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RESUMO 

 

 

MARCELO, L. R. Nanocompósito GO/-Fe2O3 para remoção e pré-concentração de 
agrotóxicos em água superficial e determinação por HPLC-DAD. 2023. 160 f. Tese 
(Doutorado em Engenharia Química) – Instituto de Química, Universidade do Estado do Rio 
de Janeiro, Rio de Janeiro, 2023. 
 

O uso de agrotóxicos é fundamental para manter a alta produtividade agrícola. 
Contudo, a utilização indiscriminada de agrotóxicos pode levar ao seu acúmulo no meio 
ambiente, comprometendo fontes de água. Como os resíduos de agrotóxicos em água são 
comumente encontrados a níveis traço e ultratraço, a etapa de pré-concentração se faz 
necessária para a quantificação dessas substâncias. Em estudos preliminares sobre as 
tendências recentes da aplicação de nanomateriais magnéticos para adsorção de poluentes em 
água, apresentado na forma de um artigo de revisão, verificou-se que as nanopartículas 
magnéticas de óxido de ferro combinadas com óxidos de grafeno foram os adsorventes mais 
empregados para a adsorção de agrotóxicos. Dessa forma, o presente trabalho aborda a 
síntese, caracterização e aplicação do óxido de grafeno-maghemita (GO/-Fe2O3) para a 
microextração em fase sólida magnética dispersiva (m-d-μ-SPE) de seis agrotóxicos, 
acetamiprido, atrazina, diurom, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam, em amostras de 
águas de rio e determinação por cromatografia líquida de alta eficiência com detecção por 
arranjo de diodos (HPLC-DAD). O nanocompósito GO/-Fe2O3 foi sintetizado por 
coprecipitação in situ e caracterizado por espectroscopia de absorção no infravermelho com 
transformada de Fourier (FTIR), difração de raios X (XRD), microscopia eletrônica de 
varredura (SEM) e espectroscopia de energia dispersiva de raios-X (EDS). Um planejamento 
composto central foi empregado para otimizar os parâmetros tempo de extração, pH da 
solução da amostra e massa de adsorvente. O tipo de solvente e o volume de dessorção, bem 
como o efeito da força iônica, também foram investigados. As condições ótimas de adsorção 
foram obtidas com 84 min para o tempo de extração, pH = 5,4, 115 mg de adsorvente e 1% 
(m/v) de NaCl, enquanto o solvente selecionado para a dessorção foi 1,0 mL de metanol-ácido 
acético (9:1, v/v). As capacidades de adsorção do GO/-Fe2O3 nas condições ótimas foram 
calculadas usando a equação de Langmuir (0,9978 ≤ R2 ≤ 0,9997) e os valores foram de 0,63, 
0,82, 3,73, 0,47, 1,51 e 0,23 mg g-1 para acetamiprido, atrazina, diurom, imidacloprido, 
tiacloprido e tiametoxam, respectivamente. Nas condições ótimas, a curva analítica forneceu 
R ≥ 0,9980 na faixa de concentração aplicada, baixos limites de detecção (0,1–0,9 μg L-1) e 
quantificação (0,3–1,6 μg L-1) e boa precisão com RSD inferior a 7,6% (n = 10). A exatidão 
do método foi avaliada por testes de adição e recuperação com valores variando de 82 a 117% 
(n = 3, RSDs < 8%). O método proposto foi aplicado para a determinação dos seis agrotóxicos 
em amostras de água de rio coletadas nos estados de Minas Gerais e Rio de Janeiro, Brasil. Os 
resultados demonstraram que o método desenvolvido pode ser promissor para a extração de 
agrotóxicos em concentrações residuais em amostras de água ambientais. 
 

Palavras-chave: nanocompósito magnético; agrotóxicos em águas superficiais; pré-
concentração; microextração magnética dispersiva em fase sólida; 
cromatografia líquida de alta eficiência; planejamento de experimentos. 

 

 



ABSTRACT 

 

 

MARCELO, L. R. GO/-Fe2O3 nanocomposite for removal and preconcentration of 
pesticides in surface water and determination by HPLC-DAD. 2023. 160 f. Tese (Doutorado 
em Engenharia Química) – Instituto de Química, Universidade do Estado do Rio de Janeiro, 
Rio de Janeiro, 2023. 

 

The use of pesticides is fundamental to maintaining high agricultural productivity. 
However, the indiscriminate use of pesticides can lead to their accumulation in the 
environment, compromising water sources. As pesticide residues in water are commonly 
found at trace and ultra-trace levels, the preconcentration is necessary for the quantification of 
these substances. In preliminary studies on recent trends in the application of magnetic 
nanomaterials for the adsorption of pollutants from water, presented in the form of a review 
paper, it was found that magnetic iron oxide nanoparticles combined with graphene oxides 
were the most used adsorbents for the adsorption of pesticides. Thus, this work presents the 
synthesis, characterization, and application of oxide graphene-maghemite (GO/-Fe2O3) were 
carried out for the magnetic dispersive solid-phase microextraction (m-d-μ-SPE) of six 
pesticides, namely acetamiprid, atrazine, diuron, imidacloprid, thiacloprid, and thiamethoxam 
in river water samples followed by the determination using high-performance liquid 
chromatography-diode array detection (HPLC-DAD). The GO/-Fe2O3 nanocomposites were 
synthesized by the in situ chemical coprecipitation and characterized using Fourier transform-
infrared spectroscopy (FTIR), X-ray diffraction (XRD), scanning electron microscopy (SEM), 
and energy dispersive spectroscopy X-ray (EDS). A central composite design was used to 
optimize the extraction time, sample solution pH, and adsorbent amount. The solvent type and 
volume for desorption, as well as the effect of the ionic strength for adsorption, were also 
investigated. The optimum adsorption conditions were obtained at 84 min of extraction time, 
pH = 5.4, 115 mg of mass, and 1% (w/v) of NaCl, while the desorption solvent selected was 
1.0 mL of methanol-acetic acid (9:1, v/v). Adsorption capacities of the adsorbent under 
optimum conditions were calculated using Langmuir equation (0.9978 ≤ R2 ≤ 0.9997) and 
were 0.63, 0.82, 3.73, 0.47, 1.51 and 0.23 mg g-1 for acetamiprid, atrazine, diuron, 
imidacloprid, thiacloprid, and thiamethoxam, respectively. Under optimum conditions, the 
analytical curve provided good R ≥ 0.9980 over the concentration range applied, low 
detection (0.1–0.9 μg L-1) and quantification (0.3–1.6 μg L-1) limits, and a good precision with 
RSD lower than 7.6% (n = 10). The method's accuracy was accessed by recovery tests 
ranging from 82% to 117% (n = 3, RSDs < 8%). The proposed method was applied for the 
determination of six pesticides in samples of river water collected in Minas Gerais and Rio de 
Janeiro states, Brazil. The results demonstrate that the developed method can be promising for 
extracting pesticides at trace concentrations from environmental water samples. 
 

Keywords: magnetic nanocomposite; pesticides in surface water; preconcentration; magnetic 
dispersive solid-phase microextraction; high performance liquid chromatography; 
experimental design. 

 

 

  



LISTA DE FIGURAS 

 

 

Figura 1 - Representação das formas dos nanocompósitos magnéticos a base de óxido de 

grafeno ...................................................................................................................................... 42

Figura 2 - Esquema do procedimento usado na técnica m-d-μ-SPE ........................................ 44

Figura 3 - Processo de sorção/dessorção e alguns termos básicos usados ............................... 45

Figura 4 - Representação dos mecanismos de adsorção de agrotóxicos organofosforados em 

Fe3O4@G-TEOS-MTMOS ....................................................................................................... 48

Figura 5 - Fluxograma das etapas principais do desenvolvimento de um método analítico m-d-

μ-SPE/HPLC- DAD ................................................................................................................. 54 

Figura 6 - Fluxograma das etapas do procedimento do método m-d-μ-SPE empregando o 

nanocompósito GO/-Fe2O3 para a extração dos agrotóxicos em água de rio e análise .......... 73 

Figura 7 - Ponto de coleta da amostra do rio Roncador (P1) no município de Magé/RJ ......... 77

Figura 8 - Ponto de coleta da amostra do rio Paraíba do Sul (P2) no município de Campos dos 

Goytacazes/RJ .......................................................................................................................... 77

Figura 9 - Ponto de coleta da amostra do rio Santana (P3) no município de Miguel Pereira/RJ

 .................................................................................................................................................. 78

Figura 10 - Ponto de coleta da amostra do rio Ubá (P4) no município de Paty do Aferes/RJ . 78

Figura 11 - Ponto de coleta da amostra do rio Xopotó (P5) no município de Guidoval/MG... 79

Figura 12 - Relação entre a quantidade de trabalhos e os adsorventes e adsorvatos avaliados 82

Figura 13 - Porcentagem de adequação dos modelos de isotermas aplicados para a adsorção 

dos poluentes por nanocompósitos magnéticos ........................................................................ 85

Figura 14 - Difratogramas dos materiais GO (a), -Fe2O3 e GO/-Fe2O3 (b) ........................... 88

Figura 15 - Espectros de FTIR dos materiais GO, -Fe2O3 e GO/-Fe2O3 ............................... 89

Figura 16 - Micrografias obtidas por microscopia eletrônica de varredura dos materiais GO 

(a), -Fe2O3 (b) e GO/-Fe2O3 (c) ............................................................................................. 90

Figura 17 - Espectro EDS para o nanocompósito GO/-Fe2O3 ................................................ 91



Figura 18 - Espectros de absorção na região do ultravioleta dos agrotóxicos na concentração 

de 10,0 mg L-1 obtidos por HPLC-DAD ................................................................................... 93

Figura 19 - Cromatogramas HPLC-DAD para a mistura dos padrões de agrotóxicos 10,0 mg 

L-1 ............................................................................................................................................. 96

Figura 20 - Cromatogramas HPLC-DAD para a mistura dos agrotóxicos 10,0 mg L-1 (padrão e 

produto comercial) em 250 nm ............................................................................................... 100

Figura 21 - Gráficos de probabilidade normal dos resíduos dos modelos ajustados para o 

procedimento de adsorção em amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE e análise por 

HPLC-DAD ............................................................................................................................ 107

Figura 22 - Gráficos de contorno dos modelos ajustados para o procedimento de adsorção em 

amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE e análise por HPLC-DAD ..................... 109

Figura 23 - Superfícies de resposta para a desejabilidade global obtida a partir do 

planejamento composto central 23 para a otimização do processo de adsorção do método m-d-

μ-SPE para extração de agrotóxicos em água de rio .............................................................. 112

Figura 24 - Cromatogramas HPLC-DAD (λ = 250 nm) para a mistura dos agrotóxicos 1,0 mg 

L-1 em água de rio antes e após a adsorção por m-d-μ-SPE ................................................... 113

Figura 25 - Superfícies de resposta para a desejabilidade global obtida a partir planejamento 

composto central 23 para a otimização do processo de adsorção do método m-d-μ-SPE para 

extração de agrotóxicos em água ultrapura ............................................................................ 116

Figura 26 - Efeito do tipo de solvente de dessorção na eficiência da extração dos agrotóxicos

 ................................................................................................................................................ 117

Figura 27 - Efeito do volume de solvente de dessorção na eficiência da extração dos 

agrotóxicos ............................................................................................................................. 118

Figura 28 - Efeito da força iônica na eficiência de extração dos agrotóxicos ........................ 119

Figura 29 - Isotermas de adsorção dos agrotóxicos em GO/-Fe2O3 e as curvas de ajuste dos 

modelos de Langmuir e Freundlich ........................................................................................ 120

Figura 30 - Representação dos mecanismos propostos para a sorção do diurom em GO/-

Fe2O3 ....................................................................................................................................... 123

Figura 31 - Cromatogramas HPLC-DAD após extração m-d-μ-SPE para amostra de água de 

rio ............................................................................................................................................ 124



Figura 32 - Gráfico de resíduos das curvas analíticas dos seis agrotóxicos obtidas após serem 

submetidas ao método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD .................................................................... 127

Figura 33 - (a) Reutilização do adsorvente para seis ciclos de extração m-d-μ-SPE dos 

agrotóxicos em concentração inicial de 50,0 μg L-1; (b) Espectros de FTIR do adsorvente 

antes da extração e após o sexto ciclo .................................................................................... 131

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



LISTA DE TABELAS 

 

 

Tabela 1- Propriedades físico-químicas utilizadas nos critérios de avaliação de contaminação 

de águas subterrâneas pela EPA ............................................................................................... 25

Tabela 2 - Classificação do risco de contaminação de águas subterrâneas de acordo com o    

método “screening” da EPA ..................................................................................................... 25

Tabela 3 - Classificação do risco de contaminação de águas subterrâneas de acordo com o 

índice de GUS ........................................................................................................................... 26

Tabela 4 - Método de GOSS para avaliação do potencial de contaminação de águas 

superficiais por agrotóxicos ...................................................................................................... 26

Tabela 5 - Propriedades físico químicas dos agrotóxicos selecionados ................................... 29

Tabela 6 - Risco de contaminação de águas subterrâneas e superficiais, classificação 

ambiental e valores máximos permitidos para consumo humano ............................................ 30

Tabela 7 - Aplicações de nanomateriais a base de carbono em m-d-μ-SPE na determinação de 

resíduos de agrotóxicos em amostras de água por HPLC ........................................................ 40

Tabela 8 - Produtos comerciais e suas respectivas composições ............................................. 68

Tabela 9 - Métodos de síntese das MNPs em adsorventes magnéticos a base de grafeno ....... 83

Tabela 10 - Condições cromatográficas estabelecidas para a separação cromatográfica dos 

agrotóxicos por HPLC- DAD ................................................................................................... 95

Tabela 11 - Parâmetros cromatográficos obtidos para a separação dos agrotóxicos em uma 

solução de concentração 10,0 mg L-1 nas condições estabelecidas para HPLC-DAD e 

recomendações.......................................................................................................................... 98

Tabela 12 - Matriz do planejamento composto central 23 para o processo de otimização da 

extração m-d-μ-SPE dos agrotóxicos e determinação por HPLC-DAD ................................ 102

Tabela 13 - Sumário do modelo completo para cada agrotóxico da otimização das condições 

de adsorção do método m-d-μ-SPE para água de rio ............................................................. 103

Tabela 14 - Equações dos modelos ajustados obtidos pelo planejamento composto central 23 

para a adsorção dos agrotóxicos em água de rio após a extração por m-d-μ-SPE e análise por 

HPLC-DAD ............................................................................................................................ 106

Tabela 15 - Respostas do teste de Shapiro-Wilk para os resíduos dos modelos ajustados para o 

procedimento de adsorção em amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE e análise por 

HPLC-DAD, sendo w o valor obtido para a estatística .......................................................... 108



Tabela 16 - Respostas da função de desejabilidade para cada analito referente à otimização do 

processo m-d-μ- para água de rio ........................................................................................... 112

Tabela 17 - Respostas da função de desejabilidade para cada analito referente à otimização do 

processo m-d-μ-SPE para água ultrapura ............................................................................... 116

Tabela 18 - Parâmetros de adsorção obtidos pela aplicação dos modelos de Langmuir e 

Freundlich para a adsorção dos agrotóxicos no nanocompósito GO/γ-Fe2O3 ........................ 121

Tabela 19 - Dados das curvas analíticas dos seis agrotóxicos com os respectivos resultados 

dos testes estatísticos para avaliar a faixa de trabalho do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD . 126

Tabela 20 - Repetibilidade do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD para determinação dos 

agrotóxicos em água de rio ..................................................................................................... 128

Tabela 21 - Recuperações obtidas para os agrotóxicos em água de rio fortificada em três 

níveis empregando o método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD ......................................................... 129

Tabela 22 - Valores de LOD e LOQ do instrumento e do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD 

para os agrotóxicos e os  valores dos fatores de enriquecimento ........................................... 130

Tabela 23 - Resultados analíticos para a determinação de agrotóxicos em amostras de água de 

rio (n = 3) pelo método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD .................................................................. 132

Tabela 24 - Comparação do método proposto com métodos relatados na literatura para a 

determinação de agrotóxicos em amostras de água por técnicas cromatográficas ................. 134

Tabela 25 - Sumário do modelo completo para cada agrotóxico da otimização das condições 

de adsorção do método m-d-μ-SPE para água ultrapura ........................................................ 134 

Tabela 26 - Equações dos modelos ajustados obtidos pelo planejamento composto central 23 

para a adsorção dos agrotóxicos em água ultrapura após a extração por m-d-μ-SPE e análise 

por HPLC-DAD ...................................................................................................................... 134

 

 

 

 

 

 

 

 



LISTA DE ABREVIATURAS E SIGLAS 

 

 

ANOVA Análise de Variância, do inglês Analysis of Variance 

ANVISA Agência Nacional de Vigilância Sanitária 

C18 Sílica modificada com hidrocarboneto linear C18, octadecilsilano 

CCD Planejamento Composto Central, do inglês Central Composite Design  

CONAMA Conselho Nacional do Meio Ambiente 

DAD Detector de Arranjo de Diodos, do inglês Diode Array Detector   

DT50 Tempo de meia-vida 

EDS Espectroscopia de Energia Dispersiva, do inglês Energy Dispersive Spectroscopy 

EF Fator de enriquecimento, do inglês Enrichment fator 

EPA Agência de Proteção Ambiental, do inglês Environmental Protection Agency 

FTIR Espectroscopia de Absorção no Infravermelho com Transformada de Fourier, do 

inglês Fourier Transform Infrared Spectroscopy 

G Grafeno  

GC Cromatografia a gás, do inglês Gas Chromatography  

GO Óxido de grafeno, do inglês Graphene oxide 

GT Grupo de Trabalho 

GUS Índice de Vulnerabilidade das Águas Subterrâneas, do inglês Groundwater 

Ubiquity Score 

IBAMA Instituto Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis 

INMETRO Instituto Nacional de Metrologia, Normalização e Qualidade Industrial 

HPLC Cromatografia Líquida de Alta Eficiência, do inglês High Performance Liquid 

Chromatography  

IUPAC União Internacional de Química Pura e Aplicada, do inglês International Union 

of Pure and Applied Chemistry 

LC Cromatografia Líquida, do inglês Liquid Chromatography 

LOD Limite de detecção, do inglês Limit of detection  

LOQ Limite de quantificação, do inglês Limit of quantification  

m-d-μ-SPE Microextração em fase sólida magnética dispersiva, do inglês Magnetic 

Dispersive Solid Phase Microextraction  

MNPs Nanopartículas magnéticas, do inglês Magnetic nanoparticles 



MOFs Metalorgânicos, do inglês Metal-Organic Frameworks 

MS Espectrometria de Massas, do inglês Mass Spectrometry 

MSPE Extração em Fase Sólida Magnética, do inglês Magnetic Solid Phase Extraction 

RGO Óxido de grafeno reduzido, do inglês Reduced graphene oxide 

RSD Desvio padrão relativo, do inglês Relative standard deviation 

SEM Microscopia Eletrônica de Varredura, do inglês Scanning Electron Microscopy

VMP Valor máximo permitido 

XRD Difração de Raios-X, do inglês X-ray Diffraction 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



LISTA DE SÍMBOLOS 

 

 

α Fator de separação 

λ Comprimento de onda 

θ Ângulo de incidência de raios-X 

d Distância interplanar 

di Desejabilidade individual 

C0 Concentração inicial do adsorvato 

Ce Concentração do adsorvato no equilíbrio  

D Desejabilidade 

DSch Tamanho do cristalito estimado pela equação de Scherrer  

k Fator de retenção 

KF Constante de Freundlich 

KH Constante de Henry 

KL Constante de Langmuir 

Koc Coeficiente de adsorção à matéria orgânica do solo 

Kow Coeficiente de partição octanol/água 

N Número de pratos da coluna 

qe Quantidade de adsorvato adsorvida no equilíbrio 

qm Quantidade máxima de adsorvato adsorvida 

R% % de recuperação 

R Coeficiente de correlação 

R2 Coeficiente de determinação 

Rs Resolução 

tM Tempo de retenção do analito não retido 

tR Tempo de retenção 

wh/2 Largura do pico a meia altura 
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INTRODUÇÃO 

 

 

A poluição dos recursos hídricos por agrotóxicos é um dos principais desafios atuais 

para a preservação e sustentabilidade do meio ambiente (Wang et al., 2012b), visto que a alta 

demanda de produção agrícola levou a um aumento no uso desses produtos químicos 

(Samsidar et al., 2018). A contaminação ambiental por agrotóxicos ocorre de forma difusa, ou 

seja, esses poluentes atingem locais distantes da área de aplicação, já que é difícil controlar 

seu curso em campo (Severo et al., 2020). Por isso, os agrotóxicos podem comprometer 

diferentes fontes de água, inclusive em regiões não agrícolas (Meftaul et al., 2020). Nos 

ambientes aquáticos, os agrotóxicos podem acarretar riscos ecológicos, comprometendo o 

ecossistema, reduzindo a biodiversidade (Arenas-Sánchez et al., 2016). Além disso, a 

exposição contínua a estas substâncias pode provocar efeitos deletérios à saúde humana, 

promovendo doenças, tais como Parkinson, câncer, distúrbios respiratórios e reprodutivos 

(Sabarwal et al., 2018). Considerando que a população em várias regiões do Brasil ainda não 

tem acesso à água potável e, por isso, faz uso de fontes alternativas de água, a contaminação 

de água por agrotóxicos torna-se um problema de saúde pública na atualidade (Portal et al., 

2019).  

O Brasil é um dos maiores consumidores de agrotóxicos do mundo (H. de O. Gomes 

et al., 2020) e vários agrotóxicos importados pelo país são proibidos nos países de origem 

(Boccolini et al., 2013). Em 2022, 652 novos produtos foram autorizados pelo governo 

brasileiro, totalizando 2182 novos produtos aprovados nos últimos quatro anos (MAPA, 

2023). Desse total, somente 27 princípios ativos são contemplados pela Portaria n° 2914/2011 

do Ministério da Saúde, que trata do padrão de potabilidade da água (Brasil, 2011), e 28 pela 

Resolução n° 357/2005 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA), que dispõe 

sobre a classificação dos corpos hídricos e diretrizes ambientais para o seu enquadramento 

(Brasil, 2005). Embora um número reduzido de agrotóxicos seja legislado, pesquisas têm 

apontado a presença de agrotóxicos de diferentes classes em diversas matrizes aquosas em 

todo território brasileiro, incluindo água tratada (Albuquerque et al., 2016; Barbosa et al., 

2017; Caldas et al., 2019; Oliveira et al., 2020; Montagner et al., 2014; Portal et al., 2019; 

Severo et al., 2020). A detecção desses poluentes aponta a necessidade do desenvolvimento 

de métodos analíticos rápidos, simples, seletivos e sensíveis para monitorar os resíduos de 

agrotóxicos em matrizes aquosas, principalmente em água superficial.  
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Geralmente, os resíduos de agrotóxicos em amostras ambientais são determinados por 

técnicas cromatográficas, especialmente por cromatografia a gás (GC) e cromatografia líquida 

de alta eficiência (HPLC). Como os agrotóxicos encontram-se em baixas concentrações (μg L-

1 e ng L-1) em amostras de água, a etapa de pré-concentração se faz necessária para a 

quantificação dessas substâncias (Samsidar et al., 2018). Dentre os diferentes métodos de 

preparo de amostra, a extração em fase sólida (SPE) e suas variações são as abordagens mais 

empregadas na pré-concentração de agrotóxicos (Mahpishanian et al., 2015; Wu et al., 2011). 

Entre as variações da SPE, a microextração em fase sólida magnética dispersiva (m-d-μ-SPE) 

tem se destacado, pois, comparado à SPE convencional, apresenta como principais vantagens 

o uso de menor massa de sorvente (mg ou μg) e de menor volume de eluente, separação mais 

simples e rápida dos analitos da fase sólida e reutilização do sorvente (Liu et al., 2020; Silva 

et al., 2016; Socas-Rodríguez et al., 2015). 

Nos últimos anos, uma variedade de novos sorventes tem sido desenvolvida buscando 

uma melhor seletividade e maior porcentagem de recuperação. Entre esses materiais, os 

nanomateriais magnéticos a base de grafeno (G), especialmente o óxido de grafeno (GO), 

foram o foco de muitas pesquisas que abordam a extração de agrotóxicos em água por 

processos de m-d-μ-SPE (Liu et al., 2018; Nasiri et al., 2021; Shahrebabak et al., 2019; 

Speltini et al., 2016; Xie et al., 2014). A presença de grupos funcionais contendo oxigênio e 

de elétrons π na estrutura do GO oferece ao material uma boa capacidade de adsorção para 

poluentes orgânicos (Boruah et al., 2017). Além disso, a folha de GO protege as 

nanopartículas magnéticas (MNPs, do inglês Magnetic nanoparticles), contra a oxidação e 

inibe a sua lixiviação para a solução aquosa (Mandeep et al., 2020). As nanopartículas de 

óxido de ferro, magnetita (Fe3O4) e maghemita (-Fe2O3), são as MNPs mais empregadas em 

m-d-μ-SPE devido ao seu baixo custo e à sua baixa toxicidade para a saúde humana e para o 

ambiente, quando comparadas a outras MNPs (Marcelo et al., 2021; Socas-Rodríguez et al., 

2015).  

Diante das diferenças no processo de adsorção entre os nanomateriais e os agrotóxicos, 

são necessários estudos que visem uma melhor compreensão do mecanismo de retenção 

desses poluentes pelo material e, consequentemente, um aprimoramento da técnica analítica 

empregada. Apesar do interesse pelo uso dos nanocompósitos magnéticos a base de grafeno 

para a pré-concentração de agrotóxicos, o desenvolvimento de métodos para a determinação 

de misturas de agrotóxicos de diferentes classes químicas em amostras ambientais ainda é 

pouco explorado. Sendo assim, este trabalho propõem a síntese e a aplicação do 

nanocompósito magnético formado por óxido de grafeno e maghemita (GO/-Fe2O3) para a 
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pré-concentração de seis agrotóxicos (acetamiprido, atrazina, diurom, imidacloprido, 

tiacloprido e tiametoxam) em amostras de água de rio por m-d-μ-SPE, seguida de 

determinação por cromatografia líquida de alta eficiência com detecção por arranjo de diodos 

(HPLC-DAD).  
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OBJETIVOS 

 

 

Objetivo geral 

 

 

Obter o nanocompósito GO/-Fe2O3 para a extração em fase sólida magnética 

dispersiva e desenvolver um método analítico para a determinação de agrotóxicos a nível 

ultratraço em água superficial por HPLC-DAD. 

 

 

Objetivos específicos 

 

 

▪ Realizar uma revisão de literatura sobre o estado da arte da síntese e da aplicação dos 

nanocompósitos magnéticos a base de ferro em processos de adsorção de poluentes em 

água; 

▪ Obter e caracterizar o nanocompósito GO/-Fe2O3; 

▪ Avaliar e estabelecer as condições cromatográficas para a detecção dos agrotóxicos 

por HPLC-DAD; 

▪ Otimizar os parâmetros tempo de extração, pH e massa de adsorvente empregando um 

planejamento composto central; 

▪ Avaliar a influência de interferentes no processo de adsorção de agrotóxicos utilizando 

nanocompósito GO/-Fe2O3; 

▪ Determinar as condições de eluição para m-d-µ-SPE; 

▪ Avaliar o processo de adsorção envolvido na extração dos agrotóxicos pelo GO/-

Fe2O3 por meio das isotermas de adsorção; 

▪ Validar o método desenvolvido; 

▪ Avaliar a reutilização do adsorvente realizando ciclos de adsorção/dessorção; 

▪ Aplicar o método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD desenvolvido na análise de amostras de 

água ambientais (águas superficiais) coletadas no Rio de Janeiro e em Minas Gerais.  
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1 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

 

Neste capítulo são apresentados fundamentos teóricos relevantes para o entendimento 

e desenvolvimento do trabalho realizado, enfatizando a contaminação de água superficial por 

agrotóxicos e a aplicação dos materiais magnéticos a base de grafeno no desenvolvimento de 

métodos analíticos abordando a microextração em fase sólida magnética dispersiva. Cabe 

ressaltar que a revisão realizada sobre o estado da arte da síntese e da aplicação dos 

nanocompósitos magnéticos a base de ferro em processos de adsorção de poluentes em água 

possibilitou a elaboração de um artigo de revisão publicado na revista Environmental 

Chemistry Letters, intitulado Synthesis of iron-based magnetic nanocomposites and 

applications in adsorption processes for water treatment: a review (v. 19, p. 1229-1274, 

2021), cuja página de rosto encontra-se no Apêndice A. 

 

 

1.1 Contaminação de água por agrotóxicos 

 

 

A água é um recurso essencial à sobrevivência de todos os seres vivos e o seu 

fornecimento em quantidade e qualidade é fundamental para a manutenção da vida humana. O 

crescimento industrial e a urbanização têm acarretado a liberação de poluentes no ambiente, 

comprometendo a qualidade dos recursos hídricos e tornando a água imprópria para o 

consumo (Khan; Malik, 2019; Mehta et al., 2015). Com o avanço das técnicas analíticas, 

diversas substâncias com potencial nocivo têm sido detectadas nos sistemas aquáticos, entre 

elas os agrotóxicos (Petrie et al., 2014). Uma revisão organizada por Souza et al. (2020) 

reuniu dados de trabalhos publicados no período de 2012 a 2019 sobre a ocorrência de 

agrotóxicos em águas superficiais e os resultados apresentados indicaram que várias classes 

de agrotóxicos foram detectadas em águas superficiais em todo o mundo. 

Os agrotóxicos representam uma das classes mais importantes de poluentes orgânicos, 

principalmente devido à sua utilização generalizada e alta toxicidade. A Agência de Proteção 

Ambiental (EPA, do inglês Environmental Protection Agency), descreve “pesticides” como 

qualquer substância usada para prevenir, destruir, repelir ou mitigar algum tipo de praga 

(EPA, 2023). No Brasil, é utilizado o termo agrotóxicos para se referir à essas substâncias, 

como previsto na Lei Federal 7.802 (Brasil, 1989). De acordo com o organismo alvo (praga), 
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os agrotóxicos são classificados em acaricidas, bactericidas, fungicidas, herbicidas, 

inseticidas, entre outros. Em termos de quantidade, os herbicidas são os mais consumidos 

(Sabarwal et al., 2018). Quanto à toxicidade, os inseticidas são considerados os mais tóxicos 

aos seres humanos (Mostafalou; Abdollahi, 2017). Os agrotóxicos também podem ser 

divididos em diversas classes com base na sua natureza química, tais como organoclorados, 

organofosforados, carbamatos e piretróides.   

O uso de agrotóxicos é de fundamental importância para manter a alta produtividade 

agrícola e garantir a elevada demanda na sociedade atual por alimentos (Gomes et al., 2020; 

Montagner et al., 2014). No entanto, a utilização indiscriminada de agrotóxicos pode levar ao 

seu acúmulo no meio ambiente (Nie et al., 2020). Estima-se que 90% da massa total aplicada 

dos agrotóxicos podem volatilizar durante e após a aplicação agrícola (Glinski et al., 2018). 

Uma vez aplicados, as moléculas de agrotóxicos podem ser transportadas, dissipadas ou 

permanecerem inalteradas no ambiente (Pérez-Parada et al., 2018). Uma parcela atinge rios, 

lagos, aquíferos e oceanos por meio (i) das correntes atmosféricas, (ii) do carreamento do 

material aplicado no solo por lixiviação e escoamento superficial, (iii) da eliminação incorreta 

de restos de formulações e (iv) da disposição de efluentes não tratados adequadamente de 

indústrias de agrotóxicos (Caldas et al., 2011; Nie et al., 2020). 

A mobilidade e o transporte dos agrotóxicos para os meios aquáticos dependerão das 

propriedades do solo (textura, quantidade de matéria orgânica, pH, etc.), condições ambientais 

e características do agrotóxico (solubilidade em água, pressão de vapor, tempo de meia-vida, 

entre outras) (Souza et al., 2020; Sjerps et al., 2019). A interação destes fatores influencia os 

potenciais riscos de contaminação da água por um determinado agrotóxico. Por exemplo, 

eventos pluviométricos podem causar a diluição dos agrotóxicos em corpos de água, no 

entanto, dependendo das condições do solo e da quantidade aplicada do produto, os 

agrotóxicos podem ser lixiviados ou carreados pela ação erosiva da chuva, facilitando a sua 

entrada nos rios e águas subterrâneas (Carazo-Rojas et al., 2018). Alguns modelos 

matemáticos são frequentemente utilizados para avaliar o potencial de contaminação de águas 

por agrotóxicos, tais como método dos critérios de “screening” da EPA e índice de GUS (do 

inglês Groundwater Ubiquity Score) para águas subterrâneas (Gustafson, 1989) e o método de 

GOSS para águas superficiais (Goss, 1992).  
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(i) Critério da EPA  

 

O método de “screening” sugerido pela EPA na análise preliminar de riscos de 

contaminação de águas subterrâneas utiliza as propriedades físico-químicas dos princípios 

ativos como critérios de classificação (Gama et al., 2013). Na Tabela 1 são apresentadas essas 

propriedades físico-químicas, bem como uma faixa estabelecida para cada uma delas. Na 

análise pelos critérios da EPA, os princípios ativos são classificados de acordo com o 

atendimento, ou não, aos parâmetros supracitados (Andrade et al., 2011), conforme mostra a 

Tabela 2. 

 

Tabela 1- Propriedades físico-químicas utilizadas nos critérios de avaliação de contaminação 
de águas subterrâneas pela EPA 

Propriedades físico-químicas dos agrotóxicos Faixa 

Solubilidade dos agrotóxicos em água (mg L-1) > 30 

Coeficiente de adsorção à matéria orgânica do solo, Koc (mL g-1) < 300–500 

Constante da Lei de Henry, KH  (Pa m3 mol-1) < 10-2 

Meia-vida no solo, DT50 solo (dias) > 14 a 21 

Meia-vida na água, DT50 água (dias)  > 175 

Fonte: Adaptado de Gama; Oliveira; Cavalcante, 2013. f. 463. 

 

Tabela 2 - Classificação do risco de contaminação de águas subterrâneas de acordo com o    
método “screening” da EPA 

N° de critérios atendidos Classificação 

> 3  Potencial contaminante 

3 Intermediário potencial contaminante 

< 3 Não contaminante 

Fonte: A autora, 2023. 

 

(ii) Índice de vulnerabilidade de águas subterrâneas (GUS) 

 

O índice GUS é calculado por meio dos valores de meia-vida do composto no solo 

(DT50solo) e do coeficiente de adsorção à matéria orgânica do solo (Koc) através da Equação 1 

(Gustafson, 1989). As faixas de classificação dos compostos de acordo com sua tendência à 

lixiviação são apresentadas na Tabela 3. 

 

                    

 



26 

Tabela 3 - Classificação do risco de contaminação de águas subterrâneas de acordo com o 
índice de GUS 

Índice de GUS Classificação 

> 2,8 Provável lixiviação 

1,8 < GUS < 2,8 Faixa de transição 

< 1,8 Não sofre lixiviação 

Fonte: A autora, 2023. 

 

O método de EPA leva em consideração um maior número de parâmetros, como 

solubilidade, constante da lei de Henry, tempo de meia-vida na água, em comparação ao 

método de GUS e, por isso, pode haver discordância na classificação de um determinado 

agrotóxico por esses modelos (Milhome et al., 2009).  

 

(iii) Método de GOSS 

 

Para águas superficiais, o método de GOSS é o mais utilizado, sendo baseado nos 

parâmetros DT50 solo, solubilidade em água (S) e Koc. Tal método avalia o potencial do 

agrotóxico de ser transportado dissolvido em água ou associado ao sedimento em suspensão 

com base nos critérios apresentados na Tabela 4. As substâncias que não se enquadram em 

nenhum dos critérios citados são consideradas de potencial intermediário de contaminação 

para águas superficiais (Goss, 1992). 

 

Tabela 4 - Método de GOSS para avaliação do potencial de contaminação de águas 
superficiais por agrotóxicos 

 

Classificação 

Transporte associado ao sedimento Transporte dissolvido em água 

DT50solo (dias) Koc (mL g-1) S (mg L-1) DT50solo (dias) Koc (mL g-1) S (mg L-1) 

Alto Potencial ≥ 40 ≥ 1000 - > 35 < 100000 ≥ 1 

 ≥ 40 ≥ 500 ≤ 0,5 < 35 ≤ 700 ≥ 10 e ≤ 

100 

       

Baixo Potencial < 1 - - - ≥100000 - 

 ≤ 2 ≤ 500 - ≤ 1 ≥ 1000 - 

 ≤  4 ≤ 900 ≥ 0,5 < 35 - < 0,5 

 ≤ 40 ≤ 500 ≥ 0,5    

 ≤  40 ≤ 900 ≥ 2    

Fonte: Adaptado de Milhome et al., 2009, f. 365.  
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A avaliação do potencial de contaminação de águas por agrotóxicos por meio da 

utilização de modelos matemáticos é uma ferramenta útil, pois tais modelos permitem 

priorizar um princípio ativo, principalmente porque atualmente há um elevado número de 

produtos disponíveis e as análises laboratoriais são de difícil realização (Soares et al., 2017). 

Portanto, a identificação do potencial contaminante dos agrotóxicos serve de subsídio aos 

órgãos responsáveis no monitoramento dos níveis dessas substâncias nos recursos hídricos de 

uma determinada região (Ismael; Rocha, 2019). Um dos obstáculos para a realização desse 

monitoramento é a dificuldade em quantificar os resíduos de agrotóxicos em água, uma vez 

que essas substâncias possuem diferentes propriedades físico-químicas e ocorrem em 

concentrações muito baixas (µg L-1 e ng L-1), além da presença de substâncias interferentes 

(Caldas et al., 2011). Desta forma, o desenvolvimento de métodos analíticos sensíveis, exatos, 

precisos e de fácil execução é fundamental para estabelecer estratégias que visem a prevenção 

de problemas de contaminação da água por agrotóxicos (Ribeiro et al., 2013; Valenzuela et 

al., 2020). 

 

 

1.2 Agrotóxicos  

Atualmente, 368 princípios ativos estão autorizados no Brasil de acordo com o 

Sistema de Agrotóxicos Fitossanitários do Ministério da Agricultura, Pecuária e 

Abastecimento, (MAPA, 2023). Dentre esses princípios ativos, dez ingredientes responderam 

por cerca de 70% do total de consumo no país em 2022, com a seguinte ordem de vendas: 

glifosato, 2,4-D (ácido 2,4-diclorofenoxiacético), mancozebe, atrazina, clorotalonil, acefato, 

dibrometo de diquate, s-metolacloro, malationa e glufosinato - sal de amônio (IBAMA, 2023). 

Embora o uso intensivo desses princípios ativos, somente quatro (2,4-D, atrazina, glifosato e 

malationa) dos dez agrotóxicos mais comercializados apresentam valor máximo permitido 

(VMP) em corpos hídricos previsto pela Resolução n° 357/2005 do CONAMA (Brasil, 2005). 

Neste trabalho, foram selecionados os agrotóxicos acetamiprido, atrazina, diurom, 

imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam, abrangendo as classes das triazinas, das fenilureias e 

dos neonicotinoides. Esses foram escolhidos por pertencerem a diferentes classes químicas e 

apresentarem polaridades distintas, conforme as informações contidas na Tabela 5. Além 

disso, a atrazina e o diurom são herbicidas utilizados mundialmente (Andrade et al., 2020; 

Sanagi et al., 2015), enquanto os agrotóxicos acetamiprido, imidacloprido, tiacloprido e 



28 

tiametoxam pertencem à classe de inseticidas com utilização crescente no mercado global 

(Stehle et al., 2023). O risco de contaminação das águas superficiais e subterrânea por esses 

agrotóxicos também foi um aspecto considerado. A Tabela 6 apresenta a classificação desses 

agrotóxicos quanto ao potencial de contaminação ambiental. Observa-se que os agrotóxicos 

apresentam potencial contaminante de água subterrânea pelo método de “screening” da EPA 

e quatro agrotóxicos exibem alto risco de contaminação da água superficial associado ao seu 

transporte dissolvido em água, pelo método de GOSS. Quanto à classificação do Potencial de 

Periculosidade Ambiental, três agrotóxicos são considerados muito perigoso ao meio 

ambiente (classe II) e três são considerados perigoso ao meio ambiente (classe III) (MAPA, 

2020).  

Dos seis agrotóxicos, somente a atrazina é legislada pela Resolução n° 357/2005 do 

CONAMA (Brasil, 2005). Em relação ao padrão de potabilidade, são contemplados pela 

Portaria n° 2914/2011 os agrotóxicos atrazina e diurom (Brasil, 2011). Em 2017, o Ministério 

da Saúde revogou a portaria 2914 e criou o Código do SUS, que abrange o conteúdo 

normativo da antiga portaria. Atualmente, está incorporada pela Portaria de Consolidação 

(PRC) nº 5, no Anexo XX (Brasil, 2017). No entanto, não houve alteração nos parâmetros e 

nas concentrações máximas permitidas. A Fundação Oswaldo Cruz (Fiocruz), por meio do 

Grupo de Trabalho (GT) de Agrotóxicos vinculado à Vice-Presidência de Ambiente, Atenção 

e Saúde, avaliou o Anexo XX da PRC nº 5 e recomendou a redefinição das concentrações 

máximas permitidas e a inclusão de agrotóxicos na portaria (FIOCRUZ, 2020). 

Recentemente, foi publicada a portaria GM/MS nº 888, de 4 de maio de 2021, que altera o 

Anexo XX da Portaria de Consolidação n° 5, de 2017 (Brasil, 2021). Na nova portaria 

vigente, houve uma alteração no valor máximo permitido do diurom, cujo valor passou de 90 

μg L-1 para 20 μg L-1, além da inclusão do agrotóxico tiametoxam (VMP de 36 μg L-1). O 

valor máximo permitido para o consumo humano pela legislação e o valor sugerido pelo da 

Fiocruz para cada agrotóxico são apresentados na Tabela 6. 
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Tabela 5 - Propriedades físico químicas dos agrotóxicos selecionadosa 

Princípio ativo Grupo Químico Classe Estrutura química S  

(mg L-1)  

pKa log Kow PV  

(mPa) 

KH  

(Pa m3 mol-1) 

DT50 solo 

(dias) 

DT50 água 

(dias) 

Koc 

(mL g-1) 

Acetamiprido Neonicotinoide Inseticida 

 

2.950 0,7 0,80 1,7x10-4 5,3x10-8 3 Estável  107 

Atrazina Triazina Herbicida 

 

35 1,7 2,70 3,9x10-2 1,5x10-4 75 86 100 

Diurom Ureia Herbicida 

 

35,6 NA 2,87 1,15x10-3 2,0x10-6 146,6 Estável 680 

Imidacloprido Neonicotinoide Inseticida 

 

610 NA 0,57 4,0x10-7 1,7x10-10 191 Estável  225 

Tiacloprido Neonicotinoide Inseticida 

 

184 NA 1,26 3,0x10-7 4,8x10-10 0,88 Estável  615 

Tiametoxam  Neonicotinoide Inseticida 

 

4.100 NA -0,13 6,6x10-6 4,7x10-10 50 Estável 56,2 

Legenda: S: solubilidade em água a 20º C; Kow: coeficiente de partição octanol/água, pH = 7, 20º C; PV: pressão de vapor a 25º C; KH: constante de Henry; DT50: meia-vida; 
Koc: coeficiente de adsorção à matéria orgânica; NA: não aplicável (espécie não sofre ionização). 
aFonte dos dados: http://sitem.herts.ac.uk/aeru/iupac/. Acesso em: 21 fev. 2023.  

Fonte: A autora, 2023. 

http://sitem.herts.ac.uk/aeru/iupac/
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Tabela 6 -  Risco de contaminação de águas subterrâneas e superficiais, classificação ambiental e valores máximos permitidos para consumo 
humano 

 
Princípio ativo 

Água subterrânea  Água superficial  
Classificação do Potencial de 

Periculosidade Ambiental  

VMP (µg L-1) 

GUS  EPA  GOSS   
sedimento  

GOSS  
Água 

Portaria 
atual 

Sugerido pelo 
GT da Fiocruz 

Acetamiprido LN PC Baixo  Médio II - 21 

Atrazina PL PC Médio Alto II 2 2 

Diurom FT PC Médio Alto II 20 1,8 

Imidacloprido PL PC Médio Alto III - 17 

Tiacloprido LN IN Baixo Médio III - - 

Tiametoxam PL PC Médio Alto III 36 7,8 

Legenda: PL: provável lixiviação; FT: faixa de transição; LN: lixiviação nula. PC: potencial contaminante; IN: intermediário potencial de contaminação; NC: não 
contaminante. 

I: altamente perigoso; II: muito perigoso; III: perigoso; IV: pouco perigoso. VMP: Valor máximo permitido para água potável.  

Fonte: A autora, 2023. 
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1.2.1 Herbicidas da classe triazina: atrazina 

 

 

A atrazina é um herbicida pertencente à classe das triazinas simétricas, usado para 

controlar ervas daninhas em várias culturas agrícolas (Mei et al., 2016). Devido ao seu baixo 

custo e alta eficácia, a atrazina é comumente empregada em todo o mundo (Liu et al., 2014). 

No Brasil, a atrazina é utilizada desde os meados de 1958 e é aplicada principalmente nas 

culturas de soja, cana-de-açúcar e milho (Mendonça et al., 2016). Segundo o último Boletim 

Nacional de Comercialização de Agrotóxicos elaborado pelo Instituto Brasileiro do Meio 

Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis (IBAMA), a atrazina foi um dos dez 

agrotóxicos mais vendidos no país em 2022, ocupando a 4ª posição (IBAMA, 2023).  

A atrazina apresenta um alto potencial de risco de contaminação de água superficial e 

subterrânea devido à sua baixa pressão de vapor e solubilidade moderada em água e por ser 

fracamente adsorvida na fração orgânica do solo (Koc = 100 mL g-1) (Albuquerque et al., 

2020; Moeini et al., 2019). A atrazina ainda apresenta média hidrofilicidade (log Kow = 2,70), 

podendo ser facilmente lixiviada ou transportada pelo escoamento superficial, atingindo os 

corpos de água (Dias et al., 2018). A alta persistência da atrazina no ambiente (meia-vida no 

solo de 75 dias) é outro fator agravante, principalmente porque pode levar à contaminação de 

fontes de água potável. Amalric et al. (2008) encontraram atrazina e seus metabólitos no solo 

a uma profundidade de 60 cm em uma área cuja atrazina estava fora de uso há 7 anos.  

Em razão do uso intenso e das características citadas acima, a atrazina é um agrotóxico 

que tem sido frequentemente encontrado em amostras de água ambientais e até mesmo 

tratadas. Um levantamento bibliográfico realizado por Albuquerque et al. (2016) sobre a 

ocorrência de resíduos de agrotóxicos em amostras de água doce brasileiras entre os anos de 

1998 a 2013, apontou que a atrazina foi encontrada em águas dos estados do Rio Grande do 

Sul, Rio de Janeiro, São Paulo e Mato Grosso. Dos sete agrotóxicos monitorados em quatro 

pontos do rio Piquiri, pertencente à bacia hidrográfica do Paraná, a atrazina foi o agrotóxico 

encontrado em todos os pontos de amostragem e em maior concentração (30 ng L-1) (Azevedo 

et al., 2016). A atrazina também foi detectada em amostras de água potável. No estudo de 

Montagner et al. (2014) foram coletadas amostras de água potável no estado de São Paulo e 

os resultados revelaram que 9 do total de 18 amostras analisadas continham atrazina em 

concentrações entre 7 a 87 ng L-1. Caldas et al. (2019) investigaram a ocorrência de 22 

agrotóxicos em amostras de água superficiais e água potável no estado do Rio Grande do Sul, 
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sendo a atrazina o agrotóxico mais frequentemente detectado. As concentrações de atrazina 

variaram entre 5 a 49 ng L-1 em água superficial e 5 a 37 ng L-1 em água potável.  

No Brasil, o valor máximo permitido de atrazina para água doce (classes 1, 2 e 3) e 

água potável é 2 µg L-1 (Brasil, 2005). Esse valor é vinte vezes maior que o valor estabelecido 

para água potável e subterrânea na União Europeia antes da atrazina ser banida (Tan et al., 

2015). Embora regulamentada em alguns países, a atrazina está incluída dentre os 

contaminantes de preocupação emergente pelo seu potencial carcinogênico e toxicidade 

(Montagner et al., 2017). Mesmo que os níveis relatados na literatura estejam dentro do valor 

máximo permitido pelas legislações brasileiras, esses valores são preocupantes, visto que a 

ingestão diária tolerável de atrazina é de 2 ng L-1 pela recomendação da Organização Mundial 

da Saúde (Moeini et al., 2019). Além disso, estudos apontam que a presença da atrazina em 

ecossistemas aquáticos pode afetar a reprodução da fauna e flora (Albuquerque et al., 2020). 

Um estudo conduzido por Zhu et al. (2016) revelou que a atrazina pode inibir 

significativamente o crescimento de algas e afetar a eficiência da fotossíntese. Já no trabalho 

de Hayes et al. (2010) foi constato que a atrazina pode levar à completa feminização de sapos, 

isso porque o agrotóxico atua como disruptor endócrino.  

 

 

1.2.2 Herbicidas da classe ureia: diurom 

 

 

O diurom é um herbicida pertencente ao grupo das ureias substituídas (subclasse 

fenilureia), usado em uma grande variedade de culturas agrícolas, incluindo arroz, cana-de-

açúcar, café, milho, soja, algodão e batata (Wong et al., 2015). Este herbicida também é 

empregado no controle de plantas daninhas em áreas não cultivadas, como estradas e linhas 

férreas (Bahri et al., 2012). Outra aplicação não agrícola do diurom é como biocida de reforço 

usado em formulações de tintas anti-incrustante (Viana et al., 2020). No Brasil, o diurom é 

classificado como pouco tóxico (Brasil, 2019), embora seu uso prolongado seja de grande 

preocupação, uma vez que o diurom pode agir como desregulador endócrino (Sharma et al., 

2011).  

A alta estabilidade química e moderada hidrofobicidade e solubilidade em água (35,6 

mg L-1) tornam o diurom um herbicida com baixa mobilidade no solo (Umali et al., 2012). No 

entanto, há relatos na literatura da capacidade do diurom em mover-se no perfil do solo, 

principalmente após chuvas intensas (PETTER et al., 2019). Além disso, o derramamento e o 
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despejo incorreto têm sido apontados como práticas responsáveis pela contaminação de águas 

por este herbicida (Rosas et al., 2014). Como o diurom é um herbicida não ionizável em 

solução aquosa e altamente estável em meio neutro, ele apresenta persistência nas matrizes 

aquosas (Andrade et al., 2020).  

No Brasil, concentrações de diurom foram detectadas em água de rio e água potável na 

faixa de 50–790 ng L-1 e 40–490 ng L-1, respectivamente (Caldas et al., 2019). Contudo, esses 

valores podem variar de acordo com a localização das amostras coletadas e com o período do 

ano. Dantas et al. (2011) detectaram diurom em amostras de água subterrânea localizadas 

próximas a plantações de cana-de-açúcar com concentrações de até 7,12 mg L-1, 

ultrapassando o valor máximo permito em água potável em 356 vezes. No rio Japaratuba, 

localizado no estado do Sergipe, o diurom foi detectado em concentrações na faixa de 75–

1900 ng L-1, sendo que os maiores valores de concentração de diurom e seus produtos de 

degradação foram relatados no período chuvoso. Além disso, o estudo indicou que o diurom, 

assim como os seus produtos de degradação, não foram detectados na entressafra da produção 

de cana-de-açúcar, a principal atividade agrícola próxima ao rio Japaratuba (Buarque et al., 

2019). No trabalho de Almeida et al. (2019), a maior concentração de diurom no rio Tibagi 

(Arapongas – Paraná) também foi encontrada no período chuvoso (mês de dezembro), cujo 

valor foi de 12,59 μg L-1. 

A legislação brasileira não estabelece limite máximo para o diurom em águas naturais; 

contudo, sabe-se que esse agrotóxico é tóxico para a vida aquática. Em testes de toxicidade 

realizados com zebrafish (Danio rerio), os embriões, quando expostos à concentração de 

diurom de 25 μg mL-1 por 48 h, apresentaram malformação, causando problemas de curvatura 

da coluna vertebral e edema pericárdico (Kao et al., 2019). Moon et al. (2019) avaliaram os 

efeitos causados pela exposição de embriões de peixes marinhos ao diurom por 48 h na 

concentração de 10 μg L-1 e essa exposição resultou em 10% de mortalidade, 60% de 

malformação com problemas de flexão da cauda e 50% de malformação com problemas de 

curvatura dorsal. Além dos efeitos nocivos em peixes, o diurom pode causar problemas à 

saúde humana. Algumas pesquisas com células humanas revelaram que o diurom é 

citoxicológico e afeta o desenvolvimento humano (Huovinen et al., 2015; Mohammed et al., 

2018).  
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1.2.3 Inseticidas da classe neonicotinoide: acetamiprido, imidacloprido, tiacloprido e 

tiametoxam  

 

 

Os inseticidas neonicotinoides são um grupo relativamente novo de ingredientes ativos 

e têm sido a classe de inseticidas que mais cresce no mercado devido à sua eficiência no 

controle de uma vasta gama de pragas de insetos (Wang et al., 2012a). Fazem parte dessa 

classe os inseticidas acetamiprido, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam, que atuam 

inibindo irreversivelmente a atividade dos receptores de acetilcolina no sistema nervoso 

central e periférico, resultando no acúmulo desse neurotransmissor e, assim, levando o inseto 

à morte (Wang et al., 2018b). Os inseticidas neonicotinoides são empregados em diversas 

culturas agrícolas, entre elas milho, arroz, soja, algodão, tomate e café (Liu et al., 2015). 

Atualmente, esse grupo de agrotóxicos é registrado para mais de 140 culturas em mais de 120 

países (Stehle et al., 2023). Além do uso agrícola, os neonicotinoides apresentam aplicações 

veterinárias. O acetamiprido, por exemplo, está presente em formulações de produtos 

ectoparasiticidas, indicados para o tratamento e controle de carrapatos e pulgas em cães e 

gatos (Marcelo, 2017). No Brasil, segundo dados do último Boletim Nacional de 

Comercialização de Agrotóxicos, os inseticidas neonicotinoides mais vendidos foram o 

acetamiprido e o imidacloprido (IBAMA, 2023). 

A ampla aplicação desses inseticidas pode levar à contaminação ambiental. Como os 

inseticidas neonicotinoides são relativamente persistentes e têm elevada solubilidade em água, 

existe a preocupação de que essas substâncias possam contaminar fontes de água potável 

(Sultana et al., 2018). No trabalho de Ribeiro et al. (2013), os inseticidas acetamiprido e 

tiacloprido foram detectados em amostras de água coletas na nascente do Rio São Lourenço – 

Mato Grosso em concentrações máximas de 23,6 e 8,0 µg L-1, respectivamente. O estudo 

também indicou que a presença do inseticida tiacloprido apresentou relação direta com o 

volume de chuva, exibindo concentrações mais expressivas no mês com maior índice 

pluviométrico. O imidacloprido foi o neonicotinoide mais detectado em amostras de água 

superficial. Esse inseticida foi detectado em amostras de água do Rio Formoso (Tocantins), 

Rio Guaporé (Rio Grande do Sul), Rio Brilhante e Rio Dourados (Mato Grosso do Sul) em 

concentrações médias de 65,0, 70,0, 31,4 e 23,9 ng L-1, respectivamente (Guarda et al., 2020; 

Lima et al., 2020; Sposito et al., 2018). A presença de imidacloprido também foi relatada em 

água tratada. Uma concentração média de 36 ng L-1 de imidacloprido foi detectada em 

amostras de água potável do município de Londrina – Paraná (Souza et al., 2019). 
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Embora os neonicotinoides tenham surgidos como substitutos dos inseticidas 

piretróides e organofosforados por serem relativamente menos tóxicos aos humanos e 

mamíferos (Ghiasi et al., 2020; Selahle et al., 2022), pesquisas mostraram que os 

neonicotinoides podem ser o principal fator para o declínio de polinizadores, principalmente 

de abelhas (Stokstad, 2013). Além disso, já foi comprovado que os neonicotinoides podem 

afetar populações de invertebrados aquáticos, conforme os resultados dos testes de toxicidade 

apresentados no trabalho de Morrissey et al. (2015). Por estes motivos, muitos órgãos 

governamentais passaram a controlar o uso dos neonicotinoides no meio ambiente para 

proteger os insetos benéficos e garantir a saúde humana (Cao et al., 2018). Contudo, as 

legislações brasileiras não estabelecem limites de inseticidas neonicotinoides em águas 

naturais, mesmo os inseticidas neonicotinoides sendo apontados como os responsáveis pela 

mortalidade de abelhas no país (Queiroz et al., 2021). 

Um estudo recente apresentou um panorama sobre a contaminação de águas 

superficiais em áreas agrícolas por neonicotinoides no mundo (Stehle et al., 2023). Nesse 

estudo foi realizada uma análise de 173 trabalhos (publicados entre 1998 e 2022) que 

relataram a presença de neonicotinoides em águas superficiais globais e, a partir das 

concentrações detectadas, fizeram uma avaliação de risco. De acordo com esse estudo, as 

águas superficiais em áreas com atividades agrícolas altamente intensificadas, como a 

Califórnia, a parte oeste do meio oeste dos EUA e o sul do Brasil, apresentam altos riscos 

agudos e crônicos de exposição aos neonicotinoides. Diante dos resultados, os autores 

afirmam que futuros programas de monitoramento devem priorizar especificamente essas 

áreas. Em função do seu elevado impacto ambiental, particularmente para polinizadores e, 

consequentemente, para a saúde humana, o parecer técnico do GT da Fiocruz recomendou a 

inclusão dos neonicotinoides na portaria de potabilidade da água para o consumo humano e 

seu monitoramento (FIOCRUZ, 2020). Em 2021, foi incluído na portaria de potabilidade de 

água somente um inseticida do grupo dos neonicotinoides, o tiametoxam (Brasil, 2021).  
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1.3 Determinação de agrotóxicos em água por cromatografia 

 

 

Considerando o grande número de agrotóxicos e a sua ocorrência em diferentes 

matrizes aquáticas, bem como seus produtos de degradação, há necessidade do 

desenvolvimento de métodos analíticos confiáveis e rápidos para a quantificação dessas 

substâncias químicas em água (Valenzuela et al., 2019). Como os resíduos de agrotóxicos em 

água são comumente encontrados a níveis traço e ultratraço e na presença de potenciais 

interferentes, sua determinação requer técnicas analíticas sensíveis, robustas e com limites de 

detecção que contemplem os limites estabelecidos pelos órgãos competentes (Barbosa et al., 

2017; Wang et al., 2016). Além disso, sabe-se que misturas de agrotóxicos são encontradas 

em um mesmo ambiente, uma vez que é comum a aplicação de agrotóxicos de diferentes 

classes para uma mesma cultura (Souza et al., 2020). Sendo assim, a determinação de 

agrotóxicos em matrizes aquosas requer métodos multirresíduos de quantificação com etapas 

otimizadas de extração e pré-concentração.  

A determinação de resíduos de agrotóxicos é normalmente realizada empregando-se 

técnicas cromatográficas, especialmente a cromatografia a gás e cromatografia líquida (LC), 

em função da sua capacidade de separação, identificação e quantificação das substâncias por 

meio de detectores apropriados (Caldas et al., 2011; Samsidar; Siddiquee; Shaarani, 2018). A 

escolha da técnica cromatográfica depende principalmente das propriedades físico-químicas 

dos agrotóxicos. A cromatografia a gás é utilizada na determinação de diversos agrotóxicos, 

porém sua aplicabilidade depende da estabilidade térmica e volatilidade dos analitos 

(Tankiewicz et al., 2010). Para os analitos que não apresentam essas características desejáveis 

para GC, uma possibilidade é o emprego da cromatografia líquida, incluindo a cromatografia 

líquida de alta eficiência. 

Existem diferentes tipos de detectores de cromatografia líquida, tais como absorção 

ultravioleta (UV), arranjo de diodos, fluorescência (FLD), índice de refração (RI) e 

espectrometria de massas (MS) (PAN et al., 2019). Embora a cromatografia líquida de alta 

eficiência com espectrometria de massas (HPLC-MS) seja mais sensível e seletiva para a 

determinação multirresíduos de agrotóxicos comparada às técnicas HPLC-UV e HPLC-DAD, 

a instrumentação HPLC-MS é complexa e apresenta alto valor de aquisição e manutenção. 

Portanto, as técnicas que utilizam os detectores espectrofotométricos são mais viáveis 

economicamente para o monitoramento rotineiro de agrotóxicos (Liu et al., 2015). Entre os 

detectores espectrofotométricos mais adequados para análise multirresíduo estão os 
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instrumentos com detecção por DAD. O detector DAD tem a capacidade de monitorar o sinal 

analítico das substâncias de interesse em múltiplos comprimentos de onda simultaneamente, 

diminuindo o tempo de análise (Caldas et al., 2011). No entanto, para a determinação a níveis 

ultratraço de resíduos de agrotóxicos em amostras reais por HPLC-UV ou HPLC-DAD, um 

tratamento prévio da amostra para a pré-concentração dos analitos é geralmente necessário (Ji 

et al., 2019).  

A extração em fase sólida e as suas variações são as técnicas mais empregadas para a 

pré-concentração de agrotóxicos em amostras ambientais (Samsidar et al., 2018). As 

principais vantagens da SPE em relação aos métodos tradicionais de preparo de amostra, tal 

como a extração líquido-líquido (LLE), são a minimização do consumo de solventes nocivos, 

o alto fator de enriquecimento (EF), a boa recuperação e a possibilidade de automação 

(Narenderan et al., 2020; Speltini et al., 2016). O princípio básico da SPE é a sorção de 

analitos de uma fase líquida para uma fase sólida. Os analitos são eluídos com solventes 

orgânicos apropriados e depois analisados por técnicas cromatográficas (Tankiewicz; Fenik; 

Biziuk, 2011).  

A SPE em coluna (cartucho) é o modo mais utilizado, devido à disponibilidade 

comercial de diversos cartuchos (Krug; Rocha, 2019). Por mais que a técnica SPE em 

cartucho seja amplamente aplicada no preparo de amostras, ela pode ser tediosa, demorada e 

relativamente cara (Asgharinezhad et al., 2014). Uma das variações da SPE, a extração em 

fase sólida dispersiva (d-SPE), possui como grande vantagem a redução do tempo de preparo 

da amostra, pois o sorvente é colocado diretamente em contato com a solução da amostra 

contendo os analitos, sem a necessidade do empacotamento do cartucho (Socas-Rodríguez et 

al., 2015). Nas últimas décadas, uma variedade de novos sorventes tem sido desenvolvida 

buscando uma melhor seletividade e maior porcentagem de recuperação (Speltini et al., 

2016). Entre esses materiais, os nanomateriais magnéticos têm recebido uma maior atenção 

no pré-tratamento de amostras devido, principalmente, à sua alta área de superfície, que 

fornece maior capacidade de adsorção e maior facilidade de separação da solução quando 

comparado aos sorventes convencionais (Nasiri et al., 2020). O método de extração que 

utiliza um sorvente magnético é denominado de extração em fase sólida magnética (m-SPE ou 

MSPE). 
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1.4 Microextração em fase sólida magnética dispersiva 

 

 

A aplicação de sorventes magnéticos na técnica de extração em fase sólida dispersiva 

foi relatada pela primeira vez no ano de 1996, quando Towler e colaboradores publicaram o 

trabalho no qual utilizaram magnetita revestida com dióxido de manganês (Fe3O4@MnO2) 

para a extração de metais em água do mar (Towler et al., 1996). O termo extração em fase 

sólida magnética só foi introduzido três anos depois por Safariková e Safariki, que extraíram e 

pré-concentraram corantes trifenilmetano e um grupo de hidrocarbonetos aromáticos 

policíclicos e seus derivados em solução aquosa, empregando MNPs (Fe3O4@SiO2-NH2-

ftalocianina de cobre) como sorvente magnético (Safarikova; Safarik, 1999). Devido ao uso 

de pequena quantidade de sorvente (na ordem de mg) em m-SPE, os termos microextração em 

fase sólida magnética ou microextração em fase sólida magnética dispersiva também são 

comumente encontrados na literatura (Silva et al., 2016; Socas-Rodríguez et al., 2015). De 

uma forma geral, ao usar sorventes magnéticos nanoestruturados, não há diferenças entre 

essas técnicas e a m-SPE (Faraji et al., 2021). Nesta tese, será empregado o termo 

microextração em fase sólida magnética dispersiva.  

 Os sorventes magnéticos aplicados na m-d-μ-SPE são geralmente constituídos por dois 

componentes: (i) o componente responsável pela extração dos analitos e (ii) o componente 

magnético. O componente responsável pela extração dos analitos deve conter grupos 

funcionais ou cavidades com tamanho de poro adequado para que ocorra as interações 

químicas e/ou físicas com o analito (Ghorbani et al., 2019). Já o componente magnético 

precisa apresentar propriedades magnéticas suficientes para promover uma boa e fácil 

separação do sorvente da solução da amostra na presença de um ímã (Xie et al., 2014).  

Uma das dificuldades para determinar os agrotóxicos em amostras reais, especialmente 

em baixas concentrações, é o efeito matriz (Akbarzade et al., 2018). Por isso, o tipo de 

sorvente empregado no procedimento de extração é o fator mais importante, uma vez que ele 

dita a seletividade e o fator de pré-concentração (Faraji et al., 2021). Dentre os diversos 

materiais com propriedades magnéticas, os materiais compósitos magnéticos a base de 

carbono, como os nanotubos de carbono e o grafeno, têm se destacado na separação e pré-

concentração de agrotóxicos em água pelo processo de m-d-μ-SPE (Faraji et al., 2021; 

Speltini et al., 2016; Wan Ibrahim et al., 2015; Xie et al., 2014).  

Na Tabela 7 são apresentados alguns trabalhos publicados que utilizaram 

nanomateriais magnéticos a base de carbono como sorvente em m-d-μ-SPE na determinação 
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de resíduos de agrotóxicos em amostras de água por HPLC. Pode-se observar que a utilização 

de nanocompósitos a base de carbono com propriedades magnéticas como adsorvente em m-

d-μ-SPE combinada com às técnicas cromatográficas forneceu baixos valores de limite de 

detecção (μg L-1) e alta recuperação (acima de 75%) para agrotóxicos de diferentes classes. 

Além disso, foram obtidos altos fatores de enriquecimento, com destaque para o material G-

Fe3O4, cujos fatores de enriquecimento variaram de 3325 a 4644 para inseticidas 

neonicotinoides (Wang et al., 2012a).  
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Tabela 7 - Aplicações de nanomateriais a base de carbono em m-d-μ-SPE na determinação de resíduos de agrotóxicos em amostras de água por 
HPLC 

Legenda: LOD: Limite de detecção do método; EF: Fator de enriquecimento; MWCNTs: nanotubos de carbono de paredes múltiplas, MOF: metalorgânico; TPN: polímero a 
base de triazina. 
aEF = calculado pela razão entre a concentração do analito no eluente e a concentração do analito inicial; bEF: calculado pela razão entre o coeficiente angular da curva 
analítica antes e após o método m-d-μ-SPE. 

Fonte: A autora, 2023.

Material magnético Classe de agrotóxicos Matriz Análise 

instrumental 

LOD 

(μg L-1) 

EF Recuperação 

(%) 

Ref. 

C/Fe3O4 Inseticidas 

organofosforados 

Água de poço, torneira, rio 

e mineral 

HPLC-UV 0,0043-0,047 330-1200a 79,6-103,5 (Heidari; Razmi, 

2012) 

C/Fe3O4 Inseticidas neonicotinoides Água de rio HPLC-UV 0,1-0,2 - 96,7-112,4 (Liu et al., 2015) 

MWCNTs-Fe3O4 Herbicidas sulfonilureias Água de reservatório e 

torneira 

HPLC-DAD 0,01-0,04 178-210b 76,7-106,9 (Ma et al., 2016) 

MWCNTs-Fe3O4 Fungincidas triazóis Água da torneira, potável e 

de estação de tratamento 

UHPLC-

MS/MS 

0,011-0,067 - 91,2-108,4 (Sun et al., 2019) 

MWCNTs-NH2-Fe3O4 Herbicidas ácidos fenoxi Água da torneira, lago, rio 

e de terras agrícolas 

UHPLC-

MS/MS 

0,01-0,02 - 86,4-112,6 (Peng et al., 2018) 

G-Fe3O4 Inseticidas carbamatos Água de reservatório, rio e 

piscina 

HPLC-DAD 0,02-0,04 474-868a 87,0-97,3 (Wu et al., 2011) 

G-Fe3O4 Inseticidas neonicotinoides Água de reservatório, mar 

e rio 

HPLC-UV 0,004-0,01 3325-4644a 86-110 (Wang et al., 

2012a) 

Fe3O4@SiO2-GO-MOF Inseticidas benzenoides Água de estação de 

tratamento 

HPLC-UV 0,30-1,58 - 81,2-113,1 (Wang et al., 

2018b) 

TPN/Fe3O4/GO Inseticida neonicotinoide 

Herbicida   ácido fenoxi 

Água da torneira HPLC-UV 0,17 

1,7 

95a 

90a 

92,7 

93,5 

(Shahrebabak et al., 

2019) 
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1.4.1 Nanocompósitos magnéticos a base de grafeno e suas aplicações como sorventes  

 

Nos últimos anos, tem sido crescente o interesse pelo desenvolvimento de materiais 

com propriedades aprimoradas, com destaque para os nanocompósitos magnéticos (Abdullah 

et al., 2019). Segundo a IUPAC (do inglês International Union of Pure and Applied 

Chemistry), nanocompósitos são materiais multifásicos, nos quais pelo menos uma das fases 

constituintes apresenta dimensão na ordem de nanômetros (IUPAC, 1997). Esses novos 

nanomateriais beneficiam-se das propriedades individuais de cada componente da estrutura, 

permitindo a obtenção de materiais com funcionalidades aprimoradas e potenciais aplicações 

tecnológicas em várias áreas (Tancredi et al., 2018). No caso dos nanocompósitos 

magnéticos, as nanopartículas magnéticas são incorporadas em um material (por exemplo, 

polímero, sílica, materiais a base de carbono), denominado de matriz, para desencadear a 

resposta a um estímulo externo (campo magnético) (Behrens; Appel, 2016). 

Como os materiais a base de grafeno podem apresentar uma área superficial específica 

relativamente alta, são usados como matriz para a acomodação das nanopartículas magnéticas 

(Lingamdinne et al., 2019). O grafeno é um material bidimensional formado por uma camada 

única de átomos de carbono com hibridização sp2 ligados em uma matriz hexagonal, 

apresentando uma estrutura de rede semelhante ao favo de mel (Awad et al., 2020). O óxido 

de grafeno é uma forma altamente oxidada do grafeno que consiste em uma variedade de 

grupos funcionais contendo oxigênio como hidroxila, carboxila, carbonila e epóxi. A presença 

desses grupos funcionais na superfície do GO fornece locais de nucleação e crescimento das 

MNPs (Hossain; Akther; Zhou, 2020). Além disso, a folha de grafeno também atua como 

material de suporte e inibe a lixiviação das nanopartículas magnéticas na solução aquosa 

(Mandeep et al., 2020). Dentre as várias nanopartículas magnéticas disponíveis, as 

nanopartículas de óxido de ferro, magnetita e maghemita, são as mais relatadas em trabalhos 

de m-d-µ-SPE (Aguilar-Arteaga et al., 2010).  

Geralmente, as nanopartículas de magnetita e maghemita menores que 20 nm exibem 

comportamento superparamagnético à temperatura ambiente (Teja; Koh, 2009). Isso implica 

que o material apresentará comportamento magnético somente na presença de um campo 

magnético externo (Shokrollahi, 2017). A curva de magnetização para os materiais 

superparamagnéticos não apresenta histerese e a coercividade é nula (Hc = 0) (Li et al., 2017). 

Segundo Su; Ye; Hmidi (2017), além de conferir propriedades magnéticas ao adsorvente, as 

nanopartículas de óxido de ferro podem aumentar a capacidade de adsorção do GO.  
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A síntese dos nanocompósitos magnéticos a base de grafeno pelos métodos 

hidrotérmico (Guo et al., 2014; Zhao et al., 2016), solvotérmico (Chella et al., 2015; Nethaji; 

Sivasamy, 2017) e coprecipitação (Boruah et al., 2017; Su et al., 2017; Yang et al., 2018) tem 

sido relatada. A coprecipitação é o método mais comumente utilizado para a síntese do óxido 

de ferro/GO. Neste método, os sais de Fe2+ e Fe3+ são coprecipitados em meio alcalino e, 

posteriormente, as nanopartículas magnéticas de ferro são misturadas com o GO. Outra 

estratégia empregada é realizar a coprecipitação dos sais de ferro na presença do GO, 

denominada de coprecipitação in situ (Baig et al., 2019). Em relação à estrutura, segundo Yin 

et al. (2015), o nanocompósito óxido de ferro/GO pode (i) apresentar uma estrutura em que as 

nanopartículas magnéticas decoram as folhas de grafeno ou (ii) apresentar uma estrutura do 

tipo core-shell, onde as nanopartículas magnéticas (núcleo) são revestidas com grafeno 

(casca), conforme ilustrado na Figura 1.  

 

Figura 1 - Representação das formas dos nanocompósitos magnéticos a base de óxido de 
grafeno 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Legenda: (a) Folha de óxido de grafeno decorada com as nanopartículas Fe3O4; (b) Estrutura core-shell do   
nanocompósito formado por nanopartículas magnéticas revestidas com sílica (Fe3O4@SiO2)-óxido de grafeno 
funcionalizado com feniletilamina (PEA).  

Fonte: Adaptado de: (a) Lingamdinne; Koduru; Karri, 2019, f. 625 e (b) Mahpishanian; Sereshti; Baghdadi, 
2015, f. 50, com permissão da Elsevier. 

 

Em alguns nanocompósitos magnéticos de GO, as nanopartículas de óxido de ferro são 

revestidas com outro material, como sílica, polímero, metais nobres ou metalorgânicos 

(MOFs, do inglês Metal-Organic Frameworks), visando aumentar a estabilidade e 

durabilidade das MNPs em solução aquosa (Wang et al., 2018b; Wanjeri et al., 2018). Os 

nanocompósitos magnéticos a base de grafeno também podem ser modificados por meio da 

funcionalização do GO com grupos químicos objetivando melhorar a sua capacidade de 

adsorção (Hossain; Akther; Zhou, 2020), sendo os grupos amino os mais usados. Em pH 

(a) (b) 
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baixo, uma alta densidade de grupos amino pode ser protonada, facilitando a adsorção de 

substâncias carregadas negativamente por interações eletrostáticas. Além disso, os grupos 

amino podem gerar forte ligação de hidrogênio com poluentes orgânicos contendo grupos 

funcionais oxigenados ou nitrogenados e, também, a quelação com espécies metálicas (Li; 

Chen; Shi, 2017; Zhao et al., 2016). 

 

1.4.2 Fundamentos da microextração em fase sólida magnética dispersiva 

A miniaturização e a automação das técnicas de extração são apontadas como as 

principais tendências em desenvolvimento na Química Analítica (Ribeiro et al., 2014). Nesse 

sentido, a microextração em fase sólida magnética dispersiva surgiu como uma abordagem na 

qual são usadas pequenas quantidades de sorventes (mg ou μg), permitindo a eluição do 

analito com volumes relativamente pequenos de solventes, o que implica em altos fatores de 

pré-concentração (Socas-Rodríguez et al., 2015). Além disso, pelo fato de utilizar as 

propriedades magnéticas para separar a fase extratora da solução da amostra, na m-d-μ-SPE 

não há necessidade de centrífugas ou sistemas de filtração no processo de extração, tornando a 

separação dos analitos da fase sólida mais simples e rápida (Liu et al., 2020; Silva et al., 

2016). Outro atrativo desse tipo de extração é a possibilidade de reciclagem e reuso do 

material sorvente (Wang et al., 2012a). 

Na Figura 2 são ilustradas as principais etapas da técnica m-d-μ-SPE. De uma forma 

resumida, o sorvente magnético é adicionado diretamente à solução da amostra contendo os 

analitos, que são adsorvidos pelo material por agitação. Em seguida, o sorvente é separado da 

solução da amostra usando um campo magnético externo e o analito, eluido sucessivamente, é 

quantificado (Wang et al., 2014). Tanto na etapa de adsorção quanto na etapa de dessorção 

(eluição) é comum o uso de agitação mecânica, vortex ou ultrassom para facilitar a dispersão 

das MNPs na solução da amostra ou no solvente de dessorção (Silva et al., 2016).  
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Figura 2 - Esquema do procedimento usado na técnica m-d-μ-SPE 
 

 

 

 

 

 

 
 
Fonte: Adaptado de Marcelo et al., 2021, f. 1263, com permissão da Springer. 

 

O processo de sorção é um fenômeno físico-químico de interface que envolve o 

acúmulo de espécies de uma fase fluida (adsorvato) na superfície de uma fase sólida ou 

líquida (sorvente), levando à formação de monocamada ou multicamadas (Singh et al., 2018). 

Os locais onde ocorrem essa fixação são denominados de sítios de sorção ou sítios ativos. A 

dessorção, por sua vez, é um fenômeno oposto à sorção e consiste em remover as espécies de 

adsorvato da superfície do sorvente. Essa remoção pode ser feita pela mudança na 

temperatura, pH ou fase fluida do sistema (Brião et al., 2020). O processo de 

sorção/dessorção e alguns termos estão resumidos na Figura 3.  
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Figura 3 - Processo de sorção/dessorção e alguns termos básicos usados 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Adaptado de Tran et al., 2017, f. 90, com permissão da Elsevier. 

  

O estudo de equilíbrio é essencial para compreender o processo de sorção, pois, 

independente das reações envolvidas na sorção, um estado de equilíbrio é estabelecido entre a 

quantidade de adsorvato localizado na fase sólida (qe) e aquele na fase líquida (Ce) (Brião et 

al., 2020; Wanjeri et al., 2018). Essa relação entre qe e Ce é representada graficamente pelas 

isotermas de adsorção, que fornecem uma percepção sobre o mecanismo de sorção (Singh et 

al., 2018). Várias equações matemáticas são usadas como modelo de isotermas. O modelo que 

melhor se ajusta aos dados experimentais é empregado para descrever o processo de sorção 

(Awad et al., 2020). Entre esses modelos, o de Langmuir (1918) e o de Freundlich (1906) são 

os mais conhecidos e empregados.  

 

(i) Isoterma de Langmuir 

 

O modelo de isoterma de Langmuir é representado pela Equação 2: 

 

 
 
onde, : concentração de equilíbrio do adsorvato na fase líquida (mg L-1), : quantidade de 

adsorvato adsorvido no equilíbrio (mg g-1), : capacidade máxima de adsorção (mg g-1), : 

constante de Langmuir (L mg-1). 
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 De uma forma geral, o modelo de isoterma de Langmuir admite que: (i) a adsorção 

ocorre em monocamada; (ii) a superfície contém um número fixo de sítios de adsorção; (iii) a 

energia de adsorção de todos os sítios é idêntica; (iv) as espécies adsorvidas não interagem 

entre si (Liu et al., 2015; Wang et al., 2018a). Esse modelo tem sido apontado em alguns 

trabalhos como o mais adequado para explicar o processo de adsorção envolvido na extração 

de agrotóxicos em sorventes magnéticos a base de grafeno. Li et al. (2022) empregaram o 

nanocompósito óxido de grafeno magnético funcionalizado com polímeros para a extração de 

herbicidas triazinas em amostras de frutas e vegetais e o modelo de Langmuir foi o mais 

adequado (R2 ≥ 0,9772). O processo de adsorção envolvido na extração de agrotóxicos 

clorados pelo sorvente grafeno magnético revestido com sílica (Fe3O4@SiO2-G) em amostras 

de água superficial também seguiu o modelo de Langmuir de acordo com o estudo de Rashidi 

Nodeh et al. (2015). Esse mesmo modelo foi usado para explicar a extração de inseticidas 

organofosforados de diferentes polaridades em amostras de água pelo grafeno reduzido 

magnético modificado com tetraetoxisilano-metiltrimetoxisilano (Fe3O4@G-TEOS-MTMOS) 

(Rashidi Nodeh et al., 2017).  

 

(ii) Isoterma de Freundlich  

 

 O modelo de Freundlich, representado pela Equação 3, foi um dos primeiros modelos 

propostos para estabelecer uma relação entre a quantidade da espécie adsorvida e a 

concentração da espécie em solução (Castellan, 2008). Trata-se de uma equação exponencial 

proposta sob bases puramente empíricas que foi inicialmente desenvolvida para adsorção de 

gases. No entanto, o modelo tem sido amplamente utilizado na descrição de processos de 

adsorção em meio aquoso (Brião et al., 2020).  

 

 

 
onde, : concentração de equilíbrio do adsorvato na fase líquida (mg L-1), : quantidade de 

adsorvato adsorvido no equilíbrio (mg g-1), : constante de Freundlich (mg g-1) e : 

expoente de Freundlich.  

 

A constante  é uma medida aproximada da capacidade de adsorção do adsorvente. 

O parâmetro “ ” indica a intensidade de adsorção e a heterogeneidade da superfície (Wanjeri 
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et al., 2018) e seu valor dever ser entre 1 e 10 para que a adsorção seja favorável (Nethaji; 

Sivasamy, 2017).  

 O modelo de Freundlich assume que: (i) a adsorção ocorre em multicamada; (ii) a 

superfície é heterogênea, ou seja, as espécies interagem com os sítios de adsorção com 

energias diferentes (Kegl et al., 2020). Embora a isoterma de Langmuir tenha sido relatada 

como o modelo mais adequado para explicar a adsorção em processos de extração de 

agrotóxicos pelos nanocompósitos magnéticos a base de grafeno, Nasiri et al. (2021) 

verificaram que a equação de Freundlich foi a mais adequada ao empregarem o 

nanocompósito óxido de grafeno magnético revestido com álcool polivinílico (PVA@MGO) 

para a extração de organosfosforados em suco de maçã. Nesse caso, o modelo de Freundlich 

resultou em um melhor ajuste dos dados experimentais (R2 ≥ 0,9998) em comparação ao 

modelo de Langmuir (R2 ≥ 0,9738). O melhor ajuste ao modelo de Freundlich foi atribuído ao 

fato da superfície do sorvente ser heterogênea, uma vez que o sorvente utilizado era formado 

por três componentes.  

 

 

1.4.3 Mecanismo de adsorção de agrotóxicos em materiais magnéticos a base de grafeno 

 

 

A elucidação dos mecanismos de adsorção entre o sorvente e os analitos é 

fundamental para a escolha do sorvente apropriado para m-d-μ-SPE e também para o 

estabelecimento das condições experimentais da extração (Socas-Rodríguez et al., 2015). Os 

mecanismos envolvidos na sorção de agrotóxicos são complexos e associados a diversos tipos 

de interações. Tais mecanismos são afetados pelas condições do meio, características físico-

químicas do adsorvato e propriedades do material sorvente. Entre as características do 

agrotóxico, a solubilidade, pKa, tamanho molecular e a natureza do substituinte quando o anel 

aromático influencia o processo de sorção são aspectos importantes que ditam o tipo de 

mecanismo (Mojiri et al., 2020). No caso da sorção de agrotóxicos em sorventes magnéticos a 

base de grafeno, os principais mecanismos relatados na literatura são: interação π-π, interação 

hidrofóbica, interação eletrostática e ligação de hidrogênio (Ghiasi; Malekpour; 

Mahpishanian, 2020; Rashidi Nodeh et al., 2015, 2017; Shahrebabak et al., 2019; Wang et al., 

2018b). 
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A Figura 4 ilustra as interações envolvidas na sorção de agrotóxicos organofosforados 

polares (fosfamidona e dimetoato) e não polares (diazinon e clorpirifós) no nanocompósito de 

grafeno magnético sintetizado por Rashidi Nodeh e colaboradores (2017). 

 

Figura 4 - Representação dos mecanismos de sorção de agrotóxicos organofosforados em 
Fe3O4@G-TEOS-MTMOS 

π π

 
Fonte: Adaptado de Rashidi Nodeh et al., 2017, f. 28, com permissão da Elsevier. 

 

A interação π-π tem sido apontada como o principal mecanismo de sorção de 

agrotóxicos aromáticos em materiais magnéticos a base de grafeno. Neste caso, as interações 

ocorrem entre os elétrons dos anéis aromáticos dos agrotóxicos e dos anéis aromáticos das 

camadas de grafeno (Liu et al., 2010). Li et al. (2022) observaram que a porcentagem de 

adsorção de agrotóxicos triazinas, entre eles a atrazina, aumentou quando o sorvente 

polímero@Fe3O4 foi modificado com GO e esse aumento foi atribuído às interações π-π entre 
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o sistema π do óxido de grafeno e o anel aromático presente nas moléculas de agrotóxicos. A 

interação π-π também foi apontada como uma das principais interações responsáveis pela 

extração dos inseticidas neonicotinoides em materiais de GO magnético (Ghiasi et al., 2020; 

Shahrebabak et al., 2019; Wang et al., 2018b).   

Outro mecanismo comumente sugerido como o responsável pela sorção de agrotóxicos 

em materiais magnéticos de óxido de grafeno é a ligação de hidrogênio, principalmente em 

agrotóxicos não aromáticos, cuja interação π-π não ocorre. Wanjeri et al. (2018) atribuíram a 

ligação de hidrogênio como o mecanismo responsável pela sorção do agrotóxico 

organofosforado malation (estrutura não aromática) no adsorvente óxido de grafeno 

magnético revestido com sílica e funcionalizado com 2-feniletilamina (Fe3O4@SiO2@GO-

PEA). No caso dos agrotóxicos estudados nesta tese, além da interação π-π, a presença dos 

elementos N e O nas estruturas dos agrotóxicos promovem a formação de ligação de 

hidrogênio. Na extração da atrazina e dos neonicotinoides, a ligação de hidrogênio ocorre 

entre os grupos nitrogenados dos agrotóxicos e os grupos hidroxila e carboxila do óxido de 

grafeno (Li et al., 2022; Shahrebabak et al., 2019). Para o diurom, além do átomo de 

nitrogênio, a ligação de hidrogênio ocorre entre o átomo de oxigênio da carbonila e os grupos 

hidroxila e carboxila do óxido do GO (Andrade et al., 2020).  

A interação hidrofóbica é relatada como outro mecanismo de sorção de agrotóxicos 

nos adsorventes magnéticos a base de grafeno. Em solução aquosa, os agrotóxicos com maior 

hidrofobicidade apresentam maior tendência a ser sorvido na superfície de materiais a base de 

carbono (Zhou et al., 2014). Este mecanismo é mais comum nos materiais formados por óxido 

de grafeno reduzido devido à sua maior natureza hidrofóbica quando comparado ao GO. 

Contudo, em alguns trabalhos com sorventes magnéticos de GO, a interação hidrofóbica foi 

apontada como um dos mecanismos envolvido na extração dos agrotóxicos. É o caso da 

extração dos fungicidas triazóis pelo sorvente Fe3O4-GO-MOFs e do inseticida imidacloprido 

pelo sorvente Fe3O4@SiO2-GO-MOFs, cuja interação ocorreu entre a estrutura aromática do 

GO-MFOs e os grupos heterocíclicos de cinco membros dos agrotóxicos (Sun; Gao; Lian, 

2019; Wang et al., 2018b). 

A interação eletrostática também é responsável pela sorção de agrotóxicos em 

materiais de grafeno magnético. Este mecanismo é dependente das densidades de carga tanto 

do sorvente quanto do adsorvato, que são fortemente afetadas pelo pH da solução (Awad et 

al., 2020; Mojiri et al., 2020). As folhas de GO têm superfícies com alta densidade de carga 

negativa, o que leva à uma forte afinidade de sorção em relação a poluentes com carga 

positiva. Por outro lado, essas cargas da superfície do GO permitem a sua modificação 
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química, possibilitando a sorção de agrotóxicos com diferentes características físico-químicas 

(Li et al., 2018). Shahrebabak et al. (2019) verificaram que a introdução de TPN (polímero a 

base de triazina) no Fe3O4/GO possibilitou a extração simultânea de agrotóxicos básico 

(imidacloprido) e ácido (2,4-D) a partir de interações eletrostáticas com os grupos amino 

(TPN) e carboxílico (GO), respectivamente. 

 

 

1.4.4 Parâmetros que influenciam na sorção de agrotóxicos em materiais magnéticos a base 

de grafeno 

 

 

Vários parâmetros operacionais podem interferir no processo de adsorção e, 

consequentemente, na eficiência de extração, tais como pH, dosagem do adsorvente, tempo de 

contato e força iônica. As propriedades físico-químicas do adsorvente (por exemplo, área 

superficial específica, grupos funcionais presentes e solubilidade) também desempenham 

papéis importantes durante o processo de adsorção (Abdullah et al., 2019).  

O pH da solução é um dos principais fatores que influencia a adsorção de poluentes na 

água (Li et al., 2020). Em um sistema aquoso, o pH pode afetar a carga superficial do 

adsorvente e a formação de diferentes formas iônicas do adsorvato (Mojiri et al., 2020). Na 

remoção do 2,4-D em água pelo nanocompósito de óxido de grafeno magnético verificou-se 

que as cargas superficiais do GO-Fe3O4 eram desprotonadas quando o pH da solução era 

superior ao ponto de carga zero (pHpcz = 4,0). Nessas condições, o 2,4-D encontrava-se na sua 

forma aniônica (pKa = 2,6), o que gerou uma forte repulsão eletrostática entre GO-Fe3O4 e 

2,4-D (Nethaji; Sivasamy, 2017). Deve-se ressaltar que valores extremos de pH (abaixo de 2 e 

acima de 10) podem provocar a hidrólise dos agrotóxicos, prejudicando a extração 

(Shahrebabak et al., 2019; Xu et al., 2021). Por exemplo, a eficiência de extração da atrazina 

pelo sorvente polímero@Fe3O4-GO reduziu cerca de 25% quando o pH da amostra diminui de 

6,0 para 1,0 (Li et al., 2022).  

A dosagem do adsorvente é outro fator que influencia na eficiência de adsorção. Em 

geral, a porcentagem de adsorção aumenta com o aumento da dosagem de adsorvente. Este 

aumento é atribuído ao acréscimo dos sítios ativos disponíveis para a adsorção com o 

aumento da dosagem do adsorvente (Suo et al., 2019). Vários estudos mostraram que a 

quantidade de agrotóxico adsorvida aumentou quando a quantidade de adsorvente foi 

aumentada e permaneceu constante a partir de uma certa dosagem (Mahpishanian et al., 2015; 
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Wang et al., 2012b; Wu et al., 2011; Zhao et al., 2011). A dosagem adequada irá depender do 

tipo sorvente utilizado e das características dos analitos. A maior porcentagem de extração 

dos herbicidas triazinas Fe3O4-G foi alcançada empregando uma dosagem de 0,08 g L-1 (Zhao 

et al., 2011), enquanto para os herbicidas cloroacetanilidas, a maior porcentagem de extração 

foi obtida com uma dosagem cerca de três vezes maior (0,25 g L-1) utilizando o mesmo tipo 

de sorvente (Fe3O4-G) (Li et al., 2013). No caso dos inseticidas organofosforados, a eficiência 

máxima de extração foi obtida com uma menor dosagem de adsorvente (0,6 g L-1) ao utilizar 

o sorvente Fe3O4@SiO@GO-feniletilamina (Mahpishanian et al., 2015) em comparação à 

dosagem (1,5 g L-1) requerida ao usar o sorvente álcool polivinílico@Fe3O4-GO (Nasiri et al., 

2021). Esses resultados indicam a importância de otimizar a quantidade do adsorvente para a 

remoção de agrotóxicos em água. 

A microextração em fase sólida magnética dispersiva é um processo baseado no 

equilíbrio envolvido na distribuição do analito entre as duas fases, a fase do sorvente e a fase 

da solução da amostra (Akbarzade et al., 2018). Portanto, para uma maior eficiência de 

extração é necessário um tempo de contato suficiente entre o analito e sorvente para alcançar 

o equilíbrio de adsorção (Ghorbani et al., 2019). Diferentes adsorventes podem se comportar 

de maneira diferente, dependendo dos locais de adsorção nas superfícies do material. Além 

disso, em baixa concentração inicial do adsorvato, a quantidade do poluente na solução é 

facilmente reduzida e o equilíbrio é atingido em menor tempo (Abdullah et al., 2019). O 

percentual máximo de extração do imidacloprido em uma concentração inicial de 0,10 mg L-1 

pelo sorvente SiO2@Fe3O4-G em uma dosagem de 0,7 g L-1 foi alcançado em 20 minutos 

(Wang et al., 2016). Para uma mesma dosagem do sorvente Fe3O4@SiO2-GO-MOFs e uma 

concentração inicial de imidacloprido maior (10 mg L-1) foi requerido um tempo de equilíbrio 

de 50 minutos (WANG et al., 2018b).  

A adição de sal pode melhorar a eficiência de extração devido à diminuição da 

solubilidade dos analitos na fase aquosa pelo efeito salting-out (Wang et al., 2012b). 

Normalmente, o que se observa é um aumento da extração quando se aumenta a concentração 

de sal, obtendo-se um máximo, seguido por uma diminuição da quantidade de analito extraído 

com o aumento adicional da concentração de sal (Shahrebabak et al., 2019). Isso acontece 

porque o aumento da concentração de sal pode aumentar a viscosidade da solução, 

dificultando a difusão dos analitos da solução aquosa para a superfície do sorvente (Wang et 

al., 2016). Vários trabalhos sobre a extração de agrotóxicos por m-d-μ-SPE relataram um 

aumento da eficiência de extração na presença de sal (Ghiasi et al., 2020; Mahpishanian et al., 

2015; Montagner et al., 2014; Shahrebabak et al., 2019; Wang et al., 2012a; Wu et al., 2011). 
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Contudo, alguns estudos verificaram que as recuperações mantiveram-se constantes com o 

aumento da força iônica (An et al., 2022; Wang et al., 2012b) ou até mesmo reduziram com a 

adição de sal (Nasiri et al., 2021; Wang et al., 2012b). 

Na m-d-μ-SPE, além da adsorção, a etapa de dessorção (eluição) desempenha um 

papel importante na garantia de alta eficiência de extração, sensibilidade e recuperação 

(Rashidi Nodeh et al., 2017). A seleção de um solvente adequado que possa eluir 

efetivamente os analitos do adsorvente é um dos fatores críticos no desenvolvimento do 

método (Mahpishanian et al., 2015). No processo de dessorção, o solvente de eluição deve 

apresentar força suficiente para que as interações entre os analitos e o sorvente sejam 

desfeitas, por isso, o solvente deve ser cuidadosamente avaliado (Li et al., 2022). Os solventes 

acetona, acetonitrila e metanol foram os mais relatados para a eluição de agrotóxicos em 

materiais magnéticos de grafeno (Liu et al., 2018; Nasiri et al., 2021; Rashidi Nodeh et al., 

2015; Wang et al., 2016; Wang et al., 2018b). O uso de uma mistura ácida desses solventes 

(solvente:ácido acético) também foi reportado na literatura (Li et al., 2015; Liu et al., 2018). 

Além do tipo de solvente, o volume do solvente empregado na dessorção é um fator que afeta 

a eficiência da extração. Inclusive, em alguns trabalhos que utilizaram o planejamento de 

experimentos como ferramenta para a otimização das condições de extração, o volume de 

solvente de dessorção foi um dos parâmetros avaliados (Duo et al., 2020; Selahle et al., 2022; 

Shahrebabak et al., 2019). 

 

 

1.5 Desenvolvimento de métodos analíticos para pré-concentração de agrotóxicos por m-

d-μ-SPE e determinação por HPLC-DAD 

 

 

O desenvolvimento de um novo método analítico cromatográfico envolve a otimização 

do procedimento analítico, ou seja, o estabelecimento das condições experimentais de preparo 

de amostra e das condições instrumentais para a separação cromatográfica. O método 

desenvolvido requer um processo de avaliação denominado validação. Nessa etapa busca-se 

assegurar que o método irá gerar os resultados esperados nas condições estabelecidas com 

credibilidade, precisão e exatidão adequadas. Na maioria das vezes, um método analítico bem 

desenvolvido será fácil de validar, ou seja, os critérios de aceitação dos parâmetros de 

validação que asseguram a aceitabilidade do método serão certamente cumpridos (Costa, 

2010).  
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Na Figura 5 é apresentado um fluxograma geral mostrando as etapas do 

desenvolvimento de um método analítico m-d-μ-SPE/HPLC-DAD. Na otimização do 

procedimento analítico é feito um estudo dos efeitos dos diversos fatores experimentais que 

podem afetar o resultado analítico, procurando-se estabelecer as condições experimentais que 

produzam um resultado que atenda ao propósito de uso do procedimento desenvolvido 

(Brasil, 2011). No caso do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD, como discutido na seção 1.4.4, 

vários parâmetros operacionais podem influenciar na eficiência da extração e, portanto, a 

utilização de planejamentos experimentais baseados em princípios de estatística multivariada 

pode ser uma ferramenta útil para a determinação dessas condições. Contudo, quando se trata 

de determinação de multirresíduos é preciso estabelecer as condições para a separação 

cromatográfica apropriada dos analitos por HPLC-DAD anteriormente à otimização das 

condições de extração. Segundo Ribani et al. (2004), antes de realizar as análises das 

amostras, deve-se avaliar se o sistema utilizado para análise é capaz de fornecer dados de 

qualidade aceitável. Geralmente, essa avaliação de conformidade do sistema é realizada por 

meio de parâmetros cromatográficos.  
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_____________________________________________ 

1Resolução da Diretoria Colegiada - RDC n° 166, de 24 de Julho de 2017 da Agência Nacional de Vigilância 
Sanitária (Brasil, 2017). 
 
2Orientação sobre validação de métodos analíticos DOQ-CGCRE-008 revisão 09, de abril de 2020 do Instituto 
Nacional de Metrologia, Normalização e Qualidade Industrial (INMETRO, 2020).

Figura 5 - Fluxograma das etapas principais do desenvolvimento de um método analítico m-d-
μ-SPE/HPLC-DAD 

 
 

Fonte: A autora, 2023. 
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1.5.1 Planejamento de experimentos e estimação de parâmetros 

 

 

O termo “otimizar” refere-se a melhorar o desempenho do processo analítico, ou seja, 

descobrir as condições nas quais a melhor resposta é obtida (Barros Neto; Scarminio; Bruns, 

2001). A otimização deve ser empregada de modo a garantir um bom desempenho do método 

analítico que está sendo desenvolvido (Candioti et al., 2014). Diversos fatores podem afetar a 

eficiência da extração pelo método m-d-μ-SPE e, na maioria dos casos, eles estão 

relacionados (Shahrebabak et al., 2019). Desta forma, para a aplicação bem sucedida de m-d-

μ-SPE, a otimização desses fatores usando uma abordagem multivariada é recomendada, pois 

permite o estudo simultâneo de várias variáveis em diferentes níveis com poucos 

experimentos (Duo et al., 2020; Selahle et al., 2022). Os métodos baseados no planejamento 

fatorial associado à metodologia de superfície de resposta (RSM) têm se mostrado úteis para 

otimizar diversos processos, incluindo processos de extração (Nascimento et al., 2021; Duo et 

al., 2020; Ferreira et al., 2020; Selahle et al., 2022; Shahrebabak et al., 2019; Talebianpoor et 

al., 2017, 2014).  

 Em um planejamento fatorial são investigadas as influências (os efeitos) de todas as 

variáveis experimentais de interesse, denominadas de fatores (k), e os efeitos de interação na 

resposta ou respostas (Teófilo; Ferreira, 2006). Normalmente, os níveis dos fatores são 

nomeados pelos sinais “-” (menos) para o nível inferior e “+” (mais) para o nível superior. 

Um nível 0 (zero), chamado de ponto central, pode ser também incluído no centro, no qual 

todas as variáveis estão no seu valor médio. O planejamento fatorial completo mais simples é 

aquele em que os fatores são estudados em dois níveis (2k); contudo, a cada fator adicionado 

ao estudo o número de ensaios (n) é aumentado (n = 2k) (Barros Neto; Scarminio; Bruns, 

2001). Sendo assim, em sistemas em que são avaliados vários fatores, é indicado o uso do 

planejamento fatorial fracionário, que permite obter informações sobre os efeitos mais 

importantes do sistema com um número menor de experimentos (Talebianpoor et al., 2014). 

Os planejamentos fatorial completo e fracionário são usados comumente para a triagem de 

variáveis significativas, ou seja, na etapa de seleção dos fatores (Candioti et al., 2014; 

Talebianpoor et al., 2017). Para a localização de um conjunto ótimo de condições 

experimentais, são necessários modelos de segunda ordem, tais como os planejamentos 

Composto Central (CCD), Box-Behnken, D-ótimo e matriz de Doehlert (Candioti et al., 

2014). Dentre esses planejamentos, o planejamento CCD, descrito por Box e Wilson (1951), é 

um dos mais utilizados em processos de otimização (Ayazi et al., 2016). 
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O planejamento Composto Central combina um planejamento fatorial completo com 

dois níveis (-1 e +1) ou um planejamento fatorial fracionário (no caso de um grande número 

de fatores) com pontos adicionais (denominados de estrela ou axial) e pelo menos um ponto 

no centro da região experimental (Box; Wilson, 1951; Talebianpoor et al., 2014). Os pontos 

centrais geralmente são realizados com repetições para se obter uma estimativa do erro de 

cada efeito (Khodadoust; Ghaedi, 2013). A parte axial é formada por pontos com os níveis 

dos fatores iguais a zero, exceto para um fator, cujo valor será ±α (distância dos pontos axiais 

ao centro). O valor de α deve ser calculado de forma a garantir o critério de rotabilidade 

(variância é constante no domínio experimental) por meio da Equação 4. O número total de 

ensaios de um planejamento CCD é estipulado pela Equação 5 (Barros Neto; Scarminio; 

Bruns, 2001; Candioti et al., 2014). Por exemplo, para um planejamento CCD com três 

fatores (23) e seis repetições no ponto central, o número de experimentos envolvidos será 

igual a 20 e o valor de α = 1,682.  

 

 

 

 

 

onde, : número total de ensaios; : número de fatores; : número de repetições do ponto 

central.  

 

Os resultados experimentais obtidos pelo planejamento são ajustados pela metodologia 

de superfície de resposta, que se baseia na construção de modelos matemáticos empíricos 

empregando funções polinomiais lineares ou quadráticas para descrever o sistema estudado 

(Teófilo; Ferreira, 2006). Sendo assim, o modelo de superfície de resposta determinado pela 

regressão dos dados experimentais pode ser usado para prever a resposta para determinados 

valores das variáveis e o seu objetivo principal é obter a localização do ponto ótimo (Ayazi et 

al., 2016). No caso em que apenas dois fatores são otimizados, a metodologia de superfície de 

resposta gera uma visão gráfica do sistema, pois a resposta pode ser representada como uma 

superfície sólida em um espaço tridimensional (Candioti et al., 2014). As curvaturas desses 

gráficos indicam a interação entre as variáveis (Khodadoust; Ghaedi, 2013). Na otimização de 

mais de dois fatores, a representação é feita para dois deles, mantendo os demais em valores 

constantes, assim, uma fração da superfície é mostrada (Candioti et al., 2014).  
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Quando o procedimento de otimização envolve mais de uma resposta, a função de 

desejabilidade (D) é a ferramenta mais comumente aplicada para encontrar simultaneamente 

as condições experimentais ideais para todos os fatores explorados no planejamento 

(Talebianpoor et al., 2014). O procedimento de desejabilidade consiste em converter cada 

resposta em uma função de desejabilidade individual (di) e combiná-las numa desejabilidade 

global, normalmente dada pela média geométrica das desejabilidades individuais. Com este 

artifício, a otimização simultânea das várias respostas se reduz à maximização de um único 

valor, a desejabilidade global (Barros Neto; Scarminio; Bruns, 2001; Khodadoust; Ghaedi, 

2013). A desejabilidade assume valores entre 0 e 1, onde 0 indica uma resposta não desejável 

e 1 representa um valor totalmente desejável, ou seja, uma resposta ideal (Selahle et al., 

2022). Valores intermediários de desejabilidade, indicam mais ou menos desejáveis (Candioti 

et al., 2014). 

 

 

1.5.2 Validação de métodos analíticos 

 

 

O desenvolvimento de um novo método analítico ou a adaptação de um método 

conhecido requer a realização do processo de validação (Aragão et al., 2009). A validação é 

um estudo experimental que objetiva demonstrar que o procedimento analítico avaliado é 

adequado à finalidade proposta, de forma a assegurar a confiabilidade dos resultados obtidos 

(Brasil, 2011). A literatura dispõe de vários trabalhos que servem como guia para a validação 

de métodos analíticos. No Brasil, os dois órgãos que regulamentam a validação de métodos 

analíticos são a Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) e o Instituto Nacional de 

Metrologia, Normalização e Qualidade Industrial (INMETRO), por meio dos documentos 

RDC n°166, de 24 de julho de 2017 (Brasil, 2017) e DOQ-CGCRE-008 revisão 09, de abril 

de 2020 (INMETRO, 2020), respectivamente.     

A validação de um procedimento analítico é atestada por meio da determinação de 

parâmetros denominados parâmetros de desempenho analítico, também conhecidos como 

figuras de mérito. Esses parâmetros podem variar de acordo com o método proposto ou com o 

órgão de fiscalização a que estará sujeito (Valderrama et al., 2009). Na validação de métodos 

cromatográficos, os parâmetros de desempenho normalmente determinados são: seletividade; 

linearidade e faixa de trabalho; precisão; exatidão; limite de detecção e limite de quantificação 

(Aragão et al., 2009; Ribani et al., 2004). 
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(i) Seletividade 

 

O primeiro parâmetro a ser avaliado durante a validação de um método analítico é a 

seletividade, uma vez que se o método não for seletivo, os demais parâmetros como 

linearidade, precisão e exatidão serão comprometidos (INMETRO, 2020). Além disso, a 

seletividade deve ser reavaliada continuamente durante a validação e execução do método, já 

que os componentes das amostras podem sofrer degradação e formar compostos que podem 

coeluir com os analitos (Ribani et al., 2004). De acordo com a ANVISA, a seletividade do 

método analítico deve ser demonstrada por meio da sua capacidade de identificar ou 

quantificar o analito, inequivocamente, na presença de componentes que podem estar 

presentes na amostra, como impurezas, diluentes e componentes da matriz (Brasil, 2017). Um 

método que produz respostas para vários analitos, mas que pode distinguir a resposta de um 

analito da de outros, é chamado seletivo (INMETRO, 2020). 

A seletividade pode ser determinada de várias maneiras. Umas delas é comparando-se 

a matriz isenta da substância de interesse (branco) e a matriz adicionada dessa substância 

(padrão). Quando não é possível obter a matriz isenta da substância de interesse, pode-se 

recorrer ao método de adição padrão (Valderrama et al., 2009). Neste caso, é feita uma curva 

analítica com adição do analito na amostra e comparada com uma curva analítica sem a 

presença da matriz. Se as duas curvas analíticas forem paralelas, pode-se dizer que não há 

interferência da matriz na determinação da substância de interesse, portanto o método é 

seletivo (Ribani et al., 2004). A ANVISA estabelece que no caso de métodos 

cromatográficos, deve ser comprovada a pureza cromatográfica do sinal do analito, 

comparando o espectro do pico obtido na separação com o pico de um padrão (Brasil, 2017).  

 

 

(ii) Linearidade e faixa de trabalho 

 

A linearidade é a capacidade de o método produzir resultados diretamente 

proporcionais à concentração do analito na amostra, dentro de um intervalo especificado 

(Brasil, 2011). Este parâmetro é avaliado pelo coeficiente de correlação (R) ou coeficiente de 

determinação (R2) da equação matemática que descreve a relação entre o sinal medido (área 

ou altura do pico) e a concentração da espécie de interesse, denominada de curva analítica 

(Ribani et al., 2004). A ANVISA recomenda um coeficiente de correlação igual a 0,99 

(Brasil, 2017) e o INMETRO um valor acima de 0,90 (INMETRO, 2020). Contudo, a 
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linearidade não pode ser observada apenas por meio da curva analítica. Antes de realizar a 

regressão linear para estimar os parâmetros da curva analítica, deve ser verificada a ausência 

de valores discrepantes (em inglês, outliers) para cada nível de concentração e a 

homocedasticidade (igualdade das variâncias) dos dados (INMETRO, 2020). Modelos com 

alto resíduo no sinal analítico poderão fornecer um bom coeficiente de correlação (valores 

próximos de 1), mesmo que uma função linear não seja a melhor descrição para o 

comportamento entre as variáveis dependentes e independentes (Ribeiro et al., 2008).  

Essa relação linear entre o sinal analítico e a concentração do analito só é válida em 

um determinado intervalo de concentração da espécie medida. Este intervalo de concentração 

do analito, no qual se pode construir uma curva analítica linear, é a faixa de trabalho (também 

chamada de faixa de aplicação ou faixa linear dinâmica) (Ribani et al., 2004; Ribeiro et al., 

2008). Para o INMETRO, a faixa de trabalho de um procedimento analítico é o intervalo entre 

a menor concentração e a maior concentração de analito na amostra para o qual se demonstrou 

que o procedimento analítico tem um nível aceitável de precisão, exatidão e linearidade 

(INMETRO, 2020). A faixa de trabalho deve cobrir a faixa de concentração da substância 

para qual o ensaio será aplicado e deve compreender os valores de VMP estabelecidos pelas 

legislações (Brasil, 2011).  

 

(iii) Precisão 

 

A precisão expressa o grau de concordância entre os resultados de uma série de 

medidas realizadas para uma mesma amostra em condições determinadas, e, em processos de 

validação, seu valor numérico é estimado pelo desvio padrão relativo (RSD), calculado pela 

Equação 6 (Ribeiro et al., 2008; Valderrama et al., 2009). A ANVISA não recomenda um 

valor de aceitação para a precisão, mas define quais os critérios de aceitação devem ser 

considerados, são eles: (i) objetivo do método; (ii) variabilidade intrínseca do método; (iii) 

concentração de trabalho; e (iv) concentração do analito na amostra (Brasil, 2017). Para 

análise de resíduos de agrotóxicos, consideram-se aceitáveis valores de RSD de até 20% 

(Scorza Júnior; Paz, 2020). 
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onde, : média aritmética das medições;  desvio padrão absoluto, que é calculado pela 

equação , em que  é o valor individual de uma medição e  é o número de 

medições. 
 

As três maneiras de expressar a precisão são por meio da repetibilidade, da precisão 

intermediária e da reprodutibilidade (Brasil, 2011). A repetibilidade é o grau de concordância 

entre os resultados de medições sucessivas, efetuadas sob as mesmas condições de medição 

(mesmo procedimento; mesmo analista; mesmo instrumento usado sob as mesmas condições; 

mesmo local; repetições em curto intervalo de tempo) (INMETRO, 2020). A ANVISA sugere 

que a repetibilidade seja avaliada a partir de no mínimo 9 (nove) determinações, 

contemplando o intervalo linear do método analítico, ou seja, 3 (três) concentrações (baixa, 

média e alta), com 3 (três) réplicas em cada nível, ou a partir de um mínimo de 6 (seis) 

réplicas a uma concentração similar ao valor esperado (Brasil, 2017). A precisão 

intermediária também avalia o grau de concordância entre os resultados de medições 

sucessivas e é mensurada da mesma forma que a repetibilidade, mas são alteradas algumas 

condições (diferentes dias ou diferentes analistas, por exemplo) (Brasil, 2011; Ribani et al., 

2004). Já a reprodutibilidade, assim como a precisão intermediária, é o grau de concordância 

entre os resultados das medições de uma mesma amostra efetuadas sob condições variadas, 

porém obtidos em ensaios interlaboratoriais (INMETRO, 2020).   

 

(iv) Exatidão 

 

A exatidão ou a acurácia de um método analítico refere-se ao grau de concordância 

entre os resultados individuais do método em estudo e um valor aceito como verdadeiro 

(Brasil, 2011). Os processos normalmente utilizados para avaliar a exatidão de um método 

são, entre outros: uso de materiais de referência certificados (MRC), comparação com método 

de referência (ou método validado), estudos colaborativos e realização de ensaios de 

recuperação (INMETRO, 2020). O processo de avaliação por meio de MRC é o preferido, 

pois tratam-se de materiais com certificação seguindo os padrões internacionais. Entretanto, o 

alto custo do MRC e a abrangência limitada de matrizes e analitos restringem seu uso (Brito 

et al., 2003). Na indisponibilidade de material de referência certificado, o ensaio de 

recuperação torna-se o principal meio de avaliar a exatidão do método, sendo a forma mais 

comum na validação de métodos analíticos para a determinação de agrotóxicos. 
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A recuperação do analito pode ser estimada pela análise de amostras fortificadas com 

quantidades conhecidas do mesmo. A recomendação é que as amostras sejam fortificadas com 

o analito em pelo menos 3 (três) diferentes concentrações (baixa, média e alta) da faixa de uso 

do método, com 3 (três) réplicas em cada nível (Brasil, 2017; INMETRO, 2020). A exatidão é 

sempre considerada dentro de certos limites, a um dado nível de confiança, por isso, deve ser 

calculado o desvio padrão relativo para cada concentração (Ribani et al., 2004). A 

recuperação é calculada segundo a Equação 7 (INMETRO, 2020). A ANVISA estabelece que 

os critérios de aceitação para percentuais de recuperação e desvio padrão relativo obtidos 

devem ser justificados conforme os mesmos critérios citados para a precisão (Brasil, 2017). 

Os intervalos aceitáveis de recuperação para análise de resíduos geralmente estão entre 70 e 

120%, com precisão de até ± 20% (Ribani et al., 2004). Contudo, uma faixa generalizada de 

60 a 140% pode ser usada na análise de rotina de multirresíduos (Brasil, 2011). 

 

 

onde, : concentração do analito na amostra fortificada; : concentração do analito na 

amostra não fortificada; : concentração do analito adicionado à amostra fortificada. 

 

(v) Limite de detecção (LOD) e limite de quantificação (LOQ) 

 

O limite de detecção (LOD) é a menor concentração do analito que pode ser detectada, 

porém, não necessariamente quantificada, sob as condições experimentais estabelecidas. O 

limite de quantificação (LOQ) é a mais baixa concentração do analito que pode ser 

quantificada dentro dos limites de precisão e exatidão do método durante as operações de 

rotina do laboratório, em condições usuais (Brasil, 2017; INMETRO, 2020). O LOD e o LOQ 

podem ser calculados por meio do método visual, método relação sinal-ruído ou método 

baseado em parâmetros da curva analítica, considerando-se as particularidades do método 

analítico utilizado (Brasil, 2017). O método mais utilizado é o da relação sinal-ruído, porém 

este método só pode ser aplicado em procedimentos analíticos que mostram o ruído da linha 

de base (INMETRO, 2020; Ribani et al., 2004). Em técnicas analíticas de separação, como as 

cromatográficas, a medição do ruído não é trivial e às vezes subjetiva (já que a curva analítica 

é construída com a área e não somente o sinal do detector), além disso, tanto o LOD quanto o 

LOQ podem ser afetados pelas condições cromatográficas (Ribani et al., 2004). O método de 
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estimativa do limite de detecção baseando-se em parâmetros da curva analítica apresenta 

maior confiabilidade estatística, pois leva em consideração o intervalo de confiança da 

regressão (Ribeiro et al., 2008). 

No método baseado nos parâmetros da curva analítica, são preparadas soluções com a 

adição de concentrações variadas do analito ao branco, incluindo a concentração próxima ao 

LOD que se supõe para o método (INMETRO, 2020). A estimativa do sinal a partir da 

equação de regressão apresenta um erro padrão, que permite calcular o intervalo de confiança 

da curva analítica e, assim, os valores do LOD e LOQ (Currie, 1999; Ribeiro et al., 2008). 

Geralmente, é adotado um grau de confiança de 95% (Brasil, 2011). Devido à complexidade 

dos cálculos envolvidos nesta estimativa, alguns softwares como Microsoft Excel® (Ribeiro 

et al., 2008) ou RStudio® (Ranke, 2022) podem ser usados para esses cálculos. 
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2 MATERIAIS E MÉTODOS 

Para uma melhor organização de todas as etapas envolvidas no desenvolvimento desta 

tese, as etapas foram divididas em: Parte A, Parte B e Parte C. A Parte A - Síntese de 

nanocompósitos magnéticos a base de ferro e aplicações em processos de adsorção para 

tratamento de água: uma revisão, constituiu em um levantamento bibliográfico sobre as 

principais tendências relacionadas ao uso de nanomateriais magnéticos para a adsorção de 

poluentes em água. O objetivo principal desse levantamento foi definir o material a ser 

empregado como adsorvente para a extração dos agrotóxicos, bem como o método de síntese 

das nanopartículas magnéticas. Na Parte B - Síntese e caracterização do adsorvente: 

nanocompósito GO/-Fe2O3, foram apresentadas as informações sobre a síntese do adsorvente 

e as caracterizações do material. Por último, todas as etapas realizadas no desenvolvimento do 

método analítico m-d-μ-SPE/HPLC-DAD foram detalhadas e discutidas na Parte C - 

Desenvolvimento do método analítico m-d-μ-SPE/HPLC-DAD para a determinação de 

agrotóxicos em águas superficiais. 

 
 
2.1 Parte A - Síntese de nanocompósitos magnéticos a base de ferro e aplicações em 

processos de adsorção para tratamento de água: uma revisão 

 

 

2.1.1 Levantamento bibliográfico  

 

 

Para obter um panorama do que tem sido estudado sobre o uso de nanomateriais 

magnéticos em processos de adsorção na remediação de sistemas aquosos, foi realizada uma 

revisão bibliográfica sobre o tema nas bases de dados (a) ScienceDirect; (b) Scopus; (c) Web 

of Science; e (d) Portal de Periódicos CAPES. Na busca foram empregadas as seguintes 

palavras-chave (escritas em inglês): nanomateriais magnéticos; nanocompósitos magnéticos; 

nanosorventes magnéticos; adsorção/remoção em água; adsorção/remoção em águas 

residuais; adsorção/remoção em soluções aquosas. Na seleção das referências, somente 

publicações em periódicos internacionais indexados, em língua inglesa, e publicadas no 

período de 2010 a 2020 foram incluídas, exceto três artigos publicados em anos anteriores a 
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2010. A partir desse levantamento e uma discussão dos dados, foi redigido o artigo científico 

“Synthesis of iron-based magnetic nanocomposites and applications in adsorption processes 

for water treatment: a review”, que teve enfoque sobre os nanomateriais magnéticos a base de 

ferro aplicados na remoção de metais e ametais tóxicos, agrotóxicos e fármacos por processo 

de adsorção (Marcelo et al., 2021). 

 

 

2.2 Parte B - Síntese e caracterização do adsorvente: nanocompósito GO/-Fe2O3  

 

 

2.2.1 Reagentes e soluções 

Para a síntese do GO foram empregados os reagentes grafite (Grafine 996100, 

fornecido pela Nacional de Grafite, Brasil), ácido sulfúrico (H2SO4, 95% m/m, Vetec, Brasil), 

permanganato de potássio (KMnO4) pureza 99% (Isofar, Brasil), nitrato de sódio (NaNO3) 

pureza 98% (Isofar, Brasil) e peróxido de hidrogênio (H2O2, 30% m/m, Isofar, Brasil). Os 

reagentes sulfato ferroso (FeSO4.7H2O) pureza 99% (Sigma-Aldrich, Alemanha), nitrato 

férrico (Fe(NO3)3.9H2O) pureza 98% (Vetec, Brasil) e hidróxido de amônio (NH4OH, 28% 

m/m, Vetec, Brasil) foram utilizados na síntese do nanocompósito GO/-Fe2O3. 

 

 

2.2.2 Síntese do nanocompósito GO/-Fe2O3 

O nanocompósito magnético GO/-Fe2O3 foi sintetizado pelo método de 

coprecipitação in situ dos íons Fe2+ e Fe3+ em uma solução alcalina na presença do GO de 

acordo com a metodologia descrita por Ferreira et al. (2020). Inicialmente, foi preparado o 

óxido de grafeno pelo método de Hummers modificado, que já foi estabelecido pelo grupo 

durante estudos anteriores realizados (Soares; Baptista; Cesar, 2018). O grafite foi tratado 

com solução de ácido clorídrico, para remoção de possíveis impurezas, antes da síntese do 

GO. Para cada 1 g de grafite foi adicionado 30,0 mL de HCl 1,37 mol L-1 e a mistura foi 

levada à agitação magnética por 15 min e, posteriormente, filtrada a vácuo. O grafite separado 

foi submetido novamente a este processo e, por fim, lavado com água destilada até pH neutro 
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e ausência de cloreto, seco em estufa a 110 °C por 24 h. O grafite tratado (0,2 g) foi misturado 

com 0,25 g de nitrato de sódio e 11,5 mL de ácido sulfúrico (95% m/m) sob agitação 

magnética. O sistema foi mantido em banho de gelo para que a temperatura fosse mantida em 

torno de 0 °C. Em seguida, 1,5 g de permanganato de potássio foram adicionados lentamente 

e a temperatura da mistura foi mantida abaixo de 10 °C. Após a adição de todo KMnO4, o 

banho de gelo foi removido e o sistema foi mantido a 35 °C por 2 h. Decorrido esse tempo, 

adicionaram-se 80,0 mL de água destilada e, ao atingir a temperatura de 90 ºC, o sistema foi 

mantido nessa temperatura por 30 min. A suspensão foi resfriada a 20 °C e, em seguida, 

adicionaram-se 60,0 mL de peróxido de hidrogênio (2,94 mol L-1), mantendo-a sob agitação 

por 60 min. O GO foi separado da suspensão por centrifugação (3000 rpm) e lavado com 20,0 

mL de H2O2 (2,94 mol L-1) e 20,0 mL de H2SO4 (0,5 mol L-1) sob agitação por 15 min, 

repetindo o procedimento por mais duas vezes. Por fim, a solução foi lavada com água 

destilada até pH 6, filtrada em membrana de Nylon de 0,45 µm e o GO seco em estufa a 50 °C 

por 15 h. 

Na síntese do nanocompósito magnético foi empregada uma razão mássica óxido de 

ferro:GO igual a 9. Para isso, 0,6 g de GO foi disperso em 300,0 mL de água destilada por 15 

min, seguido de sonicação por 30 min. A dispersão foi transferida para um balão de fundo 

redondo de duas bocas e borbulhado gás N2 por 30 min, sob agitação. 6,3 g de FeSO4.7H2O e 

18,3 g de Fe(NO3)3.9H2O foram adicionados ao balão e, em seguida, adicionados 25,0 mL de 

solução NH4OH (28% m/m) gota a gota, com auxílio de uma bureta. Ao final, o sistema foi 

mantido em agitação por 30 min e o material separado por centrifugação. Por último, o 

material foi lavado com água deionizada até pH neutro e seco a 50 °C por 24 h (Ferreira et al., 

2020). Foram obtidos 5,9 g do GO/-Fe2O3. O mesmo procedimento foi empregado para a 

síntese das nanopartículas magnéticas de óxido de ferro, porém sem a adição do óxido de 

grafeno. 

 

 

2.2.3 Caracterização do nanocompósito magnético GO/-Fe2O3 

O óxido de grafeno, as nanopartículas magnéticas e o nanocompósito GO/-Fe2O3 

foram caracterizados por meio das técnicas difração de raios-X (XRD), espectroscopia de 

absorção de infravermelho com transformada de Fourier (FTIR), microscopia eletrônica de 

varredura (SEM) e espectroscopia de energia dispersiva de raios-X (EDS). As análises de 
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XRD, FTIR e EDS foram realizadas nos laboratórios de Catálise e Cinética, de Caracterização 

Instrumental II e de Microscopia Eletrônica de Varredura, respectivamente, localizados no 

Instituto de Química da UERJ. A análise de SEM foi realizada no NanoFab – UERJ.  

As análises de difração de raios-X foram realizadas em um equipamento Rigaku 

Miniflex II (Rigaku, Japão), usando radiação Kα do Cu (λ = 1,5405 Å), na faixa de 5° < 2θ < 

70° e intervalos de 0.05°. As análises por microscopia eletrônica de varredura por emissão de 

campo (FE-SEM) foram realizadas em um microscópio JSM-7100F (JEOL, Japão). As 

imagens foram adquiridas sob uma tensão de aceleração de 15 kV, sem cobertura metálica. 

Para isso, os materiais, em pó, foram fixados em fita de carbono dupla face sob o porta-

amostra do equipamento (stub). Para a análise de EDS, utilizou-se um microscópico de 

varredura eletrônica modelo 6510-LV (JEOL, Japão) equipado com detector Ultradry EDS 

(Thermo Scientific, EUA). Os espectros de absorção na região do infravermelho foram 

registrados em um espectrofotômetro de infravermelho por transformada de Fourier (Perkin 

Elmer, USA) usando discos de KBr  contendo 1% m/m de amostra. As análises foram 

realizadas no intervalo de 4000 a 400 cm-1, com resolução de 4 cm-1 e 20 varreduras. 

 

 

2.3 Parte C - Desenvolvimento do método analítico m-d-μ-SPE/HPLC-DAD para a 

determinação de agrotóxicos em águas superficiais 

 

2.3.1 Reagentes e solventes 

Foram utilizados solventes grau HPLC, acetona, acetonitrila e metanol, obtidos pela 

Vetec (Brasil), Êxodo científica (Brasil) e Dinâmica Química Contemporânea (Brasil), 

respectivamente. Para o ajuste da fase móvel e do solvente de dessorção foram utilizados o 

ácido fosfórico (H3PO4, 85% m/m, Isofar, Brasil) e o ácido acético (C2H4O2, 99,7% m/m, 

Vetec, Brasil), respectivamente. Ácido clorídrico (HCl, 37% m/m, Vetec, Brasil) e hidróxido 

de sódio (NaOH, lentilhas P.A., Vetec, Brasil) foram usados para o ajuste de pH das soluções 

aquosas, e o cloreto de sódio (NaCl, Isofar, Brasil) foi usado para o ajuste da força iônica. O 

tiossulfato de sódio (Na2S2O3.5H2O, P.A., Synth, Brasil) foi usado para a conservação das 

amostras de água de rio. 
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2.3.2 Agrotóxicos 

 

 

Neste trabalho foram utilizados os padrões dos agrotóxicos acetamiprido, atrazina, 

diurom, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam e os produtos comerciais contendo esses 

princípios ativos, exceto tiacloprido, cujo produto comercial estava em falta no mercado 

brasileiro.  

 

 

2.3.2.1 Preparo de soluções padrão 

 

 

As soluções dos agrotóxicos preparadas a partir dos padrões analíticos foram 

empregadas para a determinação das condições de separação cromatográfica, construção de 

curvas analíticas e validação do método analítico. Para isso, foram empregados os padrões 

com pureza acima de 98%, sendo que os padrões acetamiprido, diurom, imidacloprido, 

tiacloprido e tiametoxam foram adquiridos da Dr. Ehrenstorfer GmbH (Alemanha), enquanto 

o padrão da atrazina foi adquirida da Sigma-Aldrich (Brasil).    

Soluções estoque individuais (200,0 mg L-1) foram preparadas pela dissolução do 

padrão sólido, considerando a pureza, em acetonitrila. Soluções de 10,0 mg L-1 dos padrões 

individuais foram preparadas a partir da diluição da solução estoque. Uma solução contendo 

os seis agrotóxicos em acetonitrila em uma concentração de 10,0 mg L-1 foi preparada 

empregando as soluções estoque individuais. Depois que as condições cromatográficas foram 

estabelecidas, as soluções de trabalho foram preparadas no solvente da fase móvel (água 

ultrapura/ácido fosfórico:acetonitrila, 7,5:2,5, v/v). Todas as soluções foram armazenadas ao 

abrigo de luz a 4 °C.  
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2.3.2.2 Preparo de soluções a partir dos produtos comerciais 

 

 

Para os experimentos de otimização do método m-d-μ-SPE e de adsorção foram 

empregadas as soluções preparadas a partir dos produtos comerciais listados na Tabela 8. 

Somente o tiacloprido foi usado a solução padrão. Foram preparadas soluções estoque 

individuais dos produtos comerciais de 1000 mg L-1 (concentração aproximada). Para isso, os 

produtos comerciais sólidos (acetamiprido, imidacloprido e tiametoxam) foram solubilizados 

em acetonitrila. A solução foi filtrada e o volume final aferido com acetonitrila. Já as soluções 

preparadas a partir dos produtos comerciais em suspensão (atrazina e diurom) foram 

preparadas pela diluição dos mesmos em acetonitrila. Soluções individuais de 10 mg L-1 no 

solvente da fase móvel (água ultrapura/ácido fosfórico:acetonitrila, 7,5:2,5, v/v) foram 

preparadas a partir das soluções de 1000 mg L-1.  

 

Tabela 8 - Produtos comerciais e suas respectivas composições 

Nome do produto comercial Princípio ativo Estado físico Teor 

ACETAMIPRID 200 SP STK Acetamiprido Sólido 20% m/m 

ACTARA 250 WG SYGENTA Tiametoxam Sólido 25% m/m 

ATRAZINA 500 SC ALAMOS Atrazina Suspenção 50% m/v 

DIURON 500 SC NORTOX Diurom Suspensão 50% m/v 

EVIDENCE 700 WG BAYER Imidacloprido Sólido 70% m/m 

Fonte: A autora, 2023. 

 

Uma solução estoque contendo os cinco agrotóxicos em acetonitrila em uma 

concentração de 100 mg L-1 foi preparada empregando as soluções estoque individuais de 

1000 mg L-1. Por fim, foi preparada uma solução da mistura de 1 mg L-1 a partir da diluição 

da solução estoque de 100 mg L-1, sendo a concentração exata dos agrotóxicos determinadas 

por HPLC-DAD, empregando uma curva analítica (0–2,5 mg L-1) preparada a partir da 

solução padrão mista 10,0 mg L-1. Todas as soluções preparadas a partir dos produtos 

comerciais foram armazenadas ao abrigo de luz a 4 °C e a estabilidade das mesmas foi 

acompanhada durante todo o trabalho por análises cromatográficas. 
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2.3.3 Amostra de água usada no desenvolvimento do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD 

 

 

As amostras de água utilizadas para a otimização e validação do método m-d-μ-

SPE/HPLC-DAD foram coletadas no rio Ribeirão Ubá (bacia hidrográfica do Rio Paraíba do 

Sul), localizado no município de Ubá, Minas Gerais. O ponto de coleta ocorreu a jusante da 

cidade, em uma área mais afastada do centro da cidade e com poucas 

habitações/estabelecimentos comerciais ao redor. A escolha do ponto de coleta se deu pela 

facilidade de acesso ao local e a possibilidade de coleta com frequência, uma vez que foram 

realizadas três coletas (abril a agosto de 2022) a fim de evitar a estocagem da amostra por 

longo tempo. 

As amostras foram analisadas preliminarmente (sem a adição dos agrotóxicos) para a 

verificação da possível presença de componentes que pudessem ser detectados nas condições 

cromatográficas do método. Além disso, foi realizada uma extração m-d-μ-SPE preliminar, 

empregando as condições do ponto central do planejamento, para avaliar possíveis pré-

concentrações dos componentes da amostra. 

2.3.4 Instrumentação e condições cromatográficas 

As medidas de massa foram realizadas em uma balança com resolução de 0,0001 g 

modelo M214A (Bel Engineering, Itália), exceto as massas dos padrões, que foram obtidas 

em uma balança com resolução de 0,00001 g (MS205DU, Mettler Toledo, EUA). O pH das 

soluções foi ajustado por meio de um medidor de pH, modelo 350M (Analyser, Brasil). Os 

experimentos de adsorção foram realizados utilizando um agitador orbital horizontal SK 180-

PRO (Scilogex) a 400 rpm e para os experimentos de dessorção foi utilizado um agitador 

vórtex, modelo AV (Sieger, Brasil).  

As determinações dos agrotóxicos foram realizadas em um cromatógrafo líquido 

Agilent 1260 Infinity (Agilent, EUA) equipado com um degaseificador, uma bomba 

quaternária de alta pressão, um amostrador automático com loop de amostra de 20,0 μL e 

detector por arranjo de diodos. O software ChemStation® foi utilizado para o controle do 

sistema. A separação foi realizada em uma coluna de fase reversa Pursuit 5 C18 (250 mm x 

4,6 mm d.i., 5,0 µm, Agilent, EUA).  
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A fase móvel consistiu de água ultrapura acidificada a pH 3,0 com solução de ácido 

fosfórico 1:1 v/v (A) e acetonitrila (B) a uma vazão de 1,0 mL min-1. A separação 

cromatográfica dos agrotóxicos foi realizada pelo modo de eluição por gradiente, com a 

seguinte programação: 0 a 3 min, 75% A; de 3 a 13 min, um gradiente linear de 25 a 90% B; 

de 13 a 17 min, 90% B; de 17 a 24 min, 75% A. Os comprimentos de onda de monitoramento 

pelo DAD foram selecionados em 220 nm para a atrazina, 244 nm para o acetamiprido e o 

tiacloprido, 250 nm para o diurom e o tiametoxam e 270 nm para o imidacloprido. O volume 

de injeção da amostra foi de 20,0 μL e a temperatura da coluna mantida a 25 ºC. 

 

 

2.3.5 Determinação dos agrotóxicos por HPLC-DAD 

 

 

As melhores condições cromatográficas foram investigadas visando a separação e a 

melhor resolução dos picos dos analitos no cromatograma. O comprimento de onda 

empregado na análise cromatográfica foi determinado por meio do espectro de absorção 

molecular de cada agrotóxico obtido no cromatógrafo utilizando solução padrão individual de 

10,0 mg L-1. A partir do espectro de absorção molecular obtido na região de 200 a 400 nm, 

com resolução de 1 nm, determinou-se o comprimento de máxima absorvância para cada 

substância.  

Os solventes água ultrapura acidificada com solução de ácido fosfórico (1:1 v/v)  até 

pH 3,0 e acetonitrila foram empregados como fase móvel. Os solventes foram sonicados por 

15 min a temperatura ambiente e armazenados em frascos próprios para solventes. A 

degaseificação dos solventes aconteceu em cada análise. Foram testados os modos de eluição: 

(i) eluição isocrática - variando a proporção água ultrapura (pH 3,0)/acetonitrila e (ii) eluição 

por gradiente - variando a proporção água ultrapura (pH 3,0)/acetonitrila em função do tempo.  

A separação cromatográfica dos agrotóxicos em estudo foi avaliada por meio de 

parâmetros cromatográficos calculados para os cromatogramas referentes à solução padrão da 

mistura na concentração de 10,0 mg L-1.  
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2.3.6 Método de microextração em fase sólida magnética dispersiva 

 

2.3.6.1 Otimização das condições da m-d-μ-SPE 

 

 

A influência dos parâmetros tempo de extração, pH da solução da amostra e massa do 

adsorvente na eficiência de extração foi avaliada empregando um planejamento composto 

central, consistindo em oito pontos na parte do planejamento fatorial completo (23), seis 

pontos na parte axial e seis repetições no ponto central, totalizando 20 experimentos. Os 

experimentos de otimização desses parâmetros foram realizados da seguinte forma: as 

diferentes quantidades do adsorvente (20 a 120 mg) foram dispersas em tubo de centrífuga 

contendo 50,0 mL de amostra de água de rio enriquecida com os agrotóxicos em 1,0 mg L-1. 

O pH das soluções da amostra foi ajustado na faixa de 3,0 a 8,0 adicionando soluções de HCl 

ou NaOH 1,0 mol L-1. A extração dos agrotóxicos foi realizada agitando a amostra em 

agitador orbital (400 rpm) por tempos que variaram de 20 a 120 min. O sobrenadante foi 

recolhido e as concentrações remanescentes dos agrotóxicos determinadas por HPLC-DAD. A 

fim de avaliar se a matriz da amostra exerce alguma influência na relação entre os parâmetros 

avaliados e a resposta e, consequentemente, nas condições ótimas, o mesmo planejamento foi 

realizado em água ultrapura.   

Posteriormente à otimização das condições de adsorção, o efeito do tipo e do volume 

de solvente de dessorção e a força iônica foram investigados, um de cada vez, visando obter 

uma maior recuperação do método m-d-μ-SPE. Para isso, 20 mg do adsorvente foram 

dispersos em 10,0 mL da solução da amostra da solução contendo agrotóxicos a 50,0 μg L-1. 

Após agitação por 84 min, o adsorvente foi separado da solução aquosa por um ímã e 

adicionou-se o eluente para a dessorção dos analitos. Foram avaliados os solventes acetona, 

acetonitrila, uma mistura de acetonitrila-água ultrapura/ácido fosfórico (2,5:7,5 v/v), metanol 

e metanol-ácido acético (9:1 v/v). A influência do volume de solvente na eficiência da 

dessorção dos analitos foi avaliada empregando os valores de 0,5, 1,0 e 1,5 mL de solvente. 

Finalmente, foi investigada a força iônica variando a concentração de sal (NaCl) na faixa de 0 

a 10% m/v. Todos os experimentos foram realizados em triplicata.   
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2.3.6.2 Procedimento da m-d-μ-SPE 

 

 

Inicialmente, foi ajustado o pH (5,4) e a força iônica (NaCl, 1% m/v) da amostra de 

água de rio. Para o procedimento m-d-μ-SPE, 115 mg de GO/-Fe2O3 foram dispersas em um 

tubo de centrífuga contendo 50,0 mL da amostra de água e, em seguida, a extração foi 

realizada sob agitação constante a 400 rpm por 84 min. Um ímã de neodímio foi colocado no 

fundo externo do tubo para coletar o adsorvente e o sobrenadante descartado. Depois disso, 

0,5 mL de uma mistura de metanol-ácido acético (9:1, v/v) foi adicionado ao tubo e agitado 

no vórtex por 1 min para dessorver os analitos. Esta operação foi repetida por mais uma vez. 

As duas soluções de dessorção foram combinadas, transferidas para um tubo de 

microcentrífuga de 2 mL e depois secas sob um leve fluxo de gás nitrogênio. Por fim, o 

resíduo foi reconstituído em 100,0 μL da fase móvel (mistura água ultrapura/ácido 

fosfórico:acetonitrila 7,5:2,5, v/v) e 20,0 μL foram injetados no HPLC para análise. Na Figura 

6 é apresentado um fluxograma detalhando as etapas realizadas no procedimento do método 

m-d-μ-SPE/HPLC-DAD desenvolvido. 
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Figura 6 - Fluxograma das etapas do procedimento do método m-d-μ-SPE empregando o 
nanocompósito GO/-Fe2O3 para a extração dos agrotóxicos em água de rio e 
análise por HPLC-DAD 
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Fonte: A autora, 2023. 

 

 

2.3.6.3 Estudo de adsorção dos agrotóxicos no nanocompósito magnético GO/-Fe2O3 

 

 

A capacidade de adsorção do GO/-Fe2O3, sob as condições otimizadas, foi 

determinada medindo a concentração remanescente dos agrotóxicos na solução aquosa. Os 

estudos de adsorção foram realizados na faixa de 0,5 a 12,0 mg L-1 por meio da diluição da 

solução estoque do produto comercial (100 mg L-1) em água de rio. O nanocompósito GO/-

Fe2O3 (115 mg) foi disperso em um tubo de centrífuga contendo 50,0 mL de solução aquosa 

dos agrotóxicos (pH 5,4 e NaCl 1% m/v). Após agitação (400 rpm) a temperatura ambiente 

por 84 min, a fase sólida foi separada da solução aquosa pelo ímã de neodímio. O 



74 

sobrenadante foi filtrado e depois analisado por HPLC-DAD para determinar as 

concentrações dos agrotóxicos. Para isso, foi empregada uma curva analítica (0–10,0 mg L-1) 

preparada em água de rio a partir da solução padrão mista 100,0 mg L-1. 

 

 

2.3.7 Validação do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD desenvolvido para a determinação dos 

agrotóxicos  

 

 

Para validar o desempenho do método proposto, foram avaliados os parâmetros 

analíticos seletividade, faixa de trabalho, limite de detecção, limite de quantificação, precisão 

e exatidão, seguindo com as orientações descritas nos documentos da ANVISA (Brasil, 2017) 

e do INMETRO (INMETRO, 2020). Além desses parâmetros, foi calculado o fator de 

enriquecimento, que corresponde à razão entre a concentração do analito na solução 

reconstituída (100,0 μL da mistura água ultrapura/ácido fosfórico:acetonitrila 7,5:2,5, v/v) e a 

concentração inicial do analito na amostra. 

A seletividade foi avaliada submetendo as amostras de água de rio enriquecidas com 

os agrotóxicos ao método de extração m-d-μ-SPE otimizado seguida pela análise por HPLC-

DAD. Para essa avaliação compararam-se os cromatogramas obtidos após a extração da 

amostra isenta dos agrotóxicos (branco) e da amostra fortificada com a solução padrão dos 

agrotóxicos. Também foi obtida a pureza dos picos cromatográficos fornecida pelo software 

do instrumento. 

Na determinação da faixa de trabalho, foi preparada uma curva analítica em água 

ultrapura com oito níveis de concentração (0,5; 1,0; 2,0; 5,0; 20,0; 30,0; 50,0 e 100,0 μg L-1) a 

partir da diluição de soluções padrão de 1,0 e 10,0 mg L-1. Os pontos da curva foram 

submetidos ao processo de extração m-d-μ-SPE seguido da determinação dos agrotóxicos por 

HPLC-DAD. 

Os limites de detecção e de quantificação instrumental foram calculados com base nos 

parâmetros da curva analítica empregando o pacote chemCal do software RStudio® versão 

3.5.3 (Currie, 1999; Ranke, 2022). Os limites de detecção e quantificação do método foram 

calculados considerando o fator de pré-concentração, ou seja, pela razão entre o limite 

instrumental e o fator de enriquecimento.  

A precisão do método foi verificada avaliando a repetibilidade, estimada pelo desvio 

padrão relativo, por meio de dez repetições (n = 10) para concentração de 20,0 μg L-1. Para 
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isso, a amostra de água de rio foi fortificada com solução padrão de 10,0 mg L-1 a fim de obter 

uma solução da amostra com concentração de cada agrotóxico igual a 20,0 μg L-1, e 

submetida ao processo de extração m-d-μ-SPE. 

A exatidão foi avaliada por testes de recuperação, que foram realizados fortificando as 

amostras de água de rio em três níveis de concentração (2,0; 20,0 e 50,0 μg L-1). Para os três 

níveis de concentração, os ensaios foram realizados em triplicata. Após o processo de 

extração m-d-μ-SPE, determinou-se a concentração dos agrotóxicos por HPLC-DAD.  

 

 

2.3.8 Recuperação e reuso do nanocompósito magnético GO/-Fe2O3 

 

 

A reutilização do adsorvente GO/-Fe2O3 foi investigada avaliando-se a eficiência de 

extração após o material ser submetido a seis ciclos de adsorção-dessorção. Após cada 

procedimento de extração, o adsorvente utilizado (115 mg) foi lavado com 30 mL de água 

deionizada seguido de 40 mL de metanol (10 mL x 4). O adsorvente foi coletado 

magneticamente e seco a 50 °C por 2 h. O GO/-Fe2O3 recuperado foi aplicado para o 

experimento de extração sob as condições otimizadas, conforme o procedimento descrito na 

Seção 2.3.6.2. Em cada experimento de extração foi utilizada uma solução de amostra 

contendo 50,0 μg L-1 dos agrotóxicos. O GO/-Fe2O3 recuperado foi analisado por FTIR. 

 

 

2.3.9 Aplicação do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD desenvolvido para a determinação dos 

agrotóxicos em amostras de água superficiais 

 

 

O método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD foi aplicado para a determinação dos seis 

agrotóxicos do estudo em amostras coletadas em rios localizados nos estados do Rio de 

Janeiro e Minas Gerais, Brasil, sendo eles: rio Roncador (Magé, Rio de Janeiro), rio Paraíba 

do Sul (Campos dos Goytacazes, Rio de Janeiro), rio Santana (Miguel Pereira, Rio de 

Janeiro), rio Ubá (Paty do Alferes, Rio de Janeiro) e rio Xopotó (Guidoval, Minas Gerais), 

identificados como P1, P2, P3, P4 e P5, respectivamente. A escolha desses rios se deu, 

principalmente, pela facilidade de acesso aos locais de coleta. Contudo, outros aspectos foram 
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considerados, como importância do rio para abastecimento de água e proximidade com áreas 

onde são realizadas práticas agrícolas. No Quadro 1 são apresentadas as localizações dos 

pontos de amostragem e algumas informações desses locais, que podem ser melhor 

visualizadas nas Figuras 7-11.  

 

Quadro 1 - Localização dos pontos de coleta das amostras de água de rio  

Pontos  Rio Região Hidrográfica Coordenadas Breve descrição do local 

P1 Roncador Baía de Guanabara 22°33’42”S 

43°03’11”W 

- Próximo da nascente; 

- Presença de vegetação à margem direita, à 
margem esquerda, presença de moradias e 
indústrias. 

P2 Paraíba do 
Sul 

Baixo Paraíba do Sul 
e Itabapoana 

21°45’19”S 

41°19’16”W 

- Localizado em área urbana, com alta 
densidade de ocupação às margens do rio;  

- Ausência ou mínima cobertura de vegetação. 

P3 Santana Guandu 22°31’37”S 

43°32’51”W 

- Localizado em área de proteção ambiental;  

- Presença de vegetação nas margens do rio; 

- Distância de 9 km do centro da cidade. 

P4 Ubá Médio Paraíba do Sul 22°22’17”S 

43°25’07”W 

-  Pobre em vegetação e presença de animais 
às margens do rio e de lixo no leito; 

- Próximo à um estabelecimento de 
recebimento de embalagens de agrotóxicos. 

P5 Xopotó Paraíba do Sul 21°11’29”S 

42°48’50”W 
- Localizado em área rural; 

- Presença de plantações às margens do rio, 
incluindo nos terremos com leve decline 
(“morros”); 
- Armazenamento e/ou despejo de embalagens 
de agrotóxicos próximo ao ponto de coleta. 

Fonte: A autora, 2023. 
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Figura 7 - Ponto de coleta da amostra do rio Roncador (P1) no município de Magé/RJ 

 
Fonte: GOOGLE EARTH, 2023.                           Fonte: A autora, 2023. 

 

Figura 8 - Ponto de coleta da amostra do rio Paraíba do Sul (P2) no município de Campos dos 
Goytacazes/RJ 

 
Fonte: GOOGLE EARTH, 2023.                         Fonte: A autora, 2023. 

Rio Paraíba do Sul 
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Figura 9 - Ponto de coleta da amostra do rio Santana (P3) no município de Miguel Pereira/RJ 

 
Fonte: GOOGLE EARTH, 2023.                               Fonte: A autora, 2023. 

 

Figura 10 - Ponto de coleta da amostra do rio Ubá (P4) no município de Paty do Aferes/RJ 

 
Fonte: GOOGLE EARTH, 2023.                               Fonte: A autora, 2023. 
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Figura 11 - Ponto de coleta da amostra do rio Xopotó (P5) no município de Guidoval/MG 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: GOOGLE EARTH, 2023.                                Fonte: A autora, 2023. 

 

As amostras foram coletadas nos meses de agosto e setembro de 2022 (período seco), 

adotando os protocolos de coleta para análise de agrotóxicos em águas superficiais (Filizola et 

al., 2003). As amostras de água foram coletadas em garrafas de vidro de borosilicato âmbar 

previamente limpas e armazenadas em caixa térmica durante o transporte até ao laboratório. 

As amostras foram filtradas em filtro de membrana de 0,45 mm e refrigeradas a 4 °C, no 

escuro, com adição de gotas de solução de tiossulfato de sódio (0,008 %m/v). Como as 

análises foram realizadas em um tempo inferior a três dias, não houve necessidade do ajuste 

de pH. A análise das amostras pelo método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD foi realizada em 

triplicata seguindo o procedimento descrito na Seção 2.3.6.2. 

 
 
2.3.10 Tratamento dos dados e análise estatística 

 

 

O software Agilent ChemStation® versão B.02.01 (2006) foi utilizado para a 

aquisição e análise dos dados cromatográficos, incluindo os espectros de absorção molecular e 

a área, largura a meia altura e pureza dos picos. O software OriginPro® versão 9.3 (2016) foi 

usado para construir os difratogramas, os espectros de FTIR e os cromatogramas, assim como 
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os gráficos dos estudos sobre as condições do método m-d-μ-SPE (tipo e volume do solvente 

de dessorção e força iônica) e os testes de reutilização do adsorvente. As isotermas e os 

ajustes pelas equações não lineares de Langmuir e Freundlich também foram obtidos pelo 

software OriginPro®.  

A análise estatística dos resultados experimentais referentes ao planejamento CCD foi 

realizada utilizando o software R® (R CORE TEAM, 2018) e a interface gráfica RStudio® 

versão 3.5.3 (RSTUDIO TEAM, 2019) empregando o pacote “qualityTools” (Roth, 2016). A 

Análise de Variância (ANOVA) foi empregada para avaliar a significância estatística de cada 

fator e as suas interações para o modelo proposto. Além disso, foi realizado o teste de 

Shapiro-Wilk (α = 0,05) para avaliar se os resíduos do modelo seguem uma distribuição 

normal. A relação entre as variáveis e a resposta foi representada por gráficos de superfície de 

resposta.  O pacote “lattice” (Sarkar, 2008) foi usado para as superfícies de resposta da função 

desejabilidade e as funções “Optimum()” e “desires()” foram aplicadas para determinar as 

condições ótimas e os valores de desejabilidade global e individual, respectivamente. O 

software R® também foi utilizado para a obtenção dos parâmetros de regressão das curvas 

analíticas e para a determinação dos limites de detecção e quantificação pelo pacote 

“chemCal” (Currie, 1999; Ranke, 2022). 
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3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

3.1 Parte A - Síntese de nanocompósitos magnéticos a base de ferro e aplicações em 

processos de adsorção para tratamento de água: uma revisão 

 

3.3.1 Discussão da literatura (artigo de revisão) 

 

 

 Por meio da busca nas bases de dados foram selecionadas 204 referências para 

compor o artigo “Synthesis of iron-based magnetic nanocomposites and applications in 

adsorption processes for water treatment: a review” (Marcelo et al., 2021). Dessas 204 

referências, foram escolhidas 83 referências que tratavam de trabalhos de cunho experimental 

para uma discussão mais detalhada dos resultados, sendo 74 referências sobre a síntese e 

aplicação dos materiais e 9 referências sobre testes de toxicidade.   

 Dos 74 trabalhos sobre a síntese e aplicação dos materiais, observou-se que os 

materiais magnéticos de ferro a base de carbono foram os adsorventes mais estudados (32 

referências), seguidos dos biopolímeros e polímeros (20 referências), minerais, argilominerais 

e zeólita (15 referências) e materiais a base de sílica (7 referências). Entre os materiais de 

carbono, o grafeno e os óxidos de grafeno (GO e rGO) foram os mais empregados (16 

referências). Quanto ao adsorvato, os metais e ametais tóxicos foram os mais relatados (54 

referências). Os fármacos e agrotóxicos foram citados em 13 e 7 trabalhos, respectivamente. 

Esses dados podem ser visualizados na Figura 12. 
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Figura 12 - Relação entre a quantidade de trabalhos e os adsorventes e adsorvatos avaliados 

Fonte: A autora, 2023. 

 

A magnetita foi a nanopartícula mais utilizada na síntese dos adsorventes magnéticos. 

Na maioria dos trabalhos (50 referências), foi empregado o método de coprecipitação para a 

síntese das MNPs a base de ferro. Os demais trabalhos utilizaram os métodos solvotérmico, 

hidrotérmico e sol-gel. Alguns trabalhos relataram a funcionalização dos adsorventes 

magnéticos, sendo os grupos aminos os mais usados. 

A Tabela 9 resume os principais dados sobre a síntese das MNPs reportados nos 

trabalhos sobre adsorventes magnéticos a base de grafeno. Em 60% dos trabalhos, os 

nanocompósitos foram preparados pelo método de coprecipitação in situ, ou seja, as MNPs 

foram sintetizadas na presença do GO ou rGO. Em alguns nanocompósitos, empregaram-se 

agentes de funcionalização contendo grupos amino, especialmente para a adsorção de metais e 

ametais tóxicos. 
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Tabela 9 - Métodos de síntese das MNPs em adsorventes magnéticos a base de grafeno (continua)  
Adsorvente MNPs Matriz Agente de 

funcionalização  

Método de 

síntese das 

MNPs 

Condições de síntese da MNPs Adsorvato Referência 

GO-Fe3O4 Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

- Solvotérmico Precursor(s): FeCl3.6H2O   
Solvente: Trietilenoglicol 
Aquecimento a 198 °C for 6 h 
 

Fármacos (Lin; Xu; Li, 
2013) 

GO-Fe3O4 Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

- Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): Fe(SO4)3/FeSO4.12H2O  
(razão molar 1:1) 
Base: NH4OH 
 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Su; Ye; Hmidi, 
2017) 

GO-Fe3O4  Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

- Solvotérmico Precursor(s): Fe(acac)3  
Solvente: Trietilenoglicol 
Aquecimento a 180 °C for 16 h 
 

Agrotóxicos (Nethaji; 
Sivasamy, 2017) 

GO-Fe3O4 Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

- Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): FeCl2.4H2O/FeCl3.6H2O  
(razão molar 2:1) 
 

Fármacos (Gupta et al., 
2017) 

GO-Fe3O4 

 
Fe3O4 Óxido de 

grafeno 
- Coprecipitação 

in situ 
Precursor(s): FeCl3.6H2O/FeSO4.7H2O  
Base: NH4OH 
 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

 

(Yang et al., 
2012) 

Fe3O4@GO Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

- Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): FeCl3.6H2O/FeSO4.7H2O 
(razão molar 2:1) 
Base: NH4OH 

 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Yang et al., 
2018) 

Fe3O4@SiO2@GO-
PEA 

Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

TEOS 
PEA 

Coprecipitação 
 

Precursor(s): FeCl2.4H2O/FeCl3.6H2O  
(razão molar 2:1) 
Base: NH4OH/hidrazina 

 

Agrotóxicos (Wanjeri et al., 
2018) 

EDTA-Fe3O4-GO Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

EDTA Hidrotérmico Precursor(s): FeCl3.6H2O 
Solvente: Etilenoglicol 
Aquecimento a 200 °C for 8 h 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Cui et al., 2015) 
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Tabela 9 - Métodos de síntese das MNPs em adsorventes magnéticos a base de grafeno (conclusão) 
CTS-Fe3O4-GO Fe3O4 Óxido de 

grafeno 
Quitosana Coprecipitação 

in situ 
Precursor(s): FeCl2.4H2O/FeCl3.6H2O  
(razão molar 2:1) 
Base: NH4OH 

 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Sherlala et al., 
2019) 

CTS-Fe3O4-GO Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

Quitosana Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): FeCl2.4H2O/FeCl3.6H2O  
(razão molar 2:1) 
Base: NH4OH 

 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Hosseinzade; 
Ramin, 2018) 

Fe3O4-GO-NH2 Fe3O4 Óxido de 
grafeno 

Dietilenotriamina 
 

Hidrotérmico Precursor(s): FeCl3.6H2O 
Solvente: Etilenoglicol 
Aquecimento a 200 °C for 6 h 

 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Zhao et al., 
2016) 

MnFe2O4-rGO MnFe2O4 Óxido de 
grafeno de 
reduzido 

- Solvotérmico Precursor(s): FeCl3·6H2O/MnCl2·4H2O 
Solvente: Etilenoglicol 
Aquecimento a 200 °C for 10 h 
 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Chella et al., 
2015) 

Fe3O4-rGO Fe3O4 Óxido de 
grafeno de 
reduzido 

 

- Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): FeCl2.4H2O  
Base: NH4OH 
 

Agrotóxicos (Boruah et al., 
2017) 

Fe3O4-rGO Fe3O4 Óxido de 
grafeno de 
reduzido 

 

- Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): FeCl3.6H2O/FeSO4.7H2O  
Base: NH4OH 

 

Fármacos (Yang et al., 
2017) 

Fe3O4-rGO Fe3O4 Óxido de 
grafeno de 
reduzido 

 

- Coprecipitação 
in situ 

Precursor(s): FeCl3.6H2O/FeSO4.7H2O  
Base: NH4OH 

 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Yang et al., 
2012) 

Fe3O4-rGO-NH2 Fe3O4 Óxido de 
grafeno de 
reduzido 

Dietilenotriamina 
 

Hidrotérmico Precursor(s): FeCl3.6H2O 
Solvente: Etilenoglicol 
Aquecimento a 200 °C for 8 h 

Metais e 
ametais 
tóxicos 

(Guo et al., 2014) 

Legenda: EDTA: ácido etilenodiamino tetra-acético; PEA: 2-feniletilamina; TEOS: tetraetoxisilano 
Fonte: A autora, 2023. 
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Os estudos de adsorção apresentados na literatura reportam diferentes modelos de 

isotermas de adsorção dos poluentes pelos nanocompósitos magnéticos. Os resultados do 

levantamento mostraram que as isotermas de adsorção dos poluentes pelos nanocompósitos 

magnéticos seguiram, na maioria dos trabalhos, o modelo de Langmuir. A Figura 13 ilustra a 

porcentagem de trabalhos que empregaram os modelos de Langmuir, Freundlich e Sips 

(combinação dos modelos de Langmuir e Freundlich). O modelo de Langmuir foi reportado 

como o mais adequado para o ajuste dos dados de adsorção dos metais e ametais tóxicos, e de 

fármacos pelos nanocompósitos magnéticos, sendo citado em mais de 90% dos trabalhos. Já 

para a adsorção de agrotóxicos, os modelos de Langmuir e Freundlich foram igualmente 

usados para explicar o mecanismo de adsorção desses poluentes pelos nanocompósitos 

magnéticos.  

 

Figura 13 - Porcentagem de adequação dos modelos de isotermas aplicados para a adsorção 
dos poluentes por nanocompósitos magnéticos 

Fonte: A autora, 2023. 
 

A reutilização dos adsorventes também foi relatada em alguns trabalhos. Soluções de 

ácido clorídrico, hidróxido de sódio e ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) foram as 

mais empregadas para a recuperação dos adsorventes usados na adsorção dos metais e ametais 

tóxicos. Além disso, foram usadas soluções diluídas, pois soluções mais concentradas 
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poderiam provocar a dissolução das nanopartículas magnéticas. Para os poluentes orgânicos, a 

acetona foi o principal eluente escolhido.  

O número de trabalhos sobre a toxicidade dos adsorventes formados pelas 

nanopartículas magnéticas de ferro, quando comparado com o número de trabalhos sobre a 

aplicação desses materiais, foi bem menor. Somente 9 referências trataram sobre a toxicidade 

e, na maioria dos testes, utilizaram como organismo modelo o zebrafish, popularmente 

conhecido como peixe-zebra. O peixa-zebra é comumente empregado em testes de toxicidade 

como organismo modelo por ser sensível a vários poluentes ambientais e apresentar rápido 

desenvolvimento embrionário, curto período de reprodução e um genoma semelhante ao 

genoma humano (Madhubala et al., 2019; Zheng et al., 2018). Os resultados indicaram que as 

nanopartículas magnéticas a base de ferro podem induzir efeitos apoptóticos nas guelras e 

fígado e causar alteração no comportamento locomotor devido à neurotoxicidade induzida 

pelas MNPs. 

Os dados levantados apontaram que os materiais a base de carbono foram os mais 

empregados para a adsorção de agrotóxicos, especialmente os óxidos de grafeno. Esses 

resultados serviram como norte para a escolha do óxido de grafeno combinado com óxido de 

ferro como material adsorvente para a adsorção de agrotóxicos em água. Por meio deste 

levantamento, o método de coprecipitação in situ foi escolhido para a síntese das MNPs.  

Optou-se em pesquisar a viabilidade do material adsorvente no âmbito do 

desenvolvimento de métodos analíticos, por reconhecer que para a remediação desses 

poluentes previamente é necessária à sua determinação. Além disso, os resultados dos estudos 

de toxicidade chamaram atenção para a importância da reutilização do adsorvente e, por isso, 

esta etapa foi inserida no trabalho.  
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3.2 Parte B - Síntese e caracterização do adsorvente: nanocompósito GO/-Fe2O3  

3.2.1 Caracterização do nanocompósito GO/-Fe2O3 

 

 

3.2.1.1 Difração de raios-X 

 

 

A identificação das fases cristalinas do grafite e dos materiais sintetizados, óxido de 

grafeno, nanopartículas magnéticas e nanocompósito óxido de grafeno-óxido de ferro, foi 

realizada pela análise de XRD e os resultados são apresentados na Figura 14. Para o óxido de 

grafeno (Figura 14a) observa-se um pico de difração intenso em 2θ = 10,9° e espaçamento 

interplanar (d) de 0,81 nm. O grafite, precursor usado na síntese do GO, apresenta um pico de 

difração característico em 2θ = 26,5° (Figura 14a), correspondendo à um espaçamento 

interplanar de 0,34 nm (Zhang et al., 2019). O aumento no valor de d para o GO é atribuído à 

introdução de grupos funcionais contendo oxigênio nas superfícies do material original de 

grafite e subsequente separação em nanofolhas de óxido de grafeno (Wanjeri et al., 2018). O 

difratograma do nanocompósito é mostrado na Figura 14b e verifica-se que o material exibiu 

picos de difração característicos da fase maghemita em 2θ de 30,5° (220), 35,8° (311), 43,9° 

(400), 54,2° (422), 57,5° (511) e 62,9° (440), que estão de acordo com o padrão de XRD da -

Fe2O3 (JCPDS, PDF 39-1346). O pico característico do GO não foi observado no 

nanocompósito e a sua ausência pode ser devido à menor quantidade de GO em comparação 

ao óxido de Fe empregada na síntese (razão mássica óxido-Fe:GO igual a 9) (Ferreira et al., 

2020; Li et al., 2022). No trabalho de Rhoden et al. (2021), o difratograma do nanocompósito 

GO.Fe3O4 relação mássica 1:1 exibiu o pico característico do GO em 2θ = 11,4°; entretanto, 

para os nanocompósitos GO.Fe3O4 1:5 e GO.Fe3O4 1:10, o pico referente ao GO não foi 

observado.  
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Figura 14 - Difratogramas dos materiais GO (a), -Fe2O3 e GO/-Fe2O3 (b)  

Fonte: A autora, 2023.

 
O pico de difração em 2θ = 35,8° (311) foi usado para o cálculo do tamanho do 

cristalito das partículas de -Fe2O3 pela equação de Scherrer  (Patterson, 1939) (Equação 8)  e 

o valor estimado foi de 9,7 nm, confirmando a formação de nanopartículas. Resultado 

semelhante foi relatado no trabalho de Gupta et al. (2017) para o nanocompósito GO-Fe3O4 

preparado por coprecipitação in situ, cujo tamanho do cristalito para as MNPs de Fe3O4 foi de 

9,5 nm. 

 

 

 

onde : tamanho médio do cristalito (nm), : fator de forma, que é de aproximadamente 

0,9 para a maghemita (Narimani-Sabegh; Noroozian, 2019), : comprimento de onda da 

radiação (0,154 nm), : largura na metade da altura do pico de difração em 2θ = 35,8°. 

 

 

3.2.1.2 Espectrometria de absorção no infravermelho com transformada de Fourier 

 

 

As estruturas químicas do GO, -Fe2O3 e GO/-Fe2O3 foram analisadas por 

espectrometria de absorção no infravermelho com transformada de Fourier e os espectros de 

FTIR são apresentados na Figura 15. O espectro de FTIR do óxido de grafeno exibiu bandas 
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de absorção em 1719 cm-1 e 1055 cm-1 atribuídas aos modos vibracionais de C=O e C–O, 

respectivamente (Lin et al., 2013; Wanjeri et al., 2018). Segundo Acik et al. (2011), para o 

GO em multicamadas, os modos vibracionais referentes aos grupos funcionais cetonas e 

carboxilas podem ser encontrados em uma faixa de frequência sobreposta de ~ 1700–1900 

cm-1. O espectro do óxido de ferro exibiu bandas de absorção típicas de ligações Fe–O na 

estrutura -Fe2O3 em torno de 628, 580 e 447 cm-1, corroborando com os dados de XRD 

(Ferreira et al., 2020; Narimani-Sabegh; Noroozian, 2019). As bandas características da 

maghemita foram observadas no espectro do nanocompósito GO/-Fe2O3, porém, ocorreu o 

desaparecimento da banda característica da ligação C=O do GO em 1719 cm-1. Isso sugere 

que a incorporação das MNPs no óxido de grafeno pode ter ocorrido por meio de interações 

químicas entre -Fe2O3 e GO (Ferreira et al., 2020; Wanjeri et al., 2018). Os três materiais 

exibiram uma banda larga na região de 3400 cm-1 e uma banda em 1630 cm-1 devido às 

vibrações de estiramento –OH da água absorvida na superfície desses materiais (Asuha et al., 

2011; Wanjeri et al., 2018).  

 

Figura 15 - Espectros de FTIR dos materiais GO, -Fe2O3 e GO/-Fe2O3  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: A autora, 2023. 
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3.2.1.3 Microscopia eletrônica de varredura e análise de EDS 

 

 

A morfologia dos materiais sintetizados foi avaliada por microscopia eletrônica de 

varredura e as imagens obtidas são ilustradas na Figura 16. A Figura 16a mostra a imagem do 

óxido de grafeno e é possível observar uma estrutura semelhante a folhas de papel amassadas, 

concordando com o perfil característico do GO (Lin et al., 2013; Marcelo et al., 2021). No 

caso da maghemita (Figura 16b), verifica-se uma morfologia irregular e que as partículas 

tendem a formar aglomerados. Como pode ser visto na Fig. 16c, as folhas de GO não foram 

observadas no nanocompósito, sugerindo um crescimento das nanopartículas de -Fe2O3 sobre 

a superfície do GO. A não observação da folha de GO nas imagens obtidas por SEM é comum 

após a funcionalização do óxido de carbono com as MNPs (Ghiasi et al., 2020; Nasiri et al., 

2021; Rashidi Nodeh et al., 2017). Isso confirma os resultados da análise FTIR, que indicam 

que o -Fe2O3 foi depositado na superfície do GO, comprovando-se a formação do 

nanocompósito GO/-Fe2O3. 

 

Figura 16 - Micrografias obtidas por microscopia eletrônica de varredura dos materiais GO (a), -Fe2O3 (b) e 
GO/-Fe2O3 (c) 

 

Fonte: A autora, 2023. 

 

A análise elementar do nanocompósito foi investigada por espectroscopia dispersiva 

de energia de raios-X, cujo espectro EDS é apresentado na Figura 17. É possível observar a 

presença dos elementos C, O e Fe, confirmando a formação do óxido de grafeno magnético 

(Ghiasi et al., 2020). Embora a análise por EDS seja semiquantitativa, verifica-se que o 

elemento Fe está presente em quantidade significativa (cerca de 53%). 

 

 

(a) (b) (c) 



91 

Figura 17 - Espectro EDS para o nanocompósito GO/-Fe2O3  

 
Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3 Parte C - Desenvolvimento do método analítico m-d-μ-SPE/HPLC-DAD para a 

determinação de agrotóxicos em águas superficiais 

 

 

3.3.4 Determinação das condições cromatográficas em HPLC para a separação dos 

agrotóxicos 

 

3.3.1.1 Escolha da fase estacionária e fase móvel em HPLC 

 

 

Com base na polaridade dos agrotóxicos selecionados (Tabela 5), definiu-se a 

utilização da cromatografia de fase reversa com uma coluna de C18 (sílica modificada com 

hidrocarboneto linear C18, octadecilsilano). Na cromatografia de fase reversa a fase 

estacionária é apolar, geralmente um hidrocarboneto, e a fase móvel corresponde a um 

solvente relativamente polar. Por isso, foram escolhidos os solventes acetonitrila e água 

ultrapura como fase móvel. Todos os agrotóxicos são solúveis em acetonitrila, permitindo sua 

solubilização na fase móvel (Collins; Braga; Bonato, 2006).  
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Na cromatografia líquida de fase reversa, quanto mais hidrofóbico for o analito, maior 

será a sua retenção na coluna. Por outro lado, quando o analito encontra-se na forma ionizada, 

torna-se menos hidrofóbico e, por isso, sua retenção diminuiu, ou seja, na forma iônica, os 

analitos são pouco retidos na fase estacionária e acabam eluindo muito rapidamente (Borges 

et al., 2012). Desta forma, os analitos fracamente iônicos podem ser separados por 

cromatografia de fase reversa se a dissociação for suprida pela adição de um ácido, base ou 

solução tampão. Dos seis agrotóxicos estudados, o acetamiprido e a atrazina são moléculas 

fracamente básicas (Tabela 5) e, por este motivo, o ajuste de pH da fase móvel foi necessário 

para garantir uma adsorção reprodutível dos analitos na fase estacionária. Como a coluna 

empregada pode ser usada na faixa de pH 2 a 9, ajustou-se o pH da fase móvel para 3,0. Os 

valores de pKa do acetamiprido e da atrazina são iguais a 0,7 e 1,7, respectivamente. Em pH 

acima do pKa, tais agrotóxicos encontram-se na forma desprotonada, que para essas moléculas 

corresponde à sua forma neutra. Assim, no pH da fase móvel (3,0), todos os agrotóxicos 

encontram-se na forma molecular. Diversos trabalhos na literatura sobre a determinação dos 

agrotóxicos por HPLC-DAD acidificaram a fase móvel acetonitrila/água para pH igual a 3,0 

(Caldas et al., 2011; Ma et al., 2016; Shahrebabak et al., 2019). Na maioria dos casos, 

emprega-se solução tampão para o ajuste de pH da fase móvel, pois de acordo com Gomes, 

Santos e Faria (2020), o uso de tampões permite, além da neutralização das espécies 

ionizáveis, obtenção de picos cromatográficos simétricos. Escolheu-se para isso o ácido 

fosfórico, por esta substância apresentar uma baixa absorção na região do UV.  

 
 

3.3.1.2 Determinação do comprimento de máxima absorção em HPLC 

 
Os espectros de absorção molecular dos agrotóxicos obtidos no HPLC-DAD na faixa 

de 190 a 400 nm para a solução padrão individual 10,0 mg L-1 são apresentados na Figura 18. 

Verifica-se que todos os seis agrotóxicos apresentaram máxima absorção na região do 

ultravioleta em uma faixa de comprimento de onda de 220 a 270 nm. A detecção na região do 

UV é ressaltada na literatura como a melhor região para a análise de agrotóxicos por HPLC-

DAD (Caldas et al., 2011). Os maiores valores para a resposta analítica foram obtidos nos 

comprimentos de onda de 220,4, 242,3, 245,7, 250,4, 255,0 e 270,0 nm para atrazina, 

tiacloprido, acetamiprido, diurom, tiametoxam e imidacloprido, respectivamente. Estes 

valores estão de acordo com os valores reportados em trabalhos que empregaram HPLC-DAD 

para a quantificação desses agrotóxicos (Froés, 2010; Wu et al., 2012; Zhao et al., 2011). 
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Com base nos valores de área, foram selecionados os seguintes comprimentos de onda para a 

quantificação dos agrotóxicos por HPLC-DAD: 220 nm para atrazina, 244 nm para 

acetamiprido e tiacloprido, 250 nm para diurom e tiametoxam, e 270 nm para imidacloprido. 

 
 

Figura 18 - Espectros de absorção na região do ultravioleta dos agrotóxicos na concentração 
de 10,0 mg L-1 obtidos por HPLC-DAD  

Fonte: A autora, 2023.

Acetamiprido Atrazina 

Diurom Imidacloprido 

Tiacloprido Tiametoxam 
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3.3.1.3 Composição da fase móvel e modo de eluição em HPLC 

 

 

Na cromatografia líquida de alta eficiência a eluição pode ser de modo isocrático ou de 

modo gradiente. Uma eluição isocrática em HPLC é aquela na qual a composição do solvente 

permanece constante, enquanto a eluição por gradiente é aquela na qual a composição do 

solvente é alterada continuamente ou em uma série de etapas (Snyder; Kirkland, 2009). 

Primeiramente, testou-se o modo de eluição isocrático por ser mais simples quando 

comparado ao modo por gradiente. Testes foram realizados variando a proporção entre o 

solvente A (água ultrapura acidificada a pH 3,0 com solução de ácido fosfórico 1:1 v/v) e o 

solvente B (acetonitrila) a uma vazão constante de 1,0 mL min-1. A composição que forneceu 

a melhor separação dos analitos foi a mistura água:acetonitrila na proporção igual a 75:25, 

v/v. No entanto, o tempo de análise foi acima de 60 minutos e um intervalo entre o penúltimo 

e último pico maior que 15 min, o que inviabiliza uma análise cromatográfica de rotina. 

Então, optou-se em empregar o modo de eluição por gradiente. 

Foi estabelecido o seguinte gradiente para a separação dos agrotóxicos: 0 até 3 min, 

75% A; de 3 a 13 min, um gradiente linear de 25 a 90% B; de 13 a 17 min, 90% B; de 17 a 24 

min, 75% A. Além da separação adequada dos picos cromatográficos, essa programação 

permitiu reduzir a diferença entre os tempos de retenção do penúltimo e do último picos e, 

consequentemente, o tempo total de análise, com a seguinte ordem de eluição: tiametoxam 

(5,54 min), imidacloprido (7,78 min), acetamiprido (8,46 min), tiacloprido (9,76 min), 

atrazina (12,00 min) e diurom (12,21 min). 

 

3.3.1.4 Avaliação da separação cromatográfica em HPLC 

 

 

As melhores condições para a separação e quantificação da mistura dos agrotóxicos no 

sistema HPLC-DAD são apresentadas na Tabela 10.  
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Tabela 10 - Condições cromatográficas estabelecidas para a separação cromatográfica dos 
agrotóxicos por HPLC- DAD 

Coluna analítica Coluna: C18 (250×4.6 mm, 5 μm) 

Temperatura da coluna 25 ºC 

Fase móvel Água ultrapura pH 3,0 (A)/Acetonitrila (B) 

Eluição Gradiente 

0 a 3 min, 75% A; de 3 a 13 min, um gradiente linear de 25 a 
90% B; de 13 a 17 min, 90% B; de 17 a 24 min, 75% A 

Vazão da fase móvel 1,0 mL min-1 

Volume de injeção 20 µL 

Detector DAD  

Comprimento de onda  220, 244, 250 e 270 nm  

Tempo de análise 24 minutos 

Fonte: A autora, 2023. 

Os cromatogramas obtidos para a mistura dos seis agrotóxicos 10,0 mg L-1 nas 

condições cromatográficas listadas na Tabela 10 são apresentados na Figura 19. Esses 

cromatogramas foram utilizados para a avaliação da adequabilidade do sistema 

cromatográfico, que consiste na verificação da resolução e reprodutibilidade do procedimento 

analítico por meio da análise de parâmetros cromatográficos. Desta forma, os parâmetros fator 

de retenção (k), α (fator de separação), resolução (Rs) e número de pratos teóricos (N) foram 

empregados para avaliar a separação cromatográfica dos componentes da mistura. 
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Figura 19 - Cromatogramas HPLC-DAD para mistura dos padrões de agrotóxicos 10,0 mg L-1  

 

 

Legenda: Condições cromatográficas: coluna C18 (250 x 4,6 mm, 5 µm), fase móvel água ultrapura/ácido 
fosfórico:acetonitrila, modo de eluição por gradiente, fluxo 1,0 mL min-1, volume de injeção de 20 µL 
e temperatura da coluna de 25 °C. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

O fator de retenção é usado para descrever a migração dos analitos na coluna e 

corresponde à razão entre a fração de tempo em que as moléculas do analito ficam retidas na 

fase estacionária e a fração em que percorrem a coluna na fase móvel (Nascimento et al., 

2018). O valor de k foi determinado pela Equação 9, sendo o tempo do analito não retido (tM) 

igual a 2,55 min. Os valores ideais de k devem variar de 1 a 10 (Collins, 2006). No entanto, 

para múltiplos componentes são aceitos valores de k entre 0,5 a 20 (Caldas, 2009). Além 

disso, dois componentes de uma mistura não podem ser separados se apresentarem o mesmo 

valor de k.  
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onde, : fator de retenção, : tempo de retenção do analito, : tempo de retenção de um 

analito não retido. 

 
O fator de separação é a razão dos tempos de retenção ajustados de dois componentes 

(Equação 10). Este parâmetro mede a seletividade de um sistema cromatográfico. Quanto 

mais seletiva for a retenção pela fase estacionária para o segundo componente que está sendo 

analisado, maior será o fator de separação (Nascimento et al., 2018). Se α = 1, os picos não 

estão separados, pois os tempos de retenção das substâncias são idênticos (Collins et al., 

2006). 

 

 

 

onde, : fator de separação;  e : tempo de retenção ajustado (  – . 

 
A resolução refere-se à separação de dois picos adjacentes e este parâmetro foi 

calculado pela Equação 11 (Collins et al., 2006). Quando Rs é igual a 1, os picos são 

razoavelmente separados. Maiores valores de Rs indicam melhor separação: Rs = 1,25 é 

suficiente para fins quantitativos e com Rs > 1,5 há 100% de separação para picos gaussianos 

(Snyder; Kirkland, 2009).  

 

  

 

onde, : resolução; e : tempo de retenção de dois picos adjacentes;  e : 

largura dos picos a meia altura, em unidades de tempo.  

 
A eficiência da coluna em uma separação cromatográfica pode ser expressa pelo 

número de pratos teóricos, que representa o número de estágios de equilíbrio do analito entre 

a fase estacionária e a fase móvel (Nascimento et al., 2018). O valor de N é uma medida da 

qualidade da separação cromatográfica, assim como a resolução (Snyder; Kirkland, 2009). A 

diferença é que a resolução leva em consideração o tempo de retenção e a largura de dois 
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picos adjacentes, enquanto o número de pratos baseia-se em um único pico, conforme a 

Equação 12. Quanto maior o número de etapas de equilíbrio em uma coluna, melhor a 

separação (Collins et al., 2006). O valor de N depende da substância a ser analisada e das 

condições de análise, como vazão da fase móvel, temperatura da coluna e fase estacionária. 

Em geral, o valor de N deve ser acima de 2000 para análises por HPLC (Ribani et al., 2004).  

 

  

 
onde, : número de pratos teóricos; : tempo de retenção; : largura do pico a meia 

altura, em unidade de tempo.  

 
Na Tabela 11 são apresentados os valores desses parâmetros para os picos 

cromatográficos exibidos nos cromatogramas da Figura 19, bem como os valores 

recomendados para uma separação adequada de multicomponentes (Ribani et al., 2004).  

 

Tabela 11 - Parâmetros cromatográficos obtidos para a separação dos agrotóxicos em uma 
solução de concentração 10,0 mg L-1 nas condições estabelecidas para HPLC-
DAD e recomendações 

Analitos tR (min) k α Rs N 

Tiametoxam 5,54 1,17 1,75 (α1,2)c  12,88 (Rs1,2)c 15.422,4 

Imidacloprido 7,78 2,05 1,75(α1,2)d 12,87 (Rs1,2)d 33.726,2 

   1,13 (α2,3)d 4,64 (Rs2,3)d  

Acetamiprido 8,46 2,32 1,13 (α2,3)b 4,65 (Rs1,2)b 73.050,5 

   1,22 (α3,4)b 11,38 (Rs2,3)b  

Tiacloprido 9,76 2,83 1,31 (α4,5)b 21,31 (Rs3,4)b 146.013,6 

Atrazina 12,00 3,71 1,31 (α4,5)a 

1,02 (α5,6)a 

21,33 (Rs1,2)a 

1,97 (Rs2,3)a 

195.506,0 

Diurom 12,21 3,79 1,02 (α5,6)c 1,98 (Rs3,4)c 240.517,0 

Recomendação - 0,5 a 20  > 2 > 2.000 

Legenda: tR: tempo de retenção; k: fator de retenção; α: fator de separação; Rs: resolução; N: número de pratos 
teóricos  
a,b,c,dPicos dos cromatogramas Figura 19 em λ: 220, 244, 250 e 270 nm, respectivamente 

Fonte: A autora, 2023. 
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De acordo com os resultados apresentados na Tabela 11, observa-se que os valores 

encontrados para o parâmetro k são aceitáveis, ou seja, os componentes não foram eluidos 

rapidamente e nem ficaram retidos por um longo tempo na fase estacionária. Os valores de α 

foram acima de 1, indicando a separação cromatográfica dos analitos. Embora os picos 

adjacentes referentes a atrazina e ao diurom tenham apresentado α próximo de 1, não houve 

sobreposição dos mesmos. Os valores de Rs para todos os agrotóxicos foram acima de 1,5, 

comprovando uma separação de 100% entre os pares de componentes e atendendo os valores 

para fins quantitativos (Collins et al., 2006). Por fim, todos os agrotóxicos apresentaram 

número de pratos teóricos > 2000, confirmando a qualidade da separação cromatográfica nas 

condições estabelecidas. Sendo assim, os valores dos parâmetros cromatográficos para a 

mistura dos agrotóxicos nas condições determinadas comprovaram que a separação 

cromatográfica dos componentes apresentou boa resolução, retenção e seletividade.  

3.3.2 Quantificação dos princípios ativos nas soluções preparadas a partir dos produtos 

comerciais 

 

 

A otimização do método m-d-μ-SPE e os ensaios de adsorção foram realizados com 

soluções dos agrotóxicos obtidas a partir dos produtos comerciais. Por isso, primeiramente, 

foram analisadas as soluções individuais nas condições cromatográficas estabelecidas e a 

identificação dos princípios ativos foi realizada comparando o tempo de retenção e os 

espectros de absorção com aqueles obtidos para os padrões. Os valores de tR e λmáx dos 

agrotóxicos obtidos para as soluções dos produtos comerciais foram semelhantes aos valores 

encontrados para as soluções padrão. Desta forma, foi preparada uma solução contendo a 

mistura dos agrotóxicos e a mesma analisada nas condições cromatográficas estabelecidas. Na 

Figura 20 são apresentados os cromatogramas da solução da mistura preparada a partir dos 

produtos comerciais e da solução da mistura padrão. Ao comparar os cromatogramas, pode-se 

observar a presença dos cinco picos referentes aos analitos acetamiprido, atrazina, diurom, 

imidacloprido e tiametoxam na solução preparada a partir dos produtos comerciais. Além 

disso, verificou-se uma boa separação dos picos nas condições cromatográficas estabelecidas 

e a ausência de picos que possam ser atribuídos à interferentes.  
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Figura 20 - Cromatogramas HPLC-DAD para a mistura dos agrotóxicos 10,0 mg L-1 (padrão e 
produto comercial) em 250 nm 

 

Legenda: (1) tiametoxam, (2) imidacloprido, (3) acetamiprido, (4) tiacloprido, (5) atrazina, (6) diurom.  
Fonte: A autora, 2023. 
 

 

Para a determinação da concentração exata das soluções preparadas a partir dos 

produtos comerciais de concentração aproximada 1000 mg L-1, preparou-se uma solução da 

mistura de concentração intermediária (100 mg L-1) em acetonitrila e, a partir desta solução 

mista, preparou-se uma solução ~ 1 mg L-1 na fase móvel (água ultrapura/ácido 

fosfórico:acetonitrila 7,5:2,5, v/v), que foi analisada por HPLC-DAD. A quantificação dos 

agrotóxicos na solução ~ 1 mg L-1 foi realizada empregando uma curva analítica preparada a 

partir das soluções padrões na fase móvel em uma faixa de 0 a 2,5 mg L-1 (R2 0,9975-0,9999). 

A concentração exata dos agrotóxicos nas soluções foram 900, 620, 500, 660 e 710 mg L-1 

para acetamiprido, atrazina, diurom, imidacloprido e tiametoxam, respectivamente. Os valores 

das concentrações foram inferiores aos valores esperados devido à incompleta solubilização 

dos produtos comerciais em acetonitrila.  
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3.3.3 Otimização das condições da m-d-μ-SPE  

 

 

3.3.3.1 Otimização dos fatores de extração 

 

(i) Formulação dos modelos 

 

Os experimentos para a otimização dos parâmetros de adsorção (tempo de extração, 

pH da solução da amostra e massa do adsorvente) foram realizados empregando o 

planejamento composto central 23, utilizando o pacote “qualityTools” do software R®. A 

matriz do planejamento e a resposta (% de adsorção, calculada pela Equação 13) obtida em 

cada experimento são apresentadas na Tabela 12. 

 

 
 

onde, : concentração inicial do agrotóxico (mg L-1) e : concentração remanescente do 

agrotóxico (mg L-1). 

 

Os modelos matemáticos foram gerados com base nos dados experimentais e a partir 

da função “summary()” do pacote “qualityTools” foram obtidas as estimativas dos parâmetros 

dos modelos com seus erros padrão e testes de hipóteses associados, além dos coeficientes de 

determinação dos modelos. Na Tabela 13 é apresentado o sumário do modelo completo para 

cada analito. 
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Tabela 12 - Matriz do planejamento composto central 23 para o processo de otimização da extração m-d-μ-SPE dos agrotóxicos e determinação 
por HPLC-DAD 

Ensaio Fatoresa  % Adsorção 

Tempo de 
extração 

(min) 

pH da 
amostra 

Massa do 
adsorvente (mg) 

 Acetamiprido Atrazina  Diurom Imidacloprido Tiacloprido Tiametoxam 

1 40 (-1) 4,0 (-1) 40 (-1)  30,5 32,7 77,4 25,6 49,5 13,4 
2 100 (1) 4,0 (-1) 40 (-1)  33,6 36,1 83,5 28,5 55,6 14,4 
3 40 (-1) 7,0 (1) 40 (-1)  27,1 28,4 72,3 22,3 46,8 11,2 
4 100 (1) 7,0 (1) 40 (-1)  33,7 35,9 84,5 26,9 57,9 13,2 
5 40 (-1) 4,0 (-1) 100 (1)  62,1 66,5 93,2 56,7 80,6 36,0 
6 100 (1) 4,0 (-1) 100 (1)  70,0 77,0 93,4 64,0 86,6 42,2 
7 40 (-1) 7,0 (1) 100 (1)  62,8 66,8 93,1 55,3 80,7 35,1 
8 100 (1) 7,0 (1) 100 (1)  68,2 74,1 93,4 61,8 85,4 39,4 
9 70 (0) 5,5 (0) 70 (0)  52,9 57,1 92,9 45,3 75,5 26,4 
10 70 (0) 5,5 (0) 70 (0)  51,1 55,6 92,2 44,5 74,6 26,1 
11 70 (0) 5,5 (0) 70 (0)  54,3 59,0 93,4 47,0 77,3 28,1 
12 70 (0) 5,5 (0) 70 (0)  52,7 56,4 92,8 45,3 74,6 26,9 
13 70 (0) 5,5 (0) 70 (0)  53,3 57,7 93,0 46,1 76,2 27,4 
14 70 (0) 5,5 (0) 70 (0)  51,9 57,2 92,2 44,6 74,3 26,7 
15 20 (-1,682) 5,5 (0) 70 (0)  41,4 43,7 85,2 35,9 62,5 21,4 
16 120 (1,682) 5,5 (0) 70 (0)  58,3 66,1 93,6 50,5 80,9 30,3 
17 70 (0) 3,0 (-1,682) 70 (0)  55,0 59,1 92,5 47,8 77,2 29,8 
18 70 (0) 8,0 (1,682) 70 (0)  52,5 55,8 92,6 45,4 75,6 25,5 
19 70 (0) 5,5 (0) 20 (-1,682)  16,9 18,0 61,1 13,6 33,4 6,7 
20 70 (0) 5,5 (0) 120 (1,682)  73,6 79,4 93,7 68,1 88,5 46,5 
a valores reais e valores codificados entre parênteses. 

Fonte: A autora, 2023. 
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Tabela 13 - Sumário do modelo completo para cada agrotóxico da otimização das condições 
de adsorção do método m-d-μ-SPE para água de rio (continua) 

Regressores Estimativa Erro padrão t-valor p-valor (>|t|) 

 Acetamiprido 

Intercepto 52,737 0,682 77,383 0,000 

A 3,764 0,452 8,325 0,000 

B* -0,639 0,452 -1,413 0,191 

C 17,098 0,452 37,814 0,000 

I(A^2) -1,201 0,440 -2,729 0,023 

I(B^2)* 0,168 0,440 0,382 0,711 

I(C^2) -2,834 0,440 -6,438 0,000 

A:B* 0,123 0,591 0,208 0,840 

A:C* 0,458 0,591 0,776 0,458 

B:C* 0,279 0,591 0,471 0,649 

A:B:C* -0,763 0,591 -1,291 0,229 

 R2 = 0,9942  R2
ajustado = 0,9878  

 Atrazina 

Intercepto 57,207 0,901 63,525 0,000 

A 4,851 0,598 8,118 0,000 

B* -0,922 0,598 -1,543 0,157 

C 18,628 0,598 31,176 0,000 

I(A^2)* -1,071 0,582 -1,841 0,099 

I(B^2)* -0,165 0,582 -0,284 0,783 

I(C^2) -3,268 0,582 -5,619 0,000 

A:B* 0,112 0,781 0,144 0,889 

A:C* 0,866 0,781 1,110 0,296 

B:C* 0,246 0,781 0,314 0,760 

A:B:C* -0,905 0,781 -1,159 0,276 

 R2 = 0,9917  R2
ajustado = 0,9825  

 Diurom 

Intercepto 92,766 0,719 129,071 0,000 

A 2,425 0,477 5,086 0,001 

B* -0,310 0,477 -0,650 0,532 

C 8,076 0,477 16,937 0,000 

I(A^2) -1,137 0,464 -2,450 0,037 

I(B^2)* -0,016 0,464 -0,035 0,973 

I(C^2) -5,379 0,464 -11,587 0,000 

A:B* 0,783 0,623 1,257 0,240 

A:C -2,224 0,623 -3,570 0,006 

B:C* 0,501 0,623 0,804 0,442 

A:B:C* -0,738 0,623 -1,184 0,267 

 R2 = 0,9811  R2
ajustado = 0,9601  
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Tabela 13 - Sumário do modelo completo para cada agrotóxico da otimização das condições 
de adsorção do método m-d-μ-SPE para água de rio (conclusão) 

 Imidacloprido 

Intercepto 45,488 0,573 79,331 0,000 

A 3,354 0,380 8,816 0,000 

B -0,918 0,380 -2,413 0,039 

C 16,569 0,380 43,553 0,000 

I(A^2) -0,962 0,370 -2,598 0,029 

I(B^2)* 0,232 0,370 0,626 0,547 

I(C^2) -1,807 0,370 -4,880 0,001 

A:B* 0,114 0,497 0,230 0,824 

A:C* 0,787 0,497 1,583 0,148 

B:C* 0,179 0,497 0,359 0,728 

A:B:C* -0,329 0,497 -0,661 0,525 

 R2 = 0,9956  R2
ajustado = 0,9906  

 Tiacloprido 

Intercepto 75,469 0,740 101,999 0,000 

A 4,307 0,491 8,774 0,000 

B* -0,298 0,491 -0,608 0,558 

C 15,830 0,491 32,245 0,000 

I(A^2) -1,626 0,478 -3,403 0,008 

I(B^2)* 0,037 0,478 0,078 0,939 

I(C^2) -5,412 0,478 -11,324 0,000 

A:B* 0,465 0,641 0,725 0,487 

A:C* -0,813 0,641 -1,267 0,237 

B:C* -0,082 0,641 -0,129 0,900 

A:B:C* -0,789 0,641 -1,230 0,250 

 R2 = 0,9929  R2
ajustado = 0,9850  

 Tiametoxam 

Intercepto 26,947 0,465 57,925 0,000 

A 2,085 0,309 6,757 0,000 

B -1,051 0,309 -3,404 0,008 

C 12,266 0,309 39,740 0,000 

I(A^2)* -0,612 0,300 -2,038 0,072 

I(B^2)* 0,041 0,300 0,138 0,894 

I(C^2)* -0,341 0,300 -1,135 0,286 

A:B* -0,103 0,403 -0,255 0,805 

A:C 0,921 0,403 2,285 0,048 

B:C* -0,050 0,403 -0,124 0,904 

A:B:C* -0,370 0,403 -0,918 0,382 

 R2 = 0,9946  R2
ajustado = 0,9885  

Legenda: A: tempo de extração (min); B: pH da solução da amostra; C: massa de adsorvente (mg). 

*termos sem significância estatística. 

Fonte: A autora, 2023. 
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A significância estatística de cada fator e suas interações na resposta analítica foi 

avaliada empregando o p-valor adotando um nível de significância de 95%. Se o 

p-valor > 0,05 a hipótese nula é aceita, ou seja, o termo não possui significância estatística 

para o modelo. Observa-se que os fatores tempo de extração e massa de adsorvente foram 

significativos para os modelos dos seis agrotóxicos e, para alguns agrotóxicos (diurom e 

tiametoxam), as interações desses dois fatores tiveram significância. Já o pH da amostra não 

foi um fator significativo para os modelos dos agrotóxicos acetamiprido, atrazina, diurom e 

tiacloprido, enquanto para os agrotóxicos imidacloprido e tiametoxam o pH teve significância 

para o modelo. 

 Duo et al. (2020) empregaram o planejamento Box-Behnken para a otimização das 

condições de extração de inseticidas benzoilureias em chá pelo -Fe2O3@C e a massa de 

adsorvente foi um fator significante para os modelos. Em relação ao pH, no estudo de Selahle; 

Mpupa; Nomngongo (2022), este fator também não foi significativo no modelo proposto 

obtido pelo planejamento Box-Behnken para a extração do acetamiprido em água de rio pelo 

polímero magnético combinado com zeólita. Por outro lado, o pH foi significativo para o 

modelo que descreve a extração do imidacloprido em água pelo nanocompósito 

polímero/Fe3O4/GO obtido pelo planejamento CCD 26 (Shahrebabak et al., 2019).  

Os modelos foram refinados, excluindo os termos sem significância estatística, exceto 

para o diurom. Ao fazer o refinamento do modelo completo do diurom, verificou-se por meio 

do gráfico de distribuição de probabilidade que os resíduos não seguiam uma distribuição 

normal. Sendo assim, optou-se em utilizar o modelo completo para o diurom. Na Tabela 14 

são apresentados os modelos ajustados. A análise de variância, a partir do teste F com 95% de 

confiança, confirmou a significância estatística dos termos para os modelos refinados. O 

ajuste dos modelos foi verificado por meio do coeficiente de determinação. Os valores de R2-

ajustado variou de 0,9601 a 0,9933, demonstrando que os modelos não explicaram apenas 1 a 

4% das variações totais.  
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Tabela 14 - Equações dos modelos ajustados obtidos pelo planejamento composto central 23 
para a adsorção dos agrotóxicos em água de rio após a extração por m-d-μ-SPE e 
análise por HPLC-DAD 

Analito Modelo R2 R2-ajustado 

Acetamiprido y = 53,029 + 2,998A + 17,098C - 2,109A2 - 2,642C2  0,9948 0,9933 

Atrazina  y = 56,287 + 4,851A + 18,628C - 3,156C2 0,9839 0,9809 

Diurom y = 92,766 + 2,425A - 0,310B + 8,076C - 1,137A2 - 0,0162B2 - 

5,379C2 - 0,783AB - 2,224AC + 0,501BC - 0,738ABC 

0,9811 0,9601 

Imidacloprido y = 45,677 + 3,354A - 0,918B + 16,569C - 0,985A2 - 1,830C2 0,9938 0,9916 

Tiacloprido y = 75,500 + 4,307A + 15,830C - 1,630A2 - 5,415C2 0,9897 0,9870 

Tiametoxam y = 26,325 + 2,086A - 1,051B + 12,266C + 0,921AC 0,9909 0,9884 

Legenda: y: resposta (%Adsorção); A: tempo de extração; B: pH da solução da amostra; C: massa de adsorvente. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

Para verificar a adequação dos modelos foi realizada a análise dos resíduos de forma a 

avaliar se atendem o pressuposto da regressão linear de normalidade. Foram estimados os 

resíduos: ordinário (res), padronizado internamente (rp) e padronizado externamente (rs). Na 

Figura 21 são apresentados os gráficos de probabilidade normal dos resíduos. Observa-se que 

os resíduos estão normalmente distribuídos, embora se nota a presença de alguns valores 

discrepantes. O teste de Shapiro-Wilk foi aplicado para a confirmação da normalidade dos 

resíduos dos modelos, sendo que as hipóteses adotadas são: H0: a distribuição normal modela 

adequadamente os resíduos do modelo e H1: a distribuição normal não modela 

adequadamente os resíduos do modelo. Como pode ser verificado na Tabela 15, os valores de 

p-valor foram superiores a 0,05, o que implica na aceitação da hipótese nula. Logo, o 

pressuposto de normalidade foi atendido.  
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Figura 21 - Gráficos de probabilidade normal dos resíduos dos modelos ajustados para o 
procedimento de adsorção em amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE 
e análise por HPLC-DAD 

 

Fonte: A autora, 2023. 
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Tabela 15 - Respostas do teste de Shapiro-Wilk para os resíduos dos modelos ajustados para o 
procedimento de adsorção em amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE 
e análise por HPLC-DAD, sendo w o valor obtido para a estatística 

 Teste de Shapiro-Wilk (α = 0,05) 

Analito Resíduos W p-valor 

Acetamiprido Res 0,922 0,121 

Rp 0,922 0,122 

Rs 0,917 0,100 

Atrazina Res 0,952 0,269 

Rp 0,948 0,332 

Rs 0,945 0,269 

Diurom Res 0,981 0,950 

Rp 0,977 0,890 

Rs 0,930 0,157 

Imidacloprido Res 0,976 0,867 

Rp 0,975 0,859 

Rs 0,971 0,773 

Tiacloprido Res 0,977 0,896 

Rp 0,987 0,993 

Rs 0,975 0,849 

Tiametoxam Res 0,974 0,835 

Rp 0,981 0,945 

Rs 0,985 0,984 

Fonte: A autora, 2023. 

 

(ii) Gráficos de contorno e a determinação das condições ótimas usando a função de 

desejabilidade 

 

Os gráficos de contorno (Figura 22) foram plotados para uma melhor visualização da 

relação entre a resposta e as variáveis com base na equação do modelo formulado. De uma 

forma geral, observa-se que a obtenção de uma maior porcentagem de adsorção requer 

maiores valores de tempo de extração e massa de adsorvente. Verifica-se, na Figura 22, que 

para esses parâmetros (fator A e fator C), o ponto ótimo de adsorção situa-se na parte superior 

à direita.  Em relação ao pH, não foi possível esclarecer qual é a região de máxima adsorção, 

indicando a necessidade de um deslocamento para uma nova região experimental. Contudo, 

não foi possível ampliar a faixa de pH por limitações da técnica analítica empregada para a 

quantificação dos agrotóxicos. Os valores de pH da amostra foram ajustados atendendo a 

faixa de pH recomendada para a coluna cromatográfica utilizada (pH 2-9).  
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Figura 22 - Gráficos de contorno dos modelos ajustados para o procedimento de adsorção em 
amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE e análise por HPLC-DAD 
(continua)  
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Figura 22 - Gráficos de contorno dos modelos ajustados para o procedimento de adsorção em 
amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE e análise por HPLC-DAD 
(continuação)  
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Figura 22 - Gráficos de contorno dos modelos ajustados para o procedimento de adsorção em 
amostra de água de rio após a extração m-d-μ-SPE e análise por HPLC-DAD 
(conclusão) 

 

Fonte: A autora, 2023. 
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A função de desejabilidade foi utilizada para obter os valores ótimos para o método m-

d-μ-SPE. Para isso, foi empregada a função “Optimum()” do pacote “Lattice” do software 

R®. As condições ótimas para o método m-d-μ-SPE foram: tempo de extração de 84 min, pH 

da solução da amostra 5,4 e massa do adsorvente de 115 mg. Os valores máximos de adsorção 

nas condições ótimas e os valores de desejabilidade individual e global são apresentados na 

Tabela 16. A porcentagem máxima de adsorção variou de 46,5 a 92,0% com a seguinte ordem 

decrescente de adsorção: diurom, tiacloprido, atrazina, acetamiprido, imidacloprido e 

tiametoxam. Os valores de desejabilidade individual para os seis agrotóxicos enquadraram-se 

dentro da faixa considerada excelente (0,80 ≤ di < 1,00), resultando em uma desejabilidade 

global de 0,99. A Figura 23 ilustra a superfície de resposta da função de desejabilidade geral 

versus os fatores.  

 

Tabela 16 - Respostas da função de desejabilidade para cada analito referente à otimização do 
processo m-d-μ- para água de rio 

 Acetamiprido Atrazina Diurom Imidacloprido Tiacloprido Tiametoxam 

Adsorção (%) 73,6 79,4 92,0 67,9 88,7 46,5 

Desejabilidade  

Individual 

0,99 1,00 0,97 1,00 1,00 1,00 

Desejabilidade global:  0,99 

Fonte: A autora, 2023. 

 

Figura 23 - Superfícies de resposta para a desejabilidade global obtida a partir do 
planejamento composto central 23 para a otimização do processo de adsorção 
do método m-d-μ-SPE para extração de agrotóxicos em água de rio 

Fonte: A autora, 2023. 
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Na Figura 24 é apresentado um cromatograma obtido para o ponto 6 do planejamento 

(tempo de extração, 100 min; pH da solução da amostra 4,0; massa de adsorvente, 100 mg) 

para ilustrar a ordem de adsorção encontrada, indicando uma diminuição acentuada da área do 

pico referente ao diurom após a adsorção, enquanto para o tiametoxam a diminuição da área 

foi bem menos acentuada. 

 

Figura 24 - Cromatogramas HPLC-DAD (λ = 250 nm) para a mistura dos agrotóxicos 1,0 mg 
L-1 em água de rio antes e após a adsorção por m-d-μ-SPE 

 

Legenda: (1) tiametoxam, (2) imidacloprido, (3) acetamiprido, (4) tiacloprido, (5) atrazina, (6) diurom. 
Fonte: A autora, 2023. 
 

(iii) Comparação dos valores ótimos dos parâmetros de extração m-d-μ-SPE com 

outros estudos 

 

A massa de adsorvente tem sido apontada como um dos principais parâmetros que 

afetam o desempenho da extração de agrotóxicos por m-d-μ-SPE. Na maioria dos casos, o que 

se observa é um aumento da % de extração à medida que a massa de adsorvente é aumentada. 

De acordo com Selahle; Mpupa; Nomngongo (2022), cuja condição ótima para a extração dos 

agrotóxicos neonicotinoides pelo adsorvente magnético foi obtida no maior valor de massa 

avaliada no planejamento (30 mg), a extração dos analitos aumenta com o aumento da massa 

de adsorvente devido à disponibilidade de mais sítios ativos de adsorção na superfície do 
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material. Quanto aos valores ótimos, na literatura são encontrados diferentes valores de massa 

de adsorvente para a adsorção de agrotóxicos pelos materiais magnéticos a base de grafeno. 

Isso porque, a massa de adsorvente pode depender de outros fatores, como tipo de agrotóxico, 

volume da amostra e concentração do agrotóxico na solução da amostra, além das 

características do material adsorvente empregado (por exemplo, área superficial). Ainda 

assim, alguns trabalhos que aplicaram adsorventes magnéticos de óxido de grafeno, relataram 

resultados similares aos encontrados nesta tese. No trabalho de Li et al. (2022), a extração 

máxima de atrazina pelo adsorvente polímero@Fe3O4-GO ocorreu usando uma massa de 

adsorvente de 12 mg para 5 mL de amostra (dosagem de 2,4 g L-1), semelhante aos resultados 

encontrados no presente estudo (dosagem de 2,3 g L-1). Resultado similar foi encontrado para 

a extração dos neonicotinoides pelo nanocompósito CoFe2O4@SiO2-GO/MOF e para a 

extração do diurom pelo nanocompósito GO-α-γ-Fe2O3-Sh, com uma dosagem de 2,0 g L-1 

(Andrade et al., 2020; Ghiasi et al., 2020). 

O tempo de extração é um parâmetro importante a ser avaliado, pois para que a 

adsorção ocorra é necessário um tempo de contato suficiente entre o analito e o adsorvente. 

Assim como a massa de adsorvente, o tempo de extração pode variar de acordo com o tipo de 

adsorvente e com as condições do meio, principalmente com a concentração inicial do analito. 

Geralmente, concentrações maiores requerem um tempo de contato maior entre o adsorvente e 

os analitos (Abdullah et al., 2019). Nos trabalhos sobre a otimização do processo de extração 

m-d-μ-SPE, é comum utilizar concentrações baixas dos agrotóxicos (na ordem de μg L-1) 

quando é avaliado todo o processo, ou seja, etapas de adsorção e de dessorção. Nessas 

concentrações, os valores de tempo de extração frequentemente reportados na literatura são 

inferiores a 30 min (Ghiasi et al., 2020; Li et al., 2022; Rashidi Nodeh et al., 2015; Wang et 

al., 2012a; Zhao et al., 2011). Quando o processo de extração é avaliado somente a partir da 

etapa de adsorção, é necessário trabalhar com uma concentração inicial do agrotóxico maior 

(na ordem de mg L-1), já que é avaliada a concentração do agrotóxico remanescente. Como na 

etapa da otimização dos parâmetros de extração dos agrotóxicos pelo GO/γ-Fe2O3, foi 

estudado o processo de adsorção, a concentração inicial dos agrotóxicos empregada foi de 1 

mg L-1, requerendo um tempo de contato maior (84 min). A adsorção em materiais 

magnéticos de grafeno dos agrotóxicos imidacloprido e atrazina, ambos na concentração 

inicial de 10 mg L-1, demandaram tempo de contato de 50 e 70 min, respectivamente (Boruah 

et al., 2017; Wang et al., 2018b).   

Embora seja um parâmetro que possa interferir no desempenho do método de 

extração, os resultados dos estudos indicam que na faixa de pH mais comumente empregada 
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(2 < pH < 11), este parâmetro não exerce influência na porcentagem de extração para a 

maioria dos agrotóxicos (Mahpishanian et al., 2015; Wu et al., 2011). Geralmente, não são 

utilizados valores extremos de pH, pois muitos agrotóxicos sofrem hidrólise em meio 

fortemente ácido ou básico. Um exemplo é o imidacloprido, cujo pH ótimo para sua extração 

pelo polímero/Fe3O4/GO foi obtido em 7,4 e valores menores de % de extração foram 

encontrados nos valores extremos de pH usados no planejamento (pH 3 e 11). Os autores 

atribuíram esses resultados à hidrólise do imidacloprido em meios ácidos e alcalinos e à sua 

estabilidade em pH entre 6-7 (Shahrebabak et al., 2019). Além disso, a influência do pH da 

solução no desempenho da extração está diretamente relacionada com o tipo de mecanismo 

envolvido na adsorção. Para os agrotóxicos, onde a interação eletrostática não é apontada 

como o principal mecanismo, o pH não exerce influência significativa na porcentagem de 

extração (Mahpishanian et al., 2015). No caso dos agrotóxicos avaliados, na faixa de pH 

estudada (3 a 8), eles se encontram na forma neutra, sugerindo que a interação eletrostática 

não ocorre ou não é o mecanismo predominante; por isso, o efeito do pH não foi significativo. 

A condição ótima estabelecida (pH 5,4) foi próxima dos valores de pH comumente relatados 

na literatura (pH 6-7) para a extração dos seis agrotóxicos estudados por materiais magnéticos 

a base de grafeno (Ghiasi et al., 2020; Li et al., 2022; Wang et al., 2012a; Zhao et al., 2011). 

 

(iv) Condições ótimas obtidas para água ultrapura  

 

O mesmo planejamento empregado para a amostra (água de rio) foi utilizado para 

determinar as condições ótimas de extração dos agrotóxicos por m-d-μ-SPE em água 

ultrapura. Assim, foi possível avaliar o efeito dos constituintes da amostra na adsorção dos 

agrotóxicos. O sumário dos modelos e os modelos refinados são apresentados no Apêndice B. 

Foi constatado que os resultados foram semelhantes aos encontrados para água de rio, com 

valores dos regressores próximos. As condições ótimas obtidas pela função de desejabilidade 

comprovaram a similaridade dos modelos da água de rio e água ultrapura. As condições 

ótimas para a extração de agrotóxicos em água ultrapura pelo método m-d-μ-SPE foram: 

tempo de extração de 82 min, pH da solução da amostra 5,5 e massa do adsorvente de 

116 mg. Pelos valores da % de adsorção nas condições ótimas (Tabela 17) observa-se também 

que o desempenho do método em água ultrapura foi semelhante ao em água de rio. Os valores 

máximos de adsorção variaram de 47,3 a 93,9%, mantendo a ordem de adsorção, com a maior 

% de adsorção para o diurom e menor % de adsorção para o tiametoxam. A Figura 25 ilustra a 

superfície de resposta da função de desejabilidade geral versus os fatores, que apresentou o 
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mesmo perfil que a superfície de resposta para água de rio. Os resultados sugerem que os 

constituintes da amostra não exercem influência nas condições ótimas da etapa de adsorção do 

método m-d-μ-SPE. 

 

Tabela 17 - Respostas da função de desejabilidade para cada analito referente à otimização do 
processo m-d-μ-SPE para água ultrapura 

 Acetamiprido Atrazina Diurom Imidacloprido Tiacloprido Tiametoxam 

Adsorção (%) 75,9 80,6 93,9 69,5 89,5 47,3 

Desejabilidade  

Individual 

1,00 1,00 0,94 0,99 0,98 1,00 

Desejabilidade global:  0,99 

Fonte: A autora, 2023. 

 

Figura 25 - Superfícies de resposta para a desejabilidade global obtida a partir planejamento 
composto central 23 para a otimização do processo de adsorção do método m-d-μ-
SPE para extração de agrotóxicos em água ultrapura 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.3.2 Determinação das condições de dessorção: tipo e volume do solvente de dessorção 

 

 

A eluição efetiva dos analitos depende significativamente do solvente empregado na 

etapa de dessorção, principalmente quando se trata da extração de analitos com diferentes 

polaridades. Logo, foram avaliados possíveis solventes para a dessorção dos agrotóxicos do 

GO/-Fe2O3, sendo eles: acetona, acetonitrila, metanol e uma mistura de água ultrapura/ácido 

fosfórico:acetonitrila (7,5:2,5, v/v). A avaliação foi realizada pela eficiência da extração por 

meio da área do pico cromatográfico. 
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Os resultados (Figura 26) mostraram que o metanol exibiu maior capacidade de 

eluição para a maioria dos agrotóxicos, corroborando com os resultados obtidos em alguns 

estudos que aplicaram materiais a base de grafeno como adsorventes para agrotóxicos (Li et 

al., 2016; Wang et al., 2016, 2018b). Visando aumentar a eficiência da dessorção desses 

agrotóxicos, foi testada a eluição utilizando metanol acidificado com ácido acético. Conforme 

mostrado na Figura 26, os valores de área aumentaram quando se utilizou metanol:ácido 

acético (9:1, v/v), principalmente para os agrotóxicos diurom, tiacloprido e tiametoxam, cujo 

aumento foi cerca de 50%. Portanto, metanol:ácido acético (9:1, v/v) foi escolhido como 

eluente para os experimentos posteriores.  

 
 
Figura 26 - Efeito do tipo de solvente de dessorção na eficiência da extração dos agrotóxicos 

 

 

 

 

 

 

Legenda: Condições experimentais: volume da amostra, 10,0 mL; concentração dos agrotóxicos, 50,0 μg L-1; 
tempo de extração, 84 min; pH da amostra, 5,4; massa de adsorvente, 20 mg; volume do solvente de 
dessorção, 0,5 mL. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

A influência do volume do solvente de dessorção na eficiência da dessorção também 

foi investigada. Foram avaliados os volumes de 0,5, 1,0 e 1,5 mL do metanol:ácido acético 

(9:1, v/v). Os resultados apresentados na Figura 27 revelaram que os valores de área 

aumentaram quando o volume do eluente aumentou de 0,5 mL para 1,0 mL (0,5 mL x 2). 

Contudo, exceto para o diurom, não houve diferença com o aumento do volume do eluente de 

1,0 mL para 1,5 mL, visto que o teste t (95% de confiança) indicou que as médias das áreas 
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são estatisticamente iguais. Então, 1,0 mL foi selecionado como o volume ideal de solvente de 

dessorção. 

 

 

Figura 27 - Efeito do volume de solvente de dessorção na eficiência da extração dos 
agrotóxicos 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

Legenda: Condições experimentais: volume da amostra, 10,0 mL; concentração dos agrotóxicos, 50,0 μg L-1; 
tempo de extração, 84 min; pH da amostra, 5,4; massa de adsorvente, 20 mg; solvente de dessorção, metanol: 
ácido acético (9:1, v/v). 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.3.3 Influência da força iônica 

 

 

A adição de sal pode aumentar a porcentagem de recuperação da extração devido ao 

efeito salting-out. Por outro lado, o aumento da concentração de sal pode aumentar a 

viscosidade da solução, induzindo uma diminuição nos valores de recuperações em 

concentrações de sal mais altas (Ghiasi et al., 2020; Mahpishanian et al., 2015). Desta forma, 

diferentes concentrações de NaCl (0, 1, 2,5, 5 e 10% m/v) foram adicionadas à solução da 

amostra para examinar a influência da força iônica na eficiência da extração dos agrotóxicos. 

Conforme apresentado na Figura 28, quando o teor de sal aumentou de 0% para 1%, a área 
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aumentou para todos os agrotóxicos. No entanto, quando a concentração de sal foi aumentada 

ainda mais (ou seja, 10% m/v), os valores de área diminuíram. Resultados semelhantes foram 

relatados em estudos de extração de agrotóxicos por materiais magnéticos a base de grafeno 

(Ghiasi et al., 2020; Mahpishanian et al., 2015; Wang et al., 2012b). Portanto, a concentração 

ótima de NaCl na amostra foi fixada em 1% (m/v). 

 

Figura 28 - Efeito da força iônica na eficiência de extração dos agrotóxicos 

 

 

 

 
Legenda: Condições experimentais: volume da amostra, 10,0 mL; concentração dos agrotóxicos, 50,0 μg L-1; 

tempo de extração, 84 min; pH da amostra, 5,4; massa de adsorvente, 20 mg; solvente de dessorção, 
metanol: ácido acético (9:1, v/v); volume de solvente de dessorção, 1,0 mL. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.4 Isotermas de adsorção 

 

 

As isotermas de adsorção permitem uma correlação entre a quantidade de adsorvato 

adsorvido por unidade de quantidade de adsorvente (qe) e a concentração residual de 

adsorvato em solução (Ce). As isotermas de adsorção para cada agrotóxico foram construídas 

plotando o gráfico de  versus . A quantidade de cada agrotóxico adsorvido foi 

determinada pela Equação 14.  
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onde, : quantidade de agrotóxico adsorvido no equilíbrio (mg g-1), : concentração do 

agrotóxico na solução aquosa no equilíbrio (mg L-1), : concentração inicial do agrotóxico 

(mg L-1), : volume de amostra (L) e : massa do adsorvente (g). 

 

 As equações de Langmuir e Freundlich, nas formas não linearizadas (Equações 2 e 3, 

Seção 1.4.2), foram empregadas para verificar qual modelo garantiu o melhor ajuste dos 

dados experimentais. As isotermas de adsorção dos agrotóxicos no nanocompósito e as curvas 

de ajuste dos modelos não-lineares de Langmuir e Freundlich são apresentadas na Figura 29. 

Observa-se que o diurom (Figura 29b) foi o agrotóxico que apresentou os maiores valores de 

qe, corroborando com os resultados obtidos pelo planejamento usado na otimização das 

condições de adsorção. Além disso, observa-se que a equação de Langmuir apresenta o 

melhor ajuste dos dados experimentais para todos os agrotóxicos estudados. 

 

Figura 29 - Isotermas de adsorção dos agrotóxicos em GO/-Fe2O3 e as curvas de ajuste dos 
modelos de Langmuir e Freundlich  

Legenda: (a) atrazina, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam (0,5-10,0 mg L-1); (b) diuron (1,0-12,0 mg L-1). 
Condições experimentais: volume da amostra, 50,0 mL; tempo de extração, 84 min; pH da amostra, 
5,4; massa de adsorvente, 115 mg; concentração de NaCl, 1% (m/v). 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

Na Tabela 18 são resumidos os principais parâmetros de ajuste dos dados 

experimentais às equações na forma não linearizadas referentes aos modelos de Langmuir 

 Acetamiprid
 Atrazine
 Imidacloprid
 Thiacloprid
 Thiamethoxam

(
)

( )

(
)

( )
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(Equação 2) e Freundlich (Equação 3). O coeficiente de determinação obtido pela equação de 

Langmuir (0,9725 ≤ R2 ≤ 0,9921) é superior ao obtido pela equação de Freundlich (0,751 ≤ R2 

≤ 0,9657), indicando que o modelo de Langmuir foi o mais adequado que o de Freundlich 

para o processo de adsorção dos agrotóxicos no GO/-Fe2O3. O modelo de Langmuir assume 

que a adsorção dos solutos pelo sorvente ocorre em monocamada. Dessa forma, é possível 

calcular a capacidade máxima de adsorção (qm) e os valores encontrados foram de 0,63, 0,82, 

3,73, 0,47, 1,51 e 0,23 mg g-1 para acetamiprido, atrazina, diurom, imidacloprido, tiacloprido 

e tiametoxam, respectivamente. Pode-se verificar que as capacidades calculadas pela equação 

de Langmuir foram semelhantes aos resultados experimentais, o que comprova a 

adequabilidade do modelo para descrever o processo de adsorção envolvido. O modelo de 

Langmuir foi relatado na literatura como o mais adequado para explicar a adsorção da 

atrazina pelo nanocompósito polímero@Fe3O4-GO (Li et al., 2022) e a adsorção do diurom 

pelo óxido de grafeno-óxido de ferro (hematita e maghemita) (Andrade et al., 2020). 

 

Tabela 18 - Parâmetros de adsorção obtidos pela aplicação dos modelos de Langmuir e 
Freundlich para a adsorção dos agrotóxicos no nanocompósito GO/γ-Fe2O3  

 

Analito 

 Modelo de Langmuir   Modelo de Freundlich  

qm, exp 

(mg g-1) 

qm 

(mg g-1) 

KL 

(L mg-1) 

R2  KF 

(L g-1) 

n R2 

Acetamiprido 0,61 0,63 3,18 0,9905  0,41 4,50 0,8939 

Atrazina 0,79 0,82 2,95 0,9921  0,52 4,27 0,9125 

Diurom 3,26 3,73 2,19 0,9893  2,22 2,93 0,8954 

Imidacloprido 0,45 0,47 3,78 0,9772  0,32 5,32 0,8449 

Tiacloprido 1,42 1,51 1,84 0,9832  0,82 3,09 0,9657 

Tiametoxam 0,22 0,23 5,23 0,9725  0,17 7,06 0,7151 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.5 Hipóteses dos mecanismos de sorção dos agrotóxicos 

 

 

Os mecanismos envolvidos na sorção de agrotóxicos são complexos e estão associados 

a diferentes interações. No caso da sorção de agrotóxicos em sorventes magnéticos a base de 

óxido de grafeno, os principais mecanismos relatados na literatura são interação π-π, ligação 

de hidrogênio e interação eletrostática (Andrade et al., 2020; Ghiasi et al., 2020; Shahrebabak 

et al., 2019; Wang et al., 2018b; Wanjeri et al., 2018). De acordo com a estrutura química dos 
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analitos (Tabela 5), um dos possíveis mecanismos de sorção sugerido são as interações π-π 

entre os anéis aromáticos do GO/γ-Fe2O3 e o sistema π deslocalizado presentes nas estruturas 

dos agrotóxicos. Outro mecanismo provável é a ligação de hidrogênio entre os grupos 

funcionais dos agrotóxicos contendo átomos de N e os grupos oxigenados do sorvente, mais 

especificamente os grupos hidroxila. Tais mecanismos foram sugeridos para a sorção de 

moléculas orgânicas em nanocompósitos com razões mássicas óxido de ferro-óxido de 

grafeno semelhantes à razão mássica do nanocompósito empregado neste trabalho. No 

mecanismo proposto por Rhoden et al. (2021) para a sorção do fármaco hidroclorotiazida pelo 

nanocompósito GO.Fe3O4 1:10 (relação mássica), a interação π-π entre os anéis aromáticos do 

fármaco e do GO e a ligação de hidrogênio entre os grupos amino do fármaco e os grupos 

oxigenados do sorvente foram apontadas como responsáveis pela sorção do adsorvato. A 

interação π-π entre os anéis aromáticos do agrotóxico 2,4-D e do RGO também foi o 

mecanismo sugerido no trabalho de Li et al. (2017), cujo adsorvente avaliado foi o 

nanocompósito Fe3O4@PEI-RGO (Fe3O4:RGO 8:1). Embora as interações eletrostáticas 

sejam sugeridas como um dos possíveis mecanismos de sorção, no pH ótimo de extração (5,4) 

os analitos fracamente básicos, acetamiprido (pKa = 0,7) e atrazina (pKa = 1,7), estão nas 

formas desprotonadas; que para essas moléculas correspondem à sua forma neutra, e a 

adsorção parece não ser afetada pelas cargas na superfície do adsorvente.  

As nanopartículas magnéticas de óxido de ferro também podem apresentar sítios de 

sorção e, por isso, alguns mecanismos envolvendo esses sítios e os agrotóxicos são apontados 

como responsáveis pela sorção (Li et al., 2015). O principal mecanismo relatado é a ligação 

covalente ou ligação coordenada. Os átomos eletronegativos (tais como Cl, O e N) presentes 

das moléculas dos agrotóxicos atuam como base de Lewis e podem interagir com os átomos 

de Fe do adsorvente por meio de ligações covalentes (Pereira et al., 2023). Andrade et al. 

(2020) sugeriram que a sorção do diurom pelo óxido de grafeno-óxido de ferro (hematita e 

maghemita) ocorreu por meio da formação de ligações covalentes entre os átomos de O e Cl 

presentes na molécula do diurom e os átomos de Fe do sorvente. A ligação covalente também 

foi apontada como mecanismo de sorção entre a atrazina e o sorvente Fe3O4-MWCNT, cuja 

ligação ocorreu entre os átomos de N e Cl presentes da molécula do agrotóxico e os átomos de 

Fe do sorvente (Pereira et al., 2023). Como na síntese do nanocompósito GO/γ-Fe2O3 foi 

empregada uma razão mássica óxido de ferro:GO igual a 9, é provável que essas ligações 

covalentes sejam responsáveis pela sorção dos agrotóxicos. Sendo assim, os possíveis 

mecanismos de sorção envolvido entre o nanocompósito GO/γ-Fe2O3 e os agrotóxicos podem 

ser atribuídos principalmente às interações π-π, ligações de hidrogênio e ligações covalentes. 
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Na Figura 30 são representados os mecanismos propostos para a sorção do agrotóxico diurom 

no nanocompósito GO/γ-Fe2O3. 

 

Figura 30 - Representação dos mecanismos propostos para a sorção do diurom em GO/-
Fe2O3 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.6 Desempenho analítico do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD 

 

 

3.3.6.1 Seletividade 

 

 

A seletividade do método analítico deve ser demonstrada por meio da sua capacidade 

em determinar os analitos na amostra sem interferência dos outros componentes presentes na 

matriz. A seletividade do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD proposto foi avaliada observando-

se a possível presença de picos cromatográficos na amostra de água de rio não fortificada com 

os agrotóxicos (branco) e na amostra de água de rio fortificada com os agrotóxicos, após 

serem submetidas ao método otimizado. Na Figura 31 são apresentados os cromatogramas 

Interação π π

-
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para os quatro comprimentos de onda empregados na quantificação dos analitos e pode-se 

verificar que nenhum pico cromatográfico foi observado no tempo de retenção dos 

agrotóxicos.  

A pureza dos picos foi fornecida pelo software ChemStation®, comparando os 

espectros de absorção obtidos em três diferentes pontos do pico cromatográfico (front, apex e 

tail). Um resultado acima de 990 é satisfatório, pois representa 99,0% de similaridade 

espectral (Bastos et al., 2013). Os valores do fator de pureza foram 996, 997, 996, 999, 998 e 

992 para acetamiprido, atrazina, diurom, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam, 

respectivamente.  

 

 

Figura 31 - Cromatogramas HPLC-DAD após extração m-d-μ-SPE para amostra de água de 
rio  

 

Legenda: (a) branco; (b) amostra de água de rio fortificada com agrotóxicos na concentração de 20,0 μg L -1. 

Fonte: A autora, 2023. 
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O método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD atendeu o critério: (i) da similaridade, uma vez que 

os picos dos analitos no extrato da amostra apresentaram os mesmos tempos de retenção dos 

picos dos analitos na solução padrão; (ii) da ausência de interferência, já que nenhum pico de 

interferente foi observado no tempo de retenção dos analitos; (iii) da pureza cromatográfica, 

pois os picos dos analitos apresentaram espectro de absorção com pureza cromatográfica 

acima de 99,0%. Com base nesses resultados, verifica-se que o método apresenta seletividade.  

 

 

3.3.6.2 Faixa de trabalho 

 

 

A faixa de trabalho foi avaliada por meio das curvas analíticas dos seis agrotóxicos 

preparadas em água ultrapura em oito níveis de concentração (exceto para o diurom, em que a 

curva foi construída em sete níveis) e submetidas ao processo de extração m-d-μ-SPE.  

A faixa de trabalho e as equações de regressão linear com os respectivos valores dos 

coeficientes de correlação e os testes de avaliação dos resíduos para cada agrotóxico são 

apresentados na Tabela 19. Observa-se que as curvas dos agrotóxicos apresentaram um 

comportamento linear para a faixa de concentração avaliada (0,5–100,0 μg L-1 para 

acetamiprido, atrazina, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam e 1,0–100,0 μg L-1 para 

diurom), com coeficientes de correlação variando de 0,9980 a 0,9997. Os resultados do teste F 

da ANOVA (95% de confiança) para os seis agrotóxicos confirmaram a validade da 

regressão, ou seja, que o modelo é linear e que a inclinação da reta não é nula. Os resultados 

comprovaram que a faixa de trabalho do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD apresenta 

linearidade conforme recomendação da ANVISA (R > 0,99), além de abranger os valores 

máximos permitidos em amostras de água superficial e de água potável para os agrotóxicos 

legislados atrazina, diurom e tiametoxam, cujos valores são 2, 20 e 36 μg L-1, 

respectivamente. 
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Tabela 19 - Dados das curvas analíticas dos seis agrotóxicos com os respectivos resultados 
dos testes estatísticos para avaliar a faixa de trabalho do método m-d-μ-
SPE/HPLC-DAD 

Analito 
Faixa de trabalho 

 (μg L-1) 

Equação do modelo 

linear 
R 

p-valor 

Breusch-Pagan Shapiro-Wilk 

Acetamiprido 0,5–100,0 y = 10,223x + 8,7126 0,9997 0,970 0,295 

Atrazina 0,5–100,0 y = 24,787x + 75,331 0,9980 0,835 0,960 

Diurom 1,0–100,0 y = 2,4926x + 4,8766 0,9993 0,192 0,0775 

Imidacloprido 0,5–100,0 y = 15,612x + 6,4249 0,9996 0,245 0,616 

Tiacloprido 0,5–100,0 y = 3,8211x + 4,667 0,9984 0,161 0,175 

Tiametoxam 0,5–100,0 y = 6,8479x + 10,823 0,9990 0,991 0,112 

Fonte: A autora, 2023. 

 

A fim de avaliar o ajuste dos modelos lineares, foi realizada a análise dos resíduos. 

Com base nos documentos regulatórios de validação de métodos analíticos, os resíduos devem 

ser representados graficamente para verificar se há comportamento aleatório e  atender os 

critérios de homocedasticidade (variância constante) e normalidade (Brasil, 2017; INMETRO, 

2020). Na Figura 32 são apresentados os gráficos dos resíduos da regressão linear e 

visualmente observa-se que os resíduos estão distribuídos aleatoriamente, indicando a 

adequação do ajuste linear na faixa de concentração avaliada. A homocedasticidade foi 

avaliada pelo teste de Breusch-Pagan, cujas hipóteses são: H0: os resíduos possuem variância 

constante (modelo homocedástico) e H1: os resíduos não possuem variância constante 

(modelo heterocedástico). A normalidade foi verificada pelo teste de Shapiro-Wilk. Os 

resultados dos testes apresentados na Tabela 19 indicaram a homocedasticidade e normalidade 

dos resíduos (p-valor > 0,05). Conclui-se que a faixa de trabalho do método apresenta 

comportamento linear para os seis agrotóxicos. 
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Figura 32 - Gráfico de resíduos das curvas analíticas dos seis agrotóxicos obtidas após serem 
submetidas ao método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD 

 

Fonte: A autora, 2023. 
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3.3.6.3 Precisão 

 

 

A precisão do método proposto foi avaliada em termos da repetibilidade dos resultados 

de dez medições (n = 10) da concentração dos analitos após as amostras de água de rio 

enriquecidas com 20,0 μg L-1 de agrotóxicos serem submetidas ao processo de extração m-d-

μ-SPE. A repetibilidade foi estimada por meio do desvio padrão relativo e os valores de RSD 

variaram de 3,7 a 7,6% (Tabela 20). Tais resultados demonstram boa repetibilidade, uma vez 

que os valores estão abaixo dos valores recomendados. Em métodos de determinação a níveis 

traços, são aceitos valores de RSD de até 20% (Scorza Júnior; Paz, 2020). 

 

Tabela 20 - Repetibilidade do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD para determinação dos 
agrotóxicos em água de rio 

 

Analito 

Concentração (μg L-1)  

(n = 10) 

 

Recuperação 

(%) 

 

RSD 

 (%) Adicionada Encontrada 

Acetamiprido 20,0 21,8±1,4 109 6,2 

Atrazina 20,0 21,7±1,5 109 7,0 

Diurom 20,0 19,2±1,5 96 7,6 

Imidacloprido 20,0 20,1±1,2 101 5,7 

Tiacloprido 20,0 23,3±0,9 117 3,7 

Tiametoxam 20,0 22,2±1,1 111 5,0 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.6.4 Exatidão 

 

 

A exatidão do método proposto foi avaliada pelas recuperações (calculadas pela 

Equação 7, Seção 1.5.2) dos agrotóxicos nas amostras de água de rio fortificadas em três 

níveis de concentração (2,0; 20,0 e 50,0 μg L-1) obtidas após o processo de extração m-d-μ-

SPE. Os resultados são apresentados na Tabela 21. As recuperações ficaram entre 82% e 

117% (n = 3, RSDs < 8%). Esses resultados atendem a recomendação para análise de resíduos 

de agrotóxicos. São aceitos valores de recuperações entre 70 e 120% e desvio padrão relativo 

de até 20% (Ribani et al., 2004). 
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Tabela 21 - Recuperações obtidas para os agrotóxicos em água de rio fortificada em três 
níveis empregando o método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD 

 

Analito 

Concentração (μg L-1)    

Adicionada Encontrada Recuperação (%) RSD (%) (n = 3) 

 
Acetamiprido 

0 nda   
2,0 1,6±0,0 82,4 3,0 

20,0 20,1±0,8 100,4 4,1 
50,0 45,9±1,0 91,8 2,2 

 
Atrazina 

0 nda   
2,0 1,7±0,0 83,8 2,2 

20,0 23,3±0,5 116,4 2,0 
50,0 49,5±1,7 99,1 3,5 

 
Diurom 

0 nda   
2,0 2,3±0,1 116,8 6,2 

20,0 19,5±0,7 97,7 3,5 
50,0 55,1±1,0 110,2 1,8 

 
Imidacloprido 

0 nda   
2,0 1,9±0,1 92,6 4,7 

20,0 21,1±0,1 105,6 0,7 
50,0 48,8±1,0 97,7 2,1 

 
Tiacloprido 

0 nda   
2,0 1,9±0,1 93,8 2,9 

20,0 22,8±0,9 114,1 3,9 
50,0 55,3±1,9 110,6 3,3 

 
Tiametoxam 

0 nda   
2,0 1,9±0,1 97,2 6,6 

20,0 21,4±0,8 106,9 3,9 
50,0 46,9±2,0 93,7 2,6 

a nd, não detectado ou abaixo do limite de detecção. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 

3.3.6.5 Limite de detecção e limite de quantificação do método 

 

 

Os limites de detecção e quantificação instrumentais foram estimados com base nos 

parâmetros das curvas analíticas com nível de confiança de 95% e os valores fornecidos pelo 

pacote “chemCal” do software R® (Currie, 1999; Ranke, 2022). Os limites de detecção e 

quantificação do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD foram calculados pela razão entre o LOD e 

LOQ instrumental e o fator de enriquecimento. Na Tabela 22 são apresentados os valores 

desses parâmetros.  
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Tabela 22 - Valores de LOD e LOQ do instrumento e do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD 
para os agrotóxicos e os  valores dos fatores de enriquecimento 

 

Analito 

Instrumetal (μg L-1)  Método  (μg L-1) Fator de 

enriquecimentoa LOD LOQ  LOD LOQ 

Acetamiprido 15 28  0,1 0,3 112 

Atrazina 25 46  0,2 0,4 125 

Diurom 20 32  0,9 1,6 20 

Imidacloprido 30 57  0,2 0,4 156 

Tiacloprido 16 31  0,3 0,6 49 

Tiametoxam 37 69  0,3 0,7 107 

a calculado pela razão entre a concentração do analito na solução reconstituída (100,0 μL da mistura acetonitrila 
e água/ácido fosfórico 2,5:7,5, v/v) e a concentração inicial do analito na amostra. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

Os valores do fator de enriquecimento (razão entre a concentração do analito na 

solução reconstituída e a concentração inicial do analito na amostra) para acetamiprido, 

atrazina, diurom, imidacloprido, tiacloprido e tiametoxam foram 112, 125, 20, 156, 49 e 107, 

respectivamente. Apesar da elevada porcentagem de adsorção do diurom e tiacloprido, os dois 

agrotóxicos exibiram os menores valores de EF, indicando que a recuperação desses analitos 

na etapa de dessorção foi menor. Tais fatores permitiram a pré-concentração dos agrotóxicos 

com valores de limite de detecção correspondentes à concentração a níveis ultratraço. A 

legislação brasileira não estabelece o quanto o LOQ ou LOD de um agrotóxico no método 

analítico deva ser menor que o VMP desse agrotóxico, entretanto, a recomendação da 

Comunidade Europeia é que o LOD seja, no mínimo, quatro vezes menor que seu VMP para 

que se tenha uma margem de segurança na sua determinação (Scorza Júnior; Paz, 2020; União 

Européia, 1998). Na legislação brasileira, para águas superficiais, o único agrotóxico em 

estudo que apresenta limite máximo permito é a atrazina (VMP = 2 μg L-1). O LOQ obtido 

para a atrazina foi cinco vezes menor que o valor máximo permitido, indicando que a margem 

de segurança foi alcançada.  
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3.3.7 Reutilização do adsorvente GO/-Fe2O3 

 

 

Uma das principais vantagens da extração em fase sólida magnética é a facilidade com 

que o adsorvente é separado da solução da amostra, viabilizando a possível reutilização do 

material. A reutilização do adsorvente é essencial para aplicações m-d-μ-SPE, pois pode 

reduzir o custo total e aumentar a sustentabilidade do processo. Por isso, foram realizados seis 

ciclos repetitivos de adsorção/dessorção seguindo o procedimento descrito na Seção 2.3.8 a 

fim de avaliar alterações na eficiência do material para a extração dos agrotóxicos pelo 

método proposto. Na Figura 33a são apresentados os valores das recuperações obtidas para os 

agrotóxicos em concentração inicial de 50,0 μg L-1 após o processo m-d-μ-SPE. Os dados 

mostraram que o adsorvente pode ser usado pelo menos seis vezes sem perda significativa nas 

recuperações da extração, sendo os valores médios acima de 80% para todos os seis 

agrotóxicos. Foi realizada a análise de FTIR do adsorvente recuperado, ou seja, do material 

obtido após o processo de lavagem e secagem. Conforme mostrado nos espectros de FTIR na 

Figura 33b, as bandas características da ligação Fe-O da maghemita continuam presentes no 

adsorvente após o sexto ciclo. Esses resultados indicaram que o GO/-Fe2O3 pode ser 

satisfatoriamente reutilizável e apresenta boa estabilidade. 

 

Figura 33 - (a) Reutilização do adsorvente para seis ciclos de extração m-d-μ-SPE dos 
agrotóxicos em concentração inicial de 50,0 μg L-1; (b) Espectros de FTIR do 
adsorvente antes da extração e após o sexto ciclo 

( )

 

Fonte: A autora, 2023. 
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3.3.8 Aplicação do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD para análise das amostras de água 

superficiais 

 

 

O método desenvolvido foi aplicado para a determinação dos seis agrotóxicos em 

cinco amostras de águas superficiais coletadas nos rios Roncador (P1), Paraíba do Sul (P2), 

Santana (P3) e Ubá (P4), localizados no estado do Rio de Janeiro, e rio Xopotó (P5), 

localizado em Minas Gerais. Os resultados obtidos são apresentados na Tabela 23.  

 

Tabela 23 - Resultados analíticos para a determinação de agrotóxicos em amostras de água de 
rio (n = 3) pelo método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD  

 Amostras de água de rio (μg L-1) 

Analito P1 P2 P3 P4 P5 

Acetamiprido nda nda nda nda nda 

Atrazina nda nda 0,7±0,2 1,9±0,04 4,4±0,1 

Diurom nda < LOQ nda nda nda 

Imidacloprido nda nda nda nda nda 

Tiacloprido nda nda nda nda nda 

Tiametoxam nda nda nda nda nda 

Legenda: P1 (Magé/RJ), P2 (Campos dos Goytaguazes/RJ), P3 (Miguel Pereira/RJ), P4 (Paty do Alferes/RJ), P5 
(Guidoval/MG). 

a nd, não detectado ou abaixo do limite de detecção 

Fonte: A autora, 2023. 

 

Os agrotóxicos do grupo neonicotinoides não foram detectados nas amostras de água 

de rio analisadas. Embora os agrotóxicos desse grupo tenham sido amplamente utilizados no 

Brasil e a presença deles em alimentos relatada no último relatório do Programa de Análise de 

Resíduos de Agrotóxicos em Alimentos (ANVISA, 2019), os trabalhos na literatura indicam 

que os neonicotinoides são detectados com maior frequência em águas superficiais localizadas 

na região sul do país (Albuquerque et al., 2016; Stehle et al., 2023). Por outro lado, o diurom 

foi detectado em um ponto de amostragem (P2), correspondente ao rio Paraíba do Sul, porém 

em níveis não quantificáveis (< LOQ). Já a atrazina, foi detectada em três ponto de 

amostragem, rio Santana (Miguel Pereira/RJ), rio Ubá (Paty do Alferes/RJ) e rio Xopotó 

(Guidoval/MG) em concentrações de 0,7, 1,9 e 4,4 μg L-1, respectivamente. Na amostra 

referente ao rio Xopotó (P5) a concentração de atrazina foi cerca de duas vezes o valor 

máximo permitido pelo CONAMA. Deve-se ressaltar que o ponto de amostragem P5 fica 
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localizado em área rural e o rio nesse ponto corta várias propriedades onde são realizadas 

práticas agrícolas, incluindo o cultivo da cana-de-açúcar.  

Os resultados apresentados indicam que a etapa de pré-concentração m-d-μ-SPE 

desenvolvida, combinada com HPLC-DAD, apresentou desempenho satisfatório para análise 

de resíduos de agrotóxicos em amostras de água de rio. É importante reforçar que para fim de 

avaliação de contaminação ambiental e de monitoramento, o trabalho deve ser expandido para 

um número maior de amostras e pontos de amostragem. O período de coleta das amostras 

também precisa ser avaliado, visto que o período chuvoso é mais propício para a detecção de 

agrotóxicos em águas superficiais (Filizola et al., 2003). Entretanto, os dados revelaram que 

uma maior atenção deve ser dada para as regiões que houve a detecção dos agrotóxicos. Em 

Miguel Pereira e Paty do Alferes, por exemplo, no estudo realizado por Melo e Garrido 

(2021) sobre o uso de agrotóxicos e descarte de embalagens nesses municípios, foi constatado 

risco de contaminação das águas, uma vez que foram observados plantio, principalmente de 

tomate, nas encostas próximas às fontes de abastecimento de água. 

 

 

3.3.9 Comparação do método m-d-μ-SPE com outros métodos de determinação de 

agrotóxicos em água 

 

 

O desempenho do método proposto foi comparado com outros métodos de SPE e suas 

variações relatados na literatura para a determinação dos agrotóxicos estudados em amostras 

de água. Alguns parâmetros-chave de extração, incluindo volume de amostra, tempo de 

extração, massa do adsorvente, volume do solvente de dessorção, LOD e RSD, foram listados 

na Tabela 24. Os resultados mostraram que o método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD empregando o 

adsorvente GO/-Fe2O3 forneceu valores de LODs comparáveis ou até mesmo mais baixos do 

que os outros métodos relatados. No entanto, a maioria dos métodos foi aplicado para a 

determinação de agrotóxicos pertencentes a uma mesma classe química. Além de determinar 

três classes de agrotóxicos, o método descrito neste trabalho requer uma menor dosagem de 

adsorvente (relação massa de adsorvente/volume da amostra) e um menor volume de solvente 

de dessorção para o procedimento de extração em comparação com os outros trabalhos. Por 

fim, os LODs deste método foram inferiores aos padrões estabelecidos pela legislação 

brasileira, indicando que o método pode ser aplicado na pré-concentração e determinação de 

agrotóxicos em amostras de água ambientais.  
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Tabela 24 - Comparação do método proposto com métodos relatados na literatura para a determinação de agrotóxicos em amostras de água por 
técnicas cromatográficas 

Método de 
pré-tratamento 

Adsorvente Analitos Análise 
instrumental 

Volume 
amostra 

(mL) 

Tempo de 
extração 

(min) 

Massa de 
adsorvente 

(mg) 

Volume solvente 
de dessorção 

(mL) 

LOD  
(μg L-1) 

RSD  
(%) 

Ref. 

SPE C18 Atrazina   
Diurom 

HPLC-DAD 50 - 500 20 50 
30 

0,69 
0,10 

(Cappelini et 
al., 2012) 

SPE Nanotubos de 
carbono  

Atrazina  GC-MS 0,6 15 - 0,2 0,47 7,6 (Sanagi et al., 
2015) 

SPE MIP Atrazina  HPLC-DAD 100 100 400 5 3,2 2,17 (Xu et al., 
2014) 

SPME Revestimento de 
grafeno 

Atrazina  HPLC-DAD 10 30 - 0,05 0,2 3,3 (Wu et al., 
2012) 

d-SPE MIP Atrazina  HPLC-UV 20 5 50 5 0,37 6,9 (Qiao et al., 
2014) 

d-μ-SPE Nanotubos de 
carbono 

Atrazina  UPLC-UV 100 3 7,5 2,5 0,30 11,8 (Lasarte-
Aragonés et 
al., 2013) 

MSPE mSiO2@Fe3O4-G Imidacloprido HPLC-UV 15  20 10 0,2 0,525 2,1 (Wang et al., 
2016) 

MSPE Carbono poroso 
magnético 

Neonicotinoides HPLC-DAD 50 20 10 0,6 0,1–0,2 4,6–7,2 (Liu et al., 
2015) 

MSPE MOF-199/Fe3O4 Neonicotinoides HPLC-
MS/MS 

10 20 20 1,5 0,4–1,5 2,1–4,9 (Cao et al., 
2016) 

MSPE Fe3O4@SiO2-GO-
MOF 

Imidacloprido HPLC-UV 15 50 10 0,2 0,46 1,9 (Wang et al., 
2018b) 

m-d-μ-SPE GO/γ-Fe2O3 Neonicotinoides 
Atrazina  
Diurom 

HPLC-DAD 50 84 115 1,0 0,1–0,3 
0,2 
0,9 

3,7–6,2 
7,0 
7,6 

Neste trabalho 

SPE: extração em fase sólida; SPME: microextração em fase sólida; d-SPE: extração em fase sólida dispersiva; d-μ-SPE: microextração em fase sólida dispersiva; MSPE: 
extração em fase sólida magnética; m-d-μ-SPE: microextração em fase sólida magnética dispersiva; MOF: metalorgânico; MIP: polímero molecularmente impresso. 
Fonte: A autora, 2023. 
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CONCLUSÕES  

Com base nos resultados obtidos no levantamento bibliográfico de trabalhos 

publicados no período de 2010 a 2020 sobre a aplicação de nanocompósitos magnéticos a 

base de ferro na adsorção de metais e ametais tóxicos, fármacos e agrotóxicos em sistemas 

aquosos, pode-se concluir que 54 dos 74 dos trabalhos compilados trataram do estudo da 

remoção de metais e ametais tóxicos. Os pesticidas foram a classe de poluentes menos 

estudada (citados em 7 trabalhos), indicando a necessidade de pesquisas voltadas para esse 

poluente alvo. Quanto às nanopartículas magnéticas, a coprecipitação foi o método mais 

empregado e os estudos de toxicidade, mesmo ainda escassos, indicaram que as MNPs a base 

de ferro podem causar neurotoxicidade e comprometer os organismos aquáticos; logo o 

descarte desses materiais deve ser considerado.  

O adsorvente magnético de óxido de grafeno foi sintetizado com sucesso pelo método 

de coprecipitação in situ, cujas propriedades estruturais e morfológicas foram obtidas a partir 

dos resultados das análises de difração de raios-X, espectroscopia no infravermelho, 

microscopia eletrônica de varredura e espectroscopia de energia dispersiva. Os resultados 

confirmaram a formação de um nanomaterial e indicaram que se trata de um nanocompósito 

formado por óxido de grafeno e maghemita (GO/-Fe2O3), com as nanopartículas magnéticas 

depositadas sobre a superfície do GO. O uso do adsorvente nos processos de extração indicou 

que o material apresenta propriedades magnéticas suficientes para uma separação eficiente do 

meio aquoso por um campo magnético externo, além de estabilidade nesse meio.   

As condições cromatográficas estabelecidas permitiram a determinação dos seis 

agrotóxicos por HPLC-DAD, em um tempo de análise de vinte e quatro minutos. A eluição 

por gradiente forneceu uma separação adequada dos seis pesticidas. Os parâmetros 

cromatográficos fator de retenção, fator de separação, resolução e número de pratos teóricos 

comprovaram que a separação cromatográfica dos componentes apresentou boa resolução (Rs 

≥ 2), retenção (k > 1,0) e seletividade (α > 1,0).  

O planejamento composto central foi uma ferramenta útil para estabelecer as 

condições ideais da etapa de adsorção do método de extração dos agrotóxicos pelo 

nanocompósito, permitindo a otimização dos parâmetros de tempo de extração, pH da solução 

da amostra e massa de adsorvente, com um número reduzido de experimentos. Além disso, foi 

constatado que as condições ótimas desses parâmetros para a amostra (água de rio) foram 

semelhantes para água ultrapura, sugerindo que a matriz da amostra não exerce influência na 
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etapa de adsorção do método m-d-μ-SPE. Adicionalmente, verificou-se que o tipo de solvente 

de dessorção, o volume empregado e a força iônica são fatores que exercem influência no 

desempenho do método m-d-μ-SPE. A avaliação desses fatores permitiu aprimorar a extração 

dos agrotóxicos pelo GO/-Fe2O3. 

 O modelo de Langmuir descreve satisfatoriamente o processo de adsorção dos seis 

agrotóxicos, pois apresentou um bom ajuste dos dados das isotermas (R2 0,9725-0,9921). A 

ordem decrescente de adsorção fornecida pelo modelo foi diurom, tiacloprido, atrazina, 

acetamiprido, imidacloprido e tiametoxam, com capacidade máxima de adsorção de 3,73, 

1,51, 0,82, 0,63, 0,47 e 0,23 mg g-1, respectivamente; corroborando com os resultados obtidos 

no planejamento. De acordo com os resultados e com as características químicas dos 

agrotóxicos e do adsorvente, foi possível sugerir que os principais mecanismos de adsorção 

entre os agrotóxicos e GO/-Fe2O3, são as interações π-π, ligações de hidrogênio e ligações 

covalentes.  

O desempenho do método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD desenvolvido foi comprovado pela 

avaliação dos parâmetros de desempenho, sendo os critérios de conformidade atendidos. O 

método proposto exibiu LODs que variaram de 0,1 a 0,9 μg L-1 e LOQs que variaram de 0,3 a 

1,6 μg L-1, que são satisfatórios para a determinação de agrotóxicos a níveis ultratraço. A 

exatidão e a precisão foram aceitáveis para a determinação de resíduos de agrotóxicos em 

amostras ambientais, com valores de desvio padrão relativo abaixo de 8% e valores de 

recuperação entre 82 a 117%. Somado a isso, o adsorvente pode ser reutilizado pelo menos 

seis vezes sem mudanças significativas nos valores de recuperações das extrações. Os 

resultados das análises das amostras de águas superficiais confirmaram a capacidade do 

método para a determinação de agrotóxicos de diferentes classes em condições ambientais. Os 

agrotóxicos diurom e atrazina foram detectados nas amostras de água de rio analisadas, sendo 

que para uma amostra a concentração da atrazina estava cerca de duas vezes maior que o 

valor máximo permitido pela legislação para água superficial. Portanto, este trabalho 

demonstrou que o GO/-Fe2O3 pode ser considerado um adsorvente promissor para a técnica 

de m-d-μ-SPE, com potencial para determinar outras classes de agrotóxicos.  
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SUGESTÕES PARA ETAPAS FUTURAS 

 
 

Diante dos resultados alcançados, propõe-se a realização dos seguintes trabalhos 

futuros: 

 

▪ Realizar outras técnicas de caracterização do adsorvente, entre elas curvas de 

magnetização de saturação, espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios-X, 

ponto de carga zero e área superficial específica; 

▪ Empregar a análise multivariada para otimizar outros fatores que afetam a extração, 

principalmente aqueles que se mostraram significativos (volume do solvente de 

dessorção e efeito da força iônica) de modo a obter as condições ótimas visando 

maximizar as porcentagens de recuperações; 

▪ Como o diurom apresentou uma porcentagem de adsorção elevada, porém baixo fator 

de enriquecimento, avaliar a sua pré-concentração pelo método m-d-μ-SPE 

separadamente dos demais agrotóxicos, principalmente as condições de dessorção; 

▪ Aumentar o número de ciclos de adsorção/dessorção a fim de estabelecer o valor 

máximo de número de ciclos de reutilização do adsorvente sem perda significativa na 

eficiência de extração; 

▪ Avaliar o desempenho do método para a determinação de outros agrotóxicos, 

preferencialmente os que são extensivamente usados no Brasil; 

▪ Aplicar o método m-d-μ-SPE/HPLC-DAD desenvolvido para o monitoramento de 

agrotóxicos em amostras de água superficiais e em outros tipos de amostras de água, 

entre elas água subterrânea e água potável.  
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APÊNDICE A – Primeira página do artigo publicado 

 

 
Fonte: Marcelo et al., 2021, f. 1229. 
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APÊNDICE B – Resultados do planejamento CCD 23 em água ultrapura 

 

Tabela 25 - Sumário do modelo completo para cada agrotóxico da otimização das condições 
de adsorção do método m-d-μ-SPE para água ultrapura (continua) 

Regressores Estimativa Erro padrão t-valor p-valor (>|t|) 

 Acetamiprido 

Intercepto 53,403 1,477 36,164 0,000 

A 4,122 0,980 4,207 0,002 

B* -0,018 0,980 -0,019 0,985 

C 18,258 0,980 18,636 0,000 

I(A^2)* -0,272 0,954 -0,285 0,782 

I(B^2) 2,900 0,954 3,041 0,014 

I(C^2) -3,744 0,954 -3,926 0,003 

A:B* 0,418 1,280 0,327 0,751 

A:C* 0,238 1,280 0,186 0,857 

B:C* 0,389 1,280 0,304 0,768 

A:B:C* -0,341 1,280 -0,267 0,796 

 R2 = 0,9776  R2
ajustado = 0,9527   

 Atrazina 

Intercepto 58,074 1,487 39,060 0,000 

A 5,127 0,986 5,197 0,001 

B* 0,197 0,986 0,200 0,846 

C 20,039 0,986 20,315 0,000 

I(A^2)* -0,348 0,960 -0,362 0,726 

I(B^2) 3,004 0,960 3,128 0,012 

I(C^2) -5,084 0,960 -5,294 0,000 

A:B* 0,260 1,289 0,202 0,845 

A:C* -0,211 1,289 -0,164 0,873 

B:C* 0,275 1,289 0,213 0,836 

A:B:C* -0,390 1,289 -0,302 0,769 

 R2 = 0,9817  R2
ajustado = 0,9613  

 Diurom 

Intercepto 94,213 0,704 133,874 0,000 

A 2,037 0,467 4,363 0,002 

B* -0,132 0,467 -0,282 0,785 

C 6,085 0,467 13,031 0,000 

I(A^2)* -0,523 0,455 -1,151 0,279 

I(B^2)* 0,428 0,455 0,940 0,372 

I(C^2) -4,237 0,455 -9,321 0,000 

A:B* 1,161 0,610 1,904 0,089 

A:C -2,300 0,610 -3,771 0,004 

B:C* 0,271 0,610 0,445 0,667 

A:B:C* -1,141 0,610 -1,870 0,094 

 R2 = 0,9811  R2
ajustado = 0,9601  
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Tabela 25 - Sumário do modelo completo para cada agrotóxico da otimização das condições 
de adsorção do método m-d-μ-SPE para água ultrapura (conclusão) 

 Imidacloprido 

Intercepto 45,296 1,652 27,412 0,000 

A 3,951 1,096 3,603 0,006 

B* 0,081 1,096 0,074 0,943 

C 18,648 1,096 17,009 0,000 

I(A^2) 0,199 1,067 0,186 0,856 

I(B^2)* 3,737 1,067 3,501 0,007 

I(C^2)* -2,655 1,067 -2,488 0,035 

A:B* 0,159 1,432 0,111 0,914 

A:C* 0,379 1,432 0,265 0,797 

B:C* 0,189 1,432 0,132 0,898 

A:B:C* -0,056 1,432 -0,039 0,970 

 R2 = 0,9729  R2
ajustado = 0,9427  

 Tiacloprido 

Intercepto 79,037 1,117 70,743 0,000 

A 4,382 0,741 5,911 0,000 

B* -0,116 0,741 -0,156 0,880 

C 15,205 0,741 20,513 0,000 

I(A^2)* -0,879 0,722 -1,219 0,254 

I(B^2)* 1,360 0,722 1,885 0,092 

I(C^2) -6,305 0,722 -8,737 0,000 

A:B* 0,692 0,969 0,714 0,493 

A:C* -1,588 0,969 -1,639 0,136 

B:C* 0,157 0,969 0,162 0,875 

A:B:C* -1,035 0,969 -1,068 0,313 

 R2 = 0,9837  R2
ajustado = 0,9657  

 Tiametoxam 

Intercepto 21,144 1,259 16,797 0,000 

A 2,708 0,835 3,242 0,010 

B* 0,149 0,835 0,179 0,862 

C 13,494 0,835 16,156 0,000 

I(A^2)* 0,347 0,813 0,427 0,680 

I(B^2) 4,857 0,813 5,974 0,000 

I(C^2)* 1,681 0,813 2,067 0,069 

A:B* -0,312 1,091 -0,286 0,781 

A:C* 1,023 1,091 0,938 0,373 

B:C* -0,004 1,091 -0,003 0,997 

A:B:C* 0,460 1,091 0,422 0,683 

 R2 = 0,9658  R2
ajustado = 0,9594  

Legenda: A: tempo de extração (min); B: pH da solução da amostra; C: massa de adsorvente (mg). 

*termos sem significância estatística. 

Fonte: A autora, 2023. 
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Tabela 26 -  Equações dos modelos ajustados obtidos pelo planejamento composto central 23 
para a adsorção dos agrotóxicos em água ultrapura após a extração por m-d-μ-
SPE e análise por HPLC-DAD 

Analito Modelo R2 R2-ajustado 

Acetamiprido y = 53,180 + 4,122A + 18,259C - 2,927B2 - 3,717C2  0,9796 0,9704 

Atrazina  y = 57,789 + 5,127A + 20,039C + 3,038B2 - 5,049C2 0,9809 0,9758 

Diurom y = 94,142 + 2,037A + 6,084C - 4,228C2 - 2,300AC 0,9392 0,9230 

Imidacloprido y = 45,459 + 3,951A + 18,648C - 2,675C2 0,9724 0,9651 

Tiacloprido y = 79,395 + 4,382A + 15,205C- 6,348C2 0,9658 0,9594 

Tiametoxam y = 22,654 + 2,708A + 13,494C + 4,674B2
   0,9909 0,9884 

y: resposta (%Adsorção); A: tempo de extração; B: pH da solução da amostra; C: massa de adsorvente. 

Fonte: A autora, 2023. 

 

 


