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RESUMO

Nardocci AC.. Avaliagdo probabilistica de riscos da exposi¢do aos hidrocarbonetos
policiclicos aromdticos (HPAs) para a populagcdo da cidade de Sdo Paulo. Sao Paulo;

2010. [Tese de Livre Docéncia - Faculdade de Satide Publica da USP].

Introducao: A avaliacdo probabilistica de riscos tem sido utilizada para subsidiar o
gerenciamento das exposicdes ambientais as substancias quimicas carcinogénicas, como
os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs). Estas substancias estio amplamente
disseminadas no ambiente e algumas delas sdo consideradas carcinogénicas ou
potencialmente carcinogénicas para seres humanos. Objetivo: Avaliar o incremento de
risco de cancer no tempo de vida (IRLT) decorrente da exposicio ambiental aos
hidrocarbonetos policiclicos arométicos (HPAs) para a populacdo da cidade de Sao
Paulo. Método: Modelos probabilisticos dos fatores de exposi¢do foram integrados com
o uso dos fatores potenciais equivalentes (PEFs) e o IRLT foi estimado para grupos
etarios especificos. Os caminhos de exposicao considerados foram inalacdo, ingestdao de
agua e ingestdo de alimentos e a estimativa dos riscos e a andlise de sensibilidade foram
realizadas com o uso do método de Monte Carlo. Resultados: O valor de IRLT obtido
foi de 1x10™, indicando risco elevado para a populacdo. Os valores da mediana do
incremento de risco para inalacdo, ingestdo de dgua e ingestdo de alimentos foram de
1x107, 8x10” e 3 x10” respectivamente, portanto, acima do valor considerado toleravel.
de 1x10° .As criancas de 0 a 5 anos apresentaram risco mais elevado para inalagdo e
adultos apresentaram maior risco para ingestdo de 4gua e ingestdo de alimentos. A
andlise de sensibilidade mostrou que a taxa de ingestdo de dgua, a concentracdo de
B[a]P na dgua e o peso corpdreo para adultos foram as varidveis que mais influenciaram
o IRLT. Conclusao: O incremento de risco de cancer para a populagdo de Sdo Paulo é
elevado e a exposicdo aos HPAs € um problema relevante que deve ser considerado
pelas agéncias de saide e ambiente. Valores de referéncia para as concentracdes de
HPAs em 4gua, ar e alimentos necessitam ser revistos ou definidos visando a redugdo

dos riscos para populacdo para niveis tolerdveis.

Descritores: avaliacdo probabilistica de exposi¢do; risco de cancer no tempo de vida;

método de Monte Carlo; hidrocarbonetos policiclicos aromaticos.
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SUMMARY

Nardocci AC. Sao Paulo; 2010. [Tese de Livre Docéncia - Faculdade de Satde Publica
da USP].

Introduction: Probabilistic risk assessment has been used to support the management
of environmental exposure to carcinogenic chemical substances such as polycyclic
aromatic hydrocarbon (PAHs). These substances have been found widely distributed in
the environment and some of those are considered as potential carcinogenic to human
beings. Objective: Assessing the incremental lifetime cancer risk (IRLT) due to
environmental exposure to polycyclic aromatic hydrocarbon (PAHs) for population of
Sao Paulo city. Method: Exposure factors were integrated to probabilistic models using
potency equivalency factors (PEFs) and the IRLT was estimated for specific age groups.
Exposure routes considered were inhalation, water and food ingestion. Monte Carlo
method was utilized to estimate the risk as well as sensitivity analysis. Results: The
IRLT obtained was 1x10™, suggesting high risk for the population. The incrementing
median of risk for inhalation, water ingestion and food ingestion were IXIO'S, 8x107 e 3
x107, respectively, therefore, above from 1x10° ® which is considered tolerable. The 0 to
5 year-old group presented the highest risk to inhalation route and for adults the highest
risk was observed for water and food ingestion. Sensitivity analysis revealed that water
ingestion rate, B[a]P concentration in water and body weight were the greatest
contributors to the IRLT. Conclusion: The incremental cancer risk for population of
Sao Paulo is high and the exposure to PAHs is a relevant concern that must be
considered by health and environmental agencies. There is a clear need that reference
values for PAHs concentrations in water, air and food must be revised or defined to lead

the reduction of risks which are imposed for the population.

Descritores: probabilistic risk assessment; Monte Carlo methods; polycyclic aromatic

hydrocabons (PAHs); incremental lifetime cancer risk.
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INTRODUCAO

A tomada de decisdo sobre a magnitude da exposicdo aos contaminantes
quimicos no ambiente, bem como sua redugdo e controle, faz parte da rotina atual de
orgaos reguladores na drea de sadde publica e ambiental. Em uma populacio ou grupo,
os individuos podem apresentar valores de exposicdo a contaminantes diferentes, devido
as diferencas em padrdes alimentares, comportamentais, caracteristicas fisioldgicas e
tempo de exposicdo. Essas diferencas levam a uma variabilidade entre os individuos
que deve ser considerada quando se avalia a exposi¢do da populagdo ou de grupos
especificos. Além disso, € necessdrio também considerarmos a incerteza sobre os
valores reais de exposi¢do. As incertezas sao inerentes ao processo de avaliacdo e se
devem as limitacOes das informacdes empiricas disponiveis, dos instrumentos de

medidas, dos modelos ou técnicas usadas para representar a complexidade dos

processos quimicos, fisicos e bioldgicos envolvidos.

Assim, para que as decisdes sejam adequadamente tomadas, a variabilidade e a
incerteza na avaliacdo da exposi¢do e dos riscos devem ser investigadas. De uma forma
simplificada, podemos dizer que a variabilidade é determinada pelo conhecimento que
temos sobre os processos e a incerteza pela extensdo da nossa “ignorancia” sobre os

valores reais das grandezas ou das distribui¢des consideradas.

A variabilidade € diretamente influenciada pelas diferencas temporais, espaciais
e pela heterogeneidade dos individuos e ndo pode ser reduzida. Nesse caso, o tomador
de decisdo, lida com a de que os riscos ndo sao homogéneos sobre a populagdo, ou seja,
diferentes individuos estdo expostos a riscos que estdo acima ou abaixo de um valor de
referéncia (NRC, 1994). Ja a incerteza for¢a-o a julgar a possibilidade de os riscos

estarem superestimados ou subestimados.

Ao longo da histéria da avaliagdo de risco, tradicionalmente, empregam-se
célculos deterministas, feitos com base em estimativas pontuais dos parametros de
entrada dos modelos de avaliacdo de exposi¢do e risco. No entanto, as limitacdes desa
abordagem preocupam os atores envolvidos, seja pelo grau e ou pelo direcionamento
dos vieses, ou ainda pelo conservadorismo, os quais podem resultar em custos
econdmicos ou ambientais ndo tolerdveis, seja por ndo orientar adequadamente os
tomadores de decisdo sobre as diferentes alternativas de reducdo da exposi¢do ou sobre

a necessidade de pesquisas adicionais.



Outra abordagem utilizada € a probabilistica que possibilita uma caracterizacao
mais abrangente das informagdes e do conhecimento disponivel, quantificando os
intervalos e a probabilidade de exposi¢cdes para grupos de individuos, evidenciando
inclusive, o que requer estudos mais aprofundados. Estes fatores impulsionaram o
desenvolvimento de técnicas probabilisticas, nas quais a variabilidade e a incerteza sao
adequadamente explicitadas. As técnicas probabilisticas foram objeto de grande
interesse na primeira metade do século passado, mas as abordagens se sofisticaram
durante a década de 1940, quando surgiram os modelos de simulagdo de Monte Carlo,
uma técnica de amostragem randomica utilizada para resolver equagdes deterministas
complexas, criada por Ulam, Von Neuman e Fermi, em Los Alamos, USA

(HAMMERSLEY e HANDSCOMB, 1964).

A introdugdo explicita de técnicas de tratamento de incertezas em processos
decisorios por parte de agéncias reguladoras ocorreu em 1975 por parte da United States
Atomic Energy Comission responsdvel pelos estudos de seguranca dos reatores
nucleares (NRC, 1975). Em 1983, o National Research Council (NRC) sistematizou os
conceitos basicos da avaliacdo de riscos para uso por parte das agéncias reguladoras,
cuja publicag¢do ficou conhecida como “Red Book” (NRC,1983). A partir de entdo, a
USEPA (United States Environmental Protection Agency) introduziu formalmente a
andlise de riscos na definicdo de normas, de valores de referéncia e em especial, no
Superfund Program, programa criado para o gerenciamento das dreas contaminadas

(CULLEN e FREY, 1999).

Atualmente, o uso de avaliagdes probabilisticas de exposicdo e risco tem sido
compartilhado por outras agéncias reguladoras nao apenas pelas americanas, mas
também as de outros paises em especial, Holanda, Inglaterra, Austrdlia e também pela
Organizacdo Mundial da Saude, dando origem a um grande nimero de inovagdes e
aplicacdes na definicdo, por exemplo, de padrdes de qualidade do ar, de valores de
residuos de agrotéxicos tolerdveis em dgua e alimentos, de padrdes microbioldgicos
para 4dgua de consumo humano ou para o retso de dgua residudria e aplicacdo de
bioss6lidos na agricultura, entre outros. O objetivo principal da avaliagdo de risco
nessas aplicagdes € a protecdo da saide da populagdo com relagdo a exposicdo aos

agentes ambientais fisicos, quimicos e ou bioldgicos.

No entanto, como todo instrumento, ha circunstincias nas quais a abordagem

probabilistica deve ser empregada e outras nas quais ndo deve. A opinido de



especialistas em avaliagdio de exposicdo oscila entre o encantamento pelas
possibilidades que a andlise probabilistica oferece e a preocupagdo com o fator de que
muitas das distribuicdes utilizadas serem baseadas mais em fatos do que em evidéncias
empiricas (USEPA, 1992), apesar de o uso de evidéncias empiricas nem sempre &

possivel, especialmente nos casos de exposicoes futuras.

A avaliagdo probabilistica, de um lado, pode ser ttil quando as conseqii€éncias de
estimativas deterministas sdo altamente nao tolerdveis; quando os custos das atividades
de remedi¢do ou de intervencdo sdo muito altos; quando a prioriza¢do dos caminhos de
exposi¢ao, dos locais e contaminantes € importante; quando ha recursos para coletar
informacdes adicionais, mas se tem ddvida se estas vdo contribuir para a melhoria da
decisdo; quando as incertezas sdo provenientes de multiplas fontes, entre outros. Por
outro lado, ndo € indicada nos casos em que as avaliacOes deterministas baseadas na
andlise do pior cendrio indicam exposi¢des ou riscos muito baixos e envolvem custos
muito menores que o da avaliacdo probabilistica; quando as medidas de protecdo sdao
urgentes e imediatas; quando as probabilidades sdo muito incertas ou indeterminadas e

quando ha pouca variabilidade e incerteza envolvidas.

No Brasil, o uso da avaliacdo de riscos em processos decisorios por parte de
ageéncias reguladoras € incipiente e restrito ainda, no ambito da Agéncia Ambiental do
Estado de Sao Paulo, com dois focos distintos: o primeiro deles na prevencdo de
acidentes quimicos ampliados os quais envolvem exposicdes agudas; o outro, no
gerenciamento de dreas contaminadas, como subsidio a definicdo das alternativas de
remediacdo. Outros estados e o 6rgdo ambiental federal também t€ém empregado a
avaliacdo de riscos nestes casos, no entanto, os procedimentos e métodos adotados pelo

Orgao paulista sdo sempre tomados como referéncia (NARDOCCI, 2007)

De forma geral, o manuseio e a discussdo sobre os métodos de avaliagdo de
riscos adotados estdo ainda em fase muito inicial, e a falta de pessoas qualificadas e
familiarizadas com o uso destas ferramentas colocam limitacdes importantes para o seu
uso no processo decisério. Também no meio académico, apenas muito recentemente

comecgam se intensificar os estudos sobre riscos.

Por outro lado, estd em curso no momento a discussdo e revisdo de importantes
regulamentacdes como a Resolugio CONAMA 03/1990 (BRASIL, 1990) que trata dos
padrées de qualidade do ar em &reas urbanas, a Portaria 518 do Ministério da Saude

(BRASIL, 2004) que define os padrdes de potabilidade da dgua para consumo humana,
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e ainda, a discuss@o sobre a necessidade de definicao de padrdes microbiolégicos para o
reuso de dgua residudria na agricultura. Estas decisdes colocam de um lado, aqueles que
desejam adotar padrdes bastante restritivos de paises de primeiro mundo e aqueles, que
acham que os custos introduzidos por estas mudangas sdo injustificdveis para a nossa
realidade. Em todos estes casos, a avaliacdo probabilistica de riscos poderia propiciar

uma base de informacgdes que viabilizasse a consideracdo de ambos os lados.

Desta forma, sdo objetivos deste trabalho por um lado, mostrar a importancia e
aplicabilidade da avaliac@o probabilistica de riscos e por outro, mostrar a relevancia de
um problema de saide publica que ainda desconhecido: os riscos, para a populagcdo da
cidade de Sao Paulo, da exposi¢cdo aos hidrocarbonetos policiclicos arométicos (HPAs),
que sdo compostos resultantes de processos de combustdo, amplamente disseminados
no ambiente, e vdarios deles, sdo considerados carcinogénicos ou possivelmente

carcinogénicos para a saide humana.



OBJETIVOS

Objetivo geral:

Avaliar o incremento de risco de cancer no tempo de vida decorrente da exposi¢ao
ambiental aos hidrocarbonetos policiclicos arométicos (HPAs), para a populagdo da

cidade de Sao Paulo.

Objetivos especificos:

1. Fazer uma abordagem integrada da exposicao e dos riscos associados aos HPAs,

considerando multiplos caminhos de exposi¢ao;

2. Considerar a variabilidade e incerteza dos parametros utilizados no modelo de

quantifica¢do do incremento de risco de cancer no tempo de vida;

3. Dar subsidios a elaboragdo de padrdes de referéncia que reflitam de forma mais
especifica, o impacto destes padroes ambientais em termos de saide da

populacdo.



EXPOSICAO HUMANA AOS HPAs

Os HPAs estdo presentes no ambiente em concentracdes muito pequenas (ng ou
1g). Sao substincias organicas com dois ou mais anéis aromaticos formados por dtomos
de carbono e hidrogénio, pouco soliveis em dgua, possuem baixa pressdo de vapor e
altos pontos de fusdo e ebulicdo. Podem existir em grande ndmero de estruturas e em
diferentes isdmeros. Em temperatura ambiente os HPAs sdo sdlidos. Podem variar

desde moléculas semi-volateis até moléculas com alto ponto de ebuli¢do.

Sdo fontes ambientalmente relevantes de HPAs: combustdo do carvao, queima
de biomassa, exaustdo veicular e uso de Oleos lubrificantes. Sdo utilizados como
intermedidrios na producdo de plastificantes, pigmentos, corantes e pesticidas e as
emissdes mais significativas sdo provenientes da combustdo incompleta de materiais
organicos durante processos industriais e outras atividades antropogénicas (WHO,

1998).

Assim, os HPAs s3o compostos disseminados no ambiente, indoor e outdoor e
em ambientes ocupacionais. Dados sobre a emissdo de HPAs sdo limitados e as
estimativas s@o mais incertas que outros poluentes urbanos, devido principalmente a

necessidade de métodos analiticos mais sofisticados para sua detec¢ao.

Em é&reas urbanas, como Sao Paulo, a emissdo veicular é a fonte mais
importante. Estas emissdoes dependem de vdrios fatores como o tipo de combustivel,
velocidade do veiculo, temperatura ambiente, catalisadores e ajustes do motor
(ABRANTES et al., 2004, ABRANTES et al., 2009) . Nos paises do hemisfério Norte, a

emissao por sistemas de aquecimento doméstico sdo também importantes.

Além da emissdo por fontes industriais e de producdo de energia, a queima de
biomassa se destaca. No Brasil, na regido Sudeste, particularmente no Estado de Sao
Paulo, nas tultimas décadas, a producdo de etanol a partir da cana de agicar € uma
importante fonte de emissdo de HPAs para a atmosfera, e com o aumento do consumo
de etanol como combustivel, o cultivo e queima da cana-de-agicar se expande para as
regides centro-oeste e norte do pais, onde a emissdao provocada por incéndios florestais

Ja se constitui em importante ameaca (RIBEIRO et al. 2010).

O perfil de emissao de HPAs também varia dependendo da fonte (SROGI,

2007). Os HPAs de baixo peso molecular sdo caracteristicos da emissdo de veiculos
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diesel e o fluoranteno e o pireno sdo os mais importantes. Para veiculos leves movidos a
gasolina sem conversor catalitico HPAs com peso molecular maiores, como o coroneno
sdo caracteristicos, enquanto que em veiculos com catalisador hd uma redugdo da
emissao total de HPAs mas com pequena alteragao no perfil de emissdo. O fenantreno,
antraceno, fluoranteno, pireno e criseno sio representativos para todas as fontes. (WHO

1998)

Os HPAs podem ser transportados para longas distancias. Estudos dos HPAs em
perfil de sedimentos marinhos e de lagos tem boa concordancia com o padrdo de
consumo de combustiveis fosseis em larga escala. O background natural € influenciado

pelos incéndios florestais mais sdo, em geral, muito baixos (WHO, 1998).

No ambiente sdao abundantes o benz[a]antraceno, fluoranteno, pireno, criseno,
benzofluoranteno (3 isdmeros), benzopireno (2 isdmeros), indeno[1,2,3-c,d]pireno e
benzo[ghi]perileno, mas existem mais de 100 compostos diferentes de HPAs,
geralmente presentes como misturas complexas € ndo como substancia isolada

(ATSDR,1995).

Uma vez emitidos para a atmosfera os principais mecanismos de remog¢do sao a
deposicdo e as transformagdes fotoquimicas e a eficiéncia da remog¢ao depende das fases
gasosa e particulas. O particionamento dos HPAs entre gis e particulas depende, por sua
vez, da temperatura ambiente, da umidade relativa, das concentracdes de HPAs e da

composi¢ao quimica dos aerossois. (WHO, 1998)

Os HPAs particulados sdo encontrados predominantemente nas fracOes de
particulas finas, com diametro entre 0,01 e 0,5 um (Venkataraman e Friedlander (1994),
como por exemplo, o fenatreno, o pireno e fluoranteno. Os HPAs presentes na
atmosfera se depositam no solo, nos vegetais e outras superficies. Do ponto de vista de
exposicdo humana, a deposi¢do em alimentos € particularmente importante (WHO,

1998, BOSTROM, 2002).

As concentragdes de HPAs nos compartimentos ambientais variam com o uso do
solo, isto €, urbano, industrial ou rural, a intensidade do trafego e de outras fontes de
poluentes, entre outros fatores. HAFNER et al (2005) concluiram que as concentragdes
de HPAs na atmosfera em paises em desenvolvimento sdo maiores que 0s niveis

globais.



Segundo ATSDR, nos Estados Unidos, valores basais de alguns HPAs
representativos no ar variam entre 0,02—1,2 ng/m3, em areas rurais, e 0,15-19,3 ng/m3 ,
em areas urbanas. Em paises como Itdlia e Alemanha, valores de referéncia variam de 1

al0 ng/m3, freqiientemente excedidos em areas urbanas (ATSDR,1995).

Estudos realizados em areas industriais, urbanas e rurais de Taiwan encontraram
valores médios de concentracdes de HPAs variando de 1232-1650, 700-1740 e 610-831
ng/m’, respectivamente (FANG et. al. 2004a,b,c).

Na Suécia, a soma das concentragdes de 14 HPAs nas vias varia de 100-200
ng/m3, sendo o fenantreno, o mais abundante. As concentracdes de benzoapireno, B[a]P,
variam de 1 a 2 ng/m’ e em 2000, o governo Sueco adotou como meta para o ano de
2020, que os niveis médios de B[a]P para exposicio de longo prazo ndao poderdao
exceder 0,1 ng/m3 (BOSTROM, 2002). Na Europa, as concentragdes de B[a]P estdo
frequentemente abaixo de 1 ng/m3 nas estacoes de monitoramento. No entanto, proximo

das vias de alto trafego, as concentragdes variam de 1 a 5 ng/m3 (ATSDR, 1995).

Os dados e emissdes sdo bastante incertos, seja porque as fontes ndo foram bem
caracterizadas e sdo difusas ou ainda porque os métodos de medidas sdo diversos e com
resolucdo variada. Desta forma, a comparacdo de medidas realizadas em locais
diferentes ou mesmo, em momentos diferentes é complexa. Segundo BOSTROM
(2002) embora na Suécia, desde 1960, tenha havido uma reducgdo substancial na emissao

de HPAs, a mesma diminuicdo ndo tem sido observada nas concentragdes no ar

medidas.

No Brasil, estudos que investigam as concentracdoes de HPAs em
compartimentos ambientais e alimentos se intensificaram nos ultimos anos. Vdrios
trabalhos desenvolvidos nas cidades de Sdo Paulo e Rio de Janeiro encontraram
concentracdes significativas de HPAs em material particulado atmosférico e em poeira

das vias (street dust).

Pereira Netto tem investigado aos niveis de HPAs em &areas urbanas do Rio de
Janeiro e Niterdi e sua correlacio com fontes veiculares (PEREIRA NETTO 2004,
2005, 2006). VASCONCELLOS et al. (2003) encontrou em Sdo Paulo concentracdes
de HPAs da ordem de 0.28 ng.m’3;). Em Tubarao, Santa Catarina os valores médios
para a concentracdo de B[a]P variaram entre 8.61-20.30 ng.m'3 (SANTOS et al., 2004),

e foram mais baixos que os encontrados no Rio de Janeiro, 0.58, 10.67 ¢ 0.88 ng.m™ de



acordo o local (AZEVEDO et al., 1999) e os valores 0.57-0.75 ng.m™ obtidos por
FERNANDES et al. (1999) préximo a Avenida Brasil, via de alto volume de trafego da

cidade do Rio de Janeiro.

Virios outros estudos voltados a caracterizacdo da contribui¢do das queimadas
de cana-de agticar tem sido desenvolvidos em cidades do interior do Estado de Sao
Paulo, como Araraquara e Piracicaba encontrando importante correlacdo das
concentracdes de HPAs em amostras de ar urbano destas localidades com os periodos

de safra e entre safra da cana de actcar.

ZAMPERLINI, SILVA e VILEGAS (1997) analisaram a fuligem de queima de
cana-de-actcar e identificaram HPAs com propriedades cancerigenas e mutagénicas, e

sugeriram que trabalhadores e populagdo evitem a exposi¢cao a essa fuligem.

GODOI et al (2004) investigaram os HPAs em material particulado inalavel
(MPjp) em regido suburbana de Araraquara em agosto de 2002. O coletor estava
localizado a cerca de 5 km da drea de plantacdo de cana mais proxima e foi colocado a 4
m de altura em relacdo ao solo. Os resultados indicaram concentracdes de HPAs no

material particulado conforme Tabela 1.

Tabela 1 - Resultados de medi¢des de 17 HPAs (incluindo perileno) no material

particulado em Araraquara.

HPA Faixa de Congentragﬁo Média e Desvio
(ng/m”) Padrao
Naphthalene 0,19-0,93 0,42 +0,27
Acenaphthylene 0,25-2,03 0,95 +0,62
Acenaphthtene 0,12-1,78 0,70 + 0,56
Fluorene 0,11-0,91 0,42 +0,43
Phenanthrene 0,94-5,08 29+1,2
Anthracene 0,11-0,51 0,33+0,13
Fluoranthene 1,1-6,5 33+1,6
Pyrene 0,57-6,03 25+1,7
Benzo[a]anthracene <0,74 -
Chrysene 1,7-13,8 6,6 +4,1
Benzo[b + k]fluoranthene 1,8-11,0 5,6+3,3
Benzo[a]pyrene <0,74-3,30 1,9+1,1
Benzo[e]pyrene 1,0-4.,6 27+14
Indeno[1,2,3-cd]pyrene <1,6-18,2 8,7+5,6
Dibenzo[a,h]anthracene <1,6 —
Benzo[ghi]perylene 2,5-13,8 8,5+3.,8
Perylene 1,2-5,6 38+1,5
Soma 13,4-94,0 49,3 +28

Fonte: Godoi et al (2004)



MAGALHAES, BRUNS e VASCONCELLOS (2007) analisaram
estatisticamente os hidrocarbonetos policiclicos aromadticos tracadores da queima de
cana-de-actcar (fenantreno, antraceno, fluoranteno e pireno) encontrados em material
particulado coletado em Sao Paulo e nas cidades de Araraquara (na safra e na
entressafra) e Piracicaba, que possuem grande drea plantada de cana-de-agicar. Os
resultados mostraram que, no més de julho, as cidades de Araraquara (safra) e
Piracicaba apresentaram perfis semelhantes no periodo das queimadas de cana-de-

acucar na regido.

Os resultados de RE-POPPI ¢ SANTIAGO-SILVA (2005) para a cidade de
Campo Grande, Mato Grosso do Sul, mostraram que a queima de biomassa era
responsavel pelas maiores concentragdes observadas de HPAs e que a contribui¢cdo da

emissao veicular era baixa.

ANDRADE et al (2010) analisaram HPAs em amostras de material particulado
inalavel (MP;p) em um local suburbano, distante 5 km de plantacdes de cana-de-actcar,
nos anos de agosto de 2002 e setembro de 2003 (época de safra) e marco de 2003 e
janeiro de 2004 (entre-safra). As concentracdes de MP( variaram de 12 a 47 pg/m3 na
entre-safra de cana-de-agucar e de 41 to 181 ug/rn3 durante a época de safra. As
concentracdes totais médias de HPAs foram de 2,5 ng/m’ e 11,6 ng/m’ respectivamente
para entre-safra e época de safra de cana-de-acticar. Andlises estatisticas indicaram a
influéncia significativa da queima de cana-de-agucar. Segundo os autores, a
concentracdo de HPAs durante a safra possivelmente ndo estaria relacionada a emissao

do transito mais intenso de veiculos pesados a diesel.

UMBUZEIRO et al (2008) realizaram uma verificacio preliminar da
mutagenicidade de amostras de material particulado inaldvel obtido em Araraquara e
Sao Paulo, em julho de 2003. Os resultados preliminares indicaram maior atividade
mutagénica do extrato de HPAs, inclusive fracdes oxi e nitro HPAs, em Araraquara e
em segundo lugar Sdo Paulo, apesar da menor concentracdo de material particulado
verificada nesta ultima. As fragdes oxi e nitro HPAs foram as maiores responsaveis pela

acdo mutagénica particulado coletado em Araraquara e Sdo Paulo.

Estudo realizado no Rio Paraiba do Sul, na cidade de Resende, interior do
Estado do Rio de Janeiro, detectaram B[a]P em niveis de 0,255 pg/L préximo da
Rodovia Presidente Dutra (AZEVEDO et al, 2004). Em relacdo a presenca de
benzo[a]pireno na agua, a Resolugdo CONAMA 20, de 18 de junho de 1986 que
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estabelece a classificacdo das 4dguas em todo Territério Nacional define para 4gua
Classe 1, o valor mdximo de 0,01ug/L de B[a]P (BRASIL,1986). Por outro lado, o
padrdao de potabilidade de 4gua para consumo humano estabelecido pela Portaria No.
518, de 25 de margo de 2004, do Ministério da Satde, define o valor maximo permitido
de 0,7 ug/L de B[a]P (BRASIL, 2004). Em 1980, Diretiva 80/778/EEC estabeleceu um
nivel maximo para HPAs em dgua de consumo humano de 0,2 pg/L. para a soma de
fluoranteno, benzo[k]pireno, benzo[b]fluoranteno, benzo[k]fluoranteno,
benzo[ghi]perileno, e indeno[1,2,3-cd]pireno como compostos de referéncia.A presenca
dos HPAs em alimentos também tem recebido ateng¢do nos ultimos anos. Além da
contribuicdo da poluicdo ambiental, os HPAs também s@o oriundos dos processamentos
dos alimentos, como defumacgdo, secagem, torrefacdo, alguns tipos de cozimento e
material de embalagem. Eles estdo presentes em diferentes grupos de alimentos e
bebidas incluindo vegetais, frutas, carnes, Oleos e gorduras, cereais e derivados,
produtos l4cteos, café, cha entre outros. (HOWARD e FAZIO, 1980, HUSAIN et al,
1997)

NOLL e TOLEDO (1997) determinaram a concentracdo de HPAs em carnes
defumadas e encontraram niveis de B[a]P maiores em produtos domésticos, alcancando
valores de 6,1 pg/kg. NOLL e FIGUEIREDO (1997) compararam a concentragdo de
B[a]P em vdrios tipos de carnes assadas em churrasqueiras de alvenaria, em que a
distancia do produto ao fogo era da ordem de 40 cm e churrasqueiras portdteis, cuja
distincia era cerca de 15 cm. As concentracoes de B[a]P medidas foram
significativamente maiores nas carnes assadas no tipo portétil, variando de 1,87 a 8,22
pg/kg. Verificaram que a quantidade de HPAs formados depende da presenca de peles,
do teor de gordura e da distancia do fogo. AZEREDO et al (2006) estudaram peixes,
camardes, mexilhdes e carnes de siri frescos e processados comercializados na Regidao
Metropolitana de Campinas e detectaram B[a]P em todas as amostras analisadas, com
valores entre 0,03 a 4,54 ug/kg. Observaram que os valores sao mais altos em produtos

defumados (média de 2,5 ng/kg).

Segundo TOLEDO e CAMARGO (1998), ¢leos de milho produzidos e
comercializados no Brasil apresentaram niveis de B[a]P que variaram de 0,85 a 25,17
pg/kg. Ja as margarinas, cremes vegetais e maioneses também foram estudados por
CAMARGO e TOLEDO (2000) apresentaram niveis de HPAs totais que variaram de
1,7a3,9 ng/kg, 4,1 a7,1 ng’kge 1,0 a 21,7 ng/kg, respectivamente.
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CAMARGO e TOLEDO (2003) encontraram niveis de HPAs totais de 13,53
pg/kg em alface, 9,50 pg/kg em tomate e 8,86 pug/kg em repolho. Também foram
encontrados em frutas como maca (4,05 pg/kg), uvas (3,77 pg/kg) e peras (3,87 ug/kg).
Os autores encontraram ainda que as frutas e vegetais cultivados préoximos de rodovias
com alto volume de trafego apresentaram valores de HPAs significativamente mais
altos do que aqueles cultivados em dreas tipicamente rurais. Outros estudos realizados
no Brasil encontraram HPAs em amostras de chd-mate e café (CAMARGO e TOLEDO,
2002) e em amostras de guarand em p6 (CAMARGO et al, 2006).

TFOUNI et al (2006) analisaram suco de cana-de-agucar oriunda de coleta sem e
com queimada, com relagdo ao conteido de 5 HPAs selecionados (benzo(a)antraceno,
benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno, benzo(a)pireno e dibenzo(a,h)antraceno).
Seus resultados mostraram que as concentragdes desses HPAs eram maiores no suco de
cana coletada com prévia queima (0,44 a 3,05 g/kg) do que no suco de cana que ndo

tinha sofrido o processo de queima (0,19 a 0,61 g/kg).

TFOUNI e TOLEDO (2007) realizaram medicdo de HPAs em agtcar de cana
tanto oriunda de colheita com queima e sem queima. Concluiram que a pratica de
queima da cana antes da colheita pode ocasionar a presenca de HPAs no agucar e que o
processamento da cana-de-acicar pode influenciar os niveis desses compostos no

produto final.

Outros estudos realizados no Brasil investigaram ainda a presenga de HPAs em
outros compartimentos ambientais como em sedimentos de mangues (CAVALCANTE
et al, 2009) e em madeiras, solos e cupinzeiros dos varios biomas brasileiros (WILCKE

et al, 2003).

Desta forma, os resultados desses estudos apontam que, no Brasil, a exposi¢dao
humana aos HPAs pode estar ocorrendo em niveis elevados, especialmente nas areas
urbanas. No entanto, todos os estudos tem se limitado a determinagdo das concentracdes

em varios meios de exposicdo, sem avaliar os riscos a saide da populacdo.
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EFEITOS DA EXPOSICAO AOS HPAS A SAUDE HUMANA.

A exposi¢do humana aos HPAs ocorre principalmente por inalacdo da fumaca do
cigarro e de poluentes atmosféricos urbanos e, por ingestio de dgua e de alimentos
cozidos. No caso de exposicdes ocupacionais, a inalagdo € a principal via de exposi¢ao e

a absor¢do dérmica também pode ser relevante.

No organismo humano sdo substancias lipofilicas e, portanto, sdo rapidamente
dissolvidas e transportadas pelas lipoproteinas das membranas celulares. A taxa de
absorcdo depende do HPA e da via de entrada no organismo. De forma geral, sdo
amplamente distribuidos por todo o organismo, podendo ser encontrados em qualquer
orgdo ou tecido, em especial os tecidos ricos em lipidios e no trato gastrointestinal, pela

reabsorcao do produto de excrecdo hepatobiliar (WHO, 1998).

Os HPAs apresentam tanto efeitos sist€émicos quanto carcinogénicos. Os efeitos
sist€émicos podem ser: anemias agudas, nduseas, vOmitos, convulsdes, distirbios de
consciéncia, letargias e dermatites (WHO, 1998). No caso dos efeitos carcinogénicos,
existe uma propensdo dos HPAs atuarem como carcinogénico nos locais que

funcionaram como via de acesso ao organismo (IARC, 2010).

Estudos experimentais com animais demonstraram que alguns HPAs causam
tumores em exposicdo oral e dérmica. Em exposicdo alimentar foram encontrados
efeitos no sistema reprodutivo relacionados a fertilidade, problemas gestacionais e
alteracOes congénitas (ATSDR, 1995). Estudos epidemioldgicos também verificaram
contribuicdo bastante relevante dos HPAs para carcinogénese (JACOB e SEIDEL,
2002; GODSCHALLK, 2003). Em exposicdes ocupacionais ha evidéncias de associacdao
dos HPAs com risco de cancer de pulmao, pele e bexiga (BOFFETTA, 1997).

Estudo desenvolvido na China investigou a exposi¢do ao HPAs em um distrito
rural com alta taxa de mortalidade por cancer de pulmao, cerca de cinco vezes maior
que a média nacional da China. Trés comunidades apresentaram taxa de mortalidade 24
vezes maior que a média nacional. Foi observado no local que as taxas de mortalidade
por cancer de pulmdo eram iguais tanto para homens (usualmente fumantes) quanto para

mulheres (usualmente nao fumantes) (WHO, 1998).

Assim a mortalidade por cancer de pulmao foi relacionada a utilizac@o de carvao

(carvdo betuminoso mediamente voldtil, com baixa concentracdo de enxofre e alta
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formacao de cinzas). O carvao era utilizado para coc¢@o de alimentos e aquecimento das
casas. O monitoramento do ar no interior das casas, durante o cozimento dos alimentos,
demonstrou que as mulheres eram expostas as altas concentracdes de HPAs
(principalmente benzo-a-pireno), da ordem de 14,7 ug/m’ e particulas submicromicas

de matéria organica (WHO, 1998).

Estudos com biomarcadores também encontraram forte associacdo entre a
exposicdo aos HPAs e a carcinogénese. O 1-hidroxipireno urindrio e adutos de HPA-
DNA s3o os biomarcadores mais comumente empregados em estudos de exposi¢do

ambiental a HPAs (FRANCO et al, 2008 e WHO, 2001).

O TARC (2010) considerou que héd evidéncias suficientes para classificar o
Benzo-a-pireno como carcinogénico (Grupo 1). O dibenzo[a,h]antraceno como 2A e o
benzo-a-antraceno, benzo-b,k,j-fluoranteno, dibenzo(a,h)pireno, criseno e entre outras
foram classificadas como possivelmente carcinogénicas para humanos (Grupo 2B).
Demais HPAs como Acenaftaleno, Acepireno, Antraceno e Pireno, entre outros nao

foram classificados como carcinogénicos para humanos (Grupo 3).

Para anélise dos riscos para a saide humana, o benzo(a)pireno (B[a]P) tem sido
considerado como indicador do grupo dos HPAs e, embora, em geral, se apresente em
concentracdes menores que outros, o B[a]P é um dos mais téxicos e com maior

potencial de carcinogenicidade e também tem sido um dos mais estudados.

z z

O fluoranteno é um importante HPA volédtil e € encontrado em grandes
concentracdes no ambiente. Também tem sido utilizado em alguns estudos
experimentais e sido sugerido como indicador complementar ao B[a]P. O mais
carcinogénico ja identificado € o dibenzo[a,l]pireno e embora ocorra em concentracdes
muito baixas, também tem sido utilizado como indicador. Outros HPAs importantes sdo
fenantrenos, antracenos e pirenos € os HPAs com moléculas maiores como dibenzo
[a,h]antraceno, benzo[b]fluorantene, benzo[k]fluorantene e o indenol[1,2,3c,d]pireno,
este tiltimo também com alto potencial de carcinogenicidade (WHO, 2001; BOSTROM,
2002).

Até recentemente, danos a saude decorrentes de fatores ambientais tiveram sua
identificacio amplamente fundamentada em estudos retrospectivos, baseados em
respostas a eventos agudos como acidentes e exposi¢des ocupacionais (SUTER, 1993;

DUBE et al 2001, MOORE et al 2004).
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Entretanto, exposicdes cronicas raramente resultam em mudanca rdpida e
facilmente observavel. O impacto € quase sempre gradual, sutil e freqiientemente torna-
se dificil distinguir mudancas ambientais naturais e impactos provenientes de outras
fontes; a escala de tempo desses eventos é da ordem de décadas, o que torna os estudos

retrospectivos complicados (MOORE et al. 2004).

Por esta razdo, tem crescido os esfor¢os voltados aos estudos de avaliacdo de
riscos com base em modelos e dados das concentragdes ambientais dos contaminantes,
ferramenta j4 inserida e largamente empregada em vdrios paises. Avaliacdo de risco
ambiental € entendida como processo constituido de quatro etapas: identificacao de
perigos; avaliacdo da exposi¢cdo; avaliacdo dose-resposta e caracterizacdo do risco
(NRC, 1983). Estes estudos sdao baseados em informagdes derivadas de estudos
experimentais de toxicidade e sobre as caracteristicas fisico-quimicas das substancias e

seu comportamento no ambiente.

Esta ferramenta apresenta como principais vantagens: baixo custo, nao
necessidade de interven¢des na populacdo e possibilidade de utilizacdo em avaliacdo de
cendrios de exposi¢cdo postulados, ndo dependendo da existéncia de situacOes reais de
exposicdo humana. Entretanto, sdo fortemente dependentes da existéncia de dados e
modelos toxicolégicos nem sempre confidveis, especialmente para baixas doses, além
de ndo avaliam adequadamente a exposi¢do a misturas de contaminantes em condicdes

flutuantes que prevalecem no ambiente.

A avaliacdo destes efeitos a saide humana de exposi¢des ambientais tem sido
dificultada por vdrias razdes, como a multicausalidade, em especial do céancer; a
dificuldade de caracterizacdo das doses recebidas pela populacdo; a dificuldade de
associacao entre efeitos e exposicao, especialmente para baixas doses, nas quais se situa

a maioria das situagdes de exposi¢ao da populagdo.

Alguns dos efeitos causados pelos HPAs podem ser desenvolvidos apenas em
longo prazo. Nesse sentido a avaliacdo de risco se coloca como uma importante
ferramenta. Utilizando-a € possivel prever os efeitos a saide humana, devido a
exposicao a estes contaminantes e com isso, se tem uma base de informacdes que torna
possivel a implementagdo de agdes de gerenciamento dos riscos, capazes de impedir ou

reduzir o surgimento desses efeitos.
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AVALIACAO DE RISCO A SAUDE HUMANA DE EXPOSICOES AMBIENTAIS

As pessoas estdo expostas a uma variedade de agentes perigosos presentes no ar
que respiram, na dgua e nos alimentos que ingerem, nas superficies que tocam e nos
produtos que usam. Essas exposicdes contribuem direta ou indiretamente para o

aumento de mortes prematuras, doencas e outros agravos a saude.

Entretanto, a simples presenca de substancias perigosas no ambiente nao
necessariamente implica em riscos para a saide humana. Identificar, avaliar e reduzir as
exposicoes realmente relevantes, bem como os riscos a elas associados €, sem duvida,

um dos maiores desafios da ciéncia neste século.

A avaliacdo de risco € a estimativa da probabilidade, magnitude e incerteza dos
efeitos adversos a saide humana associados a exposi¢do a um determinado agente e €
constituida de quatro etapas: identificacdo de perigos; avaliacdo da exposi¢do; avaliacdao

dose-resposta e caracterizagdo do risco (NRC, 1983).

Identificaciao de perigos

Nesta etapa devem ser identificadas e selecionadas todas as substincias de
interesse para a avaliagio de risco. E relevante o levantamento de informacdes
atualizadas, através de fontes confidveis de dados toxicoldgicos e da literatura cientifica
especializada, das informagdes sobre as propriedades fisico-quimicas e toxicoldgicas de
todas as substancias, bem como a respeito do seu comportamento no ambiente. Estudos

epidemioldgicos sdo, da mesma forma, uma fonte importante de informacao.

ApOs andlise cuidadosa, trés decisdes importantes podem ser tomadas: (a) as
substancias ndo sdo perigosas e, portanto, ndo € necessdrio prosseguir com as etapas
seguintes; (b) as substancias sdo perigosas e, portanto, é necessario efetuar as proximas
etapas; (c) as informacgdes levantadas ndo sdo suficientes para se chegar a uma

conclusdo, e mais estudos serdao necessarios.

Estas decisdes poderdo resultar em dois tipos de erro: (1) as substancias foram
consideradas seguras e ndo eram e; (2) as substancias foram consideradas perigosas e

nao o eram. Do ponto de vista de saide publica, o primeiro tipo de erro € mais
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preocupante, mas do ponto de vista econdomico e social, o segundo tipo também pode ter

sérias implicagdes.

Avaliacio da exposicao

Exposicdo é definida como o contato, em um determinado tempo e espaco entre
uma pessoa € um ou mais agentes fisicos, quimicos ou biolégicos. Embora seja um
conceito muito familiar entre cientistas da drea de saide ambiental, seu significado

freqiientemente varia, dependendo do contexto da discussao.

ApOs sua entrada no organismo, o agente passa a ser descrito em termos de dose.
A relacdo entre a dose biologicamente efetiva e os eventos, como doenga ou danos
depende do relacionamento dose-reposta (tipo de curva dose-reposta), de mecanismos
farmacodindmicos (compensa¢do, dano, reparacdo) e de fatores de susceptibilidade

(condi¢do de saude, nutri¢do, estresse, predisposi¢do genética).

O efeito bioldgico é a resposta mensurdvel na molécula, célula ou tecido. A
significancia do efeito bioldgico, se ele € precursor ou ndo de um efeito adverso a saudde,
pode ndo ser conhecido. Um efeito adverso € o efeito bioldgico que causa mudanca na
morfologia, fisiologia, crescimento, desenvolvimento ou tempo de vida, os quais
resultam em prejuizo da capacidade funcional, ou aumento da susceptibilidade ao efeito

prejudicial de outras influéncias ambientais (WHO 1994).

Uma representacdo da avaliacdo da exposi¢do no contexto da saude ambiental €

mostrada na Figura 1.
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AMBIENTE

Meios ambientais:

Vias de exposi¢do: Fontes Poeira, solo
Inalacéo N Alimentos
Ingestdo caminhos de exposi¢ao Agua
Contato dérmico N Ar
oncentragoes de exposicao Produtos de consumo

Incorporagio A 2 SER HUMANO
Dose potencial
{
Dose aplicada
Absor¢io ———p
Dose interna
{
Dose disponivel
{
Dose biologicamente
efetiva

Relagdo
com
efeitos

Efeito bioldgico
2
Efeitos
adversos

Figura 1. A avaliagdo da exposicdo no contexto da saide ambiental (Fonte:WHO 1993).

Exposicao e dose

A exposicdo € a condi¢do de um organismo humano estar em contato com um
agente. Na maioria das vezes, 0s agentes estdo presentes nos meios — ar, dgua, solo —
nos produtos, nos alimentos que os transportam e 0s colocam em contato com as

pessoas. A concentragdo no ponto de contato é chamada de concentracdo de exposi¢ao.

A exposicao em um dado periodo de tempo € dada pela integral da concentracao
do agente, cuja magnitude € representada pela area sob a curva, em unidades de

concentracao multiplicada pelo tempo (NRC 1990; US EPA, 1992):

I
onde E € a magnitude da exposicao, C(t) é a concentracdo de exposi¢ao como funcido do
tempo, e t € o tempo; tp-t; € a duracdo da exposicao (ED).

As exposigdes sdo tipicamente integradas para um individuo médio, um agente
especifico, um caminho e via de exposi¢ao particular. Nos casos em que a exposicao
deve ser analisada para varios grupos diferentes de individuos, a exposi¢do da

populacdo pode ser representada por histogramas ou curvas.
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Dose aplicada e dose potencial

Dose aplicada € a quantidade de substancia que estd disponivel para absor¢dao em
uma barreira do organismo (pulmio, trato gastrintestinal, pele). Uma aproximacao para
a dose aplicada é o conceito de dose potencial (NRC, 1990), a quantidade do agente,
ingerida, inalada ou aplicada sobre a pele. Para inalacdo e ingestdo, a equacdo geral para
dose potencial ¢ dada por:

5]

D,, = [CORM

]

onde D,y € a dose potencial e IR(t) € a taxa de ingestdo ou inalag¢do, sendo tr-t; a
duracdo da exposi¢do (ED). A equacdo (2) pode também ser expressa na forma discreta

como a soma das doses recebidas durante varios eventos de exposicao:

Dpot = Zci -IR, 'EDi 3)

onde ED; € a duracdo da exposi¢do para o evento i. Se C e IR sdo constantes, a equagdo
(3) torna-se:

D =C-IR-ED (4)

pot

onde ED é a soma do tempo de todos os eventos de exposicao e C e IR sio os valores

médios desses parametros.

Dose interna

A quantidade do agente que € absorvida e estd disponivel para a interacio com
os receptores biologicamente significantes € chamada de dose interna. Uma vez
absorvido, o agente ird passar pelos processos de metabolismo, estocagem, excre¢cdo e
transporte dentro do organismo. A quantidade transportada para um 6rgao especifico,
tecido ou fluido de interesse € chamada dose disponivel que € somente uma pequena

parte da dose interna total.

A dose biologicamente efetiva é a quantidade que efetivamente alcancga as

células, membranas ou outros locais e que produz uma acdo téxica, ou um efeito
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adverso. Em avaliagdo de risco, a relacdo dose-resposta considera a dose potencial, que
¢ andloga ao conceito de dose administrada utilizado em experimentos com animais,
uma vez que os demais conceitos dependem da farmacocinética dos agentes e a dose

disponivel e dose biologicamente efetiva ndo sdo conhecidas para a maioria dos agentes.

Um esquema da relacdo entre dose e exposi¢do é mostrado na Figura 2. Doses
sdo freqlientemente dadas em quantidade do agente por unidade de tempo (p.ex. mg/dia)

ou taxas de doses por unidade de peso corpdreo (i.e. mg/kg/dia).

Para os objetivos da avaliacdo de risco, a dose estimada deve ser expressa de
modo a que possa ser comparada com os dados dose-resposta disponiveis. Uma taxa de
dose média, em um determinado periodo de tempo, € util para muitas avaliacdes de
risco. A avaliacdo da exposicdo deve levar em conta a escala de tempo relacionada a
resposta bioldgica estudada. Para muitos efeitos carcinogénicos, a avaliagdo de risco
considera o periodo no qual as exposicdes ocorrem e, freqiientemente, se ndo hd picos
de exposicdo que poderiam levar a efeitos agudos, a dose média no periodo de
exposicdo é suficiente para a avaliacdo, e pode ser dada na forma de doses didrias

médias (ADDs).

Assim, a equacao (4) é reescrita como:
ADD,, =[C-IR-ED]/[BW.AT]  (5)
Para efeitos carcinogénicos, a resposta bioldgica é descrita em termos de
probabilidade de cancer no tempo de vida, ainda quando a exposi¢do se dd em um

periodo menor e as doses sdo calculadas como:

LADD ,:[5-1 -ED]/[BW.LT] (6)

po

LADD ¢ usado para avaliacdo de risco de efeitos carcinogénicos, onde

modelos dose-resposta lineares sem limiar sao utilizados.
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EXPOSICAO DERMICA Dose
biologicamente
efetiva

Dose Dose
Exposi¢do Dose aplicada interna
a0 agente potencial —p
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ORGAO |—— Efeito
Metabolismo

INALACAO Dose
biologicamente
efetiva

Dose Dose
Exposi¢do Dose aplicada interna
a0 agente potencial
quimico
ORGAO |——> Efeito
Metabolismo
Nariz/boca Pulmao
_— _—
incorporacao absorc¢do
INGESTAO Dose
biologicamente
efetiva
Dose Dose
Exposigdo Dose aplicada interna
a0 agente potencial
quimico L
ORGAO ——» Efeito
Metabolismo
Boca Sistema G.I.
EEEE—— _—
incorporacao absorcdo

Figura 2: Esquema ilustrativo da relacdo entre exposi¢ao e dose, em fungdo da via de

exposicdo (Fonte: USEPA 1992).

Calculo de dose interna para processos de absorc¢ao

N

Relativamente a

primeiro, comumente utilizado para o

absor¢do, existem dois métodos para o célculo da dose. O

célculo de absor¢cdo dérmica de imersdo em

liquidos € derivado da equagdo de dose interna, andloga a equacdo (2), com a

substitui¢do da taxa de ingestao/inalagdo

D, - [cw

1

pela taxa de absor¢do (C.Kp.SA), sendo:

K, SA(hdt
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onde Kp € o coeficiente de permeabilidade e SA a drea da superficie do corpo exposta.

Se a concentragdo de exposicao e a drea da superficie exposta podem ser consideradas

constantes, a equacdo (7) pode ser escrita como:
D, =C-K, -SA-ED (8)

Dividindo-se a equacdo (8) por BW e AT ou LT obtém-se, da mesma forma, as

equagdes ADDint e LADDint, sendo:

ADD,, =[C-K, -SA-ED]/[BW.AT] 9)

LADD,, =[C-K, -SA-ED/[BW.LT] (10)

Este método € utilizado no cdlculo de dose interna para natacao.

O segundo método € usado no caso em que o agente € aplicado ou administrado.
E util quando pequena, ou conhecida, quantidade de material (p.ex.: material
particulado, pesticida) estd em contato com a pele. Neste caso, a dose potencial Dpot é
calculada se a concentragdo de exposi¢do C e a quantidade do meio aplicado (Mpeio),

em uma parte ou em toda superficie do corpo sdo conhecidas, sendo:

D =CM

pot meio

=C-F, -SA-ED (11)
onde D, € a dose potencial, Myeio € a quantidade do meio aplicado Fu, € o fator de
aderéncia. Este método € utilizado em geral para exposi¢ao via solo contaminado.

A relagdo entre a dose potencial e a dose aplicada, no caso de absor¢do dérmica,
€ que a primeira inclui a quantidade de substancia na quantidade total do meio que entra

em contato com a pele. Teoricamente, esta relacao é representada por:
Dim = Dapp J.f(t)dt (12)

onde f(t) é uma funcdo de absor¢do ndo linear, usualmente ndo mensuravel, tendo

unidade de massa absorvida por massa aplicada por unidade de tempo.

Se f(t) pode ser integrada para um tempo de exposicao T, ela fornecerd a fragdo
de absor¢cdo AF, ou seja, a fragdo da dose aplicada que € absorvida no tempo T. O valor

maximo de AF € 1 (100% de absorc¢do). Assim, a equacao (12) pode ser escrita como:

D, =D, -AF (13)
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onde AF € a fragdo de absor¢do adimensional. Se for assumido que D,pp € igual a Dy,

entao:

D, =D, -AF (14)

pot
Usando a equagdo (11) temos:

ADD. =[C-M . -AF]/[BW - AT] (15)

meio

LADD, =[C-M,, -AF1/[BW -LT] (16)

meio
onde M., € @ massa de material aplicado na pele.

Um maior detalhamento do célculo de dose para absorcdo dérmica pode ser

encontrado em USEPA (1992a).

Calculo de dose interna para processos de incorporacao

Agentes quimicos presentes no ar, dgua e alimentos entram no organismo
humano através dos processos de incorporacao e serdo absorvidos pelas paredes internas
do pulmao (inalag@o) ou trato gastrintestinal (ingestdo). Algumas vezes, é necessario
estimar a dose interna, que teoricamente pode ser calculada com equagdo similar a (8),
onde C seria a concentracdao do agente no pulmao ou trato gastrintestinal, AS a drea da
superficie interna envolvida e Kp o coeficiente de permeabilidade do agente nas

barreiras internas. Entretanto, estes dados ndo podem ser facilmente medidos.

Assim, por simplificagdo, a dose interna pode ser obtida da combinagdo das

equagoes anteriores, sendo dada por:
D,=D, -AF=D, -AF=C-IR-ED-AF (17)
Da mesma forma,

ADD. = ADD . -AF =[C-IR-ED-AF]/[BW - AT] (18)

int — pot

LADD,, = IADD,, - AF =[C-IR-ED- AF1/[BW - LT] (19)

int =

23



Métodos quantitativos de avaliacao da exposicao
A estimativa da exposicao pode ser realizada por:

(1) Medida no _ponto _de contato: a exposi¢cdo pode ser estimada medindo se a

concentracdo medida da concentra¢do do agente e tempo de contato e fazendo a sua
integracdo. Isto € realizado com o suo de monitores individuais, como por
exemplo, os dosimetros de radiacao ionizante. O uso destas estimativas para outros
fins, que ndo os que foram coletados, e para a estimativa a exposi¢do em longo
prazo requer cuidadosa apreciacdo sobre a adequacdo ou ndao dos dados obtidos.
Estas medidas ttm como vantagem a medida direta da dose e, dependendo da
precisao do equipamento, os medidores podem ter boa exatidio. Como
desvantagens, sdo caros, € ndo hd equipamentos para a medicdo da maioria dos

agentes quimicos.

(2) Avaliacdo do cendrio: a partir de modelos tedricos e empiricos que simulam a
emissao, dispersdo e o transporte ambiental dos agentes e fornecem a concentracio
no meio de exposi¢cdo ou de contato com as pessoas. Os parametros a serem
avaliados s@o a concentracdo da exposicdo, a freqii€ncia e a duracao da exposicado e

as taxas de incorporagdo e ou absor¢ao.

(3) Biomarcadores: a dose potencial pode ser reconstruida a partir das medidas de

biomarcadores e outros indicadores internos, depois que a exposicdo ji tenha
ocorrido. Monitoramento bioldgico € util em algumas situacOes especificas,
principalmente para o controle de exposi¢des ocupacionais. As vantagens do uso de
biomarcadores € a indicacdo da efetiva ocorréncia da exposi¢do, o que,
teoricamente pode dar uma boa indicacdo de exposi¢des passadas. No entanto, a
reconstru¢do da dose depende de informagdes de interferéncias e de dados que
correlacionem dose interna e exposi¢do, cuja natureza nao tem sido
metodologicamente determinada para a maioria das substincias quimicas,
necessitando de medidas invasivas ou diretas nas pessoas, fato que requer

cuidadosa observancia de aspectos éticos e ndo € facilmente aplicavel para grandes

populagoes.

Estas trés abordagens baseiam-se em dados diferentes, o que pode ser utilizado

para a checagem da exatiddo de uma medida de exposi¢do, quando possivel, ou para a
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valida¢do dos métodos. Destes, cada um apresenta vantagens e desvantagens, podendo

sua combina¢do melhorar a confianga da avaliacdo de exposi¢do.

Em estudos de avaliacdo quantitativa de riscos, a avaliacdo do cendrio € mais

amplamente empregada.

Estimativa da exposicao a partir da avaliacdo do cenario

A avaliagdo do cendrio tem por finalidade determinar a concentracdo do
agente no meio ou local de exposicdo e calcular a dose, considerando-se a emissao,
dispersdo e transporte do agente no ambiente, as caracteristicas da ocupacdo e da
populacdo exposta e o tempo de exposicdo, como mostrado no esquema da Figura 3. Os
parametros a serem avaliados sdo a concentracdo da exposicao, a freqiiéncia e a duragdo

da exposicdo e as taxas de incorporagdo e ou absor¢ao.

AR

g - :] INALACAO
»| ALIMENTOS
Y Y
AGUA
SOLO SUPERFICIAL -
A AGUA
A A POTAVEL

CONTATO
DERMICO

AGUA
SUBTERRANEA

SOLO
(quintais)

Y
A

Figura 3: Caminhos e vias de exposi¢ao utilizados para estimativa de exposi¢do a partir

da avaliacdo do cenario. (Fonte: EINSEBERG e MCKONE 1998)

Estimativa da concentraciao de exposicao

A estimativa das concentragdes ambientais dos agentes também pode ser direta

ou indireta.

(1) Direta: por meio da medida da concentracdo dos agentes de interesse nos meios de
contato com a populagdo como ar, dgua e alimentos. Neste caso, uma questdo

fundamental € o plano de amostragem para garantir que as medidas sejam efetivamente
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representativas da situacdo de exposicdo encontrada na drea. Situagdes que envolvem
muitos contaminantes e meios ambientais podem demandar grandes recursos
financeiros e técnicos, inserindo limita¢des importantes nos estudos de risco. Outro
aspecto de grande importincia sdo as limitagdes das técnicas analiticas utilizadas, que
podem induzir conclusdes errOneas sobre as concentracdes dos agentes nos diversos

meios. (WHO 2000)

(2) Indireta: com uso de modelos tedricos e empiricos que estimam as emissdes €
simulam o transporte ambiental dos agentes, da fonte até os meios de contato. Estes
modelos podem variar desde simples cédlculos, que podem ser feitos com pequenas
calculadoras, até sofisticados sistemas computacionais que resolvem as equacdes
diferenciais parciais que governam o transporte e a transformacdo dos poluentes no

meio.

As estimativas de emissdo podem ser particularmente complexas. Embora exista
atualmente uma ampla literatura sobre o tema, os dados podem variar muito de um pais
para outro. As razdes para estas variagdes incluem as diferencas nas caracteristicas dos
combustiveis ou materiais de consumo, tecnologias empregadas e requerimentos de
controle de poluicdo adotados, entre outros. Desta forma, estimativas de emissdo
especificas para a drea de estudo devem ser feitas para aumentar a exatiddo da avaliacdo

de risco. As estimativas de emissdo podem ser realizadas através de:

(1) Dados de monitoramento: neste caso, equipamentos de monitoramento sao
usados para fornecer dados continuos ou intermitentes de um processo ou
atividade. Entretanto, requer recursos e tempo e, se os dados ndo forem
coletados por um periodo substancial, podem ndo ser representativos das

emissoes reais, em virtude da variagdo nos processos ao longo do tempo.

(2) Uso de modelos tedricos e empiricos que correlacionam as taxas de emissdo

com parametros operacionais.

(3) Uso de dados compilados de outros locais ou instalacio e adotados para a

instalacao em estudo.

(4) Julgamento de especialistas, a partir de um conjunto de informagdes e

protocolos existentes.
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Populacao exposta, freqiiéncia e duracao da exposicao

Para a estimativa da freqiiéncia e duracdo da exposicdo e do nimero de pessoas
atingidas, sdo necessdrias informacgdes sobre a densidade populacional da drea e outras

caracteristicas, tais como:
(1) Tipo de ocupagao: residencial, comercial, industrial, recreacional.
(2) Tempo de permanéncia na area; tempo de permanéncia indoor e outdoor;

(3) Hébitos: consumo e origem dos alimentos; atividades ocupacionais; recreacionais;

etc.
(4) Grupos sensiveis: escolas, hospitais, asilos, etc.
(5) Distribuicdo por sexo e faixa etdria.

As criangas sdo sempre um grupo sensivel de grande relevancia em estudos de
risco. Para exposigdes continuas, em geral sdo agrupadas em faixas de 0-5 anos e 6-19
anos. Nos ultimos anos, muitos esfor¢os tém sido feitos para o desenvolvimento de
informacdes especificas para a avaliacdo e a reduc@o dos riscos para criancas (WHO,

2006).

Transporte ambiental dos agentes

A dispers@do e o comportamento dos agentes no ambiente sdo fortemente
influenciados pelas caracteristicas meteoroldgicas da regido, principalmente velocidade
e direcdo do vento, classes de estabilidade atmosférica, precipitacdo pluviométrica,
temperatura € umidade do ar. Para o estudo do transporte dos agentes do solo,
parametros caracteristicos do solo local, drenagem, corpos d’agua, lencol freético, etc.,

devem ser caracterizados.

Atualmente existe uma grande quantidade de softwares que podem ser utilizados
para avaliacdo da exposic¢do. No entanto, € necessario se ter cuidado com a escolha dos
softwares, principalmente quanto a qualidade e a validacdo dos modelos matematicos e
fisicos utilizados, banco de dados e valores dos parametros utilizados, condi¢cdes de
contorno utilizadas e a aplicabilidade dos modelos (MOLAK1996, GHEORGHE e
NICOLET-MONNIER 1995, CETESB 2001).
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Outro aspecto importante € o fato de que estes modelos, em sua maioria, foram
elaborados e sdo utilizados em outros paises, cujas condicdes ambientais sdo muito

diversas das encontradas no Brasil, o que pode aumentar a incerteza dos seus resultados.

Avaliacio dose-resposta

7z

A avaliagdo dose-resposta € a caracterizacdo quantitativa da relacdo entre os
niveis de exposi¢do (doses) e as respectivas respostas na populacdo. Nesta etapa, sdao
considerados dois tipos de efeitos: os que apresentam limiar e os que ndo o apresentam,
como € o caso dos efeitos carcinogénicos. Os dados disponiveis geralmente sdo
oriundos de estudos com humanos e animais, relacdo estrutura-atividade e investigacao
in vitro. As avaliagdes devem ser baseadas na melhor informacdo disponivel no

momento da sua realizagdo. Além disto, deve ser destacado ainda que:

1. Os processos e mecanismos de acdo de uma substancia no organismo humano

sdo complexos e especificos para cada substancia quimica;

2. Os tipos de estudos toxicologicos ou epidemioldgicos para obtencdo de
informacdes também sdo complexos, necessitam da extrapolacio de resultados,
necessitando suas conclusdes de cuidadosa andlise efetuada por especialistas,
dos pontos de vista metodoldgico, de significancia estatistica e ético, para que

possam ser consideradas em um estudo de risco;

3. A maioria das situagdes de exposicdo ambiental envolve exposi¢des a baixas
taxas de dose e longo periodo de exposi¢do e, portanto, na regido onde a

I3 .

influéncia de “fatores de confusdo” € ainda mais critica.

Efeitos com limiar

Os efeitos com limiar sdo usualmente referidos na literatura como efeitos nado-
carcinogénicos, ou efeitos sistémicos, e compreendem os efeitos em 6rgaos especificos,
neurolégicos/comportamentais, imunoldgicos, reprodutivos e de desenvolvimento.
Nesses casos, para a avaliagcdo de riscos é assumido que ha um limiar de efeito, ou seja,

um valor de dose abaixo do qual, provavelmente, ndo ha efeitos adversos observaveis.
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Tradicionalmente, estes valores tém sido derivados dos valores de NOAEL (non

observed adverse effect level), considerando-se fatores de seguranca e incerteza.

Muitas agéncias internacionais tém desenvolvido valores de referéncia para
serem utilizados em avaliac@o de riscos, entre os quais destacam-se: dose de referéncia
(RfD) ou concentracio de referéncia (RfC) (USEPA); incorporagdao didria
tolerdvel/concentracdo didria tolerdvel (Health Canada); minimal risk level (MRL)
(ATSDR- Agency of Toxic Substance and Desease Registry); incorporacdo didria
tolerdvel (IPCS —International Programme on Chemical Safety ). A Comunidade
Européia ndo tem derivado valores de referéncia e trabalha com a comparacao direta das

doses calculadas com os niveis de efeitos. (WHO, 1999)

Deve ser destacado, entretanto, que estes indices baseiam-se, muitas vezes, em
consideragdes diferentes, seja na definicdo dos fatores de seguranca e incerteza, ou no

peso das evidéncias e objetivos propostos.
Algumas criticas a esta abordagem devem ser destacadas:

1. a simples consideracdo do valor do NOAEL ignora o restante da curva dose-

resposta;
2. limitacdo do NOAEL para efeitos bioacumulativos;

3. a extrapolacdo de dados obtidos em estudos com animais, geralmente, em

pequeno nimero;

4. com o avanco do conhecimento cientifico sobre os eventos precursores de
efeitos e sua correlacdo com toxicidade, a definicdo de efeito adverso €

questiondvel.

Efeitos sem limiar

Para efeitos sem limiar, chamados efeitos carcinogénicos, considera-se que a
relacdo dose-resposta € linear e que hd sempre um risco associado a toda dose. A
caracterizacdo dose-resposta, neste caso, tem envolvido diversas abordagens, incluindo
a extrapolacdo matemadtica da curva obtida para altas doses, para intervalos de baixas
doses. Nas ultimas décadas, muitos esforcos tém sido feitos para incorporar mais

informacdes cientificas a estas abordagens (WHO 1994, USEPA 1996). Para avaliacao
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dos riscos de efeitos carcinogénicos, assume-se, portanto, uma relacdo linear e os

fatores de carcinogenicidade (slope factor) sao dados pela inclinagdo da reta.

Os valores de dose de referéncia e fatores de carcinogenicidade sao
caracteristicos de cada substiancia quimica e podem ser encontrados nos bancos de
dados de informacdes toxicoldgicas. Entretanto, a confiabilidade e a atualidade da
informacdo utilizada sdo essenciais. Nos Estados Unidos da América, para evitar o uso
de informagdes conflitantes por parte das agéncias federais nos estudos de risco, foi
criado um banco de informagdes integrado denominado IRIS - Integrated Risk
Information System, o qual esta disponivel para acesso na internet (USEPA 2010) e,
atualmente, ¢ um dos mais completos e atualizados sistemas de informacdes

toxicoldgicas para avaliagcdo de risco.

Quantificacao do risco

No caso de efeitos ndo carcinogénicos, ndo € possivel a medida de uma
probabilidade de efeito. Desta forma, a avaliacdo € feita pela comparacdo direta das
doses calculadas com os valores de referéncia. Isto pode ser feito dividindo-se a dose

estimada pela RfD e obtendo o chamado Indice de Risco ou quociente de perigo, HQ:

Se o HQ for menor que 1, a exposi¢do a substdncia quimica em questdo é
considerada provavelmente nio causadora de efeitos adversos a sadde; se for maior que
1, efeitos adversos a saude sdo provaveis, e agdes de remediacdo ou mitigadoras fazem-
se necessarias. O HQ ndo € uma medida do risco, mas apenas, um ponto de partida para

estimar o risco. (RODRICKS 1992)

No caso de diversas vias de exposi¢do, o HQ total serd a somatéria do HQ de
cada uma das vias de exposi¢cdo. Vale ressaltar que a adi¢do das doses € apropriada
apenas para os casos em que os compostos considerados induzem ao mesmo tipo de
efeito e através de modos similares de a¢do. Do contrério, € mais apropriado calcular os
Indices de Risco separadamente, para cada substincia ou grupo de substincias

similares.
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Para substancias carcinogénicas, o risco € calculado multiplicando-se a dose
estimada por um fator de carcinogenicidade, também chamado slope factor ou fator
potencial (RODRICKS 1992). O fator potencial é a inclinagdo da reta obtida pela
extrapolacdo dos dados de altas doses para baixas doses, considerando-se uma

associacdo linear entre dose-resposta.

Desta forma, o risco para substancias carcinogénicas é dado por:

onde, LADD, € a dose didria média, em mg/kg peso corpéreo/dia; SF € o fator de
potencial (slope factor) em risco por mg/kg peso corpéreo/dia. Maiores detalhes podem

ser obtidos em (USEPA 1992, RODRICKS 1992, WHO 1999).

O risco de cancer também pode ser estimado a partir dos chamados fatores unitarios

de risco, dado por:

onde:
Ci = Concentracao no ar da substincia i (ug/m3);
FUR; = fator unitdrio de risco da substancia i (1/ ug/m3)

O risco de efeitos cronicos nao carcinogénicos podem ser estimados por:

onde:
C; € a concentracdo no ar da substancia 1 ( ug/m3);

RfC; € a concentragdo de referéncia (ug/m3).
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AVALIACAO PROBABILISTICA DA EXPOSICAO E RISCOS

A abordagem probabilistica da avaliacdo da exposi¢do envolve a utilizagdo de
modelos mateméticos para os processos fisico-quimicos que preveem um intervalo de
valores e a distribui¢do de probabilidade para a exposicao, isto €, prevé a distribui¢ao

dos valores de exposi¢cdo dentro da populacio em estudo.

Os modelos probabilisticos ou estocdsticos levam em consideragdo o
comportamento randdmico das varidveis ou parametros de entrada, prevendo a
probabilidade de ocorréncia de cada exposi¢do (dose) na populacdo, e o intervalo de

valores de riscos e da probabilidade de ocorréncia destes valores (WHO, 2005).

O conceito de probabilidade pode ter duas interpretacdes principais: a
interpretacdo frequencista ou empirica e a interpretacdo subjetiva, ou também chamada

de epistemoldgica ou Bayesiana (CULLEN e FREY, 1999).

A abordagem frequencista considera a existéncia de um conjunto de dados
empiricos e partindo de andlises identifica os valores que melhor representam esse
conjunto de dados, tais como, a média, variincia e a fun¢do densidade de probabilidade.
Entretanto, em estudos ambientais, frequentemente, ndo ha muitos dados ou sabe-se
pouco sobre dados de entrada dos modelos. Nestes casos, na abordagem bayesiana, com
base em uma base tedrica ou de analogias com outras varidveis conhecidas, € possivel

selecionar um modelo para a distribui¢do de probabilidade.

Ambas as abordagens sao muito utilizadas em estudos de exposicdo e de
avaliacdo de riscos associados aos agentes ambientais fisicos, quimicos ou bioldgicos e
embora, exista divergéncias entre os especialistas da drea, ambas tem contribuido para

os avangos observados neste campo nos ultimos anos (WHO, 1999, USEPA 1992).

H4 um grande nimero de fontes distintas de variabilidade e incerteza na andlise
de problemas ambientais. A estrutura dos modelos matemdticos empregados para
representar os cendrios e fendmenos de interesse € a chave das fontes de incerteza, uma
vez que estes modelos sdo, quase sempre, representacdes simplificadas do mundo real e
possuem problemas de fronteira ou limites, seja em relagdo a drea, ao periodo ou grupo

da populagdo.
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Aproximacgdes importantes fazem parte das consideragdes feitas para a
constru¢ao de um modelo. Em avalia¢do da exposicao, grande quantidade de modelos é
aplicada, os quais variam desde simples multiplicagdes a estruturas extremamente
complexas. Além disto, a avaliacao da exposicao e dos riscos envolve modelos dos mais
diferentes tipos de fendmenos, como por exemplo, um modelo de como as emissdes de
um incinerador sdo geradas, como sdo transportadas e transformadas na atmosfera, onde
sdo depositadas, das quantidades acumuladas nos alimentos, do consumo de alimentos

pela populagio e do modelo dose-resposta considerado.

Desse modo, a avaliacdo dos riscos, envolve modelos das mais diversas dreas
como engenharia, fisica, quimica, biologia, toxicologia, entre outros. As incertezas
surgem exatamente da falta de conhecimento sobre todos esses modelos e fend6menos.
As principais fontes de incertezas sdo: a estrutura e o refinamento dos modelos, a

validacdo, a extrapolacdo, a resolucao, os limites do modelo e a incerteza do cendrio.

Por outro lado, a variabilidade surge do fato que muitas quantidades envolvidas
variam no tempo, espaco ou na populacdo considerada. A variabilidade pode também
ser referida de outras maneiras como incerteza estocastica, incerteza aleatéria ou

incerteza tipo A.

Métodos de Analise de Incerteza e Variabilidade

H4 uma variedade de modelos analiticos € numéricos para avaliar a propagacao
das incertezas e variabilidade. Estes métodos incluem resultados obtidos do teorema do
limite central, propriedades da média e varidncia para modelos aditivos e
multiplicativos, solucdes analiticas baseadas na transformacdo de varidveis,
aproximacao baseada na expansdo em Séries de Taylor, propagagdo estatistica de erros,
métodos de derivadas de primeira ordem e andlise de intervalos e em métodos
numéricos como a simulacdo de Monte Carlo e o método do hipercubo latino. Uma
descricdo detalhada dos métodos pode ser encontrado em CULLEY e FREY (1999) e
RAI et al (1996).

Cada um dos métodos € apropriado para algumas situagdes. No entanto, os
métodos numéricos como a simulacdo de Monte Carlo tem sido mais empregados em
avaliacdo de riscos, pois apresentam como vantagem a possibilidade de se considerar

um numero amplo de consideracdes sobre as varidveis de entrada; podem ser
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empregados em diversos tipos de modelos; permitem avaliar os efeitos de correlagdes e
dependéncias das varidveis de entrada e podem ter sua precisio melhorada,
aumentando-se o tamanho da amostra (CULLEY e FREY, 1999; HAMMERSLEY e
HANDSCOMB, 1964).

Simulacio de Monte Carlo

Na simulacdo de Monte Carlo, um modelo € executado repetidamente, usando
valores diferentes para cada uma das incertezas dos parametros de entrada de cada vez.
Os valores das incertezas de cada parametro de entrada sdo gerados com base nas
respectivas curvas de distribuicdo de probabilidade. Este processo pode ser repetido um
nimero muito grande de vezes e o resultado € um conjunto de valores para a varidvel de
saida, o qual pode ser tratado estatisticamente como se ele fosse um conjunto de dados,
experimentalmente ou empiricamente observados. Um esquema ilustrativo da aplicagcdo

da anélise de Monte Carlo é mostrado na Figura 4.

O Método de Monte Carlo é um processo de amostragem que utiliza a geracao
de numeros aleatdrios para atribuir valores as varidveis a serem investigadas. Embora
conceitualmente seja simples, a sua operacionalizacdo requer o auxilio de métodos
matematicos, como o método da transformada inversa que utiliza as propriedades dos

numeros aleatérios e da funcdo acumulada de uma varidvel aleatéria.

Os geradores de niimeros aleatdrios sdo na verdade “pseudo-aleatdrios” visto
que se referem a algoritmos que geram sequencias de numeros, as quais devem ser

reprodutiveis, uniformemente distribuidas e estatisticamente independentes.

O método de Monte Carlo seleciona aleatoriamente os valores dos parametros de
entrada de acordo com as suas respectivas distribuicdes e o numero utilizado em uma
rodada ndo interfere nos proximos valores a serem utilizados. Uma descri¢do detalhada
desse método pode ser encontrada em HAMMERSLEY ¢ HANDSCOMB (1964) e
CULLEN e FREY (1999).

Atualmente existem vdarios softwares comerciais especializados em andlise de
Monte Carlo, dos quais se destacam o Crystal Ball (Oracle Corporation), @Risk
(Palisade Corporation). Tais modelos foram sistematicamente avaliados e tem sido

amplamente utilizados em estudos de risco (METZGER et al,1998).
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Figura 4: Fluxograma ilustrativo da aplicacdo da andlise de Monte Carlo para um
modelo. Fonte: CULLEN e FREY (1999)

Ha uma vasta literatura sobre a aplicacdo da andlise de Monte Carlo em
avaliacdo de riscos a saide humana (Sassi et al, 2010; Smid et al, 2010; Haas et al

(1999), SCHUHMACHER et al, 2001; KAMMEN e HASSENZAHL, 2001; CULLEN
e FREY, 1999; USEPA, 1997a; SMITH, 1994; BURMASTER e ANDERSON, 1994;

HAAS et al, 1993).

Uma das questdes mais criticas da aplicagdo da simulacdo de Monte Carlo em

andlise de riscos € a defini¢do das distribui¢cdes dos parametros de entrada. Em 1993, a
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USEPA formou um comité especifico para discussdo da aplicabilidade da avaliacao
probabilistica da exposi¢do e risco intitulado “Workshop on When and How Can You
Specify a Probability Distribuition Function When You dont Know Much” (USEPA,
1994) o qual sistematizou as questdes principais relacionadas a este tema entre as quais
se destacaram a importancia da avaliacdo de incerteza para a tomada de decisdao, como
caracterizar a incerteza e a variabilidade de forma garantir a qualidade e consisténcia da
andlise de incerteza, os principios que devem nortear a selecdo das distribuicdes de

probabilidade para anélise de incerteza.

A falta de consenso na escolha das fungdes de distribui¢do dos parametros de
exposicao e a relutancia das agéncias regulatdrias eram os obstdculos principais para o
uso da avaliac@o probabilistica. Para transpor estas dificuldades teve inicio uma grande
quantidade de trabalhos voltados a elaboragdo de guias metodoldgicos e a definicdo de
distribuicdes padrOes para os parametros de exposicdo (FINLEY et al 1994%
HAMMONDS e HOFFMAN, 1994; HULL,1997).

Os aspectos técnicos que devem ser considerados na definicdo da distribuicao
sdo a diferenciacdo entre variabilidade e incerteza, a interdependéncia dos fatores e a
contribuicdo de variacdes de curto e de longo prazo além da consideracdo de func¢des
que melhor representem o comportamento de observacdes extremas (FINLEY et al,

1994a; Haas, 1997).

De acordo com USEPA (1992) é importante definir se a distribuicdo esta
caracterizando a variabilidade, a incerteza ou a combinacao delas. A variabilidade esta
associada as diferencas interindividuais relacionadas a questdes fisiolégicas ou
comportamentais ou mesmo espaciais ou temporais. A variabilidade pode ser mias bem
caracterizada mas nao pode ser reduzida. Por outro lado, a incerteza € a imprecisdo na
estimativa dos fatores de exposicao e ha dois tipos de incerteza, a intrinseca dos dados
resultantes das limitagdes do estudo ou das técnicas analiticas e a incerteza que surge da
extrapolacdo de dados de amostras para a populagdo alvo. A importancia de cada uma
delas varia de estudo para estudo, por exemplo, na distribuicdo do peso corpdéreo
predomina a variabilidade interindividuos enquanto que na distribuicdo do fator de

aderéncia do solo na pele predominam as incertezas analiticas e de medidas.

Alguns fatores de exposi¢cdo ndo sao totalmente independentes como, por
exemplo, o peso corpdreo e a drea da superficie da pele e alguns autores argumentam

que isto deve ser considerado na andlise de Monte Carlo. Uma forma de minimizar a
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importancia da interdependéncia dos fatores € utilizar fungdes de distribui¢cdes para
grupos etarios especificos o que pode evitar, por exemplo, que se utilize o peso corpéreo
de uma crianca e a taxa de respiracao de um adulto. Os estudos t€m mostrado que em
avaliacdo de riscos no tempo de vida se for considerada a combinacdo das avaliacdes
para grupos etdrios especificos, esta interdependéncia praticamente ndo influenciard o

risco estimado.

Outra questao importante na definicdo da fun¢do distribuicao € a escala temporal
dos dados utilizados e a do periodo compreendido na avaliagcdo de risco, o que €
particularmente importante, por exemplo, na determinacdo das taxas de ingestdo de
alimentos ou 4gua. Valores obtidos em estudos realizados durante 2 ou 3 dias de
observacdo ndao podem ser usados como representativos da ingestdo didria durante o
tempo de vida. Neste caso, o estudo pode indicar que a maioria dos individuos ndo
consome um determinado alimento fornecendo, portanto, uma caracterizagdo muito

pobre da variabilidade entre os individuos.

Em avaliacdo de riscos, a determinacao dos limites superiores da distribui¢do da
exposicao e dos riscos € particularmente importante, pois se referem aos individuos
mais expostos e de maior risco. Para toda distribui¢do, os percentis centrais podem ser
sempre estimados e em geral, hd boa concordancia entre vdrias distribuicdes no
intervalo dos percentis de 10% a 90%. No entanto, quando dispomos de poucos dados e
ou no caso da presenca de grupos ndo homogéneos na amostra, a estimativa dos
percentis mais extremos € muito instavel. A definicdo de valores minimos e maximos,
quando possivel, pode ser considerada uma alternativa (FINLEY et al, 1994a; CULLEN
e FREY, 1999; KAMMEN e HASSENZAHL, 2001).

Em avaliacdo de exposi¢do e riscos, as principais varidveis utilizadas sao:
Fatores fisiologicos: peso corpéreo, taxa de inalagdo, area da pele (total ou parcial);

Fatores comportamentais: ingestdo de dgua de torneira, ingestao total de 4gua; taxa de
ingestdo de alimentos, ingestdo de solo, aderéncia de solo na pele; tempo de ocupacgao

por tipo de residéncia ou por idade; tempo de banho, freqiiéncia de exposicao.

Fatores ambientais: concentracdo dos agentes nos meios de exposicdo: ar, 4gua, solo e

alimentos.

Para avaliacdes de longo prazo, estudos tém mostrado a adequacdo da

distribuicdo lognormal para representar a distribuicio dos fatores fisiolégicos e
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comportamentais na populacdo. Entretanto, para grupos especificos ou estudos de curto
prazo pode ndo ser indicada (FINLEY et al, 1994a; FINLEY et al 1994b; RUFFLE et al
1994; BURMASTER, 1998a; STANEK et al 1995; BEALS, 1996; ALLAN e
RICHARDSON, 1998; USEPA, 2004; MONS et al 2007, WESTRELL, 2006).

A distribuicdo lognormal (com dois parametros) tem um papel central em
avaliacdo de riscos por pelo menos trés razdes principais. A primeira, consiste no fato
de que muitos processos fisicos, quimicos, bioldgicos, toxicoldgicos e estatisticos
tendem a gerar varidveis randomicas que seguem distribuicdes lognormais. A segunda é
que, pelo teorema do limite central, a multiplicacio de uma série de varidveis
randomicas produzird também uma varidvel randomica, a qual tenderd (no limite) a uma
distribuicdo lognormal, independentemente da distribui¢do das varidveis de entrada. A
terceira é que o produto ou divisdo de varidveis randdmicas distribuidas
lognormalmente sdo eles proprios distribuicdes lognormais, um resultado muito

explorado nas avaliacdes de risco (BURMASTER, 1998*, BURMASTER, 1998b)

Para os fatores ambientais € menos comum a disponibilidade de grande
quantidade de dados para ajuste adequado a uma funcio de distribuicdo. Assim, de
modo geral, utiliza-se uma distribui¢do triangular, ndo porque se acredita que ela seja a
distribuicao real dos parametros, mas porque € conservativa e permite uma selecao mais

freqiiente de valores extremos da distribuicdo (FINLEY et al, 2004a).

A definicdo dos parametros de exposicdo € uma questdo fundamental na
avaliacdo de riscos e nos ultimos 30 anos, as agéncias reguladoras dos Estados Unidos
da América, Canadd, Austrdlia, Holanda, Inglaterra, Comunidade Européia,
Organizac¢do Mundial da Saide e o Programa das Nag¢des Unidas para o Meio Ambiente
(UNEP “sigla em inglés™) por meio do International Programme on Chemical Safety
(IPCS) tém investido muitos recursos na realizacdo de inquéritos e estudos
populacionais para caracterizacdo dos fatores de exposicdo e propostos handbooks e
banco de dados adequados para subsidiar a realizacdo dos estudos de risco (USEPA,

1997b; USEPA 2009; EUROPEAN, 2010).

38



METODO

Para avaliacdo dos incrementos de risco de cancer associados a exposi¢do dos
HPAs para a populagdo da cidade de Sao Paulo foi definido um cendrio bdsico de
exposicdo considerando a presenca dos HPAs na dgua, no ar e em alguns tipos de

alimentos registrada por estudos recentes encontrados na literatura.

A poluicdo do ar estd entre um dos mais graves problemas atuais de saude
publica. Em Sao Paulo, uma frota de cerca de 6 milhdes de veiculos e 15 mil 6nibus
circula diariamente nos seus 18 mil quilometros de vias emitindo grande quantidade de

poluentes para a atmosfera.

O controle da qualidade do ar teve inicio em 1973 com medi¢cdes de SO, e
fumacga, passando ao monitoramento automatico em 1981. Atualmente, uma rede com
12 estacOes fixas monitoram as concentragdes de PMo, SO,, NO, NOy, CO, O3;. As
medi¢des das concentragdes de PM,s foram iniciadas em 1999 e ainda hoje sdo

realizadas de forma manual em 3 esta¢des da cidade.

Assim, apesar dos estudos indicarem que nos ultimos anos teve uma melhora em
razdo principalmente do controle da emissdo industrial, o0 pouco numero de estacdes de
monitoramento, a medicdo sistematicos de poucos parametros e a falta de um programa
de monitoramento dos chamados poluentes téxicos, como os HPAs e outros compostos
organicos volateis, tem limitado significativamente a avaliacio da magnitude dos

impactos da polui¢do do ar para a saude da populacao.

E certo que a polui¢do do ar ndo é o tnico caminho de exposi¢do para a
populacdo de Sao Paulo e ou de outras dreas urbanas, em especial as grandes regides
metropolitanas, onde a mudanca no estilo de vida da populacdo tem impulsionado o
consumo de produtos alimenticios industrializados. Na cidade de Sao Paulo, € comum o
consumo de carnes assadas do tipo churrasco e pizzarias que utilizam a queima de
madeira. Portanto, muitos destes produtos, durante seu processamento € embalagem,
sdo contaminados com concentracdes significativas de HPAs como t€ém demonstrado

muitos estudos encontrados na literatura nacional e internacional.

A qualidade dos mananciais de abastecimento de dgua, em especial em regides

metropolitanas do pais, tem se deteriorado nos ultimos anos, em virtude da grande

39



quantidade de poluentes, domésticos e industriais, que sdao langados rotineiramente

nestes corpos d’agua.

Caminhos de exposicao

Para a andlise probabilistica do incremento de risco de cancer foi definido um cenério

basico de exposicdo considerando os seguintes caminhos de exposicao diretos:
Inalag@o de ar contaminado
Ingestdo de alimentos: carne assada, peixes e vegetais.

Ingestdo de agua.

Concentracoes de HPAs nos meios de exposicao considerados

A obteng¢do de dados ambientais de HPAs ndo € uma tarefa simples, pois
demandam recursos analiticos sofisticados e caros os quais atualmente, no Brasil, ainda
estdo restritos a algumas universidades e centros de pesquisa e laboratérios
especializados. Para a finalidade deste estudo, entdo, trabalhou-se com dados de estudos
ja realizados e publicados em periddicos cientificos nacionais € ou internacionais.

Foram selecionadas as seguintes informacoes:

Ar: Muitos estudos estimaram as concentracdes de HPAs no ar das cidades de Sao
Paulo e a comparacgdo entre eles é complexa, uma vez que utilizaram métodos, pontos
de amostragem e momentos diferentes. Em razdo disso, optou-se por utilizar dados
obtidos por Assuncdo et. al. (2006) o qual se refere a uma pesquisa realizada pelo
Laboratério de Poluentes Téxicos do Departamento de Saide Ambiental da Faculdade
de Satide Publica, por ser um dos trabalhos mais recentes e ter envolvido medi¢Oes em
trés bairros do municipio de Sdo Paulo: Lapa, Congonhas e Cerqueira César. Foram
calculados os valores médios de todos para os respectivos HPAs e os valores utilizados

sdo mostrados na Tabela 1.
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Tabela 1: Valores médios, minimos e maximos do Intervalo de Confianca de 95% para

a concentracao de HPAs no ar para o municipio de Sao Paulo.

Concentra¢des em ng/m’

HPA Média SD Minimo Maximo
Naftaleno 3,32 1,45 1,68 4,97
Acenaftileno 1,17 0,23 0,91 1,43
Acenafteno 0,36 0,05 0,30 0,41
Fluoreno 2,84 0,74 2,01 3,68
Fenantreno 26,69 4,75 21,31 32,07
Antraceno 1,94 1,24 0,54 3,34
Fluoranteno 7,71 0,87 6,72 8,69
Pireno 6,91 1,95 4,70 9,11
Benzo[a]antraceno 2,18 0,25 1,90 2,46
Criseno 4,11 0,22 3,86 4,35
Benzo[b]fluoranteno 8,11 2,49 5,29 10,93
Benzo[k]fluoranteno 3,04 0,85 2,08 4,00
Benzo[a]pireno 1,09 0,38 0,66 1,52
Indeno(1,2,3-cd) pireno 3,45 0,85 2,48 4,42
Dibenzo[ah]antraceno 1,06 0,25 0,78 1,34
Benzo[ghi]perileno 5,41 1,12 4,15 6,68

Assuncdo et 2006 (relatério cientifico da FAPESP)

Agua: Nio foram encontrados na literatura consultada estudos sobre as concentracoes
de HPAs na dgua que abastece a cidade de Sao Paulo. Neste caso, foi assumido um
intervalo de valores entre 0,1 pg/L até o valor maximo permitido pela Portaria 518/2004
do Ministério da Saude (Brasil, 2004) de 0,7 ug/L de B[a]P na 4dgua de consumo

humano.

Alimentos: Nos ultimos anos varios tipos de alimentos t€ém sido estudados quanto a
contaminagdo por HPAs. Dos trabalhos encontrados na literatura, foram selecionados
aqueles cujo consumo € mais representativo da dieta da populacdo da cidade de Sao

Paulo. Nesse caso os alimentos considerados foram:

Vegetais: Foram utilizados os dados obtidos por CAMARGO e TOLEDO (2003)
que analisou amostras de vegetais e frutas cultivados préximos de rodovias da
Regido Metropolitana de Campinas e outros produzidos em area rural. O estudo
analisou os seguintes vegetais: alface, tomate e repolho e frutas: maca, péra e uva.

Os resultados das amostras de frutas foram predominantemente abaixo do limite
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de detec¢do do método. Ja as concentracdes de HPAs em alface e tomate foram

consideradas e seus valores sdo mostrados na tabela a seguir.

Tabela 2: Concentracoes de HPAs encontrados em amostras de alface e tomate na

Regido Metropolitana de Campinas.

HPAs Rodovias (ug/kg) Area rural (ug/kg)
Alface Tomate Alface Tomate
Benzo[a]antraceno 0.68+0.08 0,35+0,02 0,42+0,17 0,25+0,03
Benzo[b]fluorantene 0,41+0,24 0,14+0,05 0,22+0,02 0,07+0,02
Benzo[k]fluorantene 0,28+0,02 0,26+0,13 0,20+0,09 0,07+0,01
Benzo[ ghi]perileno 2,42+0,90 3,45+0,38 0,45+0,10 0,90+0,11
Benzo[a]pireno 0,08+0,04 0,12+0,01 0,07* 0,07+0,01
Benzo[e]pireno 1,22+0,87 1,29+0,87 1,29* 1,29*
Dibenzo[ah]anthraceno  0,22+0,17 0,29+0,06 0,17* 0,17*
Fluorantene 8,68+2,39 6,19+1,54 5,36+0,81 2,29+0,28
Pireno 3,94+0,79 2,53+0,72 2,47+0,58 0,73+0,19

*QOs valores n.d. foram substituidos pelo limite de deteccdo. O criseno foi descartado por ndo ter sido

detectado. Fonte: Camargo e Toledo (2003)

Peixes: Foi considerado o valor médio das concentracdes de benzo[a]pireno

encontradas em vdrios tipos de filés de peixe, sardinha em lata e atum em latas,

obtidos por AZEREDO et al.(2006), como segue:

Tipo Bla]P
Filés de peixe 0,08+0,08
Sardinha em lata 0,29+0,16
Atum em lata 0,16+0,10
Média 0,18+0,09

Carne Assada: Foi considerado o valor médio das quantidades de B[a]P obtidas
por NOLL e FIGUEIREDO (1997) para varios tipos de carnes assadas do tipo
churrasco de 4,2+3,3 ng/kg.

Populacao exposta

Como apresentado em USEPA (2005) e WHO (2006), as criangas sdo o grupo

vulnerdvel mais importante em avaliacio de riscos associados aos contaminantes

ambientais.

Essa vulnerabilidade € funcdo de fatores

bioldgicos

e fator

€S
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comportamentais ¢ muitos estudos t€m sido feitos para melhor caracterizar os fatores
de exposi¢cdo e de dose-resposta para a populacdo mais jovem. De maneira geral tem
sido considerado adequada a defini¢do de pelo menos trés grupos etdrios principais:
criancas menores de 5 anos, criancas e adolescentes com idade entre 6 e 19 anos e

adultos, com idade entre 20 e 70 anos.

Parametros de exposicio

Para a estimativa dos riscos da exposi¢do a varios HPAs um método baseado nos
fatores potenciais equivalentes (PEF — sigla em inglés) desenvolvido por COLLINS et
al (1998) tem sido utilizado. Multiplicando-se as concentracdes dos HPAs encontrados
pelos respectivos valores de PEFs se obtém um valor de concentracdo equivalente ao
benzo[a]pireno B[a]P., , 0os quais podem ser todos somados. A tabela 4 mostra os

valores de PEFs utilizados nessa pesquisa.

Tabela 4: Fatores potenciais equivalentes (PEFs) para os HPAS individuais em relacao

ao B[a]P.

HPAs Abrev. PEF Referéncia
Acenaphthene Acp 0,001 Nisbet e LaGoy, 1992
Acenaphthylene AcPy 0,001 "
Anthracene Ant 0,01 !
Benzo[a]anthracene B[a]A 0,1 !
Benzo[b]chrycene B[b]C NA
Benzo[b]fluoranthene B[b]F 0,1 "
Benzo[k]fluoranthene B[k]F 0,1 !
Benzo[a]pyreno Bla]P 1 "
Benzo[e]pyrene Ble]P 0,01 Malcom e Dobson, 1994
Benzo[g,h,i]perylene B[g,h,i]P 0,01 Nisbet e LaGoy, 1992
Chrysene Chry 0,01 "

Coronene (COR) 0,001 Malcom e Dobson, 1994
Cyclopental[c,d]pyrene C(c,d]P 0,1 "
Dibenzo[a,h]anthracene DB[a,h]A 1 !
Fluoranthene FL 0,001 Nisbet e LaGoy, 1992
Fluorene Flu 0,001 !
Indeno[1,2,3-c,d]pyrene In[c,d]P 0,1 "
Naphthalene Nap 0,001 "

Perylene PER 0,001 Malcom e Dobson,1994
Phenanthrene PA 0,001 Nisbet e LaGoy, 1992
Pyrene Pyr 0,001 "

Fonte: Chen and Liao (2006)
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O valor do fator potencial de inalacdo do B[a]P foi de 3,9 e o fator potencial oral
foi de 12 por mg/kg.dia de acordo com OEHHA Potency Cancer Values (OEHHA,
2008).

Um quadro resumo de todos os parametros de entrada utilizados é apresentado na

Tabela 5.
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Tabela 5 — Resumo dos parametros de entrada utilizados na simula¢do de Monte Carlo.

Definicao Unidade Criancas Criancas e Adultos  Distribuicao Referéncia
adolescentes
Pardametros populacionais
Idade anos Oa5s 6al9 20a70
Peso corpdreo (BW)* kg 13,9+1,7 41,8481 71,6+22,6 LN USEPA(2009)
Duracio da exposicao anos 5 14 51
Tempo médio de vida dias 25550 25550 25550 USEPA(2009)
Pardmetros de inalagdo
Taxa de inalacdo (IR,,) m’/dia 8,3+2.2 15,6+4.0 16,6+4,0 LN USEPA(2009)
Concentragdo B[a]P,, no ar** ng/m” 2,7:4,0;5,3 2,7:4,0;5,3 2,7:4,0;5,3 TR ASSUNCAO et al(2006)
Frequencia de exposic¢io dias/ano 240;300;360 240;300;360 240;300;360 TR
Fator potencial p/inalacdo B[a]P(SF)) (mg/kg.dia)” 3,9 3,9 3,9 OEHHA (2008)
Pardmetros de ingestdo de dgua
Ingestio diaria de dgua (IR,,) L/dia 0,5+0,3 0,8+0,5 1,5+0,8 LN USEPA(2009)
Frequencia de exposicio dias/ano 240;300;360 240;300;360 240;300;360 TR
Concentracdo B[a]P na dgua ug/L 0,1-0,7 0,1-0,7 0,1-0,7 U
Fator potencial Oral B[a]P (SF,) (mg/kg.dia)”! 12 12 12 OEHHA (2008)
Pardametros de ingestdo de alimentos
Ingestdo didria de tomate (IR,) g/dia 17,1£1,3 42,0+0,9 47,3+0,3 LN USEPA(2009)
Frequencia de exposic¢do para tomate dias/ano 50;75;100 50;100;150 100;150;200 TR
Concentragdo de B[a]P., no tomate ug/kg 0,4:0,5:0,6 0,4:0,5:0,6 0,4:0,5:0,6 TR CAMARGO e TOLEDO (2003)
Ingestdo didria de alface (IR,) g/dia 2,5+0,03 9,7+0,2 47,3+0,3 LN USEPA(2009)
Frequencia de exposicdo para alface dias/ano 50;75;100 50;100;150  100;150;200 TR
Concentragéo de B[a]P., na alface ug/kg 0,2:0,5:0,8 0,2:0,5:0,8 0,2:0,5:0,8 TR CAMARGO e TOLEDO (2003
Ingestdo diaria de carne (IR.) g/dia 37,0£3,5 100£2 128+1,5 LN USEPA(2009)
Frequencia de exposicdo p/carne assada (FE) dias/ano 25:50:75 50;100;150 100;150;200 TR
Concentragdo de B[a]P., na carne ug/kg 1,3:4,2;7,1 1,3:4,2;7,1 1,3:4,2;7,1 TR NOLL e FIGUEIREDO(1997)
Ingestdo didria de peixes (IR,) g/dia 7,1+£21,7 12,0+37,7 19,9+45,7 LN USEPA(2009)
Frequencia de exposicdo para peixes (FE) dias/ano 25:50:75 50;100;150  100;150;200 TR
Concentragdo de B[a]P., no peixe ug/kg 0,06:0,18:0,3 0,06:0,18:0,3 0,06:0,18:0,3 TR AZEREDO et al (2006)

*u+o;**min;média;max.LN= lognormal; TR= triangular; U=uniforme.
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Calculo do risco

O incremento de risco de cancer no tempo de vida foi calculado para cada caminho de

exposicao da seguinte forma:

Incremento de risco de cancer no tempo de vida, IRLT, para inalagao:

onde C,; € a concentra¢do de B[a]P¢ no ar ; AT € o tempo de vida médio (dias), FE a freqiiéncia
de exposicao de inalacido, SF; € o fator potencial para inalacio (mg.kg.dia'l), cf é um fator de
conversdo de unidades, IR, € a taxa de inalag¢do do j-€simo grupo etério (m’.dia™), ED; duragao

da exposi¢ao do j-€simo grupo etdrio (anos) , BW; € o peso corporeo do j-ésimo grupo etario (kg)

Incremento de risco de cancer no tempo de vida, IRLTw para ingestdo de dgua:

onde Cy € a concentragdo de B[a]P,q na dgua; AT € o tempo de vida médio (dias), FE, a
freqiiéncia de exposi¢do de ingestdo da agua, SF, € o fator potencial oral (mg.kg.dia"l), cf € um
fator de conversdo de unidades, IRy; € a taxa de ingestdo didria de dgua para o j-€ésimo grupo
etério (g.dia™), ED; duragio da exposi¢@o do j-€simo grupo etdrio (anos) , BW; € o peso corpéreo

do j-ésimo grupo etério (kg)

Incremento de risco de cancer no tempo de vida, IRLT; para ingestdo de alimentos:

onde C; € a concentracdo de B[a]P, no alimento (ug/kg); AT € o tempo de vida médio (dias),
FE; a freqiiéncia de exposigdo de ingestdo do alimento, SF, é o fator potencial oral (mg.kg.dia™),
cf € um fator de conversdao de unidades, IRy € a taxa de ingestdo didria de alimento para o j-
ésimo grupo etério (g.dia™), ED; duragdo da exposi¢do do j-ésimo grupo etdrio (anos) , BW; € o
peso corporeo do j-ésimo grupo etério (kg). Como foram considerados varios tipos de alimentos,
o incremento de risco de cancer no tempo de vida total devido a ingestdo de alimentos foi

calculado por:
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onde IRLT € o incremento de risco de cancer no tempo de vida para a ingestdao do k-ésimo tipo

de alimento.

O incremento de risco de céncer total decorrente de todos os caminhos de exposicao,
considerando que o periodo de exposi¢ao e a populacido exposta sao os mesmos, foi calculado

por:

Os valores referentes ao percentil 50% foram considerados como o valor de risco
representativo do risco médio da populacdo e o limite superior do percentil 95% de confianca foi

considerado como representativo do grupo de maior risco.

As simulagdes foram realizadas com o software Crystall Ball (Fusion Edition), por meio
de uma licenga gratuitamente cedida pela empresa Oracle Corporation, responsavel pela sua

comercializacdo. Para todos os cdlculos foram realizadas 10.000 simulagdes.
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RESULTADOS E DISCUSSAO

Incremento de risco de cancer no tempo de vida — IRLT

A distribui¢ao de probabilidade do incremento de risco de cancer no tempo de vida para todos os
caminhos de exposicdo considerados: inalacdo, ingestdo de dgua e ingestdo de alimentos &
mostrada na Figura 1. Os valores foram da ordem de 10° e 10™ tanto para o percentil 50% como
para o limite superior do percentil 95%, sendo o grupo de 20 a 70 anos 0 que apresentou maior

risco. A Figura 2 mostra a fungdo distribuicao de probabilidade acumulada.
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Figura 1: Distribui¢@o de probabilidade do incremento de risco de cancer no tempo de vida total-

IRLT, para todas as vias de exposi¢ao ambiental aos HPAs.
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Figura 2: A distribuicao de probabilidade acumulada para IRLT.
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A definicdo de risco tolerdvel tem variado de pais para pais. Para a USEPA, um
incremento de risco de cancer no tempo de vida da ordem 10° ou menos sdo considerados
tolerdveis e valores da ordem de 10~ sdo considerados como de alta prioridade, ou seja, riscos
desta ordem de magnitude sdo considerados como problemas de satide publica relevantes e
devem ser priorizados pelas instituicdes responsdveis. Para o gerenciamento de dreas
contaminadas, a USEPA considera que um risco de 10 ou maior ndo ¢ tolerdvel e medidas de

remediacdo e de reducdo dos riscos devem ser implementadas (USEPA, 1989).

A Holanda, com ampla tradicio no uso das abordagens quantitativas de risco trabalha
atualmente com um valor minimo tolerdvel de 10 e para situacdes que envolvem a exposi¢ao de
criancas de uma forma geral, tem adotado o valor de 107 e, considerado 10® ou menor como

muito baixo ou desprezivel (MARSZAL, 2001).

Apesar das especificidades que a definicdo destes critérios apresenta em cada pais, de
forma geral, h4 um consenso de que para exposicOes ambientais as substincias quimicas

carcinogénicas, o valor minimo de excesso de risco a ser tolerado seja da ordem de 10°°.

No Brasil, esta discussdo ainda nao foi realizada. A definicdo de padrdes ambientais e ou
de valores méaximos tolerdveis de contaminantes € feita com base em critérios ja definidos em
outros paises, sem a discussdo do impacto que estes padrdes teriam em termos de excesso de

risco de cancer na populagao brasileira.

As curvas de distribuicao de probabilidade do incremento de risco de cancer no tempo de
vida para os caminhos de exposicao considerados: inalagdo, ingestdo de dgua e de alimentos sao

mostradas nas Figuras 3, 4 e 5 respectivamente.

A maior contribui¢do para o risco total foi a ingestdo de dgua, seguida da ingestdo de
alimentos e inalacdo. A mediana (percentil 50%) do incremento de risco de cancer no tempo de
vida para inalacdo de HPAs presentes no ar urbano da cidade de Sao Paulo foi de 1x10” e o
intervalo de confianga de 95% foi de 8 x 10°a 2 x 10, como mostrado na Figura 3. Os valores
do percentil 50% para os grupos etarios de 0 a 5 anos, 6 a 19 anos e adultos de 20 a 70 anos,
foram 5 x 10, 3x10° e 2x10°®, respectivamente, sendo o maior valor obtido para criancas de 0 a

5 anos.

Estes valores sdo inferiores aos valores de IRLT para inalacio de HPAs obtidos por BAI
et al. (2009) para cidadaos da cidade de Tianjin e os valores calculados por CHEN e LIAO
(2006) para Taiwan, ambas na China. As duas cidades apresentam niveis atuais elevados de

polui¢do do ar.
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O valor de IRLTw foi de 9x10” para o percentil 50% , com um intervalo de 95% de
confianca de 2,6x10° a 2,42 x 10, conforme distribuicao de probabilidade mostrada na Figura

4.

Valores de 10 e de 10™ foram observados para a mediana e para o limite superior do
intervalo de 95% de confianca para todos os grupos etdrios. No caso do incremento de risco de
cancer no tempo de vida devido a ingestdo de dgua deve ser destacado que os resultados foram
obtidos para concentragdes de B[a]P no maximo, igual a concentracdo considerada méxima
toleravel pela Portaria 518 do Ministério da Saide (BRASIL, 2004), que define o padrao de

potabilidade da dgua para consumo humano.

Os valores do percentil 50% para o incremento de risco de cincer devido a ingestdo de
dgua, para os grupos etdrios foram 7,9x10’6, 1,2x10'5 , 4,9x10’5, para 0 a 5 anos, 6 a 19 anos e de

20 a 70 anos, respectivamente, sendo o ultimo o grupo que mais contribuiu para o risco total.

A mediana do incremento de risco de cancer no tempo de vida devido a ingestdo de
alimentos com HPAs foi de 2,6 x 10” e o percentil 95% foi de 5,2 x 107, Apesar do
conhecimento de que a ingestdo de alimentos contaminados por HPAs é potencialmente
prejudicial a saude da populagdo, o Brasil ndo dispde ainda de legislacdo especifica sobre o tema.
Alguns paises ja dispdem atualmente de limites para concentragdo de HPAs em alimentos, como
Alemanha, Austria e Polonia onde o limite maximo permitido de 1 pg.kg™ de B[a]P em carnes
defumadas. A Comunidade Européia recomenda que as concentracdes de HPAs em alimentos
sejam mantidas em concentracdes tao baixas quanto possivel e fixou valores méaximos B[a]P
para alguns tipos de alimentos como 1,0 pg.kg'1 de peso fresco em alimentos para lactentes e

criancas (EUROPEAN, 2006). (Regulamento 208, de 4 de fevereiro de 2005).
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Figura 5: Distribui¢io de probabilidade do risco para ingestdo de alimentos - IRLT.

Um quadro resumo dos resultados obtidos é mostrado na Tabela 7. As figuras 6, 7 e 8

apresentam as distribui¢des dos riscos de cancer total para cada grupo etdrio considerado.

Tabela 7: Resumo dos valores dos percentis 50% e 95% obtidos para cada caminho de

exposicao.

Caminho Percentil 50% Limite Superior do Percentil 95%

de 0as 6al9 20 a 70 IRLT 0as 6al9 20 a 70 IRLT
Exposi¢do

Inalagio 53x10°  3,0x10°  2,1x10°  1,0x10-° 99x10°  53x10°  4.8x10°  2,0x10°
Ingestio de 7,9x10°  12x10°  49x10°  7,7x10° 34x10°  42x10°  2,0x10*  24x10*
Agua

Ingestio de 1,4x10°  54x10°  19x10°  2,6x10° 2,7x10°  1,0x10°  44x10°  5.2x10°
Alimentos

Total 1x107 1,9x10°  7,3x10°  1,1x10* 3,6x10°  59x10°  23x10*  2,7x10™
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Os maiores valores de risco de cancer para ingestdo de dgua e alimentos foram

encontrados para adultos. Para inalacdo os valores dos riscos para criangas de 0 a 5 anos foram

mais elevados. No caso de inalagdo, a freqiiéncia de exposi¢do foi assumida ser a mesma para os

trés grupos etdrios uma vez que ndo ha estudos sobre as concentracdes de HPAs indoor, o que

pode ter superestimado o risco para este grupo etdrio. No entanto, mesmo no periodo de inverno,

usualmente, as residéncias ndao permanecem fechadas por longos periodos.

Vale destacar que outros caminhos de exposicdo também importantes devem ser

estudados como a ingestdo de solo contaminado e absor¢do dérmica, em especial para criangas

de 0 a 5 anos (CHEN e LIAO, 2006) e a ingestdo de outros alimentos, como 6leos e gorduras,

produtos lacteos e cereais.
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Figura 6 — Distribui¢cdo do incremento de risco de cancer total para criangas de 0 a 5 anos.
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Figura 7 — Distribui¢do do incremento de risco de cancer total para criangas de 0 a 5 anos
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Figura 8 — Distribuicao do incremento de risco de cancer total para criangas de 0 a 5 anos.

Andlise de Sensibilidade

A taxa de ingestao didria de 4gua de adultos, a concentracdo de B[a]P na dgua e a distribui¢cdo do
peso corporeo da populacdo de 20 a 70 anos foram as varidveis que mais influenciaram os

valores de IRLT, como mostrado na Figura 9.
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Figura 9: Resultado da andlise de sensibilidade para o IRLT, incremento de risco de cancer no

tempo de vida para todos os caminhos de exposicao considerados.

A taxa de inalag@o de 6 a 19 anos, peso corpéreo (20 a 70) e a concentracdo no ar foram
as variaveis que mais influenciaram o risco de cancer devido a inalagdo de HPAs presentes no ar,

como mostra o resultado da andlise de sensibilidade apresentado na Figura 10. As respectivas
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taxas de inalacdo, concentracdio no ar e peso corpdéreo foram responsaveis pelas maiores

variacdes no risco calculado para cada grupo etério.

As distribui¢des do peso corpdreo para adultos (41,6%), da concentragdo de B[a]Peq na
carne (34,8%) e a freqiiéncia de exposicdo para a ingestdo de carne foram responsdveis pelas

maiores variacdes do IRLT¢, como mostrado na Figura 11.

A taxa de ingestdo didria de dgua para adultos e a concentracdo de B[a]P na dgua foram
as distribuicdes que mais influenciaram variagdo do IRLT, e que merecem ser melhor

investigadas, como mostrado na Figura 12.
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Figura 10: Resultado da andlise de sensibilidade para o IRLTa.
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Figura 11: Resultado da andlise de sensibilidade para o IRLTw.
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Figura 12: Resultado da anélise de sensibilidade para o IRLTy.

Pardmetros de entrada do modelo

Nao existem dados quantitativos da ingestdao didria de alimentos no Brasil, mas, segundo
o Guia Alimentar para a Populacdo Brasileira do Ministério da Saide (BRASIL, 2006), a
participacao das frutas e vegetais de alimentos no valor energético da alimentacdo das familias
brasileiras variou de 3 a 4% da VET (valor energético total), entre 1974 a 2003, merecendo
esforcos para que seja significativamente aumentado. O consumo médio de frutas e hortalicas no
Brasil e ainda no Estado de Sao Paulo estd abaixo dos valores recomendados pela Organizacao
Mundial da Saude (400g didrias per capita) e também sdo inferiores aos observados em paises

desenvolvidos.

JAIME et al (2009) avaliou os indicadores de consumo de frutas e hortalicas nas capitais
brasileiras e Distrito Federal em individuos maiores de 18 anos e verificou que menos da metade
(43,8%) dos individuos consumiu hortalicas em cinco ou mais dias por semana. O consumo
adequado, ou seja, em cinco ou mais dias por semana foi referido por apenas 7,3% dos
entrevistados. O estudo também constatou que o consumo de hortalicas varia bastante entre as
regides do pais sendo maior na Regido Sul (36,5%) e menor na Regido Norte (11,9%) e ainda,
por sexo, sendo maior entre as mulheres, com a idade (maior para individuos com 65 anos ou

mais) e ainda, com a escolaridade.

Para o Estado de Sao Paulo, 26,8% dos entrevistados relatou consumo regular de frutas e
hortalicas e 9,4% o consumo adequado. Isto €, cerca de Y da populacdo consome frutas e
hortalicas menos de 5 dias por semana (médximo de 250 dias/ano) e cerca de 1/10 da populacio

consome 5 dias ou mais (maximo de 350 dias/ano). Desta forma, os dados da frequencia de
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consumo de alface e tomate utilizados neste trabalho para a populagdo da cidade de Sao Paulo

ndo estdo superestimados.

No entanto, em relacdo as taxas de ingestdo de ingestdo de alimentos e d4gua ndo existem
dados nacionais detalhados que permitam avaliar de forma adequada as fung¢des de distribui¢ao
especificas para diferentes grupos etérios, a exemplo dos que existem em outros paises, como 0s
Estados Unidos da América e alguns paises europeus. Alguns estudos e inquéritos efetuados
utilizam-se, em geral, de indices de qualidade da dieta que agrupam os alimentos em relagdo ao
seu valor nutritivo e utilizando o método recordatério de 24 horas (TOMITA e CARDOSO,
2002, MORIMOTO et al, 2008, MONTEIRO et al, 2008). A Pesquisa de Or¢amento Familiar
(POF) realizada pelo IBGE em 5 capitais das regides do Pais, fornecem dados de per capita, mas

sdo calculados com base na aquisi¢do domiciliar € ndo propriamente no consumo.

Embora os dados destes estudos tenham sido considerados adequados para avaliar a
qualidade da dieta da populacdo, eles ndo permitem estimar as quantidades ingeridas de cada
alimento e podem nao ser representativos da ingestao de alimentos a longo prazo. De modo geral
estes estudos apontam que o padrdo de ingestdao de frutas e vegetais e de leite e produtos lacteos
estdo abaixo do desejavel e sdo inferiores ao observado nos paises mais desenvolvidos, enquanto

que a ingestdo de gorduras estd acima do recomendado (MORIMOTO et al, 2008).

Observa-se que, enquanto em outros paises muitos investimentos foram realizados nos
ultimos 30 anos para a obten¢ao de dados adequados para a avaliacdo quantitativa da exposicao e
dos riscos a saude humana da exposi¢do aos agentes ambientais perigosos, no Brasil, neste
periodo, avangou-se pouco ou quase nada e certamente, este aspecto € um dos maiores entraves
para ampliacdo do uso da avaliacdo de risco no processo decisdrio na drea de saide e ambiente.
A falta de dados caracteristicos da populacdo brasileira, como dados biométricos, habitos
alimentares e de consumo de 4dgua entre outros € ou a ma qualidade ou representatividade dos

dados quando existentes ou mesmo ainda, a dificuldade de acesso as informagdes sdo problemas

freqlientemente enfrentados neste campo.

O uso de informacdes caracteristicas de outros paises, em especial, da USEPA, que sdo os
mais completos disponiveis, ndo inviabiliza os estudos, mas, introduzem incertezas adicionais e
requerem maior cuidado na interpretacdo e uso dos seus resultados para a nossa realidade. Ao
mesmo tempo, se espera que este trabalho também contribua para sensibilizar as nossas agéncias

reguladoras para a importancia destas informacdes.
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Concentragcdo de HPAs nos meios ambientais de exposicdo

No Brasil, a maioria dos estudos sobre as concentra¢des ambientais de HPAs realizados
ficaram restritos a alguns grupos de pesquisa de Sdo Paulo e Rio de Janeiro, como o Laboratério
de Poluentes Téxicos da Faculdade de Satde Publica, Instituto de Quimica da Universidade de
Sao Paulo, Departamento de Ciéncia de Alimentos da UNICAMP, Departamento de Quimica
Analitica da Universidade Federal Fluminense, Instituto de Ciéncia e Tecnologia de Alimentos
da UFRGS. Isto se deve principalmente a necessidade de recursos analiticos mais sofisticados e

caros nao facilmente acessiveis.

A concentragio de HPAs no ar utilizada neste estudo obtido por ASSUNCAO et al
(2006) em medicdes realizadas em trés pontos da cidade: Congonhas, Lapa e Vila Mariana. Em
cada ponto foram realizadas 4 amostras nos meses de maio,junho, julho e agosto, periodo em que
a dispersdo de poluentes € dificultada pelas condi¢cdes meteoroldgicas. Na regido de Congonhas,
as concentragdes totais variaram de 67,4 a 111 ng/m3 e na Lapa de 51,3 a 99,36 ng/m3, enquanto
que na regido central, os valores variaram de 40 a 121,9 ng/m’, onde DE MARTINIS et al

(2002), também encontrou concentragoes elevadas.

Por outro lado, considerando que as fontes mdéveis veiculares sdo a principal fonte de
HPAs em Sdo Paulo e a complexidade do uso e ocupacdo do solo, como a malha vidria e do
trafego da cidade, estes dados podem ndo ser representativos da exposi¢do de toda populagio,
podendo alcancar niveis mais elevados em regides com maior densidade de vias e volume de
trafego, como por exemplo, a regido central da cidade. Assim, mais estudos sdo necessarios para

melhorar a representatividade espacial e temporal das concentragdes de HPAs no ar.

Outro aspecto relevante € a investigacdo das concentracdes em ambientes internos para
que um modelo mais realista da exposicdo via inalagdo possa ser construido, considerando o
tempo médio de cada grupo da populacdo indoor, outdoor e mesmo, durante o tempo de
permanéncia no transito, onde podem estar expostos a niveis mais elevados. A investigacdo de
HPAs em poeiras e solo sdo de grande importancia para criancas de 0 a 5 anos, e a ingestao de

solo e absorcao dérmica s@o caminhos de exposicao que devem ser avaliados.

A investigacdo sobre as concentracoes de HPAs em alimentos também necessitam ser
ampliadas ndo apenas para aqueles alimentos que podem ser contaminados durante a fase de
processamento como também os vegetais e frutas que sdo cultivados em dreas do entorno das
regides metropolitanas e ou de rodovias de alto trafego, os quais podem conter valores mais

elevados destes contaminantes. Considerando a popularidade do “churrasco” em especial, nas
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regides sudeste e sul do Brasil, as concentragdes de HPAs nestes alimentos devem merecer mais

atencao.

Da mesma forma, é imprescindivel a investigacdo dos valores de HPAs em dgua de
abastecimento, especialmente em mananciais mais atingidos pela emissdo de esgoto e efluentes
industriais, uma vez que ndo foram encontrados estudos a respeito deste tema na regido
metropolitana de Sdo Paulo, e a ingestdo de dgua, ainda que dentro dos padrdes atuais de

potabilidade, implica em um incremento de risco de cancer ndo tolerdvel.

Os dados para avaliacdo dose resposta para os HPAs também é uma questao complexa.
Os HPAs sdo um nimero muito alto de compostos presentes em misturas que podem produzir
efeitos sinérgicos ou antagdnicos que dependem da via de exposi¢do e ndo considerados nesta
abordagem. H4 divergéncias na literatura sobre os valores dos PEFs (MALCOM e DOBSON,
1994, NISBET e LAGOY, 1992). Assim, o uso destes fatores, a0 mesmo tempo em que viabiliza
a inclusdo de um nimero maior de compostos, pode superestimar ou subestimar 0s riscos

envolvidos.
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CONCLUSAO

A mediana dos valores de incremento de risco de cancer no tempo de vida decorrente da
exposicdo aos HPAs presentes no ar, 4gua e alimentos para a populagdo de Sdo Paulo foi de
1x10'4, 100 vezes acima do valor internacionalmente reconhecido como minimo toleravel de 1x
10°. Estes resultados demonstram a importancia da adocdo de medidas de controle e reducdo das

concentracdes de HPAs no ar, na 4gua e alimentos, a exemplo do que acontece em outros paises.

No que se relaciona a poluicdo do ar, apesar dos avancos observados nas ultimas décadas
em termos reducao da polui¢do do ar na cidade de Sao Paulo, a falta de dados sobre a emissao e
concentracdes dos chamados poluentes téxicos, entre os quais estdo incluidos os HPAs, tem

dificultado a estimativa dos impactos destas exposi¢des sobre a satide da populagdo.

Estudo realizado por BAI et al (2009) avaliaram o incremento de risco de cancer no
tempo de vida por inalagdo de HPAs na cidade de Tianjin mostrou que as exposi¢oes indoor s@o
mais relevantes, especialmente para criancas de 0 a 5 anos. Assim, estudos complementares das
concentracdoes HPAs indoor, no solo e em poeiras e a estimativa dos riscos de ingestdo do solo e
absorcdo dérmica, em especial para o grupo de 0 a 5 anos sdo necessarios para defini¢cdo de um

modelo de exposicdo mais realista para a populagdo da cidade de Sao Paulo.

No que se relaciona a ingestdao da dgua além da falta de estudos sobre a presenca destas
substancias na dgua de consumo humano, em especial na regidao metropolitana de Sao Paulo,
tendo em vista a discussdo atual sobre a revisdo dos padroes da Portaria 518 do Ministério da
Saude, deve ser enfatizada a necessidade de que a concentracdo maxima de B[a]P e de outros
HPAs, sejam significativamente reduzidas a fim de que o incremento de risco de cancer

associado a estas exposicdes seja mantido em niveis toleraveis.

Apesar de vdrios estudos sobre as concentracdes de HPAs em alimentos desenvolvidos
no Brasil nos ultimos anos apontarem para a necessidade de controle da presenga destes
contaminantes, o Brasil ainda ndo dispde de legislacdo especifica para esta finalidade. Os
resultados deste trabalho demonstram que estas exposicoes sdo relevantes em termos de risco de
cancer e que merecem aten¢do das agéncias de vigilancia e controle. Deve ser enfatizado neste
caso, além dos processos que podem contaminar os alimentos, como a defumacdo, o cultivo de
vegetais e frutas no entorno de dreas poluidas, como é o caso das regides metropolitanas do Pais,

também pode resultar em altas concentracdes de HPAs nos alimentos.

Cancer € uma das principais doengas associadas a exposi¢cdo as substincias quimicas
presentes no ambiente € tem aumentado significativamente nos ultimos anos. Segundo a
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American Cancer Society, somente 5-10% de todos os tipos de cancer podem ser atribuidos a

fatores end6genos, sendo o restante causado por fatores ambientais.

Segundo STEINEMANN (2004), nos EUA, o cancer em criancas aumentou 26%, entre
1975-1999, destacando-se a leucemia linfética aguda (62%) e cancer no sistema nervoso central
e cérebro (50%). O cancer testicular em homens jovens aumentou 85% (1973-1999) e se

destacando como o tipo mais comum em homens com idade entre 15-35 anos.

No Brasil, j4 representa a segunda maior causa de Obito. Segundo estimativas do INCA
para o ano de 2010, sdo esperados 355 casos novos de cancer a cada 100.000 homens e 380
casos novos estimado para o Brasil como um todo (303 e 336 casos novos a cada 100.000,

homens e mulheres respectivamente) (INCA, 2010).

Segundo GUERRA et al (2005) no Brasil, se observa um aumento dos tipos de cancer
normalmente associados a alto status sécio-econdmico a0 mesmo tempo em que sdo observadas
ainda, taxas elevadas de tipos associados ao baixo nivel s6cio-econdmico, ambos resultantes da
exposicdo aos mais variados fatores ambientais como agentes quimicos, fisicos, bioldgicos e

sociais.

Por outro lado, o controle das exposicoes ambientais as substancias quimicas
carcinogénicas ainda € incipiente. Os padroes ambientais de referéncia para ar e dgua t€m sido
e » N . A A

importados” sem uma avaliacdo do impacto desses valores em termos de incidéncia de cancer

no Brasil. Pritica esta que, como demonstram os resultados deste trabalho, precisa ser reavaliada.

As concentragdes ambientais dos agentes, os fatores de exposi¢do fisiologicos e
comportamentais podem variar significativamente de um pais para outro, € da mesma forma, os
valores de referéncia devem ser adequados a cada realidade. Além disto, a definicdo de padrdes
ambientais tolerdveis deve considerar os multiplos caminhos de exposicdo, nao podendo ser

discutida isoladamente para cada compartimento ambiental.

A elaboracdo de estudos populacionais para a definicdo de parametros de exposi¢do
adequados a populagdo brasileira e da cidade de Sao Paulo, em particular, sdo imprescindiveis
para caracterizacdo da incerteza e variabilidade dos valores de riscos na populagdo. Fatores
fisiolégicos, peso corpdreo e taxa de inalacdo e a taxa de ingestdo didria de dgua sdo fatores que

precisam ser mais bem caracterizados.

Assim, apesar das limitagdes inerentes aos dados utilizados este trabalho demonstra que a
exposi¢do da populacdo da cidade de Sdo Paulo aos HPAs é uma questdo relevante e deve ser
priorizada em termos de investigacdo e controle e a avaliagdo probabilistica de risco pode
contribuir para o melhor equacionamento das questdes técnicas e econdmicas envolvidas. A
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avaliacdo probabilistica do risco fornece uma visdo ampliada do contexto no qual se insere a
estimativa dos riscos de cincer induzidos pela exposicao aos HPAs, o qual envolve questdes

complexas e divergentes, com implicacdes sociais e politicas distintas.
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