (BENDING et al., 

2002; HICKEY et al., 1994; KENNEDY et al., 1990). Enquanto bactérias demonstram possuir 

enzimas hidrolíticas, oxigenases, hidroxilases e isomerases capazes de quebrar diferentes 

moléculas pesticidas como: atrazina, clorpirifós, malation (KOLEKAR et al., 2013; MCCOY et 

al., 2012; YONAR et al., 2014). 

Alguns fatores influenciam o processo de biodegradação. Dentre os principais, é 

importante destacar fatores edafoclimáticos, como teor de matéria orgânica, pH, temperatura, 

umidade e aeração do solo, sendo que a maior atividade microbiana é verificada em condições de 

solos quentes e úmidos e pH neutro (RICHARD e CANONICA, 2005). 

No entanto, no ambiente do solo, em função de condições ambientais limitantes ou devido 

ao tipo de molécula, grande parte dos pesticidas sofre degradação parcial, o que gera a acumulação 

de metabólitos neste compartimento ambiental. Em determinadas situações, o produto da 



25 

 

 

degradação pode ser mais tóxico e menos solúvel que o composto original, o que pode implicar na 

redução da população microbiana do solo e reduzir a capacidade de degradação do pesticida 

(ODUKKATHIL e  VASUDEVAN, 2013). 

Os pesticidas apresentam ampla diversidade em sua composição química e estrutura. 

Alguns grupos como os organoclorados, estriazinas, carbamatos, organofosforados são difíceis de 

ser mineralizados por um microorganismo isolado. No entanto, muitas vezes consórcios com 

bactérias tornam-se necessários para a degradação completa (NITTI et al., 2013). 

 

2.7 USO DE MODELOS MATEMÁTICOS NA AVALIAÇÃO DA DINÂMICA DE 

PESTICIDAS 

A preocupação ambiental quanto a utilização de pesticidas, seu destino nos 

compartimentos ambientais e ao longo da cadeia trófica, além de incertezas quanto a dinâmica 

ambiental destes compostos, torna necessária a realização de estudos diversos afim de 

compreender a dinâmica de cada molécula no ambiente após sua aplicação.  

Alguns índices e modelos teóricos podem ser aplicados na avaliação da mobilidade de 

pesticidas. Dentre eles estão o Índice de Ubiquidade das Águas Subterrâneas (GUS) 

(GUSTAFSON, 1989), Método de GOSS (GOSS, 1992), Índice de Lixiviação (LIX) 

(SPADOTTO, 2002),  Índice de lixiviação (LIN) (GRAMATICA e DI GUARDO, 2002), Índice 

de Hornsby (HORNSBY, 1992), RF de Hamaker (Hamaker, 1975), RF de Briggs’s (BRIGGS, 

1981), Fator de Atenuação (AF) (RAO et al., 1985), Fator de Atenuação Revisado (AFR) (LI et 

al., 1998), Fator de Atenuação transformado em log (AFT) (LI et al., 1998), Índice de Potencial 

de Lixiviação (LPI) (MEEKS e DEAN, 1990), Índice LEACH (LASKOWSKI et al., 1982), Índice 

LEACH Modificado (M.LEACH) (PAPA et al., 2004), Índice Global de Lixiviação (GLI) (Papa 

et al., 2004), Índice de Potencial de Lixiviação de Pesticidas (PLP) (WARREN e WEBER, 1994), 

Índice de Potencial de Contaminação de Águas Subterrâneas (GWCP) (MCLAUGHLIN et al., 

1994). 

Os inúmeros modelos teóricos existentes diferem entre si muitas vezes por considerarem 

diferentes propriedades físicas e químicas das moléculas e características dos solos. Os modelos 

teóricos são criados ou modificados com a finalidade de se obter resultados mais precisos acerca 

da mobilidade dos pesticidas nos solos. 

Dentre os principais modelos teóricos utilizados estão o Índice de Ubiquidade das Águas 

Subterrâneas (GUS) (GUSTAFSON, 1989) e o Método de GOSS (GOSS, 1992). O Índice de GUS 

avalia o potencial de contaminação de águas subterrâneas, estimando a possibilidade de lixiviação 
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dos pesticidas. O modelo teórico considera o tempo de meia-vida da molécula (T1/2) e o coeficiente 

de sorção a matéria orgânica (Koc) (GUSTAFSON, 1989). O Método de GOSS estima o potencial 

de contaminação de águas superficiais por pesticidas através do escoamento superficial, avaliando 

a possibilidade de transporte do pesticida em solução dissolvido em água ou adsorvido a 

sedimentos do solo. O modelo considera o tempo de meia-vida do pesticida (T1/2), coeficiente de 

sorção a matéria orgânica (Koc) e solubilidade em água (Sw). As características do solo como teor 

de matéria orgânica (MO), potencial de erosão e propriedades hidráulicas também são 

consideradas (Goss, 1992). A utilização destes dois modelos é frequente em estudos que visam 

avaliar o potencial de contaminação de águas superficiais e subterrâneas por pesticidas (SOARES 

et al., 2017; ISMAEL e ROCHA, 2019; ILBOUDO et al., 2019). 

Os estudos teóricos são importantes para a estimativa da mobilidade destes compostos no 

ambiente, sugerindo muitas vezes a necessidade de implantação de programas de monitoramento 

ambiental. Em contrapartida, trabalhos deste tipo consideram as características das moléculas e do 

solo sem possíveis interferências edafoclimáticas inesperadas.  

 

2.8 UTILIZAÇÃO DE LISÍMETROS EM ESTUDOS SOBRE A DINÂMICA DE PESTICIDAS 

Deste modo, estudos conduzidos no campo têm recebido atenção com ênfase na avaliação 

da dinâmica de pesticidas. Segundo Pérez-Lucas et al. (2018), os estudos que visam o 

monitoramento de águas subterrâneas e a dissipação de diferentes compostos, quando realizados 

em escala de campo, podem ser considerados métodos mais realistas para a avaliação do potencial 

de lixiviação de pesticidas.  

Estudos que visam avaliar o transporte de solutos e a lixiviação de espécies químicas no 

solo, necessitam de métodos precisos e adequados, que proporcionem a mensuração da água de 

drenagem e a estimativa de água na zona superficial do solo (ABDULKAREEM et al., 2015). 

Neste contexto, estudos com lisímetros têm se tornado uma importante maneira de avaliar a 

dinâmica ambiental de pesticidas no campo.  

O primeiro lisímetro que se tem registro foi construído nos Estados Unidos por Edward 

Lewis Sturtevant. Devido à necessidade de adequação de local e objetivo de estudo, novas formas; 

desenhos; tamanhos e tipos foram surgindo com o decorrer do tempo. Os lisímetros podem ser 

divididos em lisímetros de pesagem (mecânica, eletrônica, hidráulica e flutuação) e os lisímetros 

que não possuem pesagem, o qual também foi denominado de volumétricos (drenagem e 

compensação com lençol freático constante). Quatro grupos de lisímetros devem ser destacados: 
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Lisímetros de drenagem ou percolação, lisímetros de pesagem mecânica, lisímetros flutuantes e 

lisímetros hidráulicos (PÜTZ et al., 2018; MEISSNER et al., 2020).  

Pütz et al. (2018) definem os lisímetros como ferramentas experimentais metodológicas, 

utilizados para estudos de fluxo de água e matéria na zona superficial do solo, como também o 

destino de produtos químicos. Segundo Meissner et al. (2020), os lisímetros são dispositivos 

utilizados para coletar água de drenagem para avaliação do balanço de massa e soluto, preenchendo 

a lacuna existente entre estudos de laboratório e escala de campo. A Soil Science Society of 

America define os lisímetros como dispositivos utilizados para a mensuração de perdas através de 

percolação e lixiviação do solo sob condições controladas (SSSA, 2020).  

Deste modo, a utilização de lisímetros de drenagem ou percolação para avaliação da 

mobilidade de pesticidas no solo, de modo geral, representam fielmente as condições ambientais, 

estimando o impacto da poluição no solo e no ambiente aquático (SOŁTYSIAK e RAKOCZY, 

2019). Dentre os diversos tipos de lisímetros, os que possuem maior área superficial podem ser 

cultivados, possibilitando a avaliação da dinâmica de pesticidas sob condições naturais ou 

simuladas, obtendo facilmente a água percolada no perfil do solo (PÉREZ-LUCAS et al., 2018). 

O cultivo na área superficial do lisímetro propicia a simulação de uma de uma condição agrícola, 

o principal local de uso dos pesticidas. 

Frequentes detecções de pesticidas em águas superficiais, subterrâneas e solos, têm 

despertado interesse de pesquisadores para a realização de estudos com o objetivo de avaliar a 

dinâmica ambiental destas moléculas utilizando diferentes meios de avaliação. 

Guerra et al. (2016) utilizaram lisímetro de colunas preenchidas com solo para avaliar o 

potencial de lixiviação de herbicidas empregados na cultura da cana-de-açúcar. O experimento foi 

conduzido em casa de vegetação utilizando um Latossolo Vermelho de textura franco arenosa. As 

colunas foram preenchidas com solo e posteriormente foram aplicados os herbicidas. Foram 

realizadas simulações de precipitações com lâminas de 30 e 60 mm para possibilitar a percolação 

de água nas colunas visando a ocorrência de lixiviação dos pesticidas. De acordo com o estudo, as 

diferentes lâminas de precipitação influenciaram na lixiviação dos herbicidas. Os resultados 

obtidos foram comparados com alguns modelos teóricos, corroborando positivamente com os 

dados apresentados no experimento. Portanto, foi verificado que diferentes lâminas de água 

precipitadas possuem influência sob a dinâmica de pesticidas, podendo potencializar uma possível 

contaminação ambiental causada por estes compostos. 

Mantovani (2007) avaliou a lixiviação do herbicida picloram em lisímetro de percolação 

cultivado com Brachiaria decumbens em um Latossolo Vermelho distroférrico. Aplicações de 
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herbicida foram realizadas conforme as recomendações agronômicas, representando uma situação 

de campo. As amostras de água foram obtidas conforme a presença de volume nos coletores, sendo 

posteriormente realizada a determinação da concentração de picloram. De acordo com os 

resultados, foi constatada a mobilidade de picloram até 30 cm no perfil do solo, não ocorrendo a 

presença do pesticida nas amostras obtidas abaixo desta profundidade indicando a baixa 

mobilidade vertical do pesticida no perfil do solo, sugerindo um baixo potencial de contaminação 

de águas subterrâneas. Os resultados obtidos a campo foram comparados com o modelo teórico 

MACRO quanto à mobilidade do pesticida no solo, sendo a estimativa do modelo semelhante aos 

resultados obtidos, porém de forma subestimada, assim evidenciando a diferença entre alguns 

estudos teóricos e experimentais. 

  

Tabela 1. Concentrações de picloram em amostras de solução do solo. Adaptado de: Mantovani 

(2007). 

Dias após a aplicação (DAA) Profundidade de coleta (cm) Resultado (mg Kg-1) 

29 30 0,074 

170 30 0,006 

171 30 0,002 

171 30 < LQ* 

171 30 <LQ* 

172 30 0,003 

172 30 < LQ* 

172 30 <LQ* 

*Limite de quantificação (LQ) = 0,001 mg Kg-1 

 

Neto et al. (2012) utilizaram um lisímetro gravimétrico para avaliação do transporte do 

herbicida ácido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) em um Latossolo Vermelho Amarelo. 

Inicialmente foi realizada a aplicação do herbicida e após 15, 38 e 46 h foram realizadas simulações 

de precipitações com diferentes intensidades. Inicialmente o solo da área de estudo foi mantido 

coberto com espécies gramíneas e durante as simulações de precipitações o solo foi revolvido afim 

de representar o manejo do solo para o cultivo. As concentrações de 2,4-D foram discutidas com 

base no balanço de massa. Foi verificada a dissipação ambiental de 29,9% da massa inicial 

aplicada, sendo grande parte dissipada na primeira simulação de chuva. Dentre a massa total 

aplicada do herbicida, 29,12% foram dissipados por infiltração e 0,87% por escoamento 
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superficial. Acredita-se que o restante do herbicida aplicado pode ter ficado retido no solo ou sido 

transformado, mesmo com o curto intervalo de tempo no qual decorreu o experimento. De maneira 

geral, foi verificada a influência das precipitações na mobilidade de 2,4-D no perfil do solo, 

verificando a presença do herbicida em amostras de água percolada e escoamento superficial, 

podendo ocasionar a contaminação de águas superficiais e subterrâneas. 

Zuluaga et al. (2018) avaliaram o potencial de lixiviação de clorpirifós utilizando 

lisímetros de percolação. Foi detectado a presença do pesticida nas amostras obtidas durante o 

experimento, estando correlacionado com os elevados volumes de infiltração devido às 

precipitações e a saturação do solo. Observou-se que os fluxos de massa que tem como meio de 

transporte a água possuem grande potencial, quando se trata de fluxos preferenciais em declives 

de alta inclinação. Quando analisado o potencial de contaminação de águas subterrâneas, foi 

constatado que não possui risco devido a textura argilosa do solo e a inexistência de águas 

subterrâneas nos 100 cm da superfície do solo. 

Em trabalho conduzido por Queiroz et al. (2011), foi avaliado o transporte de glifosato 

por escoamento superficial e por lixiviação, utilizando um lisímetro de percolação instalado em 

um Cambissolo Háplico Alumínico cultivado com milho em sistema de plantio convencional. 

Foram realizadas simulações de chuvas após as aplicações do pesticida. As concentrações de 

pesticidas na água proveniente do escoamento superficial foram maiores quando comparadas a 

água percolada no perfil do solo. Quando avaliado o transporte do pesticida em termos de carga 

de glifosato, na água lixiviada a quantidade transportada foi em torno de 9 vezes maior quando 

comparada ao escoamento superficial. Portanto, o herbicida pode apresentar possibilidade de 

degradação de águas subterrâneas. 

 Torrentó et al. (2015) avaliaram o transporte e o destino de quatro herbicidas em 12 

lisímetros de pesagem em um Cambissolo cultivado com milho. Alguns herbicidas foram 

aplicados na superfície do solo e/ou injetados na profundidade de 40 cm. Os ingredientes ativos 

aplicados na superfície do solo foram atrazina, metolacloro e acetocloro. No perfil do solo foram 

injetados atrazina, metolacloro, acetocloro e cloridazon. As aplicações foram realizadas em 

diferentes estádios fenológicos da cultura, contando com taxas de irrigação controladas através de 

aspersores. Os resultados obtidos demonstram a percolação dos pesticidas no perfil do solo como 

fluxo preferencial de dissipação das moléculas. Nas amostras de água lixiviada foi detectado a 

presença de metabólitos, correlacionados com a diminuição da presença das moléculas dos 

pesticidas, sugerindo assim a ocorrência de processos de degradação que influenciam diretamente 
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a mobilidade de pesticidas no solo, e consequentemente interferem no potencial de contaminação 

ambiental destes compostos. 

 Em experimento conduzido por Schumann et al. (2016) foi avaliado o destino a longo prazo 

do herbicida cloridazon e seus metabólitos, utilizando um lisímetro monolítico de pesagem e um 

lisímetro gravimétrico. A mobilidade do herbicida foi estudada em um Cambissolo cultivado com 

milho. Durante o estudo foi realizada apenas uma aplicação do herbicida antes da emergência da 

cultura, conforme recomendações agronômicas. O experimento foi realizado sob condições 

climáticas naturais, sem a realização de simulações de precipitações. Foram realizadas avaliações 

das concentrações do cloridazon e seus metabólitos em água lixiviada, solo e tecido vegetal. Os 

resultados constataram a presença do herbicida e a degradação do herbicida em dois metabólitos, 

que foram detectados em água lixiviada, solo e planta. De modo geral, foi verificada a possível 

influência do volume de precipitação e lixiviado nas concentrações de cloridazon e seus 

metabolitos em solo e na água infiltrada no perfil do solo. Devido ao período de condução do 

experimento, as altas concentrações de cloridazon e seus metabólitos evidenciam a persistência e 

o potencial de contaminação ambiental destes compostos. 

Schumann et al. (2016), comparou os dados obtidos no lisímetro monolítico com a 

estimativa de lixiviação expressa pelo modelo teórico de lixiviação de pesticidas PEARL. A 

diferença de design e configuração entre o lisímetro monolítico e gravimétrico ocasionaram 

diferenças significativas em relação as taxas de transformação, tempo de retenção no solo e 

acumulação nas plantas, por isso apenas um dos lisímetros foi escolhido para a comparação.  Em 

relação ao transporte de massa dos metabólitos através da lixiviação foi verificada uma boa 

correlação, porém quando analisado a molécula do cloridazon não foi obtida uma correlação 

satisfatória, demonstrando a diferença entre resultados de estudos no campo e teóricos.  

Conforme evidenciado, o uso de lisímetros em trabalhos que visam estudar a dinâmica 

dos pesticidas após a aplicação é uma alternativa quando se deseja avaliar principalmente o 

transporte de moléculas junto ao escoamento superficial e percolação no perfil do solo. No entanto 

é importante destacar que estudos devem ser conduzidos com diferentes moléculas e sob diferentes 

locais e condições edafoclimáticas, com o objetivo de estimar a possibilidade de risco de 

contaminação ambiental. 
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CAPÍTULO II – MOBILIDADE DE ATRAZINA EM LATOSSOLO CULTIVADO COM 
MILHO (Zea mays L.) SAFRA E SAFRINHA 

 

RESUMO 

Estudos sobre as interações de pesticidas utilizados na agricultura em diferentes culturas, 

condições ambientais e tipos de solo são importantes para avaliação dos problemas ambientais 

originados em função da aplicação desses compostos. Um lisímetro de percolação com uma 

amostra indeformada de solo (1m³) e lisímetros de sucção foram utilizados para condução do 

estudo de campo, com o objetivo de avaliar o transporte de atrazina, por meio de determinação do 

escoamento superficial e percolação em Latossolo Vermelho cultivado com milho. O transporte 

de atrazina foi avaliado sob a influência da precipitação simulada (150 mm h-¹), 24 h e 48 h após 

a aplicação do pesticida, em diferentes estádios fenológicos de milho safra e safrinha durante dois 

anos agrícolas (2019/2020), sendo as determinações realizadas por Cromatografia Gasosa com 

detecção ECD (CG-ECD). Os resultados permitem inferir que a maior capacidade de sorção de 

atrazina em latossolo ocorre em menores temperaturas (15ºC). Sua presença foi detectada em 26% 

do total de amostras, sendo que as maiores concentrações foram superiores ao permitido pela 

legislação (0,1 µg L-1). Nas amostras de escoamento superficial das simulações de chuva realizadas 

24 h após aplicação de atrazina foram obtidas as maiores concentrações e maior frequência de 

detecções. Os resultados alertam para a possibilidade de transporte de elevadas concentrações do 

pesticida principalmente sob condições de precipitação intensa em um curto intervalo de tempo 

após a aplicação do herbicida em condição de plantio convencional, podendo comprometer a 

qualidade de águas superficiais.   

Palavras-chave: percolação; lixiviação; dinâmica de pesticidas; triazinas. 
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ABSTRACT 

Studies on the interactions of pesticides used in agriculture in different cultures, environmental 

conditions and soil types are important for assessing environmental problems arising from the 

application of these compounds. A percolation lysimeter of undisturbed soil sample (1m³) and 

suction lysimeters were used to conduct the field study, with the objective of evaluating the 

transport of atrazine, by determining the runoff and percolation in an Oxisol cultivated with corn. 

Atrazine mobility under the influence of simulated precipitation (150 mm h-¹), 24 h and 48 h after 

application of the pesticide, was evaluated at different phenological stages of summer and winter 

maize for two agricultural years, and the determinations were performed by GC -ECD. The results 

allow us to infer that the greater capacity for atrazine sorption in an oxisol occurs at lower 

temperatures (15ºC). Its presence was detected in 26% of the total samples, and the highest 

concentrations were higher than allowed by the legislation (0.1 µg L-1). In the runoff samples of 

the rain simulations carried out 24 h after the application of atrazine, the highest concentrations 

and the highest frequency of detections were obtained. The results warn of the possibility of 

transporting high concentrations of the pesticide mainly under conditions of intense precipitation 

in a short period of time after application of the herbicide under conventional planting conditions. 

Keywords: percolation; leaching; pesticide dynamics; triazines. 
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1. INTRODUÇÃO 

A utilização de pesticidas na agricultura causa preocupação em função dos seus impactos 

ambientais e efeitos aos organismos vivos. A atrazina é um herbicida amplamente utilizado no 

controle de ervas daninhas. No entanto seu uso especialmente quando realizado fora das 

recomendações técnicas pode comprometer a qualidade de diversos compartimentos ambientais, 

sendo relatada a detecção de atrazina e seus metabólitos em precipitações, solo, águas subterrâneas 

(POTTER e COFFIN, 2017; SALAZAR-LEDESMA et al., 2018), além de ser o herbicida mais 

frequentemente detectado em águas superficiais (SOUZA et al., 2020). 

Os herbicidas são os pesticidas mais utilizados no mundo. Eles representam 40% dos 

pesticidas consumidos, seguidos pelos fungicidas com 33%, inseticidas com 10% e outros com 

17% (GLINSKI et al., 2018). A atrazina (6-cloro-N2-etil-N4-isopropil-1,3,5-triazina-2,3-

diamina) atua de maneira sistêmica, sendo seletivo, classificado como pré e pós emergente. Trata-

se de uma molécula utilizada desde os anos 1950 no controle de ervas daninhas, principalmente 

nas culturas do milho (Zea mays L.), sorgo (Sorghum spp) e cana-de-açucar (Saccharum 

officinarum) (LEBARON et al., 2008). Seu mecanismo de ação atua inibindo a fotossíntese em 

plantas suscetíveis, uma vez que o composto se liga à plastoquinona b e promove a obstrução da 

transferência de energia de excitação de moléculas da clorofila para o centro de reação do 

fotossistema II (USEPA, 2006; SILVA et al., 2013). 

A exposição ao herbicida pode provocar danos a organismos vivos. Em estudo conduzido 

com peixes Oryzias latipes, foram estudadas três gerações, sendo a primeira exposta a elevadas 

concentrações, a segunda a baixas concentrações e a terceira sem exposição a atrazina. De acordo 

com os resultados do estudo, foi constatada a redução de fertilidade e fertilização mesmo na 

geração que não foi exposta ao pesticida, ressaltando os efeitos hereditários da exposição 

(CLEARY et al., 2019). Em seres humanos os efeitos da atrazina ainda não são bem conhecidos 

(SOUZA et al., 2020), contudo, estudos revelam que existem correlações entre a exposição ao 

pesticida e a incidência de câncer (FREEMAN et al., 2011), interferências no processo de gestação 

além de complicações no sistema endócrino de fetos (BOSSI et al., 2013) e decréscimo e 

mortalidade no sêmen de agricultores expostos ao herbicida (SWAN et al., 2003).  

Em função de seu potencial de contaminação ambiental e efeito tóxico em indivíduos não 

alvo, seu uso tem sido restringido ou proibido em alguns lugares do mundo. Seu uso foi banido na 

União Europeia desde 2003 (MONTIEL-LEÓN et al., 2019). Contudo tanto a atrazina como seus 

metabólitos ainda são detectados em recursos hídricos (PROIA et al., 2013; PALMA et al., 2014; 

RIZZI et al., 2019). Em outros países agrícolas como Estados Unidos, Brasil e Argentina o seu 
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uso ainda é permitido. Estudos conduzidos nestes locais relatam a detecção de atrazina em águas 

superficiais e subterrâneas (DE GERÓNIMO et al., 2014; AZEVEDO et al., 2016; BATTAGLIN 

et al., 2016), reafirmando o potencial de contaminação ambiental desta molécula. 

Algumas característica da própria molécula corroboram para que a atrazina seja um dos 

principais pesticidas detectados em recursos hídricos. Dentre outros fatores, este fenômeno deve-

se a aplicação massiva, alta mobilidade no solo, meia-vida longa e alta persistência sob condições 

redutoras (SOLOMON et al. 2013). De acordo com Souza et al. (2020) a atrazina apresenta 

estrutura molecular simétrica, forte hidrofobicidade e baixa solubilidade, o que a torna persistente 

em solução aquosa.  

A dinâmica de moléculas pesticidas é influênciada por diversos fatores após ser inserido 

no ambiente e seu destino é resultado da interação entre as propriedades físicas e químicas das 

moléculas e fatores edafoclimáticos. Após a aplicação os pesticidas estão sujeitos a alterações de 

ordem química, física e biológica (USMAN et al., 2014; BEDMAR et al., 2017). No ambiente 

estas substânicas podem ser absorvidas pelas plantas, atingir águas superfíciais por meio do 

escoamento superficial e também lixiviar no perfil do solo, podendo comprometer a qualidade de 

águas subterrâneas (USMAN et al., 2014). Além disso, podem ser submetidas à processos de 

degradação química e ou biológica, podendo formar novos compostos, nomeados metabólitos, que 

por vezes podem apresentar maior toxicidade que o composto original (ODUKKATHIL e 

VASUDEVAN, 2013). Além disso, os pesticidas ainda podem permanecer adsorvidos às 

partículas do solo.   

Os processos aos quais a molécula pesticida será submetida após sua introdução no 

ambinte, é dependente de algumas condições. Características inerentes às próprias moléculas 

podem exercer influência sobre a dissipação, mobilidade e transformações. Dentre elas: 

coeficiente de sorção (Kd); coeficiente de sorção a matéria orgânica do solo (Koc); solubilidade 

em água (Sw); coeficiente de partição octanol-água (Kow). No entanto, fatores relacionados ao 

clima e manejo de solo, também exercem influência na dinâmica dos pesticidas (OTALVARO e 

BRIGANTE, 2017). Características do solo como: sua classe textural, teor de matéria orgânica 

(MO), pH, umidade e temperatura, além de fatores climáticos como precipitação e temperatura, 

possuem influência direta e indireta sobre o uso de pesticidas e dinâmica destes compostos no 

ambiente (DELCOUR et al., 2015; NADAL et al., 2015). 

Diante disso, trabalhos com a utilização de lisímetros têm sido realizados com o objetivo 

de avaliar as interações de moléculas pesticidas e a possibilidade de contaminação de diferentes 

compartimentos ambientais. Torrentó et al. (2015) avaliaram o transporte e o destino dos 
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herbicidas atrazina, metolacloro, acetocloro e cloridazon em lisímetros de pesagem em 

Cambissolo cultivado com milho. Em outro trabalho Schuhmann et al. (2016) estudaram a 

mobilidade do herbicida cloridazon e seus metabólitos, utilizando lisímetro monolítico de pesagem 

e lisímetro gravimétrico em Cambissolo cultivado com milho. 

No Brasil a atrazina vem sendo utilizada com objetivo de controlar a presença de plantas 

daninhas na cultura do milho, além de ser considerado importante herbicida e de baixo custo, o 

que faz com que seja aplicado em uma extensa área (ACKERMAN et al., 2014; SOUZA et al., 

2020). Além disso, o país é atualmente um dos maiores produtores e exportadores de milho, o que 

torna seu uso extensivo no território brasileiro, sendo a atrazina o quarto ingrediente ativo mais 

utilizado no Brasil e o primeiro mais utilizado na cultura do milho entre os anos de 2012 e 2015 

(PIGNATI et al., 2017). Portanto, frente a diversidade de combinações as quais os pesticidas estão 

submetidos após inseridos no ambiente, verifica-se a necessidade de avaliar no campo a dinâmica 

e o destino da atrazina, além dos possíveis riscos de contaminação ambiental.  

Desta maneira, o presente trabalho teve por objetivo (i) avaliar a mobilidade de atrazina 

após aplicações sucessivas e simulações de precipitações intensas na cultura do milho cultivado 

em Latossolo (ii) determinar a capacidade de sorção de atrazina em latossolo com e sem matéria 

orgânica (iii) avaliar a possível influência do período de cultivo safra, safrinha na mobilidade do 

herbicida em escoamento superifical e água percolada.  

 

2. MATERIAL E MÉTODOS 

2.1 ÁREA DE ESTUDO 

O estudo de campo foi desenvolvido utilizando-se lisímetro de percolação na cidade de 

Marechal Cândido Rondon – PR, sob as coordenadas geográficas: latitude 24.558086 S e longitude 

54.045745 W e altitude de 471 m em Latossolo Vermelho eutrófico. Dados referentes às condições 

ambientais do período estudado foram obtidos da estação meteorológica de observação de 

superfície automática de Marechal Cândido Rondon, sob as coordenadas geográficas: latitude 

24.53303º S e longitude: 54.019248º W e altitude: 392 metros (Figura 1). 
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Figura 1 - Localização da área de estudo, Marechal Cândido Rondon, Paraná, Brasil. Fonte: O 
autor, 2020. 

 
O lisímetro, de material acrílico de 8 mm de espessura e de 1 m2 de base, contém uma 

amostra de solo indeformada de 1 m3. A amostra é isolada lateralmente e no fundo, não permitindo 

trocas com o solo que lhe deu origem.  

Na parede de jusante do lisímetro, próximo da superfície do solo, existem 2 furos que, 

conectados através de flanges, coletam o escoamento superficial e, um furo próximo à base (1 m 

de profundidade) que coleta o escoamento de lixiviação, conforme ilustrado na Figura 1.  

Lisímetros de sucção foram instalados nas profundidades de (20, 30, 40, 50 e 60 cm) na 

área externa à do lisímetro de percolação. Sobre os lisímetros, foi instalado simulador de chuva, o 

qual permitiu o controle da intensidade da precipitação. 

 A fim de avaliar as características granulométricas e químicas do solo, foi realizada a 

amostragem composta, sendo executada de forma aleatória com utilização de trado holandês, nas 

profundidades de 0-20 cm e 20-40 cm. Também foi realizada caracterização do solo no que se 

refere a densidade e porosidade total (TEIXEIRA et al., 2017). O uso de corretivos agrícolas e 

fertilizantes foi realizado de acordo com a composição granulométrica e química do solo com 

expectativa de produtividade máxima da cultura de acordo com Manual de adubação e calagem 

do estado do Paraná (SBCS, 2017). 

A área de estudo foi cultivada com a cultura do milho, híbrido simples NS 50 PRO2, 

material precoce, grão duro. As sementes foram distribuídas na profundidade de 3-5 cm, adotando 

espaçamento entre linhas de 50 cm, sendo semeadas três sementes por metro, visando obter a 
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população de 65.000 plantas ha-1, sendo adotado o sistema de semeadura direta em sistema de 

cultivo convencional. O manejo de eventuais pragas e doenças foi realizado de acordo com as 

recomendações agronômicas para a cultura. O controle de plantas daninhas quando necessário foi 

realizado por meio de capina manual. 

O estudo foi conduzido ao longo de dois anos agrícolas (2019/2020),  com  a condução 

de quatro safras em condições de campo com utilização de lisímetros. 

 

2.2 APLICAÇÃO E AMOSTRAGEM 

Após a emergência da cultura foram realizadas aplicações do produto comercial Siptroil 

® solução concentrada (SC), que possui concentração de (40% m/v) do ingrediente ativo (atrazina) 

(Tabela 1). A dose utilizada foi de 5,0 L ha-1 do produto comercial, conforme recomendação de 

uso para a cultura.  

 

Tabela 1 - Caracterização da molécula: Identificação, e características físicas e químicas da 
atrazina. 

Identificação  
Nome comum Atrazina ou atrazine[b] 

Classe Química Triazina[b] 

Nomes Químicos IUPAC 6-cloro- N 2-etil- N 4-isopropil-1,3,5-
triazina-2,4-diamina[b] 

Fórmula molecular C 8 H 1 4 ClN 5[b] 

Massa molecular relativa 215,68b 

Nomes comerciais Siptroil®[a], Blast®[a], Coyote®[a], 
Calaris®[a], Aclamado BR®[a], Farmozine®[a], 
Genius WG ®[a], Facero SC®[a], Herbzina®[a], 

Posmil®[a], Proof®[a], Most®[a], Paicer WG®[a], 
etc. 

Estrutura  

d 

 

  
Propriedades físicas e químicas  
Pressão de vapor 3,9 X 10-5 Pa a 20 ˚C [b] 

Ponto de fusão 175,8 ˚C[b] 

Solubilidade (água) 0,0035 g L-1 a 25 ˚C [b] 

Coeficiente de partição octanol-água a 
pH 7, 20 o C (log Kow) 

Log: 2,7[b] 

Constante da lei de Henry a 25o 1,50x10-04Pa m-3 mol-1 b] 

Coeficiente de sorção do solo (Koc) 100 [b] 

Tempo de meia vida (DT 50) solo  75 dias [b] 

Tempo de meia vida (DT 50) à hidrólise                                               86 dias [b] 
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Testes de identificação 
GUS[¹] 
GOSS Água[²] 
GOSS Sedimentos[³] 

CLAE e CG [c] 

Alto 
Alto 

Médio 

Onde: Clae: Cromatografia líquida de alta eficiência. CG: Cromatografia gasosa. Classificação quanto ao Índice de 
GUS[1]; Metodologia Goss devido a dissolução em água[2]; Metodologia Goss associado ao sedimento[3]. Fonte: MAPA (2016) [a]; 
IUPAC (2018) [b]; Lopes et al. (2011) [c]; ANVISA (2016) [d]. 

 
Aplicações semanais de atrazina foram realizadas até o estádio fenológico do milho V7, 

cerca de 40 dias após a emergência (DAE) que coincide com o Período Crítico de Prevenção à 

Interferência (PCPI) do milho, ou seja, período no qual a cultura de interesse econômico não pode 

sofrer qualquer interferência de plantas daninhas.  

Foram realizadas simulações de chuva 24 h e 48 h após a aplicação do pesticida, 

totalizando 24 simulações por estudo, totalizando 96. Estas chuvas correspondem a eventos 

pluviométricos de intensidade elevada (150 mm h-1), cuja frequência de ocorrência é baixa, de 

acordo com os dados meteorológicos do local de estudo, sendo, no entanto, importante em estudos 

de cunho ambiental. Cada simulação de chuva teve a duração de 60 min (Tabela 2).  

Tabela 2 - Aplicações de pesticida e amostragens de escoamento superficial e percolado.  
DAE Aplicações Simulações de chuva* 

7 1ª Aplicação 24 h após 48 h após 
14 2ª Aplicação 24 h após 48 h após 
21 3ª Aplicação 24 h após 48 h após 
28 4ª Aplicação 24 h após 48 h após 
35 5ª Aplicação 24 h após 48 h após 
42 6ª Aplicação 24 h após 48 h após 

             Última semana Sem aplicação 24 h após - 
*Simulações de chuva com duração de 60 min e amostragens em intervalos de 5 minutos. 

 
As amostras de escoamento superficial e percolado foram coletadas em intervalos de 5 

min totalizando 960. Estas foram armazenadas em frascos de polietileno, acondicionados em 

caixas de isolamento térmico e transportadas ao laboratório, onde foram imediatamente analisadas, 

conforme descrito por Queiroz et al. (2011) e Pinheiro et al. (2013) (Figura 2 e Figura 4). 

 

Figura 2 - Fluxograma da amostragem de escoamento superficial e percolado realizada durante a 
condução das quatro safras de milho. 
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Para a realização dos ensaios de simulação foi usado simulador de chuva semelhante ao 

descrito por Meyer e Harmon (1979). O simulador foi instalado a 2,00 m acima do solo (Figura 

2). Sua alimentação foi realizada através de uma bomba submersa, com pressão constante. A água 

utilizada na simulação de chuva foi proveniente de fonte de água potável situada nas proximidades 

do local da simulação. Com a intenção de simular chuvas com características próximas das chuvas 

naturais, além da altura, foi usado bico aspersor do tipo Veejet 80-100, com o qual foi obtida 

precipitação média de 150 mm h -1. A pressão usada durante as simulações foi monitorada e 

controlada através de manômetro. Mesmo com todos os cuidados adotados, a cada nova simulação, 

foi realizada a calibração do simulador. A calibração da intensidade das chuvas foi realizada com 

o auxílio de uma caixa de zinco de 1,21 m2 de área superficial de coleta e 0,10 m de altura (Figura 

3). 

Figura 3 - Tubulação instalada no lisímetro de percolação para amostragem de escoamento 
superficial e percolado (a) e simulador de chuva utilizado no presente estudo (b). Fonte: O Autor, 
2020. 
 

a b 
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Figura 4 - Representação do lisímetro de drenagem instalado na área de estudo e ponto de 
amostragem de escoamento superficial e percolado. 

 
2.3 DADOS CLIMATOLÓGICOS EM MILHO SAFRA  

As condições climáticas são fatores importantes no que se refere ao estudo do destino de 

moléculas pesticidas. Os dados climatológicos obtidos nos dois estudos realizados para avaliação 

de dinâmica de atrazina em milho safra são apresentados nas Figuras 5 e 6.  

 

 
Figura 5 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do primeiro estudo. Fonte: 
INMET (2020). 

 

0

10

20

30

40

50

-5

5

15

25

35

45

P
re

ci
pi

ta
çã

o 
(m

m
)

T
em

pe
ra

tu
ra

 (
ºC

)

DAE

 Temp. Máxima (ºC)  Temp. Mínima (ºC) Precipitação (mm)

Amostragem de escoamento superficial 

Amostragem de percolado 



57 

 

 

 
Figura 6 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do segundo estudo. Fonte: 
INMET (2020). 

 
2.4 DADOS CLIMATOLÓGICOS EM MILHO SAFRINHA 

Os dados climáticos referentes aos dois estudos em milho safrinha são apresentados nas 
Figuras 7 e 8. 

 
Figura 7 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do primeiro estudo em milho 
safrinha. Fonte: INMET (2020). 

 

 
Figura 8 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do segundo estudo em milho 
safrinha. Fonte: INMET (2020). 
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2.5 ANÁLISES LABORATORIAIS 

2.5.1 Caracterização do solo 

As amostras de solo foram caracterizadas por meio de análises químicas e físicas no 

Laboratório de Química Ambiental e Instrumental (Tabelas 3, 4 e 5). A análise granulométrica das 

amostras de solo para classificação textural foi realizada com utilização do método da pipeta 

(CLAESSEN, 1997). A análise química dos atributos de fertilidade do solo foi realizada de acordo 

com o manual de análise química do solo recomendado para o estado do Paraná (PAVAN et al., 

1992). A densidade do solo foi obtida por meio do método do cilindro volumétrico (TEIXEIRA et 

al., 2017). 

 

Tabela 3 - Indicadores de fertilidade do solo estudado. 
Amostra 

P MO pH CaCl2 H + Al Al3+ K+ Ca2+ Mg2+ SB CTC V Al 
mg dm-3 g dm-3 0,01 mol L-1 --------------------------cmolc dm-3------------------------ % 

0-20 cm 32,24 17,09 5,77 2,57 0,00 0,72 4,22 1,15 
          

6,09  
          

8,66  70,32 0,00 

20-40 cm     19,08 13,33 5,41 3,82 0,00 1,85 5,49 1,07 8,41 12,33 68,77 0,00 
             

Limites de quantificação (LQ): K = 0,01; Ca = 0,005; Mg = 0,005. 

 

Tabela 4 - Teores de metais essenciais e tóxicos do solo estudado. 

Amostra 
Cu2+ Zn2+ Mn2+ Fe2+ Cd2+ Pb2+ Cr 

--------------------------mg dm-3-------------------------------- ---------------------------mg dm-3----------------------- 

0-20 cm 10,90 12,20 130,00 36,20 <LQ 24,00 <LQ 

20-40 cm     12,10 10,00 102,22 41,10 <LQ 20,00 <LQ 
        

Limites de quantificação (LQ): Cu = 0,005; Fe = 0,01; Mn = 0,01; Zn = 0,005; Cd = 0,005; Pb = 0,01; Cr = 0,01. 

 
Tabela 5 - Atributos físicos do solo. 

Amostras 
Argila Silte Areia                 Densidade 

----------------------------------g kg-1------------------------------------------ -----------g cm-3- --------- 

0-20 cm 477,00 314,08 208,92 
 
1,50 

20-40 cm 535,00 417,00 47,52 
   

     

 

2.5.2 Capacidade de sorção de atrazina em Latossolo 

Afim de avaliar o potencial de retenção entre atrazina e o solo da área de estudo, foram 

realizados estudos de sorção com dois tratamentos. Amostras de latossolo em sua forma natural 

com teor de matéria orgânica de 17,09 g dm-3 e amostras calcinadas sem matéria orgânica. 

As amostras de solo foram previamente secas em estufa com circulação forçada de ar a 

105 ºC por 48 h, sendo em seguida realizada padronização das partículas. Após isso, as amostras 
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foram calcinadas sendo aquecidas a 500 ºC por 5 horas em uma mufla para obtenção do tratamento 

sem matéria orgânica. 

Para realização dos estudos de equilíbrio e termodinâmica foram preparadas soluções nas 

concentrações de (0,2,5,10,15,20, 25 mg L-1) e sendo os estudos conduzidos em diferentes 

temperaturas (15, 20, 25, 30, 35 ºC). 

Amostras de 10 g de solo de cada tratamento foram pesadas em erlenmeyers sendo 

adicionado em seguida a solução contaminante no volume de 50 mL e realizada agitação por duas 

horas em agitador Dubnoff (YU et al., 2020). Posteriormente as amostras foram centrifugadas, 

filtradas e realizada extração liqúido-líquido na fração de 1,5 mL de éter metil terciário butílico 

(MTBE) para 15 mL de água amostrada + 3 % de NaCl (efeito salting out), com agitação em 

agitador Vibrax VXR IKA® a 1.000 rpm por duas horas, com posterior determinação por CG-ECD 

para determinação da concentração de atrazina na solução, seguindo a metodologia proposta pela 

Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos – EPA 8141 (USEPA, 2007). 

Os dados obtidos nos estudos de equilíbrio foram linearizados por meio dos modelos 

matemáticos lineares de Langmuir e Freundlich (LANGMUIR, 1918; FREUNDLICH, 1906). Para 

obtenção dos resultados de termodinâmica, os dados foram analisados de acordo com o método 

proposta por Lima et al., (2019).   

 

2.5.3 Condições cromatográficas 

As condições cromatográficas utilizadas para determinação das concentrações de atrazina 

por cromatografia gasosa com detector por captura de elétrons (CG-ECD) foram: coluna capilar 

TR-5MS (5% difenil e 95% dimetilpolisiloxano com 30 m de comprimento × 0,25 mm de diâmetro 

interno × 0,25 μm de espessura de filme).  

As condições de análise cromatográfica foram: temperatura do injetor splitless de 250 ºC, 

temperatura inicial do forno de 120 ºC com rampa de aquecimento de 5 ºC min-1 até 200 ºC e 

temperatura do detector a 300 ºC, vazão do gás de arraste (N2) a 30,0 mL min-1 e divisão de fluxo 

(splitless) de 2:5 em um tempo de corrida de 20 min (USEPA, 2007). 

 
2.4.4 Análises cromatográficas em águas 

As amostras de escoamento superficial e percolado passaram por extração líquido-líquido 

na fração de 1,5 mL de éter metil terciário butílico (MTBE) para 15 mL de água amostrada + 3 % 

de NaCl (efeito salting out), com agitação em agitador Vibrax VXR IKA® a 1.000 rpm por duas 

horas, com posterior determinação das concentrações de pesticida por CG-ECD, com amostrador 
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automático, seguindo a metodologia proposta pela Agência de Proteção Ambiental dos Estados 

Unidos – EPA 8141 (USEPA, 2007). 

 

2.5.4 Efeito da matriz 

Nas análises cromatográficas realizadas é importante o conhecimento do efeito que a 

matriz pode causar na determinação do analito em questão. 

Desta forma, foi realizada amostragem de volumes de escoamento superficial e percolado 

antes do início das aplicações do pesticida. Foi amostrado uma alíquota de 15 mL do líquido e 

acomodado em tubos de ensaio, acrescentando 1,5 mL de MTBE, realizando a extração líquido-

líquido (10:1). 

O sobrenadante de MTBE foi amostrado e foi realizada sua determinação em CG-ECD, 

visando verificar os volumes de escoamento superficial e percolado, sendo não detectada a 

presença de atrazina, conforme os cromatogramas apresentados nas Figuras 9 e 10, 

respectivamente. 

 

 
Figura 9 - Cromatograma do efeito da matriz para volumes em escoamento superficial. 

 

 
Figura 10 - Cromatograma do efeito da matriz para volumes em percolado. 

 

2.6 ANÁLISE DOS DADOS 

Os dados, após tabulados, serão submetidos ao teste normalidade Shapiro-Wilk e de 

homogeneidade Bartlett, utilizando-se o programa estatístico Sisvar (FERREIRA, 2014). Por meio 

do programa Statistica (version 7.0; Statsoft) foram construídos gráficos de superfície de resposta 

a fim de ilustrar a dinâmica das moléculas avaliadas. Com o objetivo de comparar os resultados 

obtidos no estudo de campo com índices teóricos, foi realizada avaliação do potencial de lixiviação 

destas substâncias para águas subterrâneas empregando o índice GUS (Groundwater Ubiquity 
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Score) (GUSTAFSON, 1989) e para avaliação do potencial de transporte de pesticidas associado 

a sedimentos ou dissolvido em água para águas superficiais ou subterrâneas, foi utilizado o método 

GOSS (GOSS, 1992). Em função dos dados não apresentarem normalidade foi realizada análise 

descritiva com auxílio de gráficos de superfície de resposta. 

 

3. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

3.1 DADOS CLIMATOLÓGICOS EM MILHO SAFRA E SAFRINHA 

De acordo com os dados apresentados nas Figuras 5,6,7,8, vale destacar a ocorrência de 

elevadas temperaturas máximas e mínimas em ambos os estudos em milho safra (20-35º C). 

Contudo, em milho safrinha foram observadas temperaturas mais amenas (15-30º C). 

Temperaturas mais elevadas estão correlacionadas a maiores taxas de volatilização do pesticida. 

De acordo com Tiryaki e Temur (2010), quanto maior a temperatura, maior será a volatilização da 

substância. Além disso, também influenciam em processos de sorção e difusão entre o pesticida e 

o solo (STEFFENS et al., 2013). 

Outro aspecto relevante, é a diferença observada no volume de precipitação natural no período de 

condução dos estudos. Em milho safra foi observado maior volume de precipitação no primeiro 

estudo quando comparado ao segundo, sendo que o mesmo se repete em milho safrinha. A variação 

observada em relação ao volume precipitado interfere sobre o teor de umidade de solo, podendo 

influenciar em processos de transformação e retenção, como a biodegradação e a sorção do 

pesticida (STEFFENS et al., 2013; JAISWAL et al., 2016). No que se refere a biodegradação, vale 

destacar que fatores climáticos, como temperatura e precipitação, estando normalmente assiociado 

a maior atividade microbiana em condições de calor e umidade do solo (RICHARD e 

CANONICA, 2005).  

 

3.2 CARACTERIZAÇÃO DO SOLO 

De acordo com os resultados analíticos apresentados nas Tabelas 3, 4 e 5 é possível inferir 

sobre algumas características do solo que são importantes em relação a mobilidade de pesticidas 

no solo. Na camada de 0-20 cm o solo apresenta textura argilosa, pH muito alto e teor de matéria 

orgânica médio (SBCS, 2017). 

No que se refere à camada de 20-40 cm, foi verificada elevada porcentagem de argila, o 

que caracteriza o solo como de textura argilosa. Em relação aos atributos químicos, o solo 

apresenta pH alto e teor de matéria orgânica baixo (SBCS, 2017).  
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Os resultados obtidos nas suas camadas são bastante similares em relação aos atributos 

físicos e químicos. Por se tratar de um Latossolo esta característica é esperada, uma vez que uma 

de suas características é o fato de ser solo profundo com características bastante homogêneas ao 

longo do perfil do solo, principalmente em relação à característica granulométrica (SANTOS et 

al., 2013).   

 

3.3 CAPACIDADE DE SORÇÃO DE ATRAZINA EM LATOSSOLO 

Os dados dos estudos de equilíbrio e termodinâmica foram linearizados por meio dos 

modelos matemáticos lineares de Langmuir e Freundlich. De acordo com o melhor ajuste obtido 

para Freundlich (Figura 11), pode se inferir que a sorção de atrazina ocorre possivelmente em 

multicamadas. Além disso, a diminuição da sorção de acordo com o aumento da temperatura pode 

indicar ocorrência de um processo exotérmico, em função de valores de ΔHo < 0. Os reduzidos 

valores de entropia (ΔSo = -48,215 KJ mol-1) podem sugerir processo de sorção reversível, 

enquanto ΔGo valores < 0 sugerem que o processo de sorção ocorre de maneira espontânea (Tabela 

6), semelhante ao observado por Jing et al., (2020) em três solos chineses. 

 
Tabela 6 - Resumo da estimativa dos parâmetros termodinâmicos para sorção de atrazina em 
latossolo (com teor de matéria orgânica natural de 17,09 g dm-3). 

Média ΔGo (kJ mol -1) ΔSo (KJ K-1 mol-1) ΔHo (kJ mol -1) R2 

-14,116 ± 0.279 -48,215 -14,765 0,8747 

 

De acordo com os resultados das linearizações apresentados na Figura 11, observa-se o 

aumento da capacidade de sorção pelo latossolo em condições de menores temperaturas (25ºC), 

sendo que com o aumento da temperatura, ocorre redução da capacidade de retenção de atrazina 

pelo solo, semelhante ao observado por Yu et al., (2020) em estudo conduzido em dois tipos de 

solos chineses. Tal constatação corrobora com os dados obtidos nos estudos de campo, uma vez 

que as maiores concentrações do pesticida foram detectadas nos estudos conduzidos em milho 

safra (Tabelas 7 e 8) em condição de temperaturas mais elevadas quando comparadas às condições 

de milho safrinha (Figuras 5,6,5 e 7) sugerindo redução da retenção da atrazina pelo solo e maior 

possibilidade de transporte em escoamento superficial e percolação.  

Para as amostras de solo calcinadas, sem matéria orgânica, não foi possível a obtenção de 

nenhuma isoterma (Langmuir e Freundlich) em função da ruim correlação e da reduzida 

capacidade de sorção. Isso é um forte indicativo de que a interação entre o herbicida e matéria 

orgânica do solo podem desempenhar papel importante na retenção deste pesticida. 
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Figura 11 - Isotermas de sorção de atrazina de acordo com as equações não lineares de Freundlich 
(a) e Langmuir (b) para latossolo (com teor de matéria orgânica natural de 17,09 g dm-3). 

 

3.4 TRANSPORTE DE ATRAZINA EM MILHO SAFRA 

As Figura 12 e 13 apresentam gráficos de superfície de resposta com o objetivo de ilustrar 

as concentrações de atrazina obtidas em 480 amostras de escoamento superficial e percolado 

durante as simulações de chuva e durante o desenvolvimento da cultura nos dois estudos 

conduzidos em milho safra. 

 

 
Figura 12 - Concentrações de atrazina em volumes de escoamento superficial e percolado obtidos 
em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 

a b 
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diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do primeiro 
estudo. (LQ: 1,497 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 

 
Tabela 7 - Presença de atrazina em amostras do primeiro estudo em milho safra. 

  
Escoamento 

Superficial 24 h   
Escoamento 

Superficial 48 h   
Percolado 

24 h   
Percolado 

48 h Geral 
Concentração Média (µg L-1) 432,42   42,59   74,95   123,16 168,28 
Frequência de detecções (%) 100%  100%  100%  100% 100% 

Máxima Concentração (µg L-1) 5647,18   272,73   273,90   578,47 1693,07 

 

 
Figura 13 - Concentrações de atrazina em volumes de escoamento superficial e percolado obtidos 
em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do segundo 
estudo. (LQ: 1,497 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 

 
Tabela 8 - Presença de atrazina em amostras do segundo estudo em milho safra. 

 
Escoamento 

Superficial 24 h  
Escoamento 

Superficial 48 h  
Percolado 24 

h  
Percolado 

48 h Geral 

Concentração Média (µg L-1) 127,49  0,00  0,00  0,00 31,87 
Frequência de detecções (%) 5%  0%  0%  0% 1% 

Máxima Concentração (µg L-1) 5097,90  0,00  0,00  0,00 1274,48 

 

No primeiro estudo em milho safra, foi detectada a presença de atrazina em escoamento 

superficial e percolado 24 e 48 h após as aplicações do herbicida.  

No que se refere a presença de atrazina em escoamento superficial (24 h e 48 h) foi 

constatada a redução das concentrações ao decorrer das amostragens (5-60 min) e também de 
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acordo com os DAE, o que pode estar associado ao fechamento entrelinhas em função do 

desenvolvimento e crescimento das plantas de milho (Figura 12), o que reduz a área de solo 

exposta ao pesticida durante a aplicação e também reduz a intensidade com que a precipitação 

atinge o solo. 

Os resultados analíticos das amostras de percolado (24 h e 48 h) após a aplicação do 

herbicida, demonstram que não há uniformidade nas concentrações de atrazina encontradas nos 

diferentes tempos de coleta. No entanto é válido ressaltar, que mesmo com o desenvolvimento da 

cultura elevadas concentrações da atrazina são encontradas em amostras de percolado. 

A maior concentração de atrazina foi encontrada em escoamento superficial 24 h após a 

aplicação do pesticida. O valor obtido é de aproximadamente 5649 µg L-1, sendo cerca de 2824 X 

superior ao valor máximo permitido (VMP) pela Portaria de Consolidação nº 5, de 28 de setembro 

de 2017 do Ministério da Saúde que é de 2 µg L-1 (Brasil, 2017), sendo o mesmo valor estabelecido 

pelo CONAMA na resolução nº 357. O valor detectado também é superior aos limites máximos 

estabelecidos para detecção de atrazina em água potável de 3,0 µg L-1 nos EUA e 0,1 µg L-1 na 

União Europeia (EUROPEAN COMISSION, 1998; BETHSASS e COLANGELO, 2006; USEPA, 

2020). 

Vale ressaltar que a dinâmica de pesticidas no ambiente é resultado das combinações 

ambientais e propriedades físicas e químicas da molécula. A atrazina apresenta, peso molecular de 

215,68 g mol-1, alta solubilidade na água a 20ºC (35 mg L-1), log Koc (100), é uma base muito fraca 

por apresentar baixa constante de dissociação (pKa=1,7) e log Kow (2,75) (BARANOWSKA et al., 

2008; IUPAC, 2018).   

A presença de atrazina em águas superficiais e subterrâneas pode estar relacionada ao 

índice de Kow e Koc que a molécula apresenta, uma vez que estas propriedades, estão diretamente 

relacionados à dinâmica da molécula no ambiente.  

O Kow conhecido também como coeficiente de partição octanol-água, representa a 

lipofilicidade da molécula, com índice 2,75 para o pesticida em questão, sugerindo alto potencial 

de lixiviação (CARMO et al., 2013) o que corrobora com a constatação de concentrações do 

pesticida em amostras de escoamento superficial e percolado. 

O Koc estima a tendência de partição do pesticida na fase líquida para a matéria orgânica 

do solo (PEDROSO e NETO, 2018), indicando assim a tendência de sorção do herbicida pelo 

carbono orgânico presente no solo (OLIVEIRA e BRIGHENTI, 2011). Ambas propriedades 

apresentam relevante importância, visto que os valores de sorção estão diretamente relacionados 
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com a retenção da molécula no solo, o que possibilita inferir sobre sua destinação no meio 

ambiente (OLIVEIRA e BRIGHENTI, 2011).  

Vale ressaltar que a interação do pesticida com o solo, depende da solubilidade em água 

e características dos sedimentos, como a quantidade de matéria orgânica, quantidade de argila e 

pH (DELLAMATRICE e MONTEIRO, 2014). No entanto, apesar  do solo do local de estudo 

apresentar elevados teores de argila e matéria orgânica, em função das características da molécula 

(alta solubilidade, baixo Kow e Koc) ou seja, pouca interação com a fração orgânica e mineral do 

solo, sua mobilidade junto a água percolada e escoada superficialmente é esperada, o que corrobora 

com os resultados apresentados na Figura 12, na qual podem ser observadas as maiores 

concentrações de atrazina transportadas  nos tempo iniciais de simulação e 24 h após a aplicação 

do herbicida. 

Os resultados encontrados são semelhantes aos observados em outros estudos. De acordo 

com estudo conduzido por Dores et al. (2008), as triazinas possuem potencial de contaminação de 

águas subterrâneas e superficiais devido a sua alta solubilidade, persistência no ambiente e baixa 

sorção ao solo. Em estudo realizado por Schmidt et al. (2015) foram avaliados a sorção e dessorção 

de tiametoxam e atrazina em diferentes sistemas de manejo, empregando o experimento em um 

solo classificado em Latossolo Vermelho distroférrico de textura argilosa, o qual predomina argila 

em seus constituintes. Os resultados obtidos retratam que o solo apresentou baixa retenção em 

relação a atrazina, como também não houve influência no processo de sorção pelos diferentes 

teores de carbono orgânico nos diversos manejos adotados, o que facilita o transporte de atrazina 

apesar dos teores elevados de argila e matéria orgânica (Tabela 3 e 5). 

Em outro estudo conduzido por Lima et al. (2020), com o objetivo de avaliar os efeitos 

da calagem e fosfatagem na sorção e mobilidade de atrazina em percolação e escoamento 

superficial resultados semelhantes foram constatados. De maneira geral maiores concentrações do 

herbicida foram detectadas em escoamento superficial e principalmente nos primeiros dias após a 

aplicação do pesticida. No percolado foi detectada a presença de atrazina, no entanto em baixas 

concentrações. 

A ocorrência de menores perdas por lixiviação podem estar relacionadas a maiores perdas 

de atrazina por meio de escoamento superficial. Mendes et al. (2019) obtiveram resultado 

semelhante ao avaliar o transporte da molécula em solo agrícola de textura argilosa em condições 

laboratoriais, não sendo detectada em água percolada abaixo de 30 cm. No entanto, foi constatada 

a presença de atrazina principalmente na camada de solo de (0-10 cm), o que sugere pouca 

mobilidade vertical do herbicida, porém maior risco de transporte via escoamento superficial.  
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Figura 14 - Desenvolvimento da cultura do milho de acordo com o momento das simulações de 
chuva realizadas (8 e 9, 15 e 16, 22 e 23, 29 e 30, 36 e 37, 43 e 44 DAE). Fonte: O Autor, 2020. 

 
No segundo estudo em milho safra, foi detectada a presença de atrazina somente em 

escoamento superficial 24 h após as aplicações do herbicida. Nos demais eventos de simulação 

não sendo detectado o pesticida. 

No que se refere a presença de atrazina em escoamento superficial 24 h após aplicação, 

verifica-se a redução das concentrações ao decorrer das amostragens (5-60 min) e também de 

acordo com os DAE, o que pode estar associado ao fechamento entrelinhas em função do 

desenvolvimento e crescimento das plantas de milho (Figura 14), que reduz a área de solo exposta 

ao pesticida durante a aplicação e também reduz a intensidade com que a precipitação atinge o 

solo, semelhante ao observado no primeiro estudo. 

Quanto aos resultados obtidos para escoamento superficial 48 h e percolado (24 h e 48 h) 

após a aplicação, foi verificada a ausência do herbicida nas amostras analisadas. 

A máxima concentração encontrada foi de 5097 µg L-1 em escoamento superficial 24 h 

após aplicação. Este resultado corrobora com o primeiro estudo realizado no qual a máxima 

concentração de atrazina é 5647 µg L-1. 

Conforme previamente mencionado, a atrazina apresenta a característica de normalmente 

ficar aderida às primeiras camadas do solo (0-30 cm). Isso pode corroborar para que as maiores 

concentrações sejam detectadas principalmente em escoamento superficial 24 h após a aplicação 

e não sejam detectadas em 48 h, uma vez que apresentam pouca interação com a fração mineral e 

orgânica do solo. O valor detectado nas amostras iniciais e nos primeiros DAE sugerem efeito 

cumulativo do estudo anterior.  
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No entanto, cabe destacar que apesar da pouca interação entre o atrazina e o solo, parte 

do pesticida aplicado fica retido, principalmente por se tratar de solo de textura argilosa. De acordo 

com outros estudos, a atrazina apresenta pouca mobilidade vertical no solo, sendo normalmente 

detectada em amostras de solo entre (0-30 cm), o que favorece a atuação de microrganismos (Paula 

et al., 2016; SALAZAR-LEDESMA et al., 2018; MENDES et al., 2019). 

De acordo com Udiković-Kolić et al. (2012) a degradação biológica é considerada a 

principal transformação da atrazina. A aplicação repetida de pesticidas em um mesmo local pode 

promover a seleção de microrganismos que tenham a capacidade de utilizar estas moléculas como 

substrato de crescimento, resultando em aumento significativo das taxas de degradação destas 

substâncias (RHINE et al., 2003; UDIKOVIĆ-KOLIĆ et al., 2011; SINGH e SINGH, 2016). Tal 

fenômeno corrobora com os dados observados, uma vez que no segundo estudo de maneira geral, 

foi constatada redução da detecção de atrazina, quando comparado ao primeiro estudo, o que 

sugere a seletividade de microrganismos após sucessivas aplicações de pesticida e a biodegradação 

de atrazina.  

Fungos, bactérias, actinomicetos e outros microrganismos usam pesticidas em seus 

processos metabólicos como fontes de carbono e energia (NAWAZ et al., 2010). No entanto 

algumas bactérias degradadoras de atrazina são bem conhecidas, sendo que uma delas é a 

Pseudomonas sp. cepa ADP, que tem potencial de decompor a atrazina e transformá-la em NH3 e 

CO2 por meio da atuação de enzimas (SIRIPATTANAKUL et al., 2009; UDIKOVIĆ-KOLIĆ et 

al., 2012), sendo muito frequente no solo de culturas agrícolas em estados brasileiros (BRAZ et 

al., 2018). Outra cepa bem caracterizada, cuja rota metabólica é diferente de Pseudomonas sp. 

cepa ADP é a Arthrobacter aurescens TC-1. Esta é capaz de metabolizar a atrazina em ácido 

cianúrico por meio de uma via degradante que ocorre por meio de enzimas (UDIKOVIĆ-KOLIĆ 

et al., 2012).  

Fernandes et al. (2020) conduziram estudo em Latossolo Vermelho brasileiro com o 

objetivo de verificar a influência na aplicação de atrazina sobre a comunidade microbiana do solo. 

Os estudos revelaram a capacidade da microbiota desta classe de solos em se adaptar rapidamente 

após exposição inicial do herbicida, além de aumentar a abundância de genes responsáveis pela 

biodegradação de atrazina, o que corrobora com os dados apresentados no presente estudo, uma 

vez que é observada redução na frequência de detecção do pesticida no segundo estudo. 

Hang et al. (2010) realizaram estudos com lisímetros em dois tipos de solo argentinos 

com o objetivo de avaliar a mobilidade da atrazina e a possibilidade de contaminação de aquíferos. 

De acordo com o estudo, o transporte de atrazina diminui de acordo com o tempo após sua 
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aplicação, sendo que as maiores concentrações em água de percolação foram detectadas nos 

primeiro 30 dias após a aplicação do pesticida. Portanto, o período crítico relacionado a 

possibilidade de contaminação de aquíferos, pode estar associado a eventos de precipitação 

próximos ao momento de aplicação de atrazina. Os resultados obtidos corroboram com os 

resultados apresentados nas Figuras 12 e 13 do presente estudo, no que se refere à mobilidade de 

atrazina em milho safra.  

A maior concentração de atrazina em milho safra foi detectada em escoamento superficial 

24 h após a aplicação do pesticida. O valor obtido é de aproximadamente 5647 µg L-1, sendo cerca 

de 3000 X superior ao valor máximo permitido (VMP) pela Portaria de Consolidação nº 5, de 28 

de setembro de 2017 do Ministério da Saúde que é de 2 µg L-1 (Brasil, 2017), sendo o mesmo valor 

estabelecido pelo CONAMA na resolução nº 357. O valor detectado também é superior aos limites 

máximos estabelecidos para detecção de atrazina em água potável de 3,0 µg L-1 nos EUA e 0,1 µg 

L-1 na União Europeia (EUROPEAN COMISSION, 1998; BETHSASS e COLANGELO, 2006; 

USEPA, 2020). No entanto, a concentração média obtida em todas as amostras foi de   

 

3.5 TRANSPORTE DE ATRAZINA EM MILHO SAFRINHA 

As Figuras 15 e 16 apresentam gráficos de superfície de resposta com o objetivo de 

ilustrar as concentrações de atrazina obtidas em 480 amostras de escoamento superficial e 

percolado durante as simulações de chuva e durante o desenvolvimento da cultura nos dois estudos 

conduzidos em milho safrinha. 
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Figura 15 - Concentrações de atrazina em volumes de escoamento superficial e percolado obtidos 
em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do primeiro 
estudo. (LQ: 1,497 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 

 
Tabela 9 - Presença de atrazina em amostras do primeiro estudo em milho safrinha. 
 

  
Escoamento 

Superficial 24 h  
Escoamento 

Superficial 48 h  
Percolado 

24 h  
Percolado 

48 h Geral 

Concentração Média (µg L-1) 19,10   0,00   0,00   0,00 4,77 
Frequência de detecções (%) 12%  0%  0%  0% 3% 

Máxima Concentração (µg L-1) 422,40   0,00   0,00   0,00 105,60 

 
 



71 

 

 

 
Figura 16 - Concentrações de atrazina em volumes de escoamento superficial e percolado obtidos 
em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do segundo 
estudo. (LQ: 1,497 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 

 
Tabela 10 - Presença de atrazina em amostras do segundo estudo em milho safrinha. 

 
Escoamento 

Superficial 24 h  
Escoamento 

Superficial 48 h  
Percolado 

24 h  
Percolado 

48 h Geral 
Concentração Média (µg L-1) 68,42   0,00   0,00   0,00 17,11 
Frequência de detecções (%) 12%  0%  0%  0% 3% 

Máxima Concentração (µg L-1) 1053,98   0,00   0,00   0,00 263,50 

 
No primeiro estudo em milho safrinha, foi detectada a presença de atrazina somente em 

escoamento superficial 24 h. No que se refere a presença de atrazina em escoamento superficial 

(24 h) foi constatada a detecção de maiores concentrações nos tempos iniciais de amostragem nos 

primeiros DAE e aos 43 e 44 DAE da cultura. Nas amostras de escoamento superficial 48 h 

percolado (24 h e 48 h) após a aplicação do herbicida, não foi verificada detecção de atrazina. 

A maior concentração de atrazina foi encontrada em escoamento superficial 24 h após a 

aplicação do pesticida. O valor obtido é de aproximadamente 422 µg L-1, sendo cerca de 211 X 

superior ao valor máximo permitido (VMP) pela Portaria de Consolidação nº 5, de 28 de setembro 

de 2017 do Ministério da Saúde que é de 2 µg L-1 (Brasil, 2017), sendo o mesmo valor estabelecido 

pelo CONAMA na resolução nº 357. O valor detectado também é superior aos limites máximos 
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estabelecidos para detecção de atrazina em água potável de 3,0 µg L-1 nos EUA e 0,1 µg L-1 na 

União Europeia (European COMISSION, 1998; Bethsass e Colangelo, 2006; USEPA, 2020). No 

entanto, cabe ressaltar que a frequência de detecções foi de apenas 3%, sendo que a maioria das 

amostras apresentou valores inferiores ao limite de quantificação (1,497 µg L-1). 

Conforme apresentado na Figura 16, o maior número de detecções e as maiores 

concentrações foram observadas em escoamento superficial nas simulações de chuva 24 h após 

aplicação do pesticida (Tabela 10). Este fato pode ser explicado pela pouca interação entre a 

molécula e fração mineral e orgânica do solo, o que faz com que a atrazina seja prontamente 

transportada sob condições de precipitação intensa.   

No segundo estudo em milho safrinha, foi detectada a presença de atrazina somente em 

escoamento superficial 24 h pós as aplicações do herbicida. Nas demais amostras (escoamento 

superficial 48 h percolado 24 h e 48 h) não foi verificada detecção de atrazina, apresentando 

valores inferiores ao limite de quantificação (1,497 µg L-1). 

No entanto é possível que alguma quantidade de atrazina tenha sido transportada, porém 

em função do limite de detecção do processo analítico ela não pode não ter sido detectada nessas 

amostras.  

O valor máximo detectado foi de 1054 µg L-1, sendo 527 X superior ao valor máximo 

permitido (VMP) pela Portaria de Consolidação nº 5, de 28 de setembro de 2017 do Ministério da 

Saúde que é de 2 µg L-1 (Brasil, 2017), sendo o mesmo valor estabelecido pelo CONAMA na 

resolução nº 357, sendo também superior aos limites máximos estabelecidos para detecção de 

atrazina em água potável de 3,0 µg L-1 nos EUA (USEPA, 2020). No entanto, cabe ressaltar que a 

frequência de detecções foi de apenas 3%, sendo que a maioria das amostras apresentou valores 

inferiores ao limite de quantificação (1,497 µg L-1). 

Após a aplicação do pesticida no campo, sua dinâmica é depende de diversos fatores e 

está sujeito a processos de retenção, transporte e transformação. No que se refere aos processos de 

transformação, a molécula pode ser convertida em metabólitos em função da degradação química, 

fotodegradação e biodegradação.  

No entanto, o principal tipo de transformação de atrazina é a biodegradação (UDIKOVIĆ-

KOLIĆ et al., 2012; SINGH e SINGH, 2016). De maneira distinta aos processos de degradação 

química e fotólise, a biodegradação pode apresentar potencial aumento na capacidade de 

degradação. Isso se deve ao fato de que aplicações sucessivas de atrazina em um mesmo local 

promove a seleção e aumento da população de microrganismos degradadores (RHINE et al., 2003; 

UDIKOVIĆ-KOLIĆ et al., 2011; SINGH e SINGH, 2016). Tal informação corrobora com os 
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dados obtidos no segundo estudo em milho safrinha (quarto estudo conduzido no mesmo local), 

sendo constada a ausência do pesticida, conforme ilustrado na Figura 16. 

Estudos relatam que a atividade microbiana apresenta aumento na faixa de temperatura 

de (20-30ºC), sendo a 30ºC a temperatura ideal, enquanto temperaturas acima dos 30 ºC a 

degradação de atrazina é reduzida (DEBASMITA e RAJASIMMAN, 2013). Segundo Yang et al. 

(2018) em temperatura inferior a 10 ºC ou superiores a 40 ºC é verificado mínimo desenvolvimento 

dos microrganismos. Os gráficos apresentados nas Figuras 7 e 8 demonstram que as temperaturas 

máximas e mínimas no período avaliado em ambos estudos em milho safrinha encontraram-se 

entre (15-30 ºC), o que pode haver favorecido a ação microbiana. 

Portanto, o menor número de detecções e concentrações reduzidas de atrazina 

encontradas nas amostras de escoamento superficial e percolado em milho safrinha pode estar 

relacionada ao favorecimento das condições climáticas para atuação da degradação biológica. 

Além disso, há a possibilidade de seleção de microrganismos e aumento da capacidade de 

degradação em função das aplicações sucessivas do pesticida na área de estudo, conforme relatado 

na bibliografia (RHINE et al., 2003; UDIKOVIĆ-KOLIĆ et al., 2011; SINGH e SINGH, 2016). 

A ausência de detecções de atrazina em escoamento superficial e percolado também pode 

estar relacionada à sua absorção e acúmulo pelas plantas de milho. Em estudo realizado por Li et 

al. (2012), foi verificado o acúmulo do pesticida nas plantas expostas ao pesticida, sendo 

constatado que o acúmulo do pesticida ocorreu principalmente nas raízes das plantas. Além disso, 

parte do herbicida também é retido, absorvido e metabolizado pela parte aérea da planta, 

apresentando reduzidas concentrações em tecido vegetal cerca de 30 dias após sua aplicação 

(MONTGOMERY e FREED, 1961; MUDHOO e GARG, 2011). Em espécies tolerantes como o 

milho, após a absorção do herbicida, a atrazina pode ser detoxificada por meio de hidroxilação 

enzimática ou não enzimática (LIN et al., 2008). Importante destacar que a constatação de valores 

superiores ao VMP pela legislação pode estar relacionada às condições experimentais extremas 

adotadas no presente estudo.  

De maneira geral, o transporte da molécula em cultivo de milho ocorreu principalmente 

por escoamento superficial nas simulações de chuva realizadas 24 h após a aplicação de atrazina, 

o que pode contribuir para a contaminação de águas superficiais. Outros estudos conduzidos nesta 

região e também em diferentes locais do Brasil e do mundo corroboram com esta informação, uma 

vez que a presença de atrazina é comumente detectada em escoamento superficial e também em 

amostras de águas superficiais (CHICATI et al., 2012; AQUINO et al., 2013; SOUZA et al., 2020). 

.  
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3.6 ÍNDICE DE GUS E MODELO DE GOSS 

O uso de índices também é uma ferramenta para se estimar, por exemplo, o potencial de 

transporte de pesticidas por lixiviação e escoamento superficial. O uso de parâmetros, índices e 

modelos auxiliam no direcionamento de trabalhos de campo e análises laboratoriais. Na Tabela 1, 

são apresentados os resultados no que se refere ao índice de Gus, que sugere alta mobilidade em 

águas subterrâneas e o modelo Goss, que indica alta possibilidade de transporte da molécula junto 

a água, e média no que diz respeito ao transporte associado a sedimentos em águas superficiais.  

Os resultados obtidos neste estudo corroboram com a tendência estimada pelo índice de 

Gus e modelo Goss. De maneira simplificada ao analisar os resultados analíticos das quatro safras 

conduzidas, nota-se que foi detectada a presença de atrazina tanto em escoamento superficial 

quanto percolado, principalmente na condição de precipitação intensa pouco tempo após a 

aplicação do herbicida. O maior número de detecções pode ser observado em escoamento 

superficial, o que demonstra que a molécula pode ser facilmente transportada em águas ou 

moderadamente transportada quando associada aos sedimentos, conforme prevê o modelo de Goss 

(Tabela 1). 

 

3.7 ATRAZINA EM LISÍMETROS DE SUCÇÃO 

Na área da condução do trabalho, foram instalados lisímetros de sucção nas 

profundidades de 20, 30, 40, 50 e 60 cm. Em nenhum dos estudos foi constatada a detecção de 

atrazina nos volumes de água amostrados nestas profundidades.  

A ausência do pesticida nestas profundidades pode estar relacionada as interações de suas 

propriedades físicas e químicas com as características edáficas, bem como com a limitação do 

método de detecção. Os resultados do estudo corroboram com o que foi previamente mencionado, 

uma vez que o pesticida é transportado principalmente por escoamento superficial ou é 

rapidamente lixiviado em profundidade >1m, sendo semelhante ao observado por outros autores 

em estudos sob distintas condições experimentais (SALAZAR-LEDESMA et al., 2018; MENDES 

et al., 2019). 

 

3.8 PERSISTÊNCIA DE ATRAZINA EM MILHO SAFRA E SAFRINHA 

Ao final do desenvolvimento da cultura foi realizada simulação de chuva afim de avaliar 

a eventual persistência de moléculas de atrazina e a possibilidade de contaminação de águas 

superficiais e subterrâneas.  
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A persistência de pesticidas no meio ambiente está relacionada ao período durante o qual 

essas substâncias permanecem nas mais diversas matrizes e compartimentos ambientais. São 

considerados resíduos de pesticidas qualquer substância resultante de sua aplicação, incluindo 

metabólitos e a própria molécula (OLIVEIRA Jr. e REGITANO, 2009).  

Nas Tabela 11, são apresentados os valores obtidos para escoamento superficial e 

percolado nos dois estudos realizados em milho safra e safrinha, respectivamente.  

 

 

Tabela 11 - Persistência atrazina em escoamento superficial e percolado nos estudos realizados 
após 120 DAE e 80 dias após a última aplicação em milho safrinha e safra. 

Tempo de amostragem 
(min) 1ª Estudo 2ª Estudo 

E.Superficial Percolado E.Superficial Percolado 
5 <LQ <LQ <LQ <LQ 
10 <LQ <LQ <LQ <LQ 
15 <LQ <LQ <LQ <LQ 
20 <LQ <LQ <LQ <LQ 
25 <LQ <LQ <LQ <LQ 
30 <LQ <LQ <LQ <LQ 
35 <LQ <LQ <LQ <LQ 
40 <LQ <LQ <LQ <LQ 
45 <LQ <LQ <LQ <LQ 
50 <LQ <LQ <LQ <LQ 
55 <LQ <LQ <LQ <LQ 
60 <LQ <LQ <LQ <LQ 

Limites de quantificação (LQ): 1,497 µg L-1 

 

Em ambos os estudos em milho safra e safrinha e nos diferentes tempos de amostragem 

não foi detectada a presença de atrazina aos 120 DAE da cultura e 80 dias após a última aplicação, 

sendo os valores inferiores ao limite de quantificação (1,497 µg L-1). Este resultado é esperado 

uma vez que o tempo de meia de vida da atrazina é de aproximadamente 75 dias (Tabela 1). No 

entanto, vale ressaltar que é possível que alguma quantidade de atrazina tenha sido transportada, 

porém em função do limite de detecção do processo analítico pode não ter sido detectada nessas 

amostras   

Outros estudos realizados apresentam resultados semelhantes. Salazar-Ledesma et al. 

(2018) detectaram a presença de atrazina em água de percolação até dois meses após sua aplicação. 

Paula et al. (2016) constataram significativa redução da concentração de atrazina em água 

percolada de acordo com o tempo após a aplicação. Além disso, foi detectada a presença da 

molécula até 40 dias após a aplicação do produto comercial, não sendo mais detectada após esse 
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período. Hang et al. (2010) também observaram as maiores concentrações de atrazina foram 

lixiviadas no período de até 30 dias após sua aplicação. 

Segundo Paula et al. (2016), ao avaliar a lixiviação e persistência de atrazina em Latossolo 

Vermelho Amarelo, a molécula apresenta potencial risco de contaminação de águas subterrâneas. 

No entanto principalmente no que se refere a curto prazo de tempo, devido ao fato de a molécula 

apresenta baixa persistência. 

  
 

4. CONCLUSÃO 

Os resultados alertam para a possibilidade de transporte de elevadas concentrações do 

pesticida principalmente sob condições de precipitação intensa em um curto intervalo de tempo 

após a aplicação, uma vez que nas condições estudadas, o transporte da molécula ocorreu 

principalmente por escoamento superficial nas simulações de chuva realizadas 24 h após a 

aplicação de atrazina. Estes dados ressaltam a importância da implementação de técnicas de 

conservação do solo, como o sistema de plantio direto que poderia corroborar para redução da 

possibilidade de contaminação de águas superficiais.  
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CAPÍTULO III – TRANSPORTE DE CLORPIRIFÓS EM MILHO (Zea mays L.) SAFRA 

E SAFRINHA CULTIVADO EM LATOSSOLO VERMELHO 

 

RESUMO 

A dinâmica ambiental de pesticidas após sua aplicação é resultado da interação entre propriedades 

físicas e químicas da molécula e fatores edafoclimáticos. Para isso, foram utilizados lisímetro de 

percolação com uma amostra indeformada de solo (1m³) e lisímetros de sucção foram utilizados 

para condução do estudo de campo, com o objetivo de avaliar o transporte de clorpirifós, por meio 

de determinação do pesticida em amostras de escoamento superficial e percolação em um 

Latossolo Vermelho cultivado com milho. A mobilidade da clorpirifós foi avaliada sob a influência 

da precipitação simulada (150 mm h-¹), 24h e 48h após a aplicação do pesticida, em diferentes 

estádios fenológicos de milho cultivado no período de safra e safrinha durante dois anos agrícolas 

(2019/2020), sendo as determinações realizadas por Cromatografia Gasosa com detecção ECD 

(CG-ECD). Os resultados permitem inferir que temperaturas acima de 25 o C favorecem o processo 

de sorção de clorpirifós, enquanto em temperaturas inferiores a capacidade adsortiva é reduzida. 

A sorção do inseticida neste tipo de solo ocorre principalmente em função da interação com a 

fração mineral, havendo pouca influência do teor de matéria orgânica. As maiores concentrações 

e o maior número de detecções ocorreram em amostras de escoamento superficial nas simulações 

de chuva realizadas 24h após a aplicação do inseticida. Sua presença foi detectada em 60% do total 

de amostras, sendo que as maiores concentrações foram superiores ao permitido pela legislação. 

Além disso, os resultados advertem sobre o risco de contaminação de águas superficiais 

principalmente em eventos de precipitação intensa em um curto intervalo de tempo após a 

aplicação de clorpirifós em condição de plantio convencional.   

Palavras-chave: inseticida; lisímetros; mobilidade de pesticidas; contaminação. 
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ABSTRACT 

The environmental dynamics of pesticides after their application is the result of the interaction 

between physical and chemical properties of the molecule and edaphoclimatic factors. For that, 

percolation lysimeter with an undisturbed soil sample (1m³) was used and suction lysimeters were 

used to conduct the field study, with the objective of evaluating the transport of chlorpyrifos, by 

determining the pesticide in runoff samples. and percolation in an Oxisol grown with corn. The 

mobility of chlorpyrifos was evaluated under the influence of simulated precipitation (150 mm h-

¹), 24h and 48h after the application of the pesticide, in different phenological stages of corn 

cultivated in the summer and winter period for two agricultural years, the determinations being 

performed by GC-ECD. The results allow us to infer that temperatures above 25 o C favor the 

chlorpyrifos sorption process, while at lower temperatures the adsorptive capacity is reduced. The 

sorption of the insecticide in this type of soil occurs mainly due to the interaction with the mineral 

fraction, with little influence of the organic matter content. The highest concentrations and the 

largest number of detections occurred in runoff samples in the rain simulations carried out 24 hours 

after the application of the insecticide. Its presence was detected in 60% of the total samples, and 

the highest concentrations were higher than allowed by the legislation. In addition, the results warn 

of the risk of contamination of surface water mainly in events of intense precipitation in a short 

time after the application of chlorpyrifos under conventional planting conditions. 

Keywords: inseticide; pesticide mobility; contamination; organophosphate 
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1. INTRODUÇÃO 

O uso de pesticidas é uma prática fundamental no manejo agrícola. Desde os anos de 1950 

têm sido de grande importância na proteção de plantas auxiliando no aumento da produtividade e 

segurança alimentar (ZHANG et al., 2015). O uso mais seguro e sustentável de pesticidas na 

agricultura, assim como seus impactos no ambiente ganharam importância em todo o mundo nos 

últimos anos (MÖHRING et al., 2018; MACHADO et al., 2019; AGOSTINI et al., 2020). O 

clorpirifós (O,O-dietil O-3,5,6-trichloropiridin-2-yl fosforotioto) é um inseticida pertencente ao 

grupo dos organofosforados, sendo utilizado no cultivo de milho (Zea mays L.). Estudos têm sido 

conduzidos com o objetivo de avaliar a dinâmica desta molécula em campo e laboratório, no 

entanto poucos trabalhos abordaram sua dinâmica ao longo de diferentes anos agrícolas e com uso 

de lisímetros. 

O milho é um dos mais importantes cereais cultivados e consumidos no mundo, sendo 

utilizado na alimentação humana e animal, e como matéria-prima para diversos complexos 

agroindustriais, evidenciando sua importância socioeconômica (CASTRO et al., 2009; ROLIM et 

al., 2019). Na agricultura brasileira é um dos principais cereais cultivado e ocupa uma área de 

cerca de 18 milhões de hectares (CONAB, 2020) o que torna o Brasil o segundo maior exportador 

de milho do mundo, comercializando a quantidade de 29,5 milhões de toneladas no período 

comercial 2019/2020 (FAO, 2020).  

Em função de práticas agrícolas, a presença de pesticidas tem sido detectada em diferentes 

compartimentos ambientais em todo o mundo (VRYZAS et al., 2012; CARAZO-ROJAS et al., 

2018). Com a intensificação da agricultura, em 2008 o Brasil ultrapassou os Estados Unidos da 

América e tornou-se o maior mercado consumidor de agrotóxicos do mundo, posição que é 

mantida até hoje. O emprego destas substâncias trouxe inúmeros ganhos e benefícios a 

humanidade, tais como aumento da produtividade e sanidade das culturas. No entanto, existem 

evidências que o uso de agrotóxicos pode comprometer a qualidade de diferentes compartimentos 

ambientais, podendo representar risco de contaminação de águas superficiais e subterrâneas e solo 

(QUEIROZ et al.,2011; PINHEIRO et al., 2011).  

De maneira geral, a dinâmica das moléculas de pesticidas no ambiente após sua aplicação 

é dependente da combinação de características das substâncias e fatores edafoclimáticos. 

Propriedades físicas e químicas, como solubilidade na água, potencial de retenção no solo e 

degradação são propriedades da própria molécula que influenciam sua destinação (KEESSTRA et 

al., 2012). Condições ambientais como: temperatura, umidade, aeração, mineralogia da fração 

argila, biomassa e atividade microbiana, além do tipo de cobertura vegetal também exercem 
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influência (OLIVEIRA, 2010; OLIVEIRA e BRIGHENTI, 2011). Juntos estes fatores influenciam 

processos como: retenção, transporte e transformação, o que torna a mobilidade e destinação de 

pesticidas no ambiente complexa, exigindo a condução de estudos de campo em diferentes 

condições.  

Grande parte do milho cultivado no Brasil é produzido em Latossolos, visto que esta é a 

classe de solos com maior incidência no país, ocupando juntamente com os argissolos (ACRISOLS 

WRB, 1998) cerca de 58% do território (SANTOS et al., 2018).  São caracterizados por serem 

solos intemperizados e apresentam argilas com predominância de óxidos de ferro, alumínio e de 

baixa atividade (baixa CTC), fortemente ácidos e baixa saturação de bases. Possuem boas 

condições físicas para o uso agrícola, associadas a boa permeabilidade por serem solos bem 

estruturados e muito porosos (SANTOS et al., 2018).  

Com o objetivo de avaliar a mobilidade de clorpirifós em Latossolo agrícola cultivado 

com milho, o uso de lisímetros pode ser considerado uma importante ferramenta. De acordo com 

GLÍNSKI et al., 2011, os lisímetros possibilitam a investigação acerca destas moléculas e o risco 

de contaminação dos diferentes compartimentos ambientais. Estudos têm sido realizados com o 

objetivo de entender a dinâmica de diferentes contaminantes, dentre eles, moléculas pesticidas e 

seus metabólitos. A utilização de lisímetros para esta finalidade não é recente, no entanto continua 

sendo utilizada ao longo dos anos. Bergstrom, 1990 utilizou lisímetros para estimar a lixiviação 

de pesticidas em solos agrícolas; Renaud et al. 2004 realizaram estudo em lisímetro com o objetivo 

de avaliar a lixiviação de resíduos de pesticidas; Queiroz et al. 2011 avaliaram o transporte de 

glifosato em escoamento superficial e percolação; Schuhmann et al. 2019 estudaram a degradação 

e lixiviação de bentazona, terbutilazina e S-metacloro e alguns de seus metabólitos; Kolupaeva et 

al. 2019 avaliaram o risco de lixiviação de pesticidas para águas subterrâneas com base em 

resultados experimentais de um estudo de campo conduzido em lisímetro. 

Em decorrência da extensa área cultivada e produção intensiva, a demanda por insumos 

agrícolas é grande. O clorpirifós foi o segundo princípio ativo mais utilizado no Brasil e o terceiro 

mais utilizado na cultura do milho entre os anos de 2012 e 2015 (PIGNATI et al., 2017). O 

inseticida apresenta mecanismo de ação toxicológico semelhante aos demais pesticidas 

pertencentes ao grupo dos organofosforados, atuando sobre o sistema nervoso, provocando a 

interrupção dos impulsos nervosos e consequente morte do organismo (RAGNARSDOTTIR, 

2000; MANAHAN, 2002), podendo causar diversos danos a diferentes seres vivos incluindo os 

seres humanos (LI et al., 2019). 
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Desta maneira, o presente estudo teve por objetivo (i) avaliar a mobilidade de clorpirifós 

após aplicações sucessivas e simulações de precipitações intensas na cultura do milho cultivado 

em Latossolo (ii) determinar a capacidade de sorção de clorpirifós em latossolo com e sem matéria 

orgânica (iii) avaliar a possível influência do período de cultivo safra, safrinha na mobilidade do 

inseticida em escoamento superifical e água percolada.  

 

2. MATERIAL E MÉTODOS 

2.1 ÁREA DE ESTUDO 

O estudo de campo foi desenvolvido utilizando-se um lisímetro de percolação instalado 

na área experimental pertencente à Universidade Estadual do Oeste do Paraná, Campus Marechal 

Cândido Rondon – PR, sob as coordenadas geográficas: latitude 24.558086 S e longitude 

54.045745 W e altitude de 471 m em Latossolo Vermelho. Dados referentes às condições 

ambientais do período estudado foram obtidos da estação meteorológica de observação de 

superfície automática de Marechal Cândido Rondon, sob as coordenadas geográficas: latitude 

24.53303º S e longitude: 54.019248º W e altitude: 392 metros. 

 

Figura 1 - Localização da área de estudo, Marechal Cândido Rondon, Paraná, Brasil. 
 

O lisímetro, de material acrílico de 8 mm de espessura e de 1 m2 de base, contém uma 

amostra de solo indeformada de 1 m3. A amostra é isolada lateralmente e no fundo, não permitindo 

trocas com o solo que lhe deu origem.  
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Na parede de jusante do lisímetro, próximo da superfície do solo, existem 2 furos que, 

conectados através de flanges, coletam o escoamento superficial e, um furo próximo à base (1 m 

de profundidade) coleta o escoamento de lixiviação. 

Lisímetros de sucção foram instalados em diferentes profundidades (20, 30, 40, 50 e 60 

cm) na área externa à do lisímetro de percolação. Sobre os lisímetros, foi instalado um simulador 

de chuva, o qual permitiu o controle da intensidade da precipitação. 

 A fim de avaliar as características granulométricas e químicas do solo, foi realizada a 

amostragem composta, sendo executada em zigue-zague com utilização de trado holandês, nas 

profundidades de (0-20 cm) e (20-40 cm). Também foi realizada caracterização do solo no que se 

refere a densidade e porosidade total (TEIXEIRA et al., 2017). O uso de corretivos agrícolas e 

fertilizantes foi realizado de acordo com a composição física e química do solo com expectativa 

de produtividade máxima da cultura de acordo com Manual de adubação e calagem do estado do 

Paraná (SBCS, 2017). 

A área de estudo foi cultivada com a cultura do milho, híbrido simples NS 50 PRO2, 

material precoce, grão duro. As sementes foram distribuídas na profundidade de 3-5 cm adotando 

espaçamento entre linhas de 50 cm, sendo semeadas três sementes por metro, com o objetivo de 

obter 65.000 plantas ha-1, sendo adotado o sistema de semeadura convencional. O manejo de 

eventuais pragas e doenças foi realizado de acordo com as recomendações agronômicas para a 

cultura. O controle de plantas daninhas quando necessário foi realizado por meio de capina manual. 

 

2.2 ESTUDO DE CAMPO 

Após a emergência da cultura foram realizadas aplicações do produto comercial Lorsban 

®, que possui concentração de (48% m/v) do ingrediente ativo (clorpirifós). A dose utilizada foi 

de 1,0 L ha-1 do produto comercial, conforme recomendação de uso para a cultura.   

 
Tabela 1 - Caracterização da molécula: Identificação, e características físicas e químicas do 
clorpirifós. 

Identificação  

Nome comum Clorpirifós [b] 

Classe Química Organofosforados[b] 

Nomes Químicos IUPAC O,O-diethyl O-3,5,6-trichloro-2-

pyridyl phosphorothioate [b] 

Fórmula molecular C9H11Cl3NO3PS [b] 

Nomes comerciais Lorsban®[a], Catcher 480 EC, 
Capataz, Clorpirifós Nortox EC, Clorpirifós 

Fersol 480 EC, Ciclone 48 EC, etc. 
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Estrutura 
 

d 

 

 

Propriedades físicas e químicas  

Pressão de vapor 2,5 Pa a 25 ˚C [b] 

Ponto de fusão 42 ˚C[b] 

Solubilidade (água) 2 g L-1 a 25 ˚C [b] 

Coeficiente de partição octanol-
água a pH 7, 20 o C (log Kow) 

Log: 4.96 [b] 

Constante da lei de Henry a 25o 0,48 Pa m-3 mol-1 b] 

Coeficiente de sorção do solo 
(Koc) 

8498 mL/g [b] 

Tempo de meia vida (DT 50) solo 1,3 – 120 dias [b] 

Tempo de meia vida (DT 50) à 
hidrólise 

5-51 dias [b] 

Testes de identificação 
GUS[¹] 

GOSS Água[²] 
GOSS Sedimentos[³] 

CLAE e CG [c] 

Baixo 
Alto 
Alto 

  

Onde: Clae: Cromatografia líquida de alta eficiência. CG: Cromatografia gasosa. Classificação quanto ao Índice de 
GUS[1]; Metodologia Goss devido a dissolução em água[2]; Metodologia Goss associado ao sedimento[3]. Fonte: MAPA (2016) [a]; 
IUPAC (2018) [b]; Lopes et al. (2011) [c]; ANVISA (2016) [d]. 

 
Aplicações semanais de clorpirifós foram realizadas até o estádio fenológico do milho 

V7, cerca de 40 dias após a emergência (DAE) período mais crítico da cultura em relação ao ataque 

de pragas e consequente maior número de aplicações de inseticida. 

Foram realizadas simulações de chuva 24 h e 48 h após a aplicação do pesticida, 

totalizando 24 simulações por estudo, totalizando 96. Estas chuvas correspondem a eventos 

pluviométricos de intensidade elevada (150 mm h-1), cuja frequência de ocorrência é baixa, de 

acordo com os dados meteorológicos do local de estudo, sendo, no entanto, importante em estudos 

de cunho ambiental. Cada simulação de chuva teve a duração de 60 min (Tabela 2).  

 

Tabela 2 - Aplicações de pesticida e amostragens de escoamento superficial e percolado.  
DAE Aplicações Simulações de chuva* 

7 1ª Aplicação 24 h após 48 h após 
14 2ª Aplicação 24 h após 48 h após 
21 3ª Aplicação 24 h após 48 h após 
28 4ª Aplicação 24 h após 48 h após 
35 5ª Aplicação 24 h após 48 h após 
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42 6ª Aplicação 24 h após 48 h após 
             Última semana Sem aplicação 24 h após - 

*Simulações de chuva com duração de 60 min e amostragens em intervalos de 5 minutos. 

 
As amostras de escoamento superficial e percolado foram coletadas em intervalos de 5 

min totalizando 960. Estas foram armazenadas em frascos de polietileno, acondicionados em 

caixas de isolamento térmico e transportadas ao laboratório, onde foram imediatamente analisadas, 

conforme descrito por Queiroz et al. (2011) e Pinheiro et al. (2013) (Figura 2 e Figura 4). 

 

Figura 2 - Fluxograma da amostragem de escoamento superficial e percolado realizada durante a 
condução das quatro safras de milho. 

 
Para a realização dos ensaios de simulação foi usado um simulador de chuva semelhante 

ao descrito por Meyer e Harmon (1979). O simulador foi instalado a 2,00 m acima do solo. Sua 

alimentação foi realizada através de uma bomba submersa, com pressão constante. A água 

utilizada na simulação de chuva foi proveniente de fonte de água potável situada nas proximidades 

do local da simulação. Com a intenção de simular chuvas com características próximas das chuvas 

naturais, além da altura, foi usado um bico aspersor do tipo Veejet 80-100, com o qual foi obtida 

precipitação média de 150 mm h -1. A pressão usada durante as simulações foi monitorada e 

controlada através de um manômetro. Mesmo com todos os cuidados adotados, a cada nova 

simulação, foi realizada a calibração do simulador. A calibração da intensidade das chuvas foi 

realizada com o auxílio de uma caixa de zinco de 1,21 m2 de área superficial de coleta e 0,10 m de 

altura (Figura 3). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

a b 
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Figura 3 - Lisímetros instalados na área (a) e simulador de chuva utilizado na realização do estudo 
(b). Fonte: O autor, 2020. 
 

 
Figura 4 - Representação do lisímetro de drenagem instalado na área de estudo e ponto de 
amostragem de escoamento superficial e percolado. 

 

2.3 DADOS CLIMATOLÓGICOS EM MILHO SAFRA 

As condições climáticas são fatores importantes no que se refere ao estudo do destino de 

moléculas pesticidas. Os dados climatológicos obtidos nos dois estudos realizados para avaliação 

de dinâmica de clorpirifós em milho safra são apresentados nas Figuras 5 e 6.  

 

 
Figura 5 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do primeiro estudo. Fonte: 
INMET (2020). 
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Figura 6 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do segundo estudo. Fonte: 
INMET (2020). 

 
2.4 DADOS CLIMATOLÓGICOS EM MILHO SAFRINHA 

Os dados climáticos referentes aos dois estudos em milho safrinha são apresentados nas 
Figuras 7 e 8. 

 
Figura 7 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do primeiro estudo em milho 
safrinha. Fonte: INMET (2020). 

 

 
Figura 8 - Dados climatológicos obtidos no período de condução do segundo estudo em milho 
safrinha. Fonte: INMET (2020). 
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2.5 ANÁLISES LABORATORIAIS 

2.5.1 Caracterização do solo 

As amostras de solo foram caracterizadas por meio de análises químicas e físicas no 

Laboratório de Química Ambiental e Instrumental. A análise granulométrica das amostras de solo 

para classificação textural foi realizada com utilização do método da pipeta (CLAESSEN, 1997). 

A análise química dos atributos de fertilidade do solo foi realizada de acordo com o manual de 

análise química do solo recomendado para o estado do Paraná (PAVAN et al., 1992). A densidade 

do solo foi obtida por meio do método do cilindro volumétrico (TEIXEIRA et al., 2017). 

 

Tabela 3 - Indicadores de fertilidade do solo estudado. 
Amostra 

P MO pH CaCl2 H + Al Al3+ K+ Ca2+ Mg2+ SB CTC V Al 
mg dm-3 g dm-3 0,01 mol L-1 --------------------------cmolc dm-3------------------------ % 

0-20 cm 32,24 17,09 5,77 2,57 0,00 0,72 4,22 1,15 
          

6,09  
          

8,66  70,32 0,00 

20-40 cm     19,08 13,33 5,41 3,82 0,00 1,85 5,49 1,07 8,41 12,33 68,77 0,00 
             
             

Limites de quantificação (LQ):  K = 0,01; Ca = 0,005; Mg = 0,005. 

 

Tabela 4 - Teores de metais essenciais e tóxicos do solo estudado. 

Amostra 
Cu2+ Zn2+ Mn2+ Fe2+ Cd2+ Pb2+ Cr 

--------------------------mg dm-3-------------------------------- ---------------------------mg dm-3----------------------- 

0-20 cm 10,90 12,20 130,00 36,20 <LQ 24,00 <LQ 

20-40 cm     12,10 10,00 102,22 41,10 <LQ 20,00 <LQ 
        

Limites de quantificação (LQ): Cu = 0,005; Fe = 0,01; Mn = 0,01; Zn = 0,005; Cd = 0,005; Pb = 0,01; Cr = 0,01. 

 
Tabela 5 - Atributos físicos do solo. 

Amostras 
Argila Silte Areia                 Densidade 

----------------------------------g kg-1------------------------------------------ -----------g cm-3- --------- 

0-20 cm 477,00 314,08 208,92 
 
1,50 

20-40 cm 535,00 417,00 47,52 
  `_ 

     

 

 

2.5.2 Capacidade de sorção de clorpirifós em Latossolo 

Afim de avaliar o potencial de retenção entre clorpirifós e o solo da área de estudo, foram 

realizados estudos de sorção com dois tratamentos. Amostras de latossolo em sua forma natural 

com teor de matéria orgânica de 17,09 g dm-3 e amostras calcinadas sem matéria orgânica. 

As amostras de solo foram previamente secas em estufa com circulação forçada de ar a 

105 ºC por 48 h, sendo em seguida realizada padronização das partículas. Após isso, as amostras 
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foram calcinadas sendo aquecidas a 500 ºC por 5 horas em uma mufla para obtenção do tratamento 

sem matéria orgânica. 

Para realização dos estudos de equilíbrio e termodinâmica foram preparadas soluções a 

partir do produto comercial nas concentrações de (0,2,5,10,15,20, 25 mg L-1) do ingrediente ativo 

e sendo os estudos conduzidos em diferentes temperaturas (15, 20, 25, 30, 35 ºC). 

Amostras de 10 g de solo de cada tratamento foram pesadas em erlenmeyers sendo 

adicionado em seguida a solução contaminante no volume de 50 mL e realizada agitação por duas 

horas em agitador Dubnoff (YU et al., 2020). Posteriormente as amostras foram centrifugadas, 

filtradas e realizada extração liqúido-líquido na fração de 1,5 mL de éter metil terciário butílico 

(MTBE) para 15 mL de água amostrada + 3 % de NaCl (efeito salting out), com agitação em 

agitador Vibrax VXR IKA® a 1.000 rpm por duas horas, com posterior determinação por CG-ECD 

para determinação da concentração de clorpirifós na solução, seguindo a metodologia proposta 

pela Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos – EPA 8141 (USEPA, 2007). 

Os dados obtidos nos estudos de equilíbrio foram linearizados por meio dos modelos 

matemáticos lineares de Langmuir e Freundlich (LANGMUIR, 1918; FREUNDLICH, 1906). Para 

obtenção dos resultados de termodinâmica, os dados foram analisados de acordo com o método 

proposta por Lima et al., (2019).   

 

2.5.3 Condições cromatográficas 

As condições cromatográficas utilizadas para determinação das concentrações de 

clorpirifós por CG-ECD foram: coluna capilar TR-5MS (5% difenil e 95% dimetilpolisiloxano 

com 30 m de comprimento × 0,25 mm de diâmetro interno × 0,25 μm de espessura de filme).  

As condições de análise cromatográfica foram: temperatura do injetor splitless de 250ºC, 

temperatura inicial do forno de 120 ºC com rampa de aquecimento de 5 ºC min-1 até 200ºC e 

temperatura do detector a 300 ºC, vazão do gás de arraste (N2) a 30,0 mL min-1 e divisão de fluxo 

(splitless) de 2:5 em um tempo de corrida de 20 min. 

 

2.5.4 Análises cromatográficas em águas 

As amostras de escoamento superficial e percolado passaram por extração líquido-líquido 

na fração de 1,5 mL de éter metil terciário butílico (MTBE) para 15 mL de água amostrada + 3 % 

de NaCl (efeito salting out), com agitação em agitador Vibrax VXR IKA® a 1.000 rpm por duas 

horas, com posterior determinação das concentrações de pesticida por cromatografia gasosa com 
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detector de elétrons (CG-ECD), com amostrador automático, seguindo metodologia proposta pela 

Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos – EPA 8141 (USEPA, 2007). 

 

2.5.5 Efeito da matriz 

Nas análises cromatográficas realizadas é de grande importância o conhecimento do 

efeito que a matriz pode causar na determinação do analito em questão. 

Desta forma, foi realizada amostragem de volumes de escoamento superficial e percolado 

antes do início das aplicações do pesticida. Foi amostrado uma alíquota de 15 mL do líquido e 

acomodado em tubos de ensaio, acrescentando 1,5 mL de MTBE, realizando a extração líquido-

líquido (10:1). 

O sobrenadante de MTBE foi amostrado e foi realizada sua determinação em CG-ECD, 

visando verificar os volumes de escoamento superficial e percolado, sendo não detectada a 

presença de clorpirifós, conforme os cromatogramas apresentados nas Figuras 9 e 10, 

respectivamente. 

Figura 9 - Cromatograma do efeito da matriz para volumes em escoamento superficial. 
 

 
Figura 10 - Cromatograma do efeito da matriz para volumes em percolado. 

 

2.6 ANÁLISE DOS DADOS 

Os dados, após tabulados, serão submetidos ao teste normalidade Shapiro-Wilk e de 

homogeneidade Bartlett, utilizando-se o programa estatístico Sisvar (FERREIRA, 2014). Por meio 

do programa Statistica (version 7.0; Statsoft) foram construídos gráficos de superfície de resposta 

a fim de ilustrar a dinâmica das moléculas avaliadas. Com o objetivo de comparar os resultados 

obtidos no estudo de campo com índices teóricos, foi realizada avaliação do potencial de lixiviação 

destas substâncias para águas subterrâneas empregando o índice GUS (Groundwater Ubiquity 

Score) (GUSTAFSON, 1989) e para avaliação do potencial de transporte de pesticidas associado 
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a sedimentos ou dissolvido em água para águas superficiais ou subterrâneas, foi utilizado o método 

GOSS (GOSS, 1992). Em função dos dados não apresentarem normalidade foi realizada análise 

descritiva com auxílio de gráficos de superfície de resposta. 

 

3. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

3.1 DADOS CLIMATOLÓGICOS EM MILHO SAFRA E SAFRINHA 

De acordo com os dados apresentados nas Figuras 5,6,7,8, vale destacar a ocorrência de 

elevadas temperaturas máximas e mínimas em ambos os estudos em milho safra (20-35º C). 

Contudo, em milho safrinha foram observadas temperaturas mais amenas (15-30º C). 

Temperaturas mais elevadas estão correlacionadas a maiores taxas de volatilização do pesticida. 

De acordo com Tiryaki e Temur (2010), quanto maior a temperatura, maior será a volatilização da 

substância. Além disso, também influenciam em processos de sorção e difusão entre o pesticida e 

o solo (STEFFENS et al., 2013). 

Outro aspecto relevante, é a diferença observada no volume de precipitação natural no período de 

condução dos estudos. Em milho safra foi observado maior volume de precipitação no primeiro 

estudo quando comparado ao segundo, sendo que o mesmo se repete em milho safrinha. A variação 

observada em relação ao volume precipitado interfere sobre o teor de umidade de solo, podendo 

influenciar em processos de transformação e retenção, como a biodegradação e a sorção do 

pesticida (STEFFENS et al., 2013; JAISWAL et al., 2016). No que se refere a biodegradação, vale 

destacar que fatores climáticos, como temperatura e precipitação, estando normalmente assiociado 

a maior atividade microbiana em condições de calor e umidade do solo (RICHARD e 

CANONICA, 2005).  

 

3.2 CARACTERIZAÇÃO DO SOLO 

De acordo com os resultados analíticos apresentados nas Tabelas 3, 4 e 5 é possível inferir 

sobre algumas características do solo que são importantes em relação a mobilidade de pesticidas 

no solo. Na camada de 0-20 cm o solo apresenta textura argilosa, pH muito alto e teor de matéria 

orgânica médio (SBCS, 2017). 

No que se refere à camada de 20-40 cm, foi verificada elevada porcentagem de argila, o 

que caracteriza o solo como de textura argilosa. Em relação aos atributos químicos, o solo 

apresenta pH alto e teor de matéria orgânica baixo (SBCS, 2017).  

Os resultados obtidos nas suas camadas são bastante similares em relação aos atributos 

físicos e químicos. Por se tratar de um Latossolo esta característica é esperada, uma vez que uma 
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de suas características é o fato de ser solo profundo com características bastante homogêneas ao 

longo do perfil do solo, principalmente em relação à característica granulométrica (SANTOS et 

al., 2013).   

 

3.3 CAPACIDADE DE SORÇÃO DE CLORPIRIFÓS EM LATOSSOLO 

Os dados dos estudos de equilíbrio e termodinâmica foram linearizados por meio dos 

modelos matemáticos lineares de Langmuir e Freundlich. Os melhores ajustes para a sorção de 

clorpirifós em Latossolos com e sem matéria orgânica natural foram obtidos por Freundlich. 

Assim, a sorção do inseticida aparentemente ocorre em multicamadas para ambas as condições 

experimentais. A matéria orgânica parece ter um papel determinante na termodinâmica de sorção, 

pois o aumento das taxas de sorção parece ser uma consequência do aumento da temperatura, que 

resulta em um processo endotérmico quando a matéria orgânica do solo está presente, e exotérmico 

na sua ausência, como também apresentado na Tabela 6, pelos valores de ΔHo. Os valores de 

entropia positiva para os tratamentos com e sem matéria orgânica (ΔSo = 227,247 e 50,563 KJ 

mol-1) podem sugerir processo de sorção não reversível, enquanto os valores de ΔGo <0 (para 

ambos os tratamentos avaliados) sugerem processo de sorção espontânea (Tabela 6). 

 

Tabela 6 - Resumo da estimativa dos parâmetros termodinâmicos para sorção de clorpirifós em 
latossolo (tratamento com e sem conteúdo de matéria orgânica natural). 

Tratamento com conteúdo de matéria orgânica natural (17.09 g dm-3) 
         Média ΔGo (kJ mol -1)                         ΔSo (KJ K-1 mol-1) ΔHo (kJ mol -1) R2 

-21,865 ± 1.557 22,247 18,036 0,884 
Tratamento sem conteúdo de matéria orgânica natural (solo calcinado por 5h a 550oC) 

-22,081 ± 1.360 50,563 -3,227 0,5039 

 
De acordo com os resultados das linearizações apresentados na Figura 11, é possível 

verificar que a capacidade de sorção (Qeq) de clorpirifós pelo solo é pouco influenciada pelo teor 

de matéria orgânica. Os gráficos demonstram que nas amostras sem matéria orgânica os valores 

de Qeq são superiores aos valores de Qeq em amostras com conteúdo de matéria orgânica natural 

do solo, o que sugere que a sorção do inseticida neste tipo de solo ocorre principalmente em função 

da interação com a fração mineral do solo, havendo pouca influência do teor de matéria orgânica. 

Isso ocorre principalmente em função do elevado coeficiente de sorção do solo (Koc) de 8498 

mL/g (Tabela 1).  

A matéria orgânica do solo é considerada um dos principais elementos na sorção de 

pesticidas orgânicos, no entanto a quantidade e tipo de argila também são de grande influência 

(VAGI et al., 2010). Segundo Gebremariam et al (2012) quando os solos apresentam baixos níveis 
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de matéria orgânica (Tabela 3 e 5), a sorção do clorpirifós ocorre preferencialmente pela fração 

argilosa dos solos. 

Garcia et al., (1992) em estudo realizado em solos de Almeria (Espanha) não obtiveram 

correlação significativa ente a sorção de clorpirifós e o teor de matéria orgânica, porém boa 

correlação entre a sorção do inseticida e o teor de argila. 
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Figura 11 - Isotermas de sorção de clorpirifós de acordo com as equações não lineares de 
Langmuir e Freundlich em Latossolo (a e b: tratamento com conteúdo de matéria orgânica natural 
do solo de 17.09 g dm-3; c e d: tratamento sem conteúdo de matéria orgânica natural – solo 
calcinado por 5h a 550oC). 

 
Foi constatada diferença na capacidade adsortiva do solo em função das diferentes 

temperaturas, conforme apresentado nas isotermas da Figura 11. No tratamento com conteúdo de 

matéria orgânica natural do solo de 17.09 g dm-3, para as equações não lineares de Langmuir e 

Freundlich foi observado elevado potencial de sorção em temperaturas acima de 25 o C. No 

tratamento sem conteúdo de matéria orgânica natural – solo calcinado por 5h a 550oC, é notado 

que os maiores valores de Qeq foram verificados na temperatura de aproximadamente 25 o C, para 

ambas as equações não lineares. 

c d 

a b 
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De maneira geral, temperaturas acima de 25 o C favorecem o processo de sorção de 

clorpirifós, enquanto em temperaturas inferiores a capacidade adsortiva é reduzida. Estes 

resultados demonstram que a as características climáticas do período de condução do estudo 

podem influenciar sobre o processo de sorção do pesticida ao solo e sua mobilidade no ambiente.  

 

3.4 TRANSPORTE DE CLORPIRIFÓS EM MILHO SAFRA 

As Figura 12 e 13 apresentam gráficos de superfície de resposta com o objetivo de ilustrar 

as concentrações de clorpirifós obtidas em 480 amostras de escoamento superficial e percolado 

durante as simulações de chuva e durante o desenvolvimento da cultura nos dois estudos 

conduzidos em milho safra. 

 
Figura 12 - Concentrações de clorpirifós em volumes de escoamento superficial e percolado 
obtidos em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do primeiro 
estudo. (LQ: 1,847 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 

 
Tabela 7 - Presença de clorpirifós em amostras do primeiro estudo. 

 
Escoamento 

Superficial 24h  
Escoamento 

Superficial 48h  
Percolado 

24h  
Percolado 

48h Geral 
Concentração Média (µg L-1) 36.36  5.26  2.17  7.22 12.75 
Frequência de detecções (%) 100%  100%  100%  98,33% 99,58% 

Máxima Concentração (µg L-1) 379.25  32.09  17.18  55.11 120.91 
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Conforme ilustrado na Figura 10, no primeiro estudo em milho safra foi detectada a 

presença de clorpirifós em escoamento superficial (24h e 48h) e percolado (24h e 48h) após a 

aplicação do inseticida. As maiores concentrações foram obtidas em escoamento superficial 

quando comparados aos valores encontrados em percolado. Em escoamento superficial 24h, foi 

detectada a maior concentração do inseticida (379 µg L-1), sendo que em média as concentrações 

foram inferiores 37 µg L-1. Em percolado de maneira geral foram detectadas concentrações em 

média inferiores a 8 µg L-1 em diferentes momentos de amostragem e períodos da cultura. A 

presença de clorpirifós foi constatada em 99,58% das amostras do primeiro estudo. A concentração 

média de clorpirifós obtida nas amostras do primeiro estudo foi de 13 µg L-1 (Tabela 7).  

No segundo estudo em milho safra foi constatado clorpirifós em amostras de escoamento 

superficial (24h e 48h) e percolado (24h e 48h) após a aplicação. No que se refere a escoamento 

superficial (24h e 48h) é possível notar redução das concentrações obtidas de acordo com o tempo 

de amostragem e desenvolvimento da cultura, sendo observadas as maiores concentrações nos 

tempos iniciais e nos primeiros DAE. Em percolado (24h e 48h) houve detecção do inseticida em 

diferentes tempos de amostragem e DAE (Figura 12). Cerca de 42 % das amostras obtidas no 

segundo estudo apresentaram presença do pesticida. Além disso, pode ser observada maior 

frequência de detecções em escoamento superficial. A maior concentração foi detectada em 

amostras de escoamento superficial 48h (195 µg L-1). No entanto, em média as concentrações 

obtidas no segundo estudo foram inferiores a 13 µg L-1 (Tabela 8). 
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Figura 13 - Concentrações de clorpirifós em volumes de escoamento superficial e percolado 
obtidos em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do segundo 
estudo. (LQ: 1,847 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 
 
Tabela 8 - Presença de clorpirifós em amostras do segundo estudo. 

  
Escoamento 

Superficial 24h  
Escoamento 

Superficial 48h  
Percolado 

24h  
Percolado 

48h Geral 

Concentração Média (µg L-1) 26.68   19.30   1.33   1.66 12.24 
Frequência de detecções (%) 70%  65%  15%  18% 42% 

Máxima Concentração (µg L-1) 195.47   188.50   16.54   19.00 104.88 

 
A maior concentração de clorpirifós em condição de milho safra, foi encontrada em 

escoamento superficial 24h após a aplicação do pesticida. O valor obtido é de aproximadamente 

379 µg L-1, sendo aproximadamente 13 X superior ao valor máximo permitido (VMP) pela Portaria 

de Consolidação nº 5, de 28 de setembro de 2017 do Ministério da Saúde que é de 30 µg L-1 (Brasil, 

2017). O valor detectado também é superior aos limites máximos estabelecidos para detecção de 

clorpirifós em água potável de 0,083 µg L-1 nos EUA e 0,1 µg L-1 na União Europeia (EUROPEAN 

COMISSION, 1998; USEPA, 2020). No entanto, a concentração média obtida em ambos estudos 
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em milho safra é de 13 µg L-1, sendo inferior ao VMP na legislação brasileira, no entanto sendo 

aproximadamente 157 X e 130 X superior a legislação norte americana e europeia, 

respectivamente.  

De maneira geral em condição de milho safra, a maior frequência de detecções e as 

maiores concentrações do pesticida, foram detectadas em amostras oriundas do escoamento 

superficial, conforme apresentado nas Tabelas 7 e 8, o que corrobora com a metodologia de GOSS 

(Tabela 1) que sugere alta mobilidade de clorpirifós em águas superficiais em função das 

características físicas e químicas da molécula.  

No que se refere a presença de clorpirifós em escoamento superficial (24 h e 48 h) em 

ambos estudos em milho safra, foi constatada a redução das concentrações ao decorrer das 

amostragens (5-60 min) e também de acordo com os DAE. Estes resultados podem estar 

associados ao fechamento entrelinhas em função do desenvolvimento e crescimento das plantas 

de milho, o que reduz a área de solo exposta ao pesticida durante a aplicação e também reduz a 

intensidade com que a precipitação atinge o solo. 

A maior concentração foi encontrada em amostras de escoamento superficial 24h após a 

aplicação no pesticida, o que sugere o transporte de clorpirifós em função de precipitações intensas 

pouco tempo após a aplicação do inseticida. De acordo com Boithias et al. (2014) e Norgaard et 

al. (2014) a intensidade das precipitações e o tempo entre a aplicação e sua ocorrência são fatores 

determinantes no movimento horizontal de pesticidas no solo. 

O inseticida clorpirifós é comumente encontrado principalmente em águas superficiais 

em todo o mundo (SOUZA et al., 2020). Alguns estudos relacionados com a dinâmica do inseticida 

clorpirifós já foram realizados com o auxílio de lisímetros. Dores et al. (2015) avaliaram o 

comportamento do clorpirifós na região centro-oeste do Brasil em um Latossolo Amarelo, altos 

valores de Koc foram obtidos para a molécula do pesticida, indicando portanto baixa mobilidade 

do clorpirifós no perfil do solo, desta maneira, explica-se as baixas concentrações ou ausência de 

clorpirifós na água proveniente do percolado. 

A lixiviação do clorpirifós também foi estudada por Zuluaga et al. (2018) em um Entisol 

com auxílio de lisímetros, onde foi constatada a presença do pesticida no escoamento superficial 

e na água percolada, deste modo, ressaltando o risco de contaminação de águas superficiais pelo 

transporte de clorpirifós através do escoamento superficial favorecido pelas chuvas de grande 

volume registradas na área do estudo, como também pelo fluxo preferencial de água dentro do 

solo.  
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Menores concentrações do inseticida em amostras de percolação podem estar 

relacionadas aos processos de degradação aos quais a molécula está sujeita no ambiente. Dentre 

os principais é valido ressaltar o processo de hidrólise, cuja taxa pode apresentar aumento com a 

elevação do pH  e  da temperatura, sendo o mesmo observado em relação a fotólise 

(GEBREMARIAM et al., 2012). 

A biodegradação é uma das principais formas de degradação desta molécula. Diversas 

bactérias têm sido estudadas com o objetivo  de avaliar  o potencial de degradação, bem como as 

condições ideais para que o processo ocorra. De acordo com estudos, a temperatura ideal para a 

degradação do clorpirifós por bactérias varia entre 30-35ºC (ROKADE & MALI, 2013; CHISHTI 

e MUHAMMAD, 2013; JABEEN et al., 2015). 

Em  ambos estudos conduzidos em condição de milho safra as temperaturas observadas 

variaram entre 25-35ºC (Tabelas 3 e 4). Isso pode haver favorecido a atuação dos microorganismos 

e a decomposição da molécula de clorpirifós, contribuindo para a constatação de menores 

concentrações de clorpirifós em percolação.  

 

3.5 TRANSPORTE DE CLORPIRIFÓS EM MILHO SAFRINHA 

As Figura 14 e 15 apresentam gráficos de superfície de resposta com o objetivo de ilustrar 

as concentrações de clorpirifós obtidas em 480 amostras de escoamento superficial e percolado 

durante as simulações de chuva e durante o desenvolvimento da cultura nos dois estudos 

conduzidos em milho safrinha. 
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Figura 14 - Concentrações de clorpirifós em volumes de escoamento superficial e percolado 
obtidos em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do primeiro 
estudo. (LQ: 1,847 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 

 
Tabela 9 - Presença de clorpirifós em amostras do primeiro estudo. 

  
Escoamento 

Superficial 24h  
Escoamento 

Superficial 48h  
Percolado 

24h  
Percolado 

48h Geral 
Concentração Média (µg L-1) 4.62   2.27   1.03   3.12 2.76 
Frequência de detecções (%) 77%  76%  30%  40% 56% 

Máxima Concentração (µg L-1) 42.95   9.53   25.11   135.49 53.27 

 
Conforme apresentado na Figura 14, no primeiro estudo em milho safrinha, foi detectada 

a presença de clorpirifós em escoamento superficial (24h e 48h) e percolado (24h e 48h) após a 

aplicação do inseticida. Em percolado 48h, foi detectada a maior concentração do inseticida (135 

µg L-1), sendo que em média as concentrações foram inferiores 4 µg L-1. No escoamento superficial 

foram obtidas concentrações em geral inferiores a 5 µg L-1, porém sendo observado maior número 

de detecções. A presença de clorpirifós foi constatada em 56 % das amostras do primeiro estudo, 

sendo que em média as amostras apresentaram concentrações inferiores a 3 µg L-1 (Tabela 9). 
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No segundo estudo foi constatado clorpirifós em amostras de escoamento superficial (24h 

e 48h) e percolado (24h e 48h) após a aplicação. No que se refere a escoamento superficial (24h e 

48h) é possível notar redução das concentrações obtidas de acordo com o tempo de amostragem e 

desenvolvimento da cultura, sendo observadas as maiores concentrações nos tempos iniciais e nos 

primeiros DAE. Em percolado (24h e 48h) houve detecção do inseticida em diferentes tempos de 

amostragem e DAE (Figura 15). Pode ser notada frequência de detecções semelhante em 

escoamento superficial e percolado, no entanto, sendo encontrados maiores valores de clorpirifós 

em percolado. Cerca de 43 % das amostras obtidas no segundo estudo apresentaram presença do 

pesticida, sendo em média concentrações inferiores a 19 µg L-1. A maior concentração foi 

detectada em amostras de percolado 48h (291 µg L-1) (Tabela 10).  

 

 
Figura 15 - Concentrações de clorpirifós em volumes de escoamento superficial e percolado 
obtidos em lisímetro de percolação no cultivo de milho com simulação de chuva (150 mm h-1) em 
diferentes tempos de amostragem e diferentes estádios fenológicos da cultura (DAE) do segundo 
estudo. (LQ: 1,847 µg L-1). Fonte: O Autor, 2020. 
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Tabela 10 - Presença de clorpirifós em amostras do segundo estudo. 
 

  
Escoamento 

Superficial 24h  
Escoamento 

Superficial 48h  
Percolado 

24h  
Percolado 

48h Geral 

Concentração Média (µg L-1) 19.82   5.12   13.71   37.11 18.94 

Frequência de detecções (%) 46%  46%  32%  48% 43% 

Máxima Concentração (µg L-1) 193.96   143.51   268.60   291.51 224.40 

 
A maior concentração de clorpirifós em condição de milho safrinha, foi encontrada em 

percolado 48h após a aplicação do pesticida. O valor obtido é de aproximadamente 292 µg L-1, 

sendo 9,73 X superior ao valor máximo permitido (VMP) pela Portaria de Consolidação nº 5, de 

28 de setembro de 2017 do Ministério da Saúde que é de 30 µg L-1 (Brasil, 2017). O valor detectado 

também é superior aos limites máximos estabelecidos para detecção de clorpirifós em água potável 

de 0,083 µg L-1 nos EUA e 0,1 µg L-1 na União Europeia (EUROPEAN COMISSION, 1998; 

USEPA, 2020). Cabe ressaltar que a concentração média obtida nessas condições é de 

aproximadamente 11 µg L-1, sendo semelhante ao obtido nos estudos em milho safra e inferior ao 

VMP na legislação brasileira, no entanto sendo aproximadamente 132X e 110X superior a 

legislação norte americana e europeia, respectivamente.  

No entanto, a maior frequência de detecções foi verificada em amostras oriundas do 

escoamento superficial, conforme apresentado nas Tabelas 9 e 10. Esta dinâmica é esperada uma 

vez que o inseticida apresenta alto potencial de transporte em água ou associado a sedimentos 

conforme prevê a metodologia de GOSS (Tabela 1) que estima mobilidade moléculas pesticidas 

em águas superficiais em função das características físicas e químicas da molécula.  

Em milho safrinha as maiores concentrações verificadas em amostras de percolação 

podem estar relacionadas a elevada intensidade de precipitação. De acordo com Tang et al. (2012) 

nessas condições o transporte do pesticida pode ocorrer por fluxo de massa por caminhos 

preferenciais.  De maneira similar, Zuluaga et al., 2018 realizaram estudo em condições 

semelhantes e detectaram as maiores concentrações de clorpirifós nas camadas mais profundas do 

solo, o que corrobora com a hipótese de transporte preferencial em condição de precipitação 

intensa. 

Temperaturas entre (15-30º C) registradas no período de condução dos estudos em milho 

safrinha podem haver reduzido a sorção de clorpirifós pelo solo, conforme ilustrado na Figura 11. 

A redução da capacidade de sorção tem impactos consideráveis no ecossistema, influenciando na 

maior disponibilidade de poluentes orgânicos, elevando a concentração do pesticida na solução, o 

que facilita sua lixiviação (LIU et al., 2010). 



108 

 

 

Além disso, a ocorrência de temperaturas mais amenas desfavorece a atuação de 

microrganismos sobre a degradação da molécula (ROKADE & MALI, 2013; CHISHTI e 

MUHAMMAD, 2013; JABEEN et al., 2015). Estes fatores podem favorecer maior mobilidade 

verticial do clorpirifós no perfil do solo e corroboram com as elevadas concentrações detectadas 

em amostras de percolação (Figuras 14 e 15).  

A mobilidade dos pesticidas, pode ser influenciada por diversos fatores edafoclimáticos. 

Dentre eles, fatores climáticos como precipitações e temperatura bem como fatores edáficos, como 

o manejo de solo adotado, classe textural, conteúdo de matéria orgânica (DELCOUR et al., 2015; 

NADAL et al., 2015; OTALVARO e BRIGANTE, 2017). No entanto, fenômenos como transporte 

preferencial podem influenciar em uma dinâmica diferente do esperado com base das interações 

das propriedades físicas e químicas da molécula com os fatores edafoclimáticos (Pivetz e 

Steenhuis, 1995), o que ressalta a importância do estudo de campo. Cabe ressaltar que este 

fenômeno pode explicar a detecção de clorpirifós aos 43 e 44 DAE em percolado 24 h e 48 h, 

mesmo após o desenvolvimento da cultura e a menor área de solo exposta ao pesticida e a chuva 

simulada.  

De maneira geral, o transporte da molécula em cultivo de milho ocorreu principalmente 

por escoamento superficial nas simulações de chuva realizadas 24 h após a aplicação de clorpirifós, 

o que pode contribuir para a contaminação de águas superficiais. Outros estudos conduzidos nesta 

região e também em diferentes locais do Brasil e do mundo corroboram com esta informação, uma 

vez que a presença de atrazina é comumente detectada em escoamento superficial e também em 

amostras de águas superficiais (NOGUEIRA et al., 2012; RIZZI et al., 2019; SOUZA et al., 2020). 

 

3.6 ÍNDICE DE GUS E MODELO DE GOSS 

O uso de parâmetros, índices e modelos auxiliam no direcionamento de trabalhos de 

campo e análises laboratoriais. Na Tabela 1, são apresentados os resultados no que se refere ao 

índice de GUS, que sugere baixa mobilidade de clorpirifós em águas subterrâneas e o modelo 

GOSS, que indica alta possibilidade de transporte da molécula junto a água, e alta no que diz 

respeito ao transporte associado a sedimentos em águas superficiais.  

Em condição de milho safra os dados obtidos no estudo de campo, corroboram com a 

tendência estimada pelo índice de GUS e modelo GOSS. De maneira simplificada ao analisar os 

resultados analíticos das duas safras conduzidas nesta, nota-se que foi detectada a presença de 

clorpirifós com maior frequência e maiores concentrações escoamento superficial em relação ao 

percolado, portanto, estando de acordo com a previsão dos modelos. 
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No entanto, em condição de milho safrinha os dados obtidos não coincidem com o 

esperado com base nestes parâmetros. Nos dois estudos nas condições de safrinha foi detectada 

maior frequência e presença de elevadas concentrações de clorpirifós em amostras de percolação, 

o que sugere o transporte do inseticida para águas subterrâneas (<1m de profundidade), sendo este 

resultado contrários ao previsto pelos modelos. Estes resultados ressaltam a importância do estudo 

prático no campo, uma vez que em condições reais a dinâmica da molécula pesticida pode ser 

distinta do sugerido por meio de modelos teóricos.   

 

3.7 CLORPIRIFÓS EM LISÍMETROS DE SUCÇÃO 

Na área da condução do trabalho, foram instalados lisímetros de sucção nas 

profundidades de 20, 30, 40, 50 e 60 cm. No entanto, em nenhuma destas profundidades foi 

detectada a presença de clorpirifós. 

A ausência do pesticida nestas profundidades pode estar relacionada as interações de suas 

propriedades físicas e químicas com as características edáficas, bem como com a limitação do 

método de amostragem e detecção. Os resultados do estudo corroboram com o que foi previamente 

mencionado, uma vez que o pesticida é transportado principalmente por escoamento superficial 

ou sendo rapidamente transportado em profundidade, no entanto, apresentando pouca mobilidade 

vertical no solo. Estas características se devem em função de características físicas e químicas da 

molécula como: baixa solubilidade em água, alto coeficiente de sorção ao solo (Koc) e alto 

coeficiente de partição octanol-água (Kow) (Tabela 1). 

Além disso, em função das características da molécula grande parte do ingrediente ativo 

também pode ter sofrido processo de retenção, em decorrência da composição argilosa do solo e 

do teor de matéria orgânica (Tabela 3 e 5). Por se tratar de um Latossolo argiloso de característica 

homogênea ao longo do perfil do solo, grande parte do pesticida pode ser sofrido sorção à fração 

mineral do solo, uma vez que a capacidade de retenção de clorpirifós pelo solo foi bastante similar 

entre os tratamentos com matéria orgânica e sem matéria orgânica, sugerindo interação entre o 

inseticida e a fração mineral do solo (Figura 11). 

 

3.8 PERSISTÊNCIA DE CLORPIRIFÓS EM MILHO SAFRA E SAFRINHA 

Previamente à colheita da cultura foi realizada simulação de chuva afim de avaliar a 

eventual persistência clorpirifós e a possibilidade de contaminação de águas superficiais e 

subterrâneas.  
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Na Tabela 11, são apresentados os valores obtidos para escoamento superficial e 

percolado nos dois estudos realizados em milho safra e safrinha, respectivamente. 

  



111 

 

 

Tabela 11 - Persistência clorpirifós em escoamento superficial e percolado nos estudos realizados 
após 120 DAE e 80 dias após a última aplicação em milho safra e safrinha. 

Tempo de amostragem 
(min) 1ª Estudo 2ª Estudo 

E.Superficial Percolado E.Superficial Percolado 
5 <LQ <LQ <LQ <LQ 
10 <LQ <LQ <LQ <LQ 
15 <LQ <LQ <LQ <LQ 
20 <LQ <LQ <LQ <LQ 
25 <LQ <LQ <LQ <LQ 
30 <LQ <LQ <LQ <LQ 
35 <LQ <LQ <LQ <LQ 
40 <LQ <LQ <LQ <LQ 
45 <LQ <LQ <LQ <LQ 
50 <LQ <LQ <LQ <LQ 
55 <LQ <LQ <LQ <LQ 
60 <LQ <LQ <LQ <LQ 

Limites de quantificação (LQ): 1,847 µg L-1  
 
Não foi detectada a presença de clorpirifós em amostras de percolação ou escoamento 

superficial em nenhum dos tempos de amostragem após 120 DAE e 80 dias após a última aplicação 

em milho safra e safrinha, conforme apresentado na Tabela 11. Esta dinâmica do inseticida é 

esperada uma vez que a molécula apresenta tempo de meia vida (DT 50) à hidrólise de 

aproximadamente 50 dias e (DT 50) solo de cerca de 120 dias (Tabela 1), sendo o período de 

degradação do pesticida dependente de diversos fatores. 

A persistência do clorpirifós no solo pode variar de acordo com fatores ambientais, tipo 

de ecossistema, e modo de aplicação (WATTS, 2012). Normalmente a molécula se mantém por 

mais tempo em solos orgânicos do que em solos minerais (GEBREMARIAM et al., 2012. 

Estudos relatam que a dissipação do inseticida em condições tropicais, semelhantes à do 

presente estudo pode ser mais rápida quando comparada a condição de regiões temperadas. A meia 

vida da molécula nestas condições pode variar de 0,6-0,8 a 1,5 dias (LAABS et al., 2002; DORES 

et al., 2016) enquanto em condição temperada esses valores são superiores (SOLOMON et al., 

2014), o que sugere a maior persistência do pesticida em condição de temperatura mais amena, 

conforme observado por meio da detecção de elevadas concentrações do inseticida nas amostras 

de percolação nos estudos em milho safrinha (Figuras 14 e 15) enquanto em milho safra o pesticida 

é rapidamente transportado principalmente por escoamento superficial.  

Estes fatores corroboram com a ausência do inseticida em amostras de percolação e 

escoamento superficial 80 dias após a última aplicação. Em estudo realizado por Dores et al. 2016 

após 16 dias da aplicação apenas 1,6% da concentração de clorpirifós permanecia no solo. No 

presente estudo, após 120 DAE da cultura do milho e 80 dias após a última aplicação em condição 
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de safrinha e safra os valores detectados foram inferiores ao limite de quantificação, o que sugere 

que após este período quantidades inferiores a 1,847 µg L-1 do pesticida aplicado poderiam ser 

transportadas para águas superficiais ou subterrâneas. 

Em síntese a mobilidade e o risco de contaminação de clorpirifós nas condições avaliadas 

no presente estudo estão relacionadas principalmente ao transporte do inseticida associado aos 

sedimentos em águas superficiais ou adsorvido à fração mineral do solo, conforme previsto pelos 

modelos de GUS e GOSS. A mobilidade vertical do pesticida está associada possivelmente à 

elevada intensidade de precipitação e a ocorrência de transporte preferencial no perfil do solo, 

sendo estes eventos não considerados em modelos teóricos, ressaltando a importância do estudo 

conduzidos no campo, semelhante ao observado em outros estudos (GAMA et al., 2013; 

ZULUAGA et al., 2018; SOUZA et al., 2020). 

  

4. CONCLUSÃO 

De maneira geral foram verificadas maiores concentrações e maior número de detecções 

em amostras de escoamento superficial das simulações de chuva realizadas 24h após a aplicação 

do inseticida. O transporte de clorpirifós ocorreu principalmente por escoamento superficial, no 

entanto, apresentando também mobilidade vertical no solo. Os resultados advertem sobre o risco 

de contaminação de águas superficiais principalmente em eventos de precipitação intensa em um 

curto intervalo de tempo após a aplicação da molécula, além disso, ressaltam a importância da 

implementação de técnicas de conservação do solo, como o sistema de plantio direto que poderia 

corroborar para redução da possibilidade de contaminação de águas superficiais.  
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CAPÍTULO IV: CONSIDERAÇÕES FINAIS 

  

O presente projeto, visou caracterizar criteriosamente e imparcialmente a dinâmica das 

moléculas de atrazina e clorpirifós na cultura do milho com o objetivo de contribuir com 

informações sobre o destino destas substâncias após sua inserção no meio ambiente. 

No decorrer do estudo foi possível verificar que o desenvolvimento da cultura pode 

influenciar na mobilidade de ambos os pesticidas. Além disso foi possível identificar diferença na 

dinâmica destes ingredientes ativos em função do período de cultivo do milho. 

De maneira geral, foi verificada a possibilidade de transporte de atrazina e clorpirifós em 

escoamento superficial e percolado na cultura do milho em condição de precipitação intensa, 

evidenciando a possibilidade de contaminação de águas superficiais e subterrâneas sob estas 

condições. Além disso, foi verificada maior frequência de detecção de clorpirifós em relação à 

atrazina. As maiores concentrações obtidas para ambas moléculas foram superiores ao valor 

máximo permitido pelas legislações brasileira, norte americana e europeia no que diz respeito à 

água potável. 

Ao que diz respeito a questões agronômicas e ambientais, estas informações possibilitam 

elaboração de estratégica em relação ao momento de aplicação, uma vez que os dados obtidos no 

estudo alertam para maior risco de contaminação de águas superficiais por atrazina e clorpirifós 

em decorrência de precipitações intensas em um curto período de tempo após a aplicação dos 

pesticidas. 

Os resultados obtidos no estudo corroboram com os modelos teóricos de GUS e GOSS. 

Porém a dinâmica de moléculas pesticidas prevista por meio destes métodos não considera 

determinados fatores existentes em condição de estudo de campo, o que justifica a constatação de 

resultados divergentes do previsto por estes modelos. Estes dados evidenciam a necessidade da 

condução de estudos de campo, além da importância da utilização de lisímetros de percolação para 

esta finalidade. 

Por fim, verifica-se que a aplicabilidade deste estudo pode complementar resultados já 

existentes, uma vez que a relação de moléculas pesticidas com as condições edafoclimáticas 

dependem de inúmeras combinações. Além disso, novos estudos com menores intensidades de 

precipitação são fundamentais para determinar o limite de risco de contaminação em função da 

intensidade precipitada. 

Trabalhos sob outras condições ambientais e de solo são importantes para complementar 

o conhecimento em relação à dinâmica e mobilidade de moléculas pesticidas. Vale ressaltar que 
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estudos futuros avaliando a dinâmica destas e outras moléculas em diferentes culturas agrícolas 

podem contribuir muito para tomada de decisão no campo e redução da possibilidade de 

contaminação ambiental.  


