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RESUMO

A biodegradabilidade e a distribuição dos agrotóxicos no ambiente determinam
o seu potencial poluidor.  O risco de contaminação do herbicida atrazina, em
Argissolo Vermelho-Amarelo, foi estudado em experimentos de campo
complementados com a utilização do sistema de microcosmo.  O microcosmo
permitiu utilizar 14C-atrazina em condições controladas e determinar a volatilização
(0,33 %), mineralização (0,25 %) e lixiviação (4 a 11 %), parâmetros difíceis de
determinar no campo.  Verificou-se que 90 % da radioatividade ficou no solo,
encontrando-se cerca de 75 % nos primeiros 5 cm.  O experimento de campo foi
feito na época seca, permitindo a simulação de chuvas de verão.  Os resultados
mostraram que, 90 dias após a aplicação, a atrazina foi encontrada a 50 cm de
profundidade, podendo ter atingido as águas do subsolo.  A atrazina deslocada pelo
escoamento do excesso de água encontrava-se principalmente na fase líquida, 1,6 %
do valor aplicado, enquanto 0,4 % foi adsorvido nas partículas erodidas.  Os valores
de atrazina na água do escorrimento foram maiores dois dias após aplicação,
decrescendo a menos de um décimo após 15 dias.  Os resultados evidenciam que a
aplicação do herbicida deve ser evitada quando houver previsão de chuvas,
considerando o potencial poluidor de águas superficiais e subterrâneas neste tipo
de solo.

Termos de indexação: escorrimento superficial, erosão, poluição do solo, lixiviação,
volatilização, adsorção, mineralização, herbicida.
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SUMMARY:  DISTRIBUTION AND DECOMPOSITION DYNAMICS OF
ATRAZINE IN AN ULTISOL UNDER WET TROPICAL CLIMATE
CONDITIONS

The biodegradability and distribution of pesticides in the environment determine their
pollution potential. The risk of contamination with atrazine herbicide was studied in an
Ultisol under field conditions and complemented with a microcosm system study. This system
allowed the use of 14C-atrazine under controlled conditions and to determine of the
volatilization (0.33%), mineralization (0.25%) and leaching (4 to 11%) parameters, which
are difficult to evaluate in the field. Ninety percent of the radioactivity remained in the soil,
with 75% in the first 5 cm. The field experiment was carried out during the dry season,
allowing the simulation of summer rains. Results showed that 90 days after the application,
atrazine was found at a depth of 50 cm and could well have reached the groundwater.
Atrazine lost by runoff was found mainly in the liquid phase (1.6% of total applied), whereas
0.4% was adsorbed to the eroded particles. The atrazine concentration in the runoff was
higher on the second day after application, decreasing to less than a tenth of that value after
15 days. These results suggest that application of this herbicide needs to be avoided when
rain is forecast due to the pollution potential for ground and surface water in this kind of soil.

Index terms: runoff, erosion, soil pollution, herbicide, leaching, volatilization, adsorption,
mineralization, herbicide.

INTRODUÇÃO

Nas últimas décadas, intensificou-se o uso do
monocultivo de milho e soja em grandes extensões
territoriais brasileiras (Goedert, 1983).  Estas
culturas demandam elevadas quantidades de
agroquímicos, comprometendo a qualidade
ambiental pela contaminação do solo e água
(Connell, 1990; Dörfler et al., 1996).  Atualmente, o
Brasil encontra-se entre os dez maiores
consumidores de agrotóxicos no mundo, com cerca
de 250 ingredientes ativos registrados no Instituto
Brasileiro de Meio Ambiente.  Apesar da legislação
restritiva ao uso de produtos organoclorados, o
consumo de agrotóxicos triplicou nos últimos 15 anos
e continua crescendo, motivo de grande apreensão
(SINDAG, 1998).

Os pesticidas atingem o solo através da aplicação
direta sobre sua superfície; indiretamente, quando
aplicados sobre as plantas, ou por contaminação
aérea.  No solo, os processos de adsorção, lixiviação,
volatilização e degradação biótica e abiótica, assim
como a translocação na planta, determinam o grau
de biodisponibilidade, a forma e a intensidade dos
efeitos nocivos da poluição (Schroll et al., 1992).

Na região sudeste do Brasil freqüentemente
ocorrem chuvas torrenciais no verão, fazendo com
que uma parte da água se infiltre no solo e a porção
excedente à capacidade de infiltração escoe
superficialmente, promovendo erosão (Bertoni &
Lombardi-Neto, 1993).  O transporte de pesticidas
na água que se move sobre a superfície do solo,
chamado de escoamento superficial, tem sido
considerado como um dos principais meios de
contaminação de rios e lagos (Gaynor et al., 1992;
Lerch & Blanchard, 2003).  Estudos têm mostrado
que essas perdas de herbicidas geralmente variam

de 1 a 5 %, dependendo das práticas culturais, solo,
dimensão da área, declividade, extensão do declive,
cobertura, umidade do solo e das propriedades dos
herbicidas (Belamie & Gouy, 1992; Carluer et al.,
1996; Patty et al., 1997).  O movimento da água
carreia substâncias solúveis ou adsorvidas às
partículas de solos erodidos.

Uma vez que o uso de pesticidas se distribui em
grandes áreas agrícolas, devem-se priorizar as
práticas preventivas da poluição das águas em
detrimento de métodos de remoção desses
contaminantes, como a biorremediação, por serem
de alto custo e exeqüibilidade limitada.

Inúmeros estudos têm identificado problema de
poluição de águas superficiais e subterrâneas
decorrentes do uso de pesticidas em regiões
temperadas (Solomon et al.,1995; Kreuger, 1998),
porém o destino destes produtos em solos sob
condições tropicais é pouco conhecido (Langenbach
et al., 2000; Laabs et al., 2000; Langenbach et al.,
2001; Reichenberg et al., 2002).

Como os herbicidas são os agrotóxicos mais
utilizados (55 % dos pesticidas) e de difícil
substituição, há necessidade de intensificar estudos
com eles.  O herbicida atrazina (2-cloro-4-etilamino-
6-isopropilamino-s-triazina) faz parte da família das
triazinas, intensamente utilizadas no Brasil e no
mundo, sendo freqüentemente detectado como o
principal poluente orgânico de águas subterrâneas
e superficiais em vários países (Dörfler et al., 1997).

O trabalho teve dois objetivos: o primeiro foi
estudar, em condições de laboratório, a distribuição
do herbicida atrazina por volatilização, lixiviação,
adsorção ao longo do perfil do solo e mineralização,
possibilitando um balanço de massa.  Para rastrear
esta molécula e seus produtos de degradação, foi
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necessário utilizar um sistema fechado de
microcosmo com 14C-atrazina.  Esta abordagem
permite a simulação de condições climáticas com
obtenção de resultados representativos do ambiente
(Österreicher-Cunha et al., 2003); o segundo objetivo
foi estudar o escorrimento superficial em
experimento de campo, pela dificuldade de simular,
de forma representativa, o ambiente com
microcosmo.  No experimento, procurou-se,
maximizar o processo de escorrimento superficial
com aplicação de regime curto de enxurradas muito
fortes, numa cultura de pouca cobertura do solo,
como o milho (Hernani et al., 1997).  Acredita-se que
as informações obtidas poderão contribuir como
subsídios importantes para avaliação do risco de
contaminação de águas superficiais e subterrâneas
com atrazina.

MATERIAL E MÉTODOS

Descrição da área

O experimento foi efetuado em Argissolo
Vermelho-Amarelo distrófico típico (adaptado de
Ramos et al., 1973), localizado na área experimental
do Departamento de Fitotecnia da Universidade
Federal Rural do Rio de Janeiro, no município de
Seropédica (RJ), numa área de 800 m2, com 12 % de
declividade.  A análise granulométrica do solo foi
feita pelo método de pipeta (Day, 1965) e o
fracionamento da areia de acordo com o sistema de
classificação da USDA (USDA, 1975), nas camadas
de 0 a 10 e de 10 a 50 cm de profundidade (Quadro 1).
Com base na análise do solo, efetuaram-se as
aplicações das doses de calcário, para correção da
acidez até pH 6,5, e fertilização para o cultivo da
cultura do milho (Embrapa, 1997).

Experimento de laboratório

Montagem do microcosmo - O solo foi coletado
30 dias após seu preparo em amostras indeformadas,
com o auxílio de cilindros de aço inox de 30 cm de
altura e 15 cm de diâmetro, em quatro repetições,
escolhidas aleatoriamente em diferentes pontos da

área.  As amostras foram transportadas para o
laboratório para montagem do sistema de
microcosmo (Figura 1), o qual funciona com um fluxo
de ar controlado por um rotâmetro regulado a 17 L h-1,
mantido por um sistema de bombas.  A simulação
de vento é promovida por uma hélice acoplada à
tampa, alcançando aproximadamente 1 m s-1.  O
fluxo de ar perpassa duas armadilhas posicionadas
em série, que contêm espuma de poliuretano em
frascos de 500 mL para captação dos compostos
voláteis.  Em seguida, o fluxo atravessa duas
armadilhas químicas com 20 mL da mistura de
etanolamina e etilenoglicolmonobutileter (1:1) para
captar o 14CO2.  As amostras nas armadilhas foram
colhidas e trocadas duas vezes por semana.  O solo
foi saturado para padronizar o teor de umidade e,
após uma semana de repouso, efetuou-se a aplicação
da 14C-atrazina.  O experimento foi mantido com
índice pluviométrico de verão (272 mm mês-1), a
partir da segunda semana após aplicação do produto.
A simulação de chuva foi feita por aplicação de água
três vezes por semana distribuída homogeneamente
sobre a superfície do solo.  O sistema de microcosmo
foi mantido em temperatura ambiente, que variou
de 23 a 40 oC.  Um sistema de bombas de sucção
promovia um vácuo de 75 mm Hg, simulando as
forças de sucção da água pelo solo.  O lixiviado foi
coletado uma vez por semana em frascos e
acondicionado a 4 oC para posterior determinação
da radioatividade.  O experimento teve a duração
de 60 dias e foi realizado com quatro repetições.

Preparo da solução de 14C-atrazina - A
molécula marcada com 14C no anel da atrazina foi
purificada a 99 % pela técnica de cromatografia de
camada fina (TLC) com placa Merk (AL 20 x 20 cm
Silicagel 60 F254), utilizando como solvente a solução
diclorometano:metanol (95:5/v:v).  A faixa da placa
ocupada pela atrazina purificada foi recortada e
eluída com acetona.  O material coletado foi
transferido para um vial que continha 19,92 mg de
atrazina (Gesaprim 500) e ajustado a 2 mL com água.
Desta solução, com o auxílio de uma seringa
Hamilton, foram aplicados, homogeneamente, na
superfície do solo de cada microcosmo, os volumes
de 500, 450, 450 e 400 L, que continham,
respectivamente, 182.000, 164.000, 164.000 e

Valores representam médias de três repetições.

Quadro 1. Análise granulométrica do Argissolo Vermelho-Amarelo distrófico típico, Seropédica (RJ)

Areia
Profundidade Argila Silte

Total M. grossa Grossa Média Fina M. fina
pH MO

cm _____________________________________________________________________________________________________ % ______________________________________________________________________________________________________ g kg-1

0-10 24,00 10,49 65,47 6,98 16,35 18,40 19,08 4,66 5,77 28,0
10-50 28,76 10,60 60,45 4,81 13,43 17,58 19,59 5,08 5,67 8,33
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145.000 Bq.  Os cálculos foram feitos de modo que cada
microcosmo recebesse aproximadamente a
concentração agronômica recomendada de 3 kg ha-1

i.a.
Determinação da radioatividade - Os

produtos radioativos voláteis retidos na espuma de
poliuretano foram extraídos com 200 mL de acetona,
concentrados à secura e ressuspendidos em volumes
ajustados de 5 mL de acetona.  Esta alíquota foi
adicionada a 10 mL de solução cintiladora (4 g
difenil-ozalato, 0,25 g [2,2‘-p-Penil-bis-(5-
feniloxazol)], 333 mL Triton X 100 e completada com
tolueno até 1 L) e medida no cintilador líquido da
Beckman modelo 4100.  O 14CO2 e a radioatividade
do lixiviado foram coletados em alíquotas de 5 mL,
adicionados a 10 mL de solução cintiladora e medidos
no cintilador Beckman 4100.  A radioatividade no
solo foi medida ao final dos dois meses de
experimento.  O solo foi retirado do microcosmo e,
em seguida, foi fatiado em camadas de 1 cm nos
primeiros 5 cm superficiais.  As camadas subjacentes
até os 30 cm de profundidade foram fatiadas de 5
em 5 cm.  Cada camada foi seca ao ar, pesada e
cuidadosamente homogeneizada.  Três réplicas das
amostras de solo entre 0,5 e 1 g foram pesadas em
balança analítica e, posteriormente, queimadas em
Oxidizer Zinsser (Oximat 500).  O 14CO2 formado
foi absorvido por uma solução de cintilação aquasolv
(1 L solução cintiladora + 666 mL metanol + 416 mL
etanolamina) e contado no cintilador.  Os valores de
dpm foram relacionados com a radioatividade total
aplicada em cada microcosmo e expressos em
percentagem.  Os valores apresentados foram as
médias dos quatro microcosmos e o desvio-padrão
está representado pelas barras nas figuras.

Experimento de campo

Preparo da área - A área foi dividida em
18 parcelas experimentais de 6 m de comprimento
e 4 m de largura.  O delineamento experimental
referente aos diferentes tempos de amostragem (2,
15, 30, 60 e 90 dias após a aplicação do herbicida)

foi feito em triplicata e inteiramente casualizado.
Dentro de cada parcela foi delimitada uma área de
2,25 m2 (1,5 x 1,5) para aplicação do herbicida
atrazina (Gesaprim 500), 30 dias após a semeadura,
na dose recomendada de 6 L ha-1.

Regime de irrigação - O experimento na época
seca (entre maio e setembro) possibilitou a irrigação
da área de forma controlada, simulando o regime de
chuva de verão típico da região (200 mm mês-1).  A
irrigação foi realizada manualmente, com um bico
pulverizador acoplado à ponta de uma mangueira e
foi iniciada a partir do segundo dia da aplicação do
herbicida.  A quantidade de água foi calculada de
acordo com área e tempo de aplicação, totalizando
aproximadamente 50 mm de água por semana,
distribuída em três aplicações semanais.

Coleta de amostras de água do escorrimento
superficial - Aos 2, 15, 30, 60 e 90 dias da aplicação
do herbicida, colocou-se uma calha de metal de 1 m
de comprimento por 0,75 m de largura, cravada no
solo, para coleta da água escorrida superficialmente
nas parcelas.  A simulação de chuvas torrenciais foi
de 780 mm h-1, com fluxo constante por 4 min,
garantindo a saturação do solo e o escorrimento
superficial.  O excedente de água da calha de metal
foi coletado em recipientes posicionados logo abaixo
da área da calha, homogeneizado e 1,0 L deste
material foi guardado a 4 oC, e procedeu-se em
menos de 48 h a análise de atrazina.

Coleta de amostras de solo - Após a simulação
de chuvas torrenciais e coleta de amostras da água
do escorrimento superficial de cada parcela, foram
coletadas amostras de solo de 5 em 5 cm até à
profundidade de 50 cm com o auxílio de um cilindro
de volume conhecido (355 cm3).  De cada camada
foram preparadas amostras compostas de 200 g.  A
amostragem em cada parcela foi feita em triplicata.

Análise de atrazina - Solo: Foram pesados 50 g
de solo e adicionados 100 mL de acetona para
extração da atrazina.  A suspensão foi agitada
durante 20 min e, a seguir, tratada com banho de

Figura 1. Esquema do microcosmo.
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ultra-som, durante 10 min, para solubilização dos
resíduos e metabolitos.  Em seguida, foi filtrada em
papel de filtro Whatman no 4 e concentrada até à
secura.  A amostra foi ressuspendida em 100 mL de
solução metanol:água (85:15 v/v) e transferida para
um funil de decantação, no qual se efetuou a
purificação com 30 mL de diclorometano.  Após a
agitação e decantação, a fração inferior do funil
(diclorometano) foi separada.  O sobrenadante contido
no funil foi tratado mais duas vezes com
diclorometano, conforme já descrito.  Todas as
frações de diclorometano foram reunidas e
concentradas no evaporador rotativo.  Em seguida,
foram ressuspendidas em 10 mL de metanol.  Desta
porção foi retirada uma alíquota de 2 mL, que foi
concentrada até, aproximadamente, 0,5 mL e
aplicada, em seguida, numa coluna de fase reversa
de C18 (extrator de fase sólida) previamente ativada.
A amostra da coluna foi eluída com 5,0 mL de água
e o volume percolado foi descartado.  Posteriormente,
foram adicionados 5,0 mL de solução diclorometano:
metanol (7:3 v/v) cujo eluato que continha os resíduos
foi recolhido em balão volumétrico, concentrado à
secura e ressuspendido com 5,0 mL de solução
acetonitrila : água (8:2 v/v).  O método de extração
e purificação foi adaptado dos métodos utilizados por
Huang & Pignatello (1990) e Balinova & Balinov
(1991), quando foram testados diferentes solventes
e diferentes tempos de agitação.  A eficiência na
recuperação do herbicida pelo método variou de 75
a 85 %.

Água do escorrimento: Duzentos mililitros da
água de escorrimento foram filtradas em papel
Whatman no 4, tendo sido os sedimentos retidos
guardados no filtro.  A solução filtrada foi submetida
ao mesmo processo de purificação com diclorometano
descrito para as amostras de solo.

Sedimentos: Dos sedimentos retidos da filtração
dos 200 mL da água de escorrimento foi extraída a
suspensão atrazina com acetona.  A porção líquida
foi submetida ao mesmo processo de extração e
purificação aplicado às amostras de solo.

Análise em cromatografia líquida de alta
eficiência (CLAE) - Os extratos de solo, água e
sedimentos purificados foram filtrados em
membrana (0,22 m - Millipore GV Millex /
polietileno) e transferidos para frascos de CLAE
(Huang & Pignatello, 1990; Balinova & Balinov,
1991).  A concentração de atrazina foi medida por
CLAE, usando detector UV, a 254 nm, após
separação em coluna de fase reversa RP8 (5 m,
250 mm x 4 mm), utilizando-se como fase móvel
metanol:água deionizada (60:40 v/v).  Com o fluxo
de 0,5 mL min-1 a coluna foi mantida em
temperatura ambiente (26 oC).  Todas as amostras
foram analisadas nessas condições, com o volume
de injeção de 20 L.  A determinação da concentração
destas substâncias foi realizada por meio de uma
curva de calibração construída com atrazina padrão

(grau de pureza 99 %).  A detecção de atrazina foi
confirmada em mais duas corridas em fase móvel
de acetonitrila:água com diferentes gradientes
(50:50, 65:35 v/v), sob as mesmas condições
anteriores.

RESULTADOS E DISCUSSÃO

Experimento no microcosmo

Volatilização de atrazina - Os maiores valores
de produtos radioativos voláteis foram medidos nos
primeiros dias de experimento, atingindo, no oitavo
dia, picos de aproximadamente 0,02 % do total
aplicado e decrescendo gradativamente com o
decorrer dos 60 dias (Figura 2).  O pico apresentado
no oitavo dia pode ser atribuído ao início da aplicação
de água na simulação de chuvas no microcosmo.  Os
resultados coincidem com as observações de Glotfelty
et al. (1984) e Langenbach et al. (2000), segundo os
quais o processo de volatilização foi intensificado no
período subseqüente à aplicação de água ao solo, que
talvez tenha promovido a perda do composto pelo
arraste de vapor, fenômeno chamado de codestilação.

Em condições de campo, a maior incidência de
radiação solar e o conseqüente aumento na
temperatura do solo podem fornecer valores maiores
de volatilização do que os medidos no sistema de
microcosmo (Glotfelty et al., 1989).

Essa abordagem permite compreender e compa-
rar os parâmetros determinantes no processo de
volatilização.  O decréscimo nos valores de
volatilização ocorre com a redução do teor de atrazina
disponível na superfície à medida que progressiva-
mente são estabelecidas ligações de adsorção me-
nos reversíveis, perdas por degradação e desloca-
mento de pesticidas para camadas mais profundas
por lixiviação (Clay & Koskinen, 1990; Roy &
Krapac, 1994).

Segundo o balanço de massa apresentado na
figura 3, aproximadamente 0,33 % do total de 14C-
atrazina aplicada na superfície do solo foi
volatilizado.  O reduzido percentual de volatilização
também foi influenciado pelo baixo valor da pressão
de vapor da atrazina (3,0 x 10-7 mm Hg).  Embora
os percentuais sejam reduzidos, as grandes
quantidades de pesticidas aplicados em extensas
áreas agrícolas permitem que as moléculas
volatilizadas sejam deslocadas pelos ventos para
ambientes onde nunca foram utilizados, poluindo
ecossistemas naturais e áreas urbanas (Polkowska
et al., 2002).

Degradação de atrazina - Os dados do balanço
de massa apresentados na figura 3 indicam que a
dissipação da atrazina por mineralização foi muito
baixa neste solo, comportamento que, segundo
Adams & Thurman (1991), ainda é mais reduzido à
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medida que o herbicida lixiviado atinge o subsolo.
Segundo o critério do Instituto Brasileiro de Meio
Ambiente (1990), o valor de 0,25 % de 14CO2
mineralizado durante 60 dias classifica a atrazina
como um composto de persistência alta no presente
estudo.  Seiler et al. (1992) e Han & New (1994)
apresentaram valores de degradação da atrazina
entre 0,005 e 30 % em períodos menores que 90 dias.
Peixoto (1998) observou, num Latossolo Vermelho-
Escuro, o valor total de 0,12 % de 14CO2, enquanto
Nakagawa et al. (1995), em Latossolo Vermelho-
Escuro e Glei Húmico, verificaram valores bem
maiores de 14CO2 desprendidos (28,5 e 5,0 %,
respectivamente) que o observado neste trabalho.
As elevadas taxas de degradação de atrazina
descritas na literatura geralmente são obtidas em
experimentos com pequena amostra de solo, em
condições constantes de aeração e alto teor de
umidade.  Estas condições otimizam o processo de
degradação e raramente representam a realidade
ambiental (Winkelmann & Klaine, 1991).

Os baixos níveis de mineralização da 14C-atrazina
foram observados logo nos primeiros dias do
experimento e mantiveram-se praticamente
constantes, não apresentando picos de intensidade
de mineralização (Figura 4).  A ausência de uma fase
lag na curva revela a existência de uma população
microbiana possivelmente pequena, porém adaptada
ao composto, produzindo enzimas de degradação.
Em contrapartida, Queiroz (1997) e Langenbach et
al. (2000) observaram uma fase crescente de
liberação de 14CO2 a partir do vigésimo dia de
experimento, comportamento típico da degradação
microbiana.  Os baixos valores de degradação podem
ser resultantes da presença de outras fontes de
nutrientes, que tornam a atrazina dispensável aos
microrganismos e, conseqüentemente, reduzem o
processo de degradação biótica.

Experimentos de mineralização da atrazina por
microrganismos têm demonstrado o aumento do
metabolismo e liberação de 14CO2 quando este
herbicida é utilizado como única fonte de nitrogênio
(Mandelbaum et al., 1995).  Segundo alguns autores,
a variação da intensidade de desprendimento de
14CO2 em diferentes solos pode estar relacionada,
principalmente, com as diferenças no teor e tipo de
matéria orgânica (Nakagawa et al., 1995; Peixoto,
1998).  De modo geral, a maior biomassa e a atividade
microbiana relacionadas com degradação de
herbidas estão associadas ao elevado teor de matéria
orgânica do solo (Felsot & Dzantor, 1990).  Em
contrapartida, a maior adsorção do herbicida à
matéria orgânica reduz a biodisponibilidade e a
biodegradação (Kontchou & Gschwind, 1995;
Langenbach et al., 2001).

Lixiviação de atrazina - Durante os 60 dias
de experimento, num regime de chuva de
272 mm mês-1, a lixiviação apresentou valores entre
4 e 11 % nos quatro microcosmos (Figura 3).  Esta
variação entre os microcosmos deveu-se,
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Figura 4. Percentagem de 14CO2 liberado da
degradação da atrazina nos 60 dias de
experimento (média dos 4 microcosmos) (a = %
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Figura 3. Balanço de massa (média de quatro
repetições e desvio-padrão) de 14C-atrazina
aplicada a Argissolo Vermelho-Amarelo após
60 dias de experimento.
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provavelmente, ao fluxo preferencial causado por
fissuras no solo.  A indicação do potencial de
lixiviação pode ser avaliado no experimento de
campo, onde a atrazina foi encontrada a 50 cm de
profundidade após 90 dias de experimento, podendo
ter alcançado maiores profundidades não estudadas
neste trabalho (Figura 6).

A textura e o baixo teor de matéria orgânica deste
solo (Quadro 1) diminuem a capacidade de retenção
de água e favorecem a lixiviação da solução do solo
com o arraste de material radioativo.  Resultados
similares foram obtidos por Lavy et al. (1973) em
solos de textura arenosa, com baixo teor de matéria
orgânica.  Em comparação, experimentos sob
condições similares, num Latossolo Vermelho-
Amarelo, tiveram lixiviação de aproximadamente
1 % (Langenbach et al., 2000).  A textura argilosa e
o teor mais elevado de matéria orgânica permitem
maior adsorção, reduzindo, assim, o movimento do
herbicida.  Se, por um lado, o fator de permeabilidade
do solo se correlaciona com a lixiviação (Neurath et
al., 2004); em contrapartida, o teor de matéria
orgânica associada à adsorção destas moléculas pode
sobrepor-se ao processo de lixiviação em períodos
secos (Langenbach et al., 2001).  A intensa lixiviação
de atrazina neste solo pode significar o alcance de
camadas mais profundas e o conseqüente risco de
contaminação dos lençóis d’água.

Distribuição da atrazina no perfil do solo -
A maior parte da radioatividade aplicada ficou retida
no solo (Figura 3), encontrando-se aproximadamente
75 % do total aplicado nos primeiros 5 cm do solo e
cerca de 15 % a atrazina foi distribuída, de forma
gradativa e decrescente, até os 25 cm de profundidade
(Figura 5).  Isto mostra que houve um movimento
descendente da atrazina neste solo, visto que uma
parte foi coletada no lixiviado.  Esta distribuição

deveu-se, provavelmente, ao teor de matéria
orgânica presente nas camadas superficiais, a qual,
mesmo sendo pequena, foi considerada como
principal componente envolvido no processo de
adsorção e retenção deste herbicida (Schiavon et al.,
1990; Barriuso et al., 1991).  A adsorção, no entanto,
não descarta a possibilidade de retorno do composto
para solução, propiciando a lixiviação, quando as
forças envolvidas no processo são de natureza mais
fraca.

A redução da biomassa microbiana e a formação
de condições anaeróbias reduziram a degradação
deste composto em camadas mais profundas,
garantindo maior persistência no ambiente.

Experimento de campo
O herbicida atrazina aplicado na superfície foi

encontrado ao longo do perfil do solo até 50 cm,
90 dias após aplicação (Figura 6).  Isto mostra que
houve um movimento descendente da atrazina,
tendo sido uma parte não medida lixiviada para
camadas mais profundas.  No período de 90 dias,
percebeu-se diminuição gradativa de atrazina
extraível, principalmente na camada superficial e
no total encontrado no solo.  Isto se explica pela
possibilidade de lixiviação e por outros fatores, tais
como: perdas por volatilização, mineralização,
degradação e incorporação em resíduos ligados não-
extraíveis do solo.  Estes parâmetros são de difícil
determinação em experimentos de campo, razão pela
qual foram determinados utilizando moléculas
radiomarcadas em microcosmo (Schroll et al., 1994).

O deslocamento de atrazina por escorrimento
superficial, apesar de pequeno, esteve entre os
valores geralmente observados na literatura, de 1 a
5 % (Schneider et al., 1997).  A percentagem de
atrazina encontrada dois dias após aplicação foi de
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Figura 6. Distribuição da atrazina em diferentes
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1,6 % e, nos sedimentos erodidos, foi de 0,4 %,
reduzindo-se, com o decorrer do tempo, a menos de
um décimo destes valores, isto é < 0,2 e < 0,05 %,
respectivamente (Figuras 7 e 8).  A quantidade de
atrazina detectada no sedimento erodido foi
aproximadamente 4 vezes inferior à encontrada na
água de escorrimento.  Esta quantidade corresponde
às observações de Wauchope (1978), que encontrou
maior quantidade de atrazina dissolvida na água (65
a 95 %) e muito pouco adsorvida no sedimento.  As
características físicas e químicas dos pesticidas podem
indicar o potencial de perda destes produtos na fase
solúvel ou adsorvidos em partículas de solo erodidos.
Conforme sugerido por Racke (1990), pesticidas como
a atrazina com solubilidade em água superior a
10 mg L-1 tendem a mover-se predominantemente
na fase líquida, enquanto pesticidas menos solúveis
tendem a mover-se principalmente adsorvidos em
partículas de solo.

Neste trabalho, as maiores perdas por água de
escorrimento ocorreram com as chuvas torrenciais
logo após a aplicação do herbicida, um
comportamento semelhante àqueles observados por
outros autores (Belamie & Gouy, 1992; Carluer et
al., 1996; Patty et al., 1997).  Por outro lado, a maior
intensidade de chuvas pode promover perdas por
lixiviação no solo, em detrimento do escoamento
superficial.  A redução das perdas também pode ser
resultado da progressiva adsorção e penetração
destes produtos no solo ao longo do tempo (Ma et
al., 1993; Dur et al., 1998).

O alto teor de areia do Argissolo Vermelho-Amarelo
(Quadro 1) pode representar menor potencial de
adsorção de pesticidas e boa permeabilidade,

facilitando o processo de lixiviação (Schneider et al.,
1997).  Experimentos similares em outros solos
podem fornecer resultados muito distintos,
demandando pesquisas específicas.

Os percentuais de carreamento de pesticidas por
escorrimento superficial diminuem significativamente
com o aumento da área agrícola, porém o aporte em
valores absolutos aumenta (Schneider et al., 1997).
Considerando o grande número de variáveis,
avaliações são difíceis em razão de diferentes áreas,
porém persiste o fato de que o escorrimento
superficial, mesmo com valores relativamente
baixos, é a maior fonte de poluição das águas
superficiais por pesticidas.

Considerando a correlação entre a quantidade
aplicada e a concentração de pesticidas nos rios das
bacias hidrográficas (Lopez-Flores et al., 2003), o
desafio para sustentabilidade ambiental é reduzir ao
mínimo as doses utilizadas na agricultura.  Outra
abordagem é utilizar produtos com alta capacidade
de adsorção e baixa solubilidade em água (Dur et
al., 1998).  A redução do escorrimento superficial
também pode ser alcançada por valas cobertas com
vegetação (Cooper et al., 2004).  O trabalho de Hyer
et al. (2001), utilizando a modelagem matemática
na determinação de processos que controlam o
escorrimento superficial, mostrou uma correlação
positiva entre a quantidade de chuvas e a intensidade
do escorrimento.  Por fim, este trabalho mostrou
que o fator tempo entre a aplicação e chuvas
torrenciais é importante no processo de adsorção,
motivo pelo qual se deve evitar a aplicação de
agrotóxicos quando há previsão de chuvas fortes.

Figura 8. Percentagem de atrazina nos sedimentos
carreados pelo escorrimento superficial. As
barras verticais indicam o desvio-padrão.
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CONCLUSÕES

1. O processo de mineralização mostrou-se
reduzido na dissipação da atrazina neste solo,
aumentando, conseqüentemente, sua persistência.

2. A perda de atrazina por lixiviação, tanto no
microcosmo como em experimento de campo, revelou
um risco de contaminação do lençol d’água em solos
de textura média a arenosa.

3. A perda da atrazina por escorrimento
superficial (1,6 %) foi quatro vezes maior do que a
ocorrida pela adsorção nas partículas erodidas
(0,4 %) em enxurradas, 2 dias após a aplicação do
herbicida.  Em intervalos de tempo acima de 15 dias,
estes valores foram reduzidos a um décimo,
mostrando a importância de evitar a aplicação do
herbicida quando há previsão de chuvas.
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