
1 

UNIVERSIDADE DE SÃO PAULO 

CENTRO DE ENERGIA NUCLEAR NA AGRICULTURA 

 

 

 

 

 

LEILA APARECIDA FIGUEIREDO 

 

 

 

 

 

 

Fluoroquinolonas na avicultura: 

impacto sobre a comunidade bacteriana em solos e organismos aquáticos 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Piracicaba 

2015 

 





1 

LEILA APARECIDA FIGUEIREDO 

 

 

 

 

Fluoroquinolonas na avicultura: 

impacto sobre a comunidade bacteriana em solos e organismos aquáticos 

Versão revisada de acordo com a Resolução COPGr 6018 de 2011 

 

 

 

 

Tese apresentada ao Centro de Energia Nuclear 
na Agricultura da Universidade de São Paulo, 
para a obtenção do título de Doutor em Ciências. 

Área de Concentração: Química na Agricultura 
e no Ambiente 

Orientador: Prof. Dr. Valdemar Luiz Tornisielo 

 

 

 

Piracicaba 

2015 

 



2 

AUTORIZO A DIVULGAÇÃO TOTAL OU PARCIAL DESTE TRABALHO, POR QUALQUER 

MEIO CONVENCIONAL OU ELETRÔNICO, PARA FINS DE ESTUDO E PESQUISA, DESDE 

QUE CITADA A FONTE 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Dados Internacionais de Catalogação na Publicação (CIP) 

Seção Técnica de Biblioteca - CENA/USP 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figueiredo, Leila Aparecida 

Fluoroquinolonas na avicultura: impacto sobre a comunidade bacteriana em solos e 
organismos aquáticos / Leila Aparecida Figueiredo; orientador Valdermar Luiz Tornisielo. 
- - versão revisada de acordo com a Resolução COPGr 6018 de 2011. - - Piracicaba, 2015. 

128 p. : il. 

Tese (Doutorado – Programa de Pós-Graduação em Ciências. Área de Concentração: 
Química na Agricultura e no Ambiente) – Centro de Energia Nuclear na Agricultura da 
Universidade de São Paulo. 

1. Antibióticos 2. Cromatografia 3. Microbiologia 4. Pecuária I. Título 

CDU 631.461 : 574.64 

 



3 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Aos meus pais, Ademir e Neide 

Ao meu irmão, Júnior 

Em especial ao meu querido esposo Denis,  

que com amor, carinho, paciência 

sempre me ajudou na realização deste trabalho 

DEDICO 



4 

  



5 

AGRADECIMENTOS 

À Deus por me dar forças durante a minha trajetória, desde o curso de Ciências Biológicas na 
ESALQ/USP, no mestrado e agora durante o doutorado no CENA/USP. 
 
Ao Prof. Dr. Valdemar Luiz Tornisielo pela amizade, orientação, auxílio, compreensão e 
ensinamentos. 
 
À FAPESP (Fundação de Amparo à Pesquisa do Estado de São Paulo) pelo financiamento 
durante o desenvolvimento do projeto. 
 
À Comissão de Pós-Graduação (CPG – CENA/USP) pelo apoio, orientação e oportunidade 
para a realização deste trabalho. 
 
Ao departamento de Ciência do Solo, em especial ao Prof. Dr. Fernando Dini Andreote e seus 
alunos Pedro e Thiago, pela ajuda com as análises de microbiologia. 
 
Ao Centro de Energia Nuclear na Agricultura (CENA/USP) pela oportunidade e estrutura 
disponível para que este trabalho fosse realizado. 
 
Aos produtores rurais que permitiram que as coletas fossem realizadas em suas propriedades 
durante todo o estudo. 
 
Ao pessoal do Escritório de Desenvolvimento Rural de Piracicaba (SAA/CATI) que 
contribuiu com as pesquisas de campo, em especial às Casas de Agricultura de Piracicaba 
(Basso), Saltinho (Chiquinho) e Tietê (Antonio Carlos). 
  
Aos técnicos do Laboratório de Ecotoxicologia, Carlos Alberto Dorelli e Rodrigo F. 
Pimpinato, pela contribuição nos trabalhos, pelas conversas e compreensão e à secretária 
Renata Pousa Maziero pela eficiência, simpatia e amizade. 
 
Aos amigos de laboratório Marcela, Carol, Kássio, Rafael, Nádia, Bruno, Neide, Franz, 
Alyne, Carol Poppi, Jéssica e Paulo pela ajuda no desenvolvimento do trabalho, conselhos e 
pelas horas de descontração: minha eterna e sincera amizade. 
 
Aos funcionários do CENA/USP que sempre foram muito prestativos e a todos que 
propiciaram diariamente agradável convivência. 
 
Aos amigos que aqui fiz e que levarei por toda a minha vida: Graziela, Jeane e Sergio. 
Obrigada pelos conselhos, pela amizade, pela ajuda na execução do trabalho... por estarem 
sempre presentes!  
 
A toda minha família pelo carinho e apoio recebido. 

Meu sincero agradecimento! 



6 

  



7 

RESUMO 

FIGUEIREDO, L.A. Fluoroquinolonas na avicultura: impacto sobre a comunidade 
bacteriana em solos e organismos aquáticos. 2015. 128 p. Tese (Doutorado) – Centro de 
Energia Nuclear na Agricultura, Universidade de São Paulo, São Paulo, 2015. 
 
A produção de frango de corte é acompanhada por uma geração elevada de resíduos. Assim, o 
reuso da cama de aviário como adubo tem se mostrado como uma alternativa viável para a 
destinação adequada deste resíduo. Entretanto o emprego de fármacos utilizados na produção 
de aves de corte pode atingir o ambiente e gerar efeitos indesejados tanto na microbiota do 
solo quanto nos organismos aquáticos de ambientes lacustres próximos aos galpões de 
produção. O objetivo deste trabalho foi quantificar os fármacos norfloxacina (NOR), 
enrofloxacina (ENR) e ciprofloxacina (CIP) nas matrizes cama de aviário, solos, águas 
superficiais, subsuperficiais e sedimentos e avaliar o impacto desta contaminação na 
microbiota do solo e organismos aquáticos. As coletas foram realizadas em seis granjas de 
produção de frango de corte em municípios na região de Piracicaba/SP. As extrações e 
posterior determinação dos antimicrobianos nas amostras de cama de aviário e solo foram 
realizadas pela técnica de cromatografia em fase líquida com detector de arranjo de 
diodos/ultravioleta (HPLC-DAD/UV) e em água superficial, subsuperficial e sedimento foram 
realizadas por extração em fase sólida acoplada à cromatografia líquida e espectrometria de 
massas em tandem (on-line-SPE-LC-MS/MS). A atividade microbiana dos solos foi 
determinada pelo método da radiorespirometria utilizando 14C-glicose. A estrutura e 
abundância da comunidade bacteriana foram determinadas pelas técnicas da Reação em 
Cadeia da Polimerase - Eletroforese em Gel de Gradiente Desnaturante (PCR/DGGE) e da 
PCR em tempo real (qPCR). Os testes de toxicidade aguda foram realizados com os 
organismos aquáticos Daphnia magna e Danio rerio. Foram encontradas concentrações entre 
1,20 e 8,31 mg kg-1 de fluoroquinolonas (FQs) em cama de aviário, havendo o acúmulo desses 
fármacos com seu tempo de uso (até 135 dias). As concentrações de FQs nos solos (10,2 a 
325 µg kg-1) foram acima dos níveis tolerados (100 μg kg-1). Não houve efeitos diretos na 
atividade microbiana, entretanto houve redução na abundância e modificação na estrutura da 
comunidade bacteriana em determinadas granjas. Nas amostras de água os resultados foram 
inferiores ao limite de quantificação (20 ng L-1). Em sedimentos foram encontrados valores 
entre 22,63 e 76,54 ng kg-1 de FQs. Os resultados de toxicidade aguda para D. magna (CE50-
48 h) foram: 92,49 mg L-1 e 73,04 mg L-1 para ENR e NOR, respectivamente, e para Danio 

rerio a CL50 (96 h) foi 190,9 mg L-1 para ENR. Observou-se lixiviação de FQs em solos até  
4 m de profundidade. Conclui-se que houve contaminação do solo afetando a comunidade 
bacteriana. Não houve contaminação de águas superficiais e subsuperficiais, sendo que ENR e 
NOR somente causam toxicidade aguda em organismos aquáticos em concentrações muito 
acima das encontradas em campo. Esses resultados sugerem medidas mitigadoras de 
contaminação, como a exposição prévia da cama de aviário à luz solar e a modernização dos 
sistemas de bebedouro dos galpões, uma vez que a água descartada foi um importante veículo 
das FQs para a cama de aviário e entorno da granja. 
 
Palavras-chave: Contaminação ambiental. Antimicrobianos. Cromatografia. Biologia 
molecular. Toxicidade aguda. 
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ABSTRACT 

FIGUEIREDO, L.A. Fluoroquinolones in poultry: impact on the bacterial community in 
soil and aquatic organisms. 2015. 128 p. Tese (Doutorado) – Centro de Energia Nuclear na 
Agricultura, Universidade de São Paulo, São Paulo, 2015. 
 

The broiler production generates a lot of waste. So the reuse of poultry litter as a fertilizer has 
proven to be a viable alternative for the appropriate destination of these residues. However the 
employment of medicines used in the broilers production can reach the environment and 
cause negative effects in soil microbiota and on aquatic organisms from water bodies close to 
the production sheds. The objective of this study was to quantify norfloxacin (NOR), 
enrofloxacin (ENR) and ciprofloxacin (CIP) in poultry litter, soil, surface and subsurface 
water, sediment and evaluate the impact of these contamination on soil microbiota and aquatic 
organisms. Samples were collected in six farms in Piracicaba/SP region. Analyses of 
antibiotics in soil samples and poultry litter were performed by high performance liquid 
chromatography-diode array/ultraviolet detector (HPLC-DAD/UV) and in surface, subsurface 
water and sediment were performed by  an online solid phase extraction-liquid 
chromatography tandem mass spectrometry method (on-line SPE-LC-MS/MS). The microbial 
soils activities were determined by radiorespirometry using 14C-glucose. The diversity and 
abundance of bacterial communities were determined by Polymerase Chain 
Reaction/Denaturing Gradient Gel Electrophoresis (PCR/DGGE) and real-time PCR (qPCR). 
Acute toxicity tests were performed to aquatic organisms Daphnia magna and Danio rerio. It 
was found concentrations between 1.20 and 8.31 mg kg-1 of fluoroquinolones (FQs) in poultry 
litter and these antibiotics accumulated in time (up to 135 days). In soils, concentrations of 
FQs were between 10.2 and 325 μg kg-1, these values were higher than the allowable levels 
(100 μg kg-1). There were no direct effects on soil microbial activity, however there were 
reduction in abundance and diversity of bacterial community in some farms. In water samples 
the results were lower than the limit of quantification (20 ng L-1). In sediment, values of FQs 
were between 22.63 and 76.54 ng kg-1. Acute toxicity for D. magna (CE50-48 h) were  
92.49 mg L-1 and 73.04 mg L-1 for ENR and NOR, respectively, and for Danio rerio LC50 
(96h) was 190.9 mg L-1 for ENR. It was observed FQs leaching in soil up to 4 m depth. It was 
concluded that soil contamination impacts bacterial community. There was no contamination 
in superficias and subsurface waters. ENR and NOR only cause acute toxicity to aquatic 
organisms in higher concentrations than those found in the environment. These results suggest 
mitigation measures for contamination, as previous exposure of poultry litter to sunlight and 
the modernization of water systems, once the wastewater was an important vehicle for FQs to 
poultry litter and environment. 
 

Keywords: Environmental contamination. Antibiotics. Chromatography. Molecular Biology. 
Acute toxicity. 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

Toda reutilização de resíduos na agropecuária deve-se atentar pela presença de 

substâncias potencialmente tóxicas ao meio ambiente. As fluoroquinolonas (FQs), 

norfloxacina (NOR), enrofloxacina (ENR) e seu metabólito ciprofloxacina (CIP) são fármacos 

amplamente detectados durante o processo produtivo de frangos de corte, possuem um amplo 

espectro de ação antimicrobiana e apresentam significativa estabilidade no meio ambiente. 

Durante o ciclo de vida dos frangos, é comum a eliminação de parte destes compostos pela 

excreção. A cama de aviário é o principal resíduo gerado da criação de frango de corte, sendo 

formado por um substrato absorvente (ex. maravalha, casca de arroz, sabugo de milho, bagaço 

de cana) e as excretas dos frangos (granjadas). 

Conforme critério do produtor rural, após 1 a 6 granjadas, a cama de aviário pode ser 

reutilizada como fertilizante orgânico, com ampla aceitação dos agricultores devido ao 

incremento de produtividade de sua lavoura. No entanto, os produtores pouco ou nada se 

preocupam com a presença de substâncias contaminantes neste resíduo, sobretudo os 

fármacos utilizados no processo de criação das aves. Acredita-se que tais compostos 

apresentam potencial de contaminação de matrizes ambientais, justificando a necessidade de 

estudos quanto aos seus efeitos nos organismos expostos. 

 Visando conhecer a real situação da contaminação das granjas de frango de corte da 

região de Piracicaba/SP foram realizados estudos de quantificação de NOR, ENR e CIP em 

cama de aviário, solos, águas superficiais, sedimentos e águas subsuperficiais. Posteriormente 

foram realizados estudos para verificar se a contaminação de solos gerou efeitos adversos 

sobre a comunidade microbiana e estrutura da comunidade bacteriana nos mesmos. Também 

foram realizados testes de toxicidade aguda desses fármacos sobre organismos aquáticos e 

estudos de lixiviação dessas moléculas em campo. 

 A técnica abordada nos estudos de determinação e quantificação de NOR, ENR e CIP 

em cama de aviário e solos foi a cromatografia em fase líquida com detector de arranjo de 

diodos/ultravioleta (HPLC-DAD/UV). Já para determinação desses fármacos em águas 

superficiais, subsuperficial e sedimento, devido a necessidade de maior sensibilidade de 

detecção dos compostos, empregou-se um método de extração em fase sólida acoplado à 

cromatografia líquida e espectrometria de massas em tandem (on-line-SPE-LC-MS/MS). 

Estudos sobre a comunidade microbiana, abundância e estrutura da comunidade bacteriana 

foram realizados pelas técnicas de radiorepirometria com uso de 14C-glicose; Reação em 

Cadeia da Polimerase (qPCR), também conhecida por PCR quantitativa e a técnica da Reação 
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em Cadeia da Polimerase - Eletroforese em Gel de Gradiente Desnaturante (PCR/DGGE), 

respectivamente. 

Os ensaios sobre toxicidade aguda em ambiente aquático contaminado por NOR, ENR e 

CIP foram realizados usando os organismos testes Daphnia magna (microcrustáceo) e Danio 

rerio (peixe paulistinha). Por fim, os estudos de lixiviação desses fármacos foram realizados 

em campo com análises de solução do solo percolada e solos coletados durante a instalação de 

extratores de solução de cápusla porosa (20, 40 e 60 cm de profundidade) e de um poço 

piezométrico (4 m de profundidade). 

Observou-se que houve contaminação por FQs em solos e corpos hídricos e alteração na 

estrutura da comunidade bacteriana em solos. Este trabalho discutiu e propôs medidas simples 

que podem prevenir a contaminação ambiental por estes fármacos de uso veterinário. 
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2. REVISÃO DE LITERATURA 

 

2.1 Produção de frango de corte no Brasil 

O Brasil é um dos principais líderes mundiais na produção de alimentos de origem 

animal, sendo considerado o maior exportador de carne bovina e de frango e o quarto maior 

exportador de carne suína (BRASIL, 2015).  

O mercado de frango de corte se consolidou no Brasil, principalmente na região Sul, 

maior produtora do país (EMBRAPA, 2015). No ano de 2014 foram abatidos mais de  

5,5 bilhões de animais (IBGE, 2015). Essa taxa de produção elevada deve-se à mudança de 

hábito de consumo de carne dos brasileiros e o volume de exportações. O Brasil passou de um 

país preponderantemente consumidor de carne bovina para consumidor de carne de frango, 

melhorando assim a qualidade do produto a preços mais acessíveis (EMBRAPA, 2015). Os 

maiores consumidores de carne de frango brasileira no ano de 2014 foram a Arábia Saudita 

(17,6%), Japão (11,5%), Hong-Kong (8,4%), Emirados Árabes (7,0%), China (6,4%) e 

Venezuela (4,5%), movimentando um valor de US$ 8,08 bilhões (IBGE, 2015). 

Toda essa produção causa impactos ao ambiente, principalmente devido às altas 

concentrações de fármacos veterinários aplicados durante a produção de frango de corte 

(MARTINEZ-CARBALLO et al., 2007; MORARU et al., 2012; LI et al., 2013).  

 

2.2 Uso de fármacos na avicultura 

 Fármacos veterinários têm sido utilizados em grande quantidade na avicultura. Muitas 

dessas moléculas não são totalmente metabolizadas no organismo animal e seus resíduos têm 

sido detectados em amostras de solo, sedimento, água superficial e subterrânea (GOLET et 

al., 2002; MONFORT, 2005; FICK et al., 2009; TEIJON et al., 2010; GOTTSCHALL et al., 

2012; LI, et al., 2013; VAN DOORSLAER et al., 2014; HE, BLANEY, 2015). A presença 

desses medicamentos no ambiente pode favorecer o surgimento de microrganismos ou genes 

resistentes. Como esses produtos têm sido aplicados na natureza há décadas é importante 

estudar o comportamento e impacto ambiental decorrente de sua aplicação e de seus 

metabólitos.  

 Dentre os fármacos utilizados como medicamento veterinário, merece destaque os 

antimicrobianos, em especial a classe das fluoroquinolonas (FQs) que inclui a enrofloxacina 

(ENR), norfloxacina (NOR) e ciprofloxacina (CIP). 

  



18 

2.3 Propriedades das fluoroquinolonas (FQs) 

 

 As FQs pertencem a um grupo de antimicrobianos amplamente prescritos na medicina 

humana e veterinária (MONFORT, 2005), para tratamento ou prevenção de doenças. Elas 

apresentam características de amplo espectro de atividade contra bactérias gram-positivas e 

gram-negativas e atuam inibindo a atividade das enzimas DNA girase e topoisomerase IV, 

impedindo a síntese de DNA e a divisão celular, levando à rápida morte celular em 

organismos sensíveis (HOOPER, 1999; CAO et al., 2015). Esses fármacos são eficazes no 

tratamento de infecções urinárias, respiratórias e diarréia bacteriana (BARRON et al., 2002; 

BAKKEN, 2004). 

 O maior problema do uso desses fármacos está relacionado a contaminação cruzada e 

o aparecimento de cepas resistentes nos seres humanos (HARTMANN et al., 1998; 

BENGTSSON-PALME et al., 2014), uma vez que algumas moléculas encontradas no 

ambiente agrícola (por exemplo: ciprofloxacina) são ministradas também em seres humanos. 

A principal via de eliminação desses fármacos é pela urina, onde aproximadamente 70% das 

moléculas excretadas permanecem na sua forma inalterada e cerca de 30% na forma de 

metabólitos (HALLING-SORENSEN et al., 1998; LINDBERG et al., 2005; SARMAH et al., 

2006; KEMPER, 2008; ZUCCATO et al., 2010). Como são moléculas persistentes no 

ambiente, podem causar contaminação em várias matrizes ambientais (SPELTINI et al., 

2011). Essa contaminação pode ser oriunda da excreção de animais tratados com FQs no 

ambiente; aplicação de esterco contendo FQs na forma de adubo orgânico; irrigação com 

efluentes contaminados ou com água de rio poluído ou aplicação de lodo de esgoto 

contaminado como fertilizante (VAN DOORSLAER et al., 2014) 

 A fluoroquinolona mais utilizada na produção de frango de corte é a ENR 

(MORALES-GUTIÉRREZ et al., 2015) e seu principal metabólito é a CIP, sendo comum, 

portanto, a ocorrência de ambas as moléculas no ambiente. Outra molécula bastante utilizada 

na produção pecuária do Brasil é a NOR (Tabela 2.1). 
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Tabela 2.1 - Antimicrobianos, massa molar, fórmula molecular, pKa e fórmula estrutural. 

Antimicrobiano 
Massa Molar (MM) 

Fórmula 
molecular 

pKa Fórmula estrutural 

NORFLOXACINA 

MM = 320 g mol-1 
C16H18FN3O3 

pKa1 6,3 

 
pKa2 8,4 

ENROFLOXACINA 

MM= 359,4 g mol-1 
C19H22FN3O3 

pKa1 6,4 

 pKa2 7,7 

CIPROFLOXACINA 

MM = 331,3 g mol-1 
C17H18FN303 

pKa1 6,4 

 pKa2 8,6 

 

2.4 Aplicação de cama de aviário na produção agrícola 

 A utilização de dejetos de animais para fins de adubação consiste numa das principais 

vias de disseminação de fármacos veterinários no ambiente. Uma vez no ambiente, os 

resíduos de antimicrobianos podem acumular-se no solo, sofrer lixiviação ou serem 

transportados para corpos hídricos via escoamento superficial (DÍAZ-CRUZ et al., 2003). 

 A cama de aviário é um subproduto da criação de frango de corte no Brasil e seu uso 

como adubo orgânico é bastante difundido. Atualmente esse substrato tem sido vendido pelos 

produtores para incrementar a renda familiar e esse resíduo é aplicado em campo devido a 

presença de macronutrientes (LI et al., 2013). No entanto, a cama de aviário contém 

quantidades elevadas de FQs devido à excreção de frangos tratados com esses compostos 

(MARTÍNEZ-CARBALLO et al., 2007; MORARU et al., 2012; XIE et al., 2012) e quando 

ela é aplicada em campo favorece a contaminação dos solos (GOLET et al., 2002; 

GOTTSCHALL et al., 2012; LI, et al., 20013; POURCHER et al., 2014;VAN DOORSLAER 

et al., 2014). 

 Na região de Piracicaba/SP, uma das maiores produtoras de frango de corte do Estado 

de São Paulo (Figura 2.1), são utilizadas cerca de 10 toneladas de palhada (cama de aviário) 

por barracão de produção contendo 15.000 cabeças de frango e essa palhada é reutilizada por 
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até seis granjadas. Um granjada é um ciclo de produção, desde o momento que os frangos 

chegam ao barracão até completarem o desenvolvimento e irem para o abate, esse ciclo dura 

em média 45 dias. Assim, a cama de aviário permanece no barracão por aproximadamente 9 

meses e durante este tempo vai acumulando FQs oriundas da medicação dos animais (meia-

vida em solos: entre 48 e 1000 dias, dependendo das caracterísitcas do ambiente) (BOXALL 

et al., 2003; MARTINEZ-CARBALLO et al., 2007; KARCI, BALCIOGLU, 2009; VAN 

DOORSLAER et al., 2014). Depois deste período, todo esse subproduto gerado não tem mais 

utilidade e é vendido/reaproveitado para uso agrícola (adubação) (informação dos produtores 

de frango de corte). Os fármacos ali acumulados são então descarregados no ambiente. 

 

DISTRIBUIÇÃO ESPACIAL DA ATIVIDADE AVÍCOLA 

 

Figura 2.1 - Distribuição espacial da avicultura de corte no Estado de São Paulo nos anos de 2007/08. 
 

 

Os municípios de Piracicaba, Saltinho e Tietê (SP/Brasil) produzem juntos quase 20 

milhões de cabeças de frango por ano (Tabela 2.2), mas ainda não há dados oficiais sobre a 

produção e destino final da cama de aviário. 
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Tabela 2.2 - Avicultura de corte no Estado de São Paulo, Regional de Piracicaba e municípios de 
Piracicaba, Saltinho e Tietê (2007/08). 

LOCAL Nº de UPAS * TOTAL (cabeças ano
-1

) 

Estado de São Paulo 14.202 580.469.195 

Regional de Piracicaba 334 45.512.919 

   

Piracicaba 54 5.187.290 

Saltinho 7 553.000 

Tietê 87 13.723.300 

*Unidade de Produção Agropecuária 
Fonte: Secretaria de Agricultura e Abastecimento, CATI/IEA, Projeto LUPA. 
 
 
 Devido suas propriedades físico-químicas, as FQs se acumulam nos solos devido a 

adsorção e persistem no ambiente por longos períodos (GOLET et al., 2002; MARTINEZ-

CARBALLO et al., 2007; KARCI, BALCIOGLU, 2009; GOTTSCHALL et al., 2012; VAN 

DOORSLAER et al., 2014). Os antimicrobianos dos grupos das tetraciclinas e FQs são os que 

apresentam os maiores coeficientes de sorção (Kd = 70 - 5000 L kg-1), sendo considerados 

imóveis no perfil de solo (TOLLS, 2001).  

Há estudos que relacionam a persistência de FQs com o pH do solo (VASUDEVAN et 

al., 2009), uma vez que esses compostos são anfóteros, com vários grupos funcionais 

ionizáveis (diferentes valores de pKa) e, dependendo do pH do solo, apresentam grupos 

catiônicos ou aniônicos (GU, KARTHIJEYAN, 2005). Assim, em solos com pH mais baixos 

(solos tropicais) há prevalência das formas catiônicas das FQs, aumentando a adsorção entre 

esses compostos e os solos com alta capacidade de troca catiônica (CTC) (PICÓ; ANDRÉU, 

2007).  

Sabe-se que as FQs são capazes de formar complexos estáveis com íons metálicos 

divalentes e trivalentes, principalmente com o cálcio (Ca+2) e o magnésio (Mg+2) (TURIEL et 

al., 2006). Em solos saturados por bases, a dessorção dessas moléculas é prejudicada 

(STURINI et al, 2010), dificultando sua mobilidade no solo e aumentando a sua persistência. 

A combinação entre mobilidade e persistência é que determina se o composto será degradado 

durante seu período de permanência no solo (LOURENCETTI et al., 2007).  

 Essas moléculas apresentam grande estabilidade e são pouco susceptíveis à 

degradação. Algumas formas de degradação de FQs são a oxidação por óxidos de manganês 

(ZHANG et al., 2009) e absorção eletrostática (ALEXANDER, 2000), mas elas são mais 

vulneráveis à fotólise (TERNES, 2001; MARTÍNEZ-CARBALLO et al., 2007; 

KÜMMERER, 2009 WAMMER et al., 2013; BARTOSKOVA et al., 2014; STURINI et al., 

2015). Ressalta-se que as FQs não sofrem alterações em sua estrutura química sob aeração, 
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variação de temperatura (10 - 55o C) ou durante o processo de compostagem, podendo 

dispersar-se em sua forma inalterada (RODRIGUES-SILVA et al., 2014) e causar 

contaminação ambiental. Esses fármacos também são bastante resistentes à degradação 

microbiana (KÜMMERER, MERSCH-SUNDERMANN, 2000). 

 

2.5 Contaminação em matrizes ambientais 

 Os solos são considerados os reservatórios primários da biodiversidade e os 

microrganismos representam uma fração considerável dessa biodiversidade (TORSVIK; 

OVREÅS, 2002; ALLISON, MARTINY, 2008). Um grande número de estudos tem 

documentado como a estrutura da comunidade microbiana e os diferentes tipos de 

microrganismos e suas abundâncias constituem um elemento essencial para a compreensão 

dos impactos das perturbações ambientais e antrópicas no funcionamento do solo 

(FUHRMAN, 2009). No entanto, ainda há poucos trabalhos relacionando medicamentos 

veterinários, a estrutura da comunidade microbiana e os solos. 

 Hoje em dia mais de 5.000 compostos farmacêuticos destinados a aplicações em 

humanos e animais são utilizados no mundo (DORIVAL-GARCÍA et al., 2013). Apesar de 

seus benefícios, há uma crescente preocupação com potenciais efeitos adversos na biota e na 

saúde humana (KÜMMERER, 2009; RIZZO et al., 2013; TIJANI et al., 2013). Devido ao 

aumento das necessidades globais e descarga inadequada, os fármacos são detectados em 

várias matrizes ambientais (WANG et al., 2011). Entre 1997 e 2009, as FQs foram a segunda 

classe de resíduos farmacêuticos mais detectados (15%) no ambiente (MARTINS et al., 

2012). 

 A presença de medicamentos e seus metabólitos no ambiente aquático são relatados 

desde o início da década de 1980 (ANDREOZZI et al., 2003; WEBB et al., 2003). A 

persistência de FQs no ambiente implica em potencial exposição humana indireta aos 

produtos farmacêuticos através de abastecimento de água potável e resíduos em alimentos 

irrigados com água contaminada com fármacos (WEBB et al., 2003). 

 Além da contaminação de águas superficiais, as águas subterrâneas também são 

vulneráveis devido a atividades urbanas e da indústria, mesmo que o solo forneça grande 

inércia para mudanças de qualidade e retarde a propagação da contaminação. Por esse mesmo 

motivo a contaminação das águas subterrâneas é um processo de difícil reversão (LÓPEZ-

SERNA et al., 2012). 

 Apesar dos trabalhos mostrarem contaminação em diversas matrizes ambientais, os 

relatos mais comuns de contaminação por FQs se concentram em corpos d’água (DONG et 
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al., 2009; LIU et al., 2009; SUN et al., 2009; ELMOLLA; CHAUDHURI, 2010; JEONG et 

al., 2010; RODRIGUEZ et al., 2012; VERLICCHI et al., 2012), mesmo que os sedimentos 

sejam os primeiros substratos que sofram acúmulo de antimicrobianos em um corpo hídrico 

(MICHAEL et al., 2012). Há relatos que indicam que as concentrações de FQs em sedimentos 

são maiores do que em água, mas em água são encontrados mais compostos de diferentes 

classes de fármacos (MARTI et al., 2014). Esse acúmulo deve-se à capacidade das FQs se 

ligarem aos solos e sedimentos, o que retarda o processo de sua biodegradação (MARTINEZ, 

2009). No entanto, esse acúmulo pode contribuir para a manutenção de um reservatório 

ambiental dos genes resistentes, o que seria uma vantagem para bactérias aquáticas para 

crescer sob baixas concentrações desses antimicrobianos (MARTI et al., 2014). 

 

2.6 Microbiota do solo 

 A resistência aos antimicrobianos não é um fenômeno recente, pois a primeira cepa 

resistente à penicilina foi isolada em 1940, apenas alguns anos após a introdução deste 

composto no tratamento de seres humanos (LEVY, 2002). No entanto, este fato foi ignorado 

porque os patógenos resistentes poderiam ser tratados com os novos antimicrobianos 

desenvolvidos ao longo dos anos 1950 e 1960. Hoje em dia, com o aumento de bactérias 

resistentes e as dificuldades na produção de novos antibióticos, o desenvolvimento de 

resistência tornou-se uma preocupação de saúde global (MARTI et al., 2014). 

 A resistência a antimicrobianos em patógenos humanos e animais surgiu com a 

introdução de fármacos em ambientes antrópicos (COLOMER-LLUCH et al., 2014a; 

COLOMER-LLUCH et al., 2014b), sendo considerado um dos maiores problemas de saúde 

pública e animal atualmente (BILA; DEZOTTI, 2003). A exposição prolongada a baixas 

doses de antimicrobianos pode causar mutações em bactérias e o desenvolvimento de 

resistência aos fármacos (BOWER; DAESCHEL; 1999), como também pode selecionar 

grupos resistentes que possuem a capacidade de transferir genes de resistência a outras 

espécies de bactérias (BOXALL et al., 2003; VELICU; SURI, 2009; COLOMER-LLUCH et 

al., 2014a).  

Em informações emitidas pelo Centers for Disease Control and Prevention (CDC) dos 

Estados Unidos, no ano de 2013, estima-se que pelo menos 2 milhões de pessoas são 

infectadas com bactérias resistentes a fármacos por ano e pelo menos 23 mil morrem como 

resultado direto dessas infecções. Sabe-se que muitas outras mortes são decorrentes de 

complicações das infecções causadas por bactérias resistentes aos antimicrobianos. 
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 Um dos problemas observados tem sido a modificação da estrutura da comunidade 

microbiana do solo (MIGLIORE et al., 1995). Fertilizar solos com dejetos de animais 

provenientes de explorações agrícolas com uso de fármacos veterinários representa um risco 

de disseminação de genes de resistência no ambiente, quer pela escolha de populações 

resistentes ou através da transferência horizontal de genes (KYSELKOVA et al., 2009). 

 Estima-se que 106 e 109 bactérias por grama de solos cultiváveis e florestais, 

respectivamente, sejam responsáveis pela imobilização de minerais e processos naturais de 

decomposição. Com a morte destes microrganismos a capacidade do solo em degradar 

contaminantes como os fármacos seria prejudicada (PEREIRA et al., 2012) 

 As bactérias não vivem isoladamente, elas são facilmente dispersadas pelo mundo por 

seres humanos, animais, plantas, solo, água e ar. Assim, a água é uma via de exposição 

subvalorizada para a disseminação da resistência aos antimicrobianos. Várias bactérias 

resistentes já foram detectadas em fontes de água, incluindo a água potável (FINLEY et al., 

2013). Esta é uma das principais preocupações dos países em desenvolvimento e tem sido 

uma das principais vias para a transmissão de bactérias patogênicas para as pessoas nos países 

desenvolvidos (XI et al., 2009; CZEKALSKI, et al., 2012; LUPO et al., 2012; KOCZURA et 

al., 2012). 

 A fim de proteger a saúde humana e manter o desenvolvimento sustentável da 

economia animal/vegetal é necessário tomar medidas que atenuem a poluição dos fármacos 

no ambiente.  

 

2.7 Toxicidade aguda em organismos aquáticos 

 Como antimicrobianos são detectados rotineiramente em águas residuais e superficiais 

há grandes chances de causar efeitos adversos na biota aquática (KOLPIN et al., 2003, 

BROOKS et al., 2005; KWON et al., 2009). Sabendo-se que as FQs são persistentes no 

ambiente, pressupõe-se que a exposição dos organismos aquáticos a estes compostos será em 

longo prazo (DAUGHTON, TERNES, 1999). Assim, cada dia há mais dados na literatura que 

avaliam a toxicidade aguda e crônica de organismos aquáticos a diversos fármacos presentes 

no ambiente (CARLSSON et al., 2009). A compreensão dos potenciais efeitos de 

xenobióticos em invertebrados/vertebrados é um componente essencial para a avaliação do 

risco ambiental.  

 O teste agudo mede os efeitos adversos de contaminantes em amostras ambientais 

durante um curto período de tempo que varia geralmente entre 0 e 96 horas, sendo possível 

determinar para peixes e microcrustáceos, entre outros, a concentração letal média para 50% 
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(CL50) dos indivíduos expostos. Para microcrustáceos, pode ainda ser avaliado o efeito agudo 

através da concentração efetiva média para 50% dos indivíduos (CE50), sendo que neste caso 

o parâmetro analisado é a imobilidade dos organismos e não a morte (RAND, PETROCELLI, 

1984). 

 Os testes de toxicidade geralmente são realizados com o microcrustáceo Daphnia sp., 

pois eles são a base da cadeia alimentar, servindo como fonte de alimento para os anfíbios, 

peixes e outros organismos aquáticos (CONSTANTINE, HUGGETT, 2010) e o peixe Danio 

rerio (peixe paulistinha) é usado pois apresenta grande adaptabilidade, podendo sobreviver 

em diferentes condições ambientais e se reproduzir facilmente em ambiente artificial 

(GERGER et al., 2015). 

 Assim como é necessário proteger a saúde humana, mitigar os problemas de 

contaminação em solos e evitar o desenvolvimento de cepas bacterianas resistentes, também é 

urgente a tomada de medidas que atenuem a contaminação dos fármacos nos corpos hídricos. 
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3. Determinação de fluoroquinolonas em cama de aviário e solos e alteração na estrutura 

da comunidade microbiana 

 

Resumo 

O Brasil é o maior exportador mundial de carne de frango e a cama de aviário é um dos 

principais resíduos sólidos, sendo comumente utilizado como fertilizante agrícola. Este 

resíduo pode conter quantidades significativas de antimicrobianos que podem causar impacto 

ambiental até hoje pouco investigado. Acredita-se que o uso constante desses antimicrobianos 

em frangos possa causar a morte de populações de microrganismos do solo, diminuindo a 

atividade microbiana, a abundância e modificando a estrutura da comunidade bacteriana dos 

mesmos em locais onde esteja sendo aplicada ou descartada a cama de aviário. Com isso, o 

objetivo deste trabalho foi quantificar três antimicrobianos do grupo das fluoroquinolonas 

(FQs): norfloxacina (NOR), enrofloxacina (ENR) e ciprofloxacina (CIP) em condições reais 

de produção e avaliar a consequência do contato deste resíduo com a comunidade microbiana 

do solo. Foi realizado um mapeamento das granjas da região de Piracicaba/SP e seis foram 

selecionadas para coleta de amostras de cama de aviário e solo. A determinação dos 

antimicrobianos nas amostras foi realizada pela técnica de cromatografia em fase líquida com 

detector de arranjo de diodos/ultravioleta (HPLC-DAD/UV). A atividade microbiana dos 

solos foi determinada pelo método da radiorespirometria utilizando 14C-glicose. A estrutura e 

abundância da comunidade bacteriana do solo foram determinadas pelas técnicas da Reação 

em Cadeia da Polimerase - Eletroforese em Gel de Gradiente Desnaturante (PCR/DGGE) e da 

PCR em tempo real (qPCR), respectivamente. Foram encontradas concentrações entre 1,20 e  

8,31 mg kg-1 de FQs em cama de aviário, havendo o acúmulo desses fármacos com seu tempo 

de uso (até 135 dias). Nos solos, as concentrações de FQs encontradas variaram entre 10,2 e  

325 µg kg-1, valores acima dos níveis tolerados (100 μg kg-1). Não foram observados efeitos 

diretos na atividade microbiana por meio da avaliação da mineralização da 14C-glicose. No 

entanto, tais níveis reduziram a abundância e modificaram a estrutura da comunidade 

bacteriana em determinadas granjas. Ao concluir que a cama de aviário contendo FQs pode 

afetar a abundância e a estrutura da comunidade bacteriana do solo, medidas paliativas 

simples como a sua exposição direta à luz solar antes da sua aplicação como fertilizante, 

apresenta-se como uma alternativa viável devido a fotossensibilidade desses fármacos. 

 

Palavras-chave: Antimicrobianos. Contaminação ambiental. Microrganismos do solo.
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Abstract 

Brazil is the largest exporter of poultry meat and poultry litter is a solid waste that is 

commonly used as agricultural fertilizer. This waste can contain significant amounts of 

antimicrobials that may impact the environment. It is believed that the constant use of these 

antibiotics in chickens may cause disturbance in soil microorganisms population, reducing 

microbial activity, abundance and diversity of these population in places where poultry litter 

is being applied or discarded. Thus, the objective of this study was to quantify three 

antimicrobial of fluoroquinolones (FQs) group: norfloxacin (NOR), enrofloxacin (ENR) and 

ciprofloxacin (CIP) in real production conditions and to evaluate the result of the poultry litter 

contact with soil microbial community. We conducted a mapping of farms in Piracicaba/SP 

region and six farms were selected for collecting manure samples and soil. The determination 

of the antimicrobial in samples was performed by high performance liquid chromatography 

with diode array/ultraviolet detection (HPLC-DAD/UV). The microbial activities in soils 

were determined by radiorespirometry method using 14C-glucose. The diversity and 

abundance of soil bacterial community were determined by the techniques of Polymerase 

Chain Reaction/Denaturing Gradient Gel Electrophoresis (PCR/DGGE) and real-time PCR 

(qPCR), respectively. There were found concentrations between 1.20 and 8.31 mg kg-1 of FQs 

in poultry litter and its accumulated on the time (up to 135 days). In soils, the concentrations 

of FQs ranged from 10.2 to 325 μg kg-1, these values were higher than the tolerated  

(100 μg kg-1). There were no direct effects on soil microbial activity by evaluating the 

mineralization of 14C-glucose. However, these levels reduced the abundance and diversity of 

the bacterial community in certain farms. It was concluded that the poultry litter containing 

FQs may affect the abundance and diversity of soil bacterial community. Simple action such 

as solar exposure before application as manure is presented as a viable alternative due to 

photosensitivity of FQs. 

 

Keywords: Antimicrobials. Environmental contamination. Soil microorganisms. 
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3.1 Introdução  

 

  O Brasil é o terceiro maior produtor de carne de frango do mundo (BRASIL, 2015), 

com mais de 5,5 bilhões de animais abatidos no ano de 2014 (IBGE, 2015). Também 

considerado “o celeiro do mundo”, o Brasil depende da importação de grande parte dos 

fertilizantes minerais para a produção agrícola e, consequentemente, tem-se buscado insumos 

alternativos, diminuindo custos de produção. Com a crescente poluição ambiental, destaca-se 

a necessidade de mais pesquisas para avaliar a viabilidade técnica e econômica da utilização 

de resíduos orgânicos (MELO et al., 2008).  

  Em muitas regiões existe a possibilidade de aproveitamento de resíduos, os quais 

constituem opção interessante quando bem utilizados. O uso de estercos animais pode 

favorecer a infiltração e a absorção da água e aumentar a capacidade de troca de cátions dos 

solos (HOFFMANN et al., 2001; CARVALHO, 2011). A cama de aviário vem sendo muito 

bem aceita pelos produtores como adubo orgânico na agricultura, pois contém muitos 

nutrientes, principalmente nitrogênio (N), fósforo (P) e potássio (K) com ampla aplicação, por 

exemplo, na adubação de pastagens, hortaliças, sorgo e soja (ADELI et al., 2005), milho 

(BOATENG et al., 2006), algodão (ADELI et al., 2007) e cana-de-açúcar. No entanto, alguns 

estudos apontaram que os resíduos dos aviários podem ser considerados poluentes dos solos, 

pois contém os antimicrobianos aplicados durante a produção (OVIEDO-RONDÓN, 2008). 

Os antimicrobianos do grupo das FQs são os mais utilizados na criação de aves de corte, no 

entanto podem causar efeitos tóxicos na microbiota dos solos. Sabe-se que a presença de 

fármacos veterinários em solo por longo período pode afetar a composição e a atividade da 

microbiota presente (GIRARDI et al., 2011).  

  A cada ano são realizadas de 6 a 8 aplicações desses fármacos em aproximadamente 

15.000 cabeças de frango/granjada e todo resíduo, metabolizado ou não, é descartado na cama 

de aviário. Esses substratos são comumente dispostos em contato com o solo sem nenhuma 

proteção a cada troca ou exposição da palhada ao sol (que ocorre a cada troca da granjada em 

alguns galpões). Assim, esses medicamentos presentes na cama de aviário atingem os solos 

causando contaminação e interferindo na comunidade bacteriana.  

  Acredita-se que a atual utilização de FQs na produção de frango de corte eleva os 

teores destes fármacos/metabólitos da cama de aviário em concentrações passíveis de gerar 

contaminação e consequentemente um efeito deletério na comunidade ou na atividade 

bacteriana do solo. Assim, o objetivo deste trabalho foi determinar os teores de FQs em cama 

de aviário e solos (em condições reais de produção) e seus efeitos na microbiota do solo. 
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3.2 Material e Métodos  

 
3.2.1 Seleção das granjas e questionário para os produtores 

Seis granjas de produção de frango de corte da região de Piracicaba foram 

selecionadas para o estudo, conforme o preenchimento de um questionário (Figura 3.1). Os 

principais critérios de seleção foram: disponibilidade dos produtores; granjas com número 

heterogêneo de frangos ano-1; locais com drenagem do barracão para pequenas represas e 

tipos de solo. Os compostos para estudo foram selecionados de acordo com o histórico de uso 

pelos produtores no ano de 2011. 
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PRODUTOR: 

TEL: LOCALIZAÇÃO: INTEGRADORA: 

Há quantos anos o galpão 
mais antigo está em 

funcionamento? 

Número médio de granjadas por 
galpão/ano (n) 

Possui pedilúvio ou outros 
métodos para evitar 

contaminação? 

  2 3 4 5 6 7 
  
   

Número de galpões (n) 
Número de animais por granjada 

(cabeças) 
Freqüência da compostagem da 

cama (n) 

1 2 3 4 5     0 1 2 3 4 5 

Mortalidade média/granjada 
(cabeças) 

Tipo de forração utilizada Destino final da cama de frango 

pintos (chegada): 
mrv carz catr camd     Uso 

prop 
vende Adubo Ração Desc Usina 

criação (até saída): outro: outro: 

Duração da granjada (dias) 
Quantas vezes a cama de frango é 

reutilizada (n/ano) 
Outras medidas de profilaxia 

  1 2 3 4 5 6 
   
  

Qual a época da lavagem do galpão 
(quando essas apresentavam piso de 

cimento) 

Quais antimicrobianos estão 
aplicando atualmente 

Na opinião do produtor, a mortalidade relativa 
de frangos nos últimos anos devido a doenças 

jan fev mar abr mai jun Nor Enr Cpf Smz Sdz Tmp 

diminuiu estável cresceu 

jul ago set out nov dez 
outro: 

Figura 3.1 - Questionário/levantamento destinado aos produtores de frango de corte dos municípios de 
Piracicaba, Saltinho e Tietê (SP/Brasil). 
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3.2.2 Determinação de NOR, ENR e CIP em cama de aviário 

 Foram realizadas análises de cama de aviário de duas formas: aleatório e específico. 

Aleatório: foram realizadas amostragens em seis granjas selecionadas no mesmo dia, 

independente da granjada. Específico: em uma destas granjas foram realizadas amostragens 

em 4 momentos distintos: 0, 45, 90 e 135 dias após a distribuição da cama de aviário no 

barracão. 

 

Coleta de cama de aviário 

 

A) Comparativo entre granjas 

As amostragens foram realizadas nas granjas selecionadas em três pontos distintos 

dentro dos galpões e, em cada ponto de coleta, foram realizadas três subamostragens. As 

amostras de cama de aviário (Figura 3.2) foram homogeneizadas e levadas ao Laboratório de 

Ecotoxicologia no Centro de Energia Nuclear na Agricultura/Universidade de São Paulo 

(CENA/USP) onde foram liofilizadas, moídas, extraídas e analisadas por cromatografia 

líquida de alta eficiência com detecção por arranjo de diodos (HPLC-DAD). Uma porção de 

cada amostra (aproximadamente 300 g) foi enviada ao Laboratório de análises químicas 

Pirasolo - Laboratório Agrotécnico Piracicaba S/C Ltda para análise química: N, P, K, cálcio 

(Ca), magnésio (Mg) e enxofre (S).  

 

 

Figura 3.2 - Cama de aviário  
 

B) Durante um período de produção 

Dentre as granjas, uma foi selecionada aleatoriamente e foram realizadas coletas em 

três momentos distintos: cama de aviário antes da aplicação de antimicrobianos (tempo 0); 

após a 1ª granjada (45 dias); após a 2ª granjada (90 dias) e após a 3ª granjada (135 dias).  
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3.2.2.1 Determinação de NOR, ENR e CIP em solo 

 

Coleta e análise de solo 

Para o desenvolvimento e validação do método analítico foram coletadas amostras de 

solo nas granjas selecionadas. As coletas foram realizadas em locais próximos aos barracões 

na profundidade de 0-10 e 10-20 cm, com ajuda de um trado. Após a amostragem, o solo foi 

colocado em um balde limpo, homogeneizado, identificado e 300 g foi enviado ao 

Laboratório Pirasolo - Laboratório Agrotécnico Piracicaba S/C Ltda para análises químicas 

(pH, matéria orgânica - MO, CTC, P, K, Ca e Mg) e física (textura do solo). A porção restante 

das amostras (aproximadamente 300 g) foi levada ao Laboratório de Ecotoxicologia 

(CENA/USP) onde foram liofilizadas, peneiradas (1,7 mm), extraídas e analisadas por HPLC-

DAD/UV. 

 

3.2.2.2 Desenvolvimento da metodologia analítica para análise de NOR, ENR e CIP em 

cama de aviário e solo 

Os reagentes e solventes utilizados foram metanol (MeOH) grau HPLC (Tedia®), 

ácido fórmico grau analítico (Vetec®), nitrato de magnésio Mg(NO3)2.6H2O (J.T. Baker®) e 

solução de amônia (25%) (Merck®). A água usada foi purificada através de um sistema de 

água Milli-Q (Millipore®). Os padrões analíticos de CIP 98,5% e ENR 99,0% foram 

adquiridos da Fluka Analytical® e de NOR 99,0% da Sigma Aldrich®. 

Foram preparadas soluções-estoque de 100 µg mL-1 para cada analito (NOR, ENR e 

CIP) em MeOH. Todas as soluções foram estocadas em freezer a -20°C. 

 

Condições cromatográficas 

Equipamento: HPLC 1200 da Agilent®, equipado com bomba quaternária, injetor 

automático, degaseificador e detector de arranjo de diodos/ultravioleta (DAD/UV). 

Coluna: Eclipse - XDB – C18 (4,6 X 150 mm, com partícula de 5 µm). 

Comprimento de onda: 280 nm 

Fase móvel: A - água ultrapura com 0,1% de ácido fórmico e B - MeOH. 

Gradiente: 5% de B por 5 minutos e, a seguir, gradiente linear de 5% até 95% de B durante 40 

min, com pós-time de 7 min. 

Vazão: 1,0 mL min-1 

Volume de injeção: 50 µL  

Temperatura da Coluna: 35ºC 
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Níveis de fortificação para cama de aviário: 2 mg kg-1 e 10 mg kg -1 

Níveis de fortificação para solo: 40 µg kg-1 e 80 µg kg-1 

 

 

Para a separação das FQs foi injetado uma solução com os produtos NOR, ENR e CIP 

na concentração de 3,0 mg L-1 em HPLC-DAD/UV (Figura 3.3). 

 

 

Figura 3.3 - Cromatograma da separação das FQs (NOR, CIP e ENR) na concentração 3,0 mg L-1. 
 

Método de extração de fluoroquinolonas (NOR, ENR e CIP) em cama de aviário e solo 

 O método de extração considerado mais eficaz, com melhor recuperação dos analitos, 

foi o desenvolvido por Turiel et al. (2006), adaptado para as matrizes cama de aviário e solo.  

 

A. Método de extração em cama de aviário: 

Pesou-se 1 g de cama de aviário em tubos de Teflon® (50 mL) e adicionou-se 8 mL de 

solução de Mg(NO3)2.6H2O (70% m/v) com pH ~ 8,1, ajustado com uma solução de amônia 

5%. As amostras foram homogeneizadas em vórtex por 1 min e, em seguida levadas para 

mesa agitadora horizontal protegida da luz por 7 min. Depois as amostras foram levadas para 

banho de ultrassom por 30 min, centrifugadas por 10 min a 10000 rpm e 1 mL do 

sobrenadante foi transferido para tubos de eppendorf de 2,5 mL contendo 0,2 g de C18. 

Homogeneizou-se novamente em vórtex por 30 s e centrifugou-se por 2 min a 5000 rpm. 

Depois desses procedimentos, o sobrenadante foi filtrado diretamente em vials através de 

filtro PVDF (difluoreto de polivinilideno) (0,45 µm) e analisados por HPLC-DAD/UV nas 

condições pré estabelecidas. 
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B. Método de extração em solo: 

 

Pesou-se 2,5g de solo em tubos de Teflon® (50 mL) e adicionou-se 6 mL de solução 

aquosa de Mg(NO3)2.6H2O (70% m/v) com pH ~ 8,1, ajustado com uma solução de amônia 

5% (v/v). As amostras foram homogeneizadas em vórtex por 1 min e levadas para uma mesa 

agitadora horizontal protegida da luz por 7 min. Em seguida, os extratos foram colocados em 

banho de ultrassom por 30 min e centrifugados por 10 min à 10000 rpm. Após estes 

procedimentos, o sobrenadante foi filtrado diretamente em vials através de filtro PVDF  

(0,45 µm) e analisados por HPLC-DAD/UV nas condições pré estabelecidas. 

 

3.2.2.3 Validação da metodologia analítica para análise de fluoroquinolonas (NOR, ENR 

e CIP) em cama de aviário e solo por HPLC-DAD/UV 

Para assegurar a confiabilidade do método foram avaliados os seguintes parâmetros: 

seletividade, linearidade, limites de detecção e quantificação, recuperação e precisão. 

 

Seletividade 

A seletividade do método foi verificada com injeções dos extratos de cama de aviário 

e de solo “branco” (sem adição de antimicrobianos). As amostras de cama de aviário e de solo 

não apresentaram interferentes superiores a 30% do limite de quantificação nos mesmos 

tempos de retenção dos compostos analisados, o que torna o método seletivo (Figuras 3.4 e 

3.5). 

 

Figura 3.4 – Cromatograma da testemunha de cama de aviário (cama de aviário orgânica) (controle). 
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Figura 3.5 - Cromatograma da testemunha de solo (controle). 

 

Linearidade e faixa de trabalho 

Faixa de trabalho para cama de aviário: para a construção da curva analítica, a solução 

contendo os fármacos foi diluída e injetada, em quintuplicata, nas seguintes concentrações: 

0,15; 0,50; 1,00; 1,50; 3,00; 5,00 e 7,00 mg L-1.  

 

Faixa de trabalho para solo: para a construção da curva analítica, a solução contendo 

os fármacos foi diluída e injetada, em quintuplicata, nas seguintes concentrações: 0,01; 0,02; 

0,04; 0,10; 0,50 e 1,00 mg L-1.  

Os tempos de retenção dos compostos foram NOR: 16,19 min, CIP: 16,66 min e ENR: 

17,01 min. A linearidade foi expressa pelos valores dos coeficientes de correlação, os quais 

estiveram dentro do valor considerado adequado (r2 >0,99) (Tabelas 3.1 e 3.2). 

 
Tabela 3.1 - Equações das retas e coeficientes de correlação (r2) para as FQs estudadas em cama de 
aviário. 

ANTIMICROBIANO EQUAÇÃO DA RETA r2 

Norfloxacina y = 296,4x – 20,63 0,999 

Enrofloxacina y = 300,51x – 26,31 0,999 

Ciprofloxacina y = 312,13x – 16,76 0,999 

 

 

Tabela 3.2 - Equações das retas e coeficientes de correlação (r2) para as FQs estudadas em solos. 

ANTIMICROBIANO EQUAÇÃO DA RETA r2 

Norfloxacina y = 171,25x – 1,1469 0,999 

Enrofloxacina y = 146,77x – 2,8327 0,998 

Ciprofloxacina y = 182,858x – 1,5089 0,999 
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Limites de detecção e quantificação 

Os limites de detecção e quantificação foram calculados individualmente para cada 

analito utilizando o recurso do equipamento que permite o cálculo da relação entre a resposta 

do equipamento para o analito e o ruído obtido nas mesmas condições (sinal-ruído). O limite 

de detecção (LD) foi 3 vezes superior ao ruído da linha de base e o limite de quantificação 

(LQ) 10 vezes este valor. Esses parâmetros foram calculados utilizando a menor concentração 

individual dos fármacos: 0,01 mg L-1 (Tabela 3.3). 

 

Tabela 3.3 - Limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) para as moléculas de interesse. 

ANTIMICROBIANO LD LQ 
--------------µg L-1--------------- 

Norfloxacina 1,26  4,20  

Enrofloxacina 1,12 3,73  

Ciprofloxacina 2,52  8,40  

 
 

Recuperação e precisão 

Os ensaios de recuperação e precisão foram realizados utilizando cama de aviário 

orgânica e solo, ambos isentos de antimicrobianos (testemunhas). Foram realizados estudos 

de recuperação em 2 níveis (2 e 10 mg kg-1 para cama de aviário; 40 e 80 µg kg-1 para solo) 

com cinco replicatas. Os valores das médias das recuperações devem estar na faixa de 70 - 

120% (baseado na RDC n.4, de 18 de janeiro de 2012) (ANVISA, 2012). 

As precisões foram avaliadas em termos de repetitividade (intra-dia) dos resultados e 

precisão intermediária (inter-dia). As precisões foram medidas através do coeficiente de 

variação (CV%) entre as repetições (Tabelas 3.4 e 3.5) e devem apresentar valores até 20%. 

 

Tabela 3.4 - Valores de recuperação e precisão (CV%) (n=5) para os analitos, na matriz cama de 
aviário. 

Produto  

Níveis 

Fortificação 
Recuperação (%) CV (%) Recuperação (%) CV (%) 

(mg kg-1) -------------intra-dia---------------- ------------inter-dia---------------- 

NOR  
2 108 8,60 108 9,33 

10 80 10,41 75 9,78 

ENR  
2 88 4,13 71 6,28 

10 74 10,06 74 10,77 

CIP  
2 72 14,08 80 8,80 

10 74 7,08 97 10,51 
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Tabela 3.5 - Valores de recuperação e precisão (CV%) (n=5) para os analitos, na matriz solo. 

Produto 
Níveis 

Fortificação 
Recuperação (%) CV (%) Recuperação (%) CV (%) 

(µg kg-1) ------------intra-dia------------ -----------inter-dia------------- 

NOR 
40 109 5,86 109 8,06 
80 110 2,05 118 4,22 

ENR 
40 99 5,36 95 9,95 
80 102 3,99 120 5,88 

CIP 
40 112 10,42 119 7,89 
80 114 4,78 120 2,71 

 
 

3.2.2.4 Análise estatística 

 As coletas de cama de aviário foram realizadas dentro dos barracões de produção de 

frango de corte e as coletas de solo foram realizadas próximas a esses barracões, ambas ao 

acaso. Os resultados obtidos foram submetidos à análise de variância (ANOVA) e as médias 

foram comparadas pelo teste de Tukey (p < 0,05) utilizando o programa estatístico 

ASSISTAT (SILVA; AZEVEDO; 2009). 

 

 

3.2.3 Avaliação da atividade microbiana em amostras de solo através da técnica de 

radiorespirometria 

 

Coleta de solo 

Foram realizados testes de transformação de carbono (“Soil Microorganisms: Carbon 

Transformation Test”) (baseado na OECD, 2000) para avaliar a atividade microbiana em 

amostras de solo contaminadas com NOR, ENR e CIP. O experimento foi conduzido no 

Laboratório Ecotoxicologia (CENA/USP). Foram utilizados dois tipos de solo: argiloso e 

arenoso com o objetivo de comparar os efeitos dos antimicrobianos em texturas contrastantes 

de solo. As amostras foram coletadas na camada de 0-10 cm de profundidade em regiões 

distantes da produção agrícola, garantindo a ausência de antimicrobianos pré-existentes ao 

experimento, confirmados por análises cromatográficas (HPLC-DAD/UV).  

As amostras de solo foram secas ao ar, peneiradas (1,7 mm) e armazenadas em 

temperatura ambiente em sacos plásticos devidamente identificados. Em seguida, foram 

analisadas pelo Departamento de Solos da Escola Superior de Agricultura “Luiz de Queiroz” 

(ESALQ/USP) quanto às características físicas e químicas.  
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Antes do início dos estudos foram determinados a umidade, capacidade de campo, 

quantidade de solo a ser pesada e o volume de água a ser adicionado. O condicionamento das 

amostras foi realizado em frascos de 5 L (Figura 3.6), os quais foram mantidos em sala 

escura, climatizada a 20ºC (± 2ºC). 

 

 
Figura 3.6 - Frasco de 5L hermeticamente fechado para condução de experimento de 
radiorespirometria.  
 

3.2.3.1 Determinação da umidade nas amostras de solo (U) 

Três placas de Petri (mp) foram pesadas e 10 g de solo úmido foram adicionados. Em 

seguida, as placas foram novamente pesadas e observou-se a massa total (placa + solo úmido 

= mp + m). Após este procedimento, as placas foram levadas para a estufa, a 105 (± 1ºC) por 

24 h e depois deste período foram retiradas e colocadas em dessecador até seu resfriamento, 

em seguida foram novamente pesadas obtendo-se o valor da placa + solo seco (mp + ms). 

A umidade das amostras de solo (U) foi calculada pela diferença entre os pesos das 

amostras úmidas e secas (OECD, 2000) (Equação 3.1): 

 

  U = (mp + m) – ( mp + ms) / (mp + ms) – (mp)    (3.1) 

onde: 

 mp = massa placa Petri; 

mp+m = massa placa Petri + massa do solo úmido; 

mp+ms = massa placa Petri + massa do solo seco. 

 

3.2.3.2 Determinação da capacidade de campo (CC) 

 A capacidade de campo foi determinada pela técnica denominada torrão separado pela 

frente de molhamento (TSFM), descrita por Costa (1983). O solo seco foi peneirado até 
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completar volume de 500 mL e, em seguida, gotejou-se 2 mL de água destilada durante 10 

segundos sobre o solo e retirou-se o torrão úmido com ajuda de pinça curva, colocando-o em 

placas de Petri (placa de Petri pesada sem terra = mp; placa pesada com o torrão úmido = mp + 

m). As análises foram realizadas em triplicata. Depois de pesadas, as placas contendo o torrão 

úmido foram levadas à estufa a 60 (± 1ºC), por 24 h. 

 Após este período, as placas contendo o torrão de solo seco foram pesadas novamente 

(mp + ms) e a capacidade de campo foi calculada pela diferença entre os pesos das amostras 

úmidas e secas (Equação 3.2): 
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)()(

)()(
(%) ⋅

−+
+−+

=
mpmsmp

msmpmmp
CC    (3.2) 

 

onde:  

mp = massa placa Petri; 

mp+m = massa placa Petri + massa do torrão úmido; 

mp+ms = massa placa Petri + massa do torrão seco. 

 

3.2.3.3 Determinação da quantidade de solo a ser pesado 

 Nos experimentos de atividade microbiana foram utilizados 300 g de solo seco 

(OECD, 2000). Para determinar o peso real do solo úmido (equivalente a 300 g de solo seco) 

utilizou-se a equação 3.3: 

 

    ( ) smUm ⋅+= 1       (3.3) 

 

onde: 

m = massa de solo úmido a ser pesado (g) 

ms = massa de solo seco desejado (300 g) 

U = umidade do solo 

 

3.2.3.4 Determinação do volume de água a ser adicionado nos frascos 

 Para iniciar os experimentos, é necessário que as amostras de solo atinjam 75% da 

capacidade de campo, portanto foi necessária a adição de água ao solo. Para determinar a 

quantidade de água a ser adicionada ao solo utilizou-se o cálculo abaixo (Equação 3.4): 
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onde: 

Va = volume de água a ser adicionado ao solo (mL) 

CC = capacidade de campo (%) 

U = umidade do solo 

ms = massa de solo seco (g) 

 

3.2.3.5 Montagem dos experimentos 

 Cada frasco de 5 L foi preparado com 300 g de solo seco. O volume de água foi 

ajustado para 75% da capacidade de campo (Tabela 3.6). Em seguida, os frascos foram pré-

incubados no escuro por um período de dez dias com temperatura de 20 (±2ºC). 

 

 
Tabela 3.6 - Teor de umidade, capacidade de campo, massa de solo e volume de água adicionado aos 
frascos de 5 L utilizados para conduzir os estudos com os antimicrobianos NOR, ENR e CIP, em duas 
classes de solo. 

SOLOS 

Teor de 

Umidade (U)* 

Capacidade de 

campo (CC)* 

Massa de 

solo (m)* 

Volume de 

água (Va)* 

  (%) (g) mL 

Arenoso 0,056 16,16 316,87 19,50 

Argiloso 0,215 32,92 364,42 9,66 

*Média de três repetições 

 

Após esse período foram aplicados os tratamentos com os antimicrobianos (NOR, 

ENR e CIP): controle (sem aplicação de FQs), limite máximo tolerável de antimicrobianos em 

solo (100 µg kg-1) e quatro vezes o limite máximo tolerável (400 µg kg-1).  

 As amostras de solo foram homogeneizadas com ajuda de uma espátula logo após a 

aplicação das doses dos antimicrobianos (100 e 400 µg kg-1). Em seguida, alíquotas de 10 g 

de solo foram retiradas dos frascos de 5 L e transferidas para frascos biométricos (Figura 3.7). 

Os ensaios foram realizados em triplicata. 
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Figura 3.7 - Frasco biométrico. 
 
 

Uma alíquota de 1 mL de solução de glicose radiomarcada 14C-Glicose (D-[U-14C] 

Glicose) mais glicose padrão analítico, com atividade específica de 11 GBq mmol-1 e 

atividade total de 37 MBq mC-1 foi adicionada às amostras de solo de cada frasco biométrico 

aos 0, 7, 14 e 28 dias após a aplicação dos antimicrobianos.  

 Após a aplicação da glicose radiomarcada cada frasco biométrico foi fechado com 

tampa de borracha acoplada a um filtro de “soda lime”, não havendo mais troca de gases com 

o ambiente, garantindo que o CO2 presente na solução de NaOH fosse proveniente apenas da 

respiração dos microrganismos contidos nas amostras de solo. Uma alíquota de 10 mL de 

solução de hidróxido de sódio (NaOH) 0,2 mol L-1 foi adicionada na alça de cada frasco. 

Depois de 12 horas de incubação no escuro, coletou-se 1 mL do NaOH previamente 

adicionado à alça do frasco biométrico e misturou-se com 10 mL de solução cintiladora em 

vials de cintilação. As coletas de NaOH foram realizadas em duplicata. No final do dia os 

vials foram lidos em espectrômetro de cintilação líquida e os resultados forneceram os valores 

da taxa 14CO2 evoluído, que é a quantidade de 14CO2 liberado da glicose após sua 

mineralização. Todo procedimento foi repetido 7, 14 e 28 dias após o início do experimento. 

Foram realizadas checagens periódicas da quantidade de água nos frascos de 5 L contendo as 

amostras de solo, garantindo o valor inicial da umidade dos solos. 

 

3.2.3.6 Análise estatística 

 O delineamento experimental utilizado foi o inteiramente casualizado com aplicação 

de 2 doses (100 e 400 µg kg-1) dos antimicrobianos (NOR, ENR e CIP), além do controle, 

para ambos os solos. Os valores de mineralização foram submetidos à análise de variância 

(ANOVA) e as médias foram comparadas pelo teste de Tukey (p < 0,05) utilizando o 

programa estatístico ASSISTAT (SILVA; AZEVEDO; 2009). 
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3.2.4 Quantificação e caracterização da comunidade bacteriana do solo pelas técnicas 
de qPCR e PCR/DGGE 

 

3.2.4.1 Coleta de solo 

As coletas de solo foram realizadas nas granjas selecionadas logo após a chuva, 

garantindo a atividade microbiana nos locais. Foram coletadas 10 amostras de solo em duas 

situações distintas: local adjacente ao barracão (presença de FQs) e local sem aplicação de 

cama de aviário (ausência de FQs).   

As amostragens dos solos foram realizadas com auxílio de uma pá de jardinagem na 

profundidade de 0-5 cm (zona de maior atividade microbiana), em diversos pontos e levadas 

ao Laboratório do Departamento de Ciência do Solo (ESALQ/USP) para extração do DNA 

total do solo, amplificação com primers específicos para o grupo das bactérias e análise. 

Frações destas amostras foram encaminhadas para as análises físico-químicas no mesmo 

Departamento. 

 

 

A) Quantificação da comunidade bacteriana do solo 

Análise de PCR em tempo real (qPCR) do gene 16S rRNA 

A PCR (Polymerase Chain Reaction) quantitativa (qPCR) foi realizada com o uso do Step 

One™ Real-Time PCR System (Applied Biosystems®) e as reações de amplificação com 

Syber® Green PCR Master Mix 2x (Applied Biosystems®). Os primers usados foram 341F 1 

(5’-CCTACGGGAGGCAGCAG-3’) e 534R 2 (5’-ATTACCGCGGCTGCTTGG-3’), com 

concentração final de 100 nM. 

As reações foram realizadas em triplicata, com um volume final de 25 µL para cada 

amostra. Foi utilizado 1 µL de DNA molde em cada reação de amplificação e as mesmas 

foram realizadas em placas MicroAmp Optical 48-Well. Foram utilizados dois controles 

negativos (ausência de DNA), os quais foram submetidos às mesmas condições das amostras 

de solo, excluindo qualquer possível contaminação externa.  

As amostras de solo foram submetidas à amplificação com o seguinte ciclo: desnaturação 

inicial de 3 min a 95º C, seguida de 35 ciclos de 30 s a 94º C, 30 s a 55º C mais 30 s a 72º C e 

uma extensão final de 45 s a 72º C (MOSONI et al., 2007).  

Curvas padrões conhecidas foram utilizadas em diluições seriadas (10-2 a 10-8) em todas as 

reações, possibilitando que os dados obtidos nas amostras de solo (valor Ct) fossem 
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interpolados entre os valores das curvas, determinando o número de cópias do gene 16S por 

grama de solo. 

 

B) Caracterização da comunidade bacteriana do solo  

DGGE: Protocolo de extração de DNA em amostras de solo 

A extração de amostras de DNA do solo foi realizada segundo o protocolo de Muyzer 

et al. (1993), adaptado por Andreote (2007). Na técnica de PCR-DGGE o DNA extraído 

diretamente do solo é utilizado para amplificação e posterior separação dos amplicons em gel 

de gradiente desnaturante. Desta maneira, a extração do DNA total presente em 0,5 g de solo 

é realizada utilizando o kit Powersoil total DNA extraction (MoBio, Carlsbad, EUA®) de 

acordo com o protocolo fornecido pelo fabricante. Em seguida, verifica-se a quantidade do 

DNA extraído em gel de agarose 1% (p/v). Para este estudo, a amplificação do fragmento da 

região V6 do gene 16S DNAr foi realizada com os primers R1387 e U968-GC. O ciclo usado 

para amplificação foi: desnaturação inicial de 4 min a 94º C, seguida de 35 ciclos de 30 s a 

94º C, 1 min a 63º C mais 1 min a 72º C e uma extensão final de 10 min a 72º C. Os produtos 

da PCR foram avaliados em gel de agarose 1,0%.  

O produto foi inserido em um gel de poliacrilamida com gradiente desnaturante (45-

65%) de bandas G-C% para descrição da estrutura da comunidade bacteriana nos tratamentos 

obtidos (com e sem aplicação de antimicrobianos), pela técnica de PCR-DGGE. A análise em 

DGGE foi realizada no aparelho phorU system (Ingeny®) com gradiente variando de 45 a 

65% de desnaturação. O gel foi submetido a eletroforese por 16 h a 60º C. Após a 

eletroforese, o gel foi corado com SYBR Green I e fotodocumentado em luz ultravioleta. 

Os perfis de DGGE obtidos foram analisados e comparados pelo programa 

GelCompar, no qual esses foram alinhados de acordo com um padrão externo, permitindo a 

análise conjunta de diferentes amostras (Figura 3.8). 
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Figura 3.8 - Gel de DGGE das amostras de solo. 
 

 

3.2.4.2 Análise estatística 

 As coletas foram realizadas ao acaso. Os resultados obtidos foram submetidos à 

análise de variância (ANOVA) e as médias foram comparadas pelo teste de Tukey (p < 0,05) 

utilizando o programa estatístico ASSISTAT (SILVA; AZEVEDO; 2009). 
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3.3 Resultados e Discussão 

3.3.1 Determinação de FQs em cama de aviário 

A) Acúmulo de NOR, ENR e CIP em cama de aviário: comparativo entre granjas 

A importância dos estudos de fármacos veterinários em cama de aviário deve-se ao 

seu uso na adubação orgânica, uma vez que os antimicrobianos presentes têm potencial de 

contaminação dos solos onde são aplicados. Vários estudos mostraram evidências de efeitos 

ecotoxicológicos de antimicrobianos sobre os microrganismos do solo (FERNANDEZ et al., 

2004; MARTÍNEZ-CARBALLO et al., 2007). 

Neste estudo foi observado que a cama de aviário apresentou quantidade notável de 

nutrientes, principalmente N, P e K (Tabela 3.7), justificando o seu uso como adubo orgânico 

em lavouras. No entanto, a presença de antimicrobianos nesse produto tem sido 

negligenciada, mesmo dentre os produtores orgânicos. Muitos estudos foram realizados para 

entender o comportamento de FQs em solo, água e sua relação com desenvolvimento de 

resistência em microrganismos, mas poucos trabalhos relatam a presença desses fármacos em 

cama de aviário.  

 

Tabela 3.7 - Análise química das amostras de cama de aviário.  

PRODUTOR 
Nitrogênio  Fósforo  Potássio Cálcio  Magnésio  Enxofre  

-----------------------g kg-1-------------------------------- 

Granja 1 32,20 13,25 27,50 22,00 4,33 8,25 

Granja 2 36,40 12,00 19,25 19,00 4,03 9,25 

Granja 3 28,70 9,50 16,00 17,25 4,33 7,75 

Granja 4 30,10 13,00 19,25 22,50 4,95 9,75 

Granja 5 35,00 13,50 19,25 25,75 5,68 11,50 

Granja 6 24,50 10,25 14,50 25,00 4,75 7,75 

Testemunha                   
(cama de aviário orgânica) 

33,60 13,75 19,25 17,50 5,80 6,00 

 

Foram observadas altas concentrações dos antimicrobianos NOR, ENR e CIP nas 

amostras de cama de aviário nas seis granjas selecionadas, independente da granjada ou 

número de frangos presentes nos galpões (Tabela 3.8). Ressalta-se que a CIP não é um 

produto aplicado diretamente na produção animal, mas sua presença nas amostras deve-se a 

degradação da ENR, composto mais utilizado na produção de frango de corte na região 

estudada. 
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Tabela 3.8 - Produtor, número aproximado de frangos, granjada e concentração média (n=3) de 
antimicrobianos encontrados em cama de aviário. 

Produtor 
Nº 

aproximado 
de frangos 

Momento 
da coleta 

(granjada) 

NOR CIP ENR 

--------------------------mg kg-1-------------------------- 

Cama de aviário 
orgânica 

* 3 nd nd nd 

Granja 1 49000 2 1,53 ±0,05 1,48 ±0,07 1,92 ±0,08 
Granja 2 37500 3 4,72 ±0,48 1,76 ±0,14 1,97 ±0,05 
Granja 3 25000 1 7,89 ±0,17 2,43 ±0,12 1,55 ±0,05 
Granja 4 26000 2 1,75 ±0,04 1,20 ±0,01 2,37 ±0,16 
Granja 5 49000 3 2,43 ±0,18 2,07 ±0,02 4,59 ±0,01 
Granja 6 13000 1 1,78 ±0,06 2,43 ±0,23 8,31 ±0,36 

*dado não informado 

 

 Além das excretas dos animais contendo antimicrobianos parcialmente metabolizados, 

outra possível explicação para as altas concentrações de FQs encontradas nas amostras pode 

estar relacionada com a forma de manejo da água, uma vez que esses antimicrobianos são 

administrados pela água de consumo dos frangos. Ao final de cada dia, os bebedouros são 

lavados e a sobra de água contendo FQs é eliminada diretamente no piso da granja ou nos 

solos adjacentes, ocasionando concentração de fármacos. Neste experimento foi possível 

observar que o acúmulo de FQs não está relacionado com as bases (cátions) contidas neste 

substrato. O provável motivo que gerou a concentração de NOR na granja 3 (7,89 mg kg-1) e 

de ENR na granja 6 (8,31 mg kg-1) logo na primeira granjada, segundo informações dos 

produtores, foi um lote de frangos debilitados. Assim que os animais chegaram aos galpões 

receberam doses elevadas de agentes antimicrobianos como medida curativa e não profilática.  

 Alguns estudos foram realizados para determinar a ocorrência de FQs em cama de 

aviário e os valores obtidos variaram entre 5,3 µg kg-1 e 1,4 g kg-1 (MARTÍNEZ-

CARBALLO et al., 2007; KARCI; BALCIOGLU, 2009; HU et al., 2010, ZHAO et al., 2010; 

ZHOU et al., 2013). Em trabalho realizado na França em 2009, observou-se concentrações 

elevadas de ENR e CIP em cama de aviário, variando entre 9,7 e 16,6 mg kg-1 para ENR e 1,0 

e 2,2 mg kg-1 para o CIP (POURCHER et al., 2014). Esses autores relataram que houve 

distribuição desigual de FQs entre as áreas amostradas, assim como ocorreu no presente 

estudo, onde algumas granjas apresentam concentrações mais elevadas de fármacos do que 

outras, provavelmente devido à forma de manejo desse substrato dentro dos galpões, 

quantidade de fármacos aplicados, tipo de distribuidor de água, entre outros.  



54 

 Ainda na tabela 3.8, observou-se que os resultados de ENR e NOR foram elevados, 

mas, mesmo assim, menores do que os resultados encontrados na França (2009) que chegaram 

até 22 mg kg-1 de ENR em cama de aviário (MORARU et al., 2012).  

 De forma análoga a este estudo, outros autores observaram que as concentrações de 

CIP não sofrem grandes variações, independente das concentrações de ENR encontradas 

(BOUND; VOULVOULIS, 2004; PHILLIPS et al., 2004; KARCI; BALCIOGLU, 2009; XIE 

et al., 2012). Para Karci e Balcioglu (2009), nenhum resíduo de CIP foi encontrado em 

amostras de cama de aviário na região de Mármara/Turquia. No entanto, foram detectados 

baixos níveis de ENR (0,06 mg kg-1), resultando em concentrações de CIP abaixo do limite de 

detecção. Altas concentrações de fármacos veterinários encontrados no ambiente devem-se ao 

aumento significativo da quantidade de ração necessária para alimentar animais como suínos, 

aves e gado e, consequentemente, adição de quantidades consideráveis de antimicrobianos 

nessas rações (PHILLIPS et al., 2004), cerca de 30-90% desses fármacos são liberados no 

ambiente através de esterco (BOUND; VOULVOULIS, 2004; XIE et al., 2012).  

 Há uma preocupação mundial com a contaminação ambiental por FQs, pois esses 

compostos são frequentemente detectados. Muitas vezes encontram-se duas ou mais 

moléculas do mesmo grupo em amostras ambientais (ZHAO et al., 2010). Foram encontrados 

níveis muito elevados de ENR, CIP e NOR em amostras de cama de aviário coletadas em 

províncias da China (2007): 1420,76 mg kg-1, 45,59 mg kg-1 e 225,45 mg kg-1 para ENR, CIP 

e NOR, respectivamente (ZHAO et al., 2010). Devido à alta quantidade de amostras positivas 

para ENR e CIP em estudos realizados pelo mundo, suspeita-se que essas moléculas 

acumulem em solos agrícolas (MARTÍNEZ-CARBALLO et al., 2007).  

 

 

B) Acúmulo de NOR, ENR e CIP em cama de aviário durante um período de produção. 

 A cama de aviário é um substrato reutilizado durante várias granjadas dentro do 

barracão de produção e a sua substituição fica a critério do produtor. 

 Neste estudo, investigou-se a relação entre o tempo de uso da cama de aviário e o 

acúmulo de FQs. Observou-se que houve acúmulo de NOR, CIP e ENR de acordo com o 

tempo de produção do barracão (nº de granjadas) (Tabela 3.9). 
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Tabela 3.9 - Acúmulo de NOR, CIP e ENR em amostras de cama de aviário. 

Tempo (dias) 
NOR CIP ENR 

-----------mg kg-1----------- 

0 0 d 0 c 0 d 
45 1,78 ±0,06 c 1,95 ±0,17 b 4,35 ±0,18 c 
90 2,89 ±0,08 b 2,32 ±0,04 ab 6,08 ±0,08 b 

135 4,64 ±0,14 a 2,43 ±0,23 a 8,31 ±0,36 a 
As médias seguidas pela mesma letra na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 

 

Este acúmulo deve-se às novas doses de antimicrobianos que são aplicadas toda vez 

que uma nova granjada é introduzida no barracão de produção. Desta forma, o maior acúmulo 

foi constatado para ENR no 135° dia (8,31 mg kg-1). Observou-se que a concentração de CIP 

em cama de aviário estabilizou após 45 dias (1ª granjada), apesar do acúmulo de ENR 

continuar ocorrendo. Este fato pode ser explicado, provavelmente, devido a degradação da 

ENR ser lenta, uma vez que esses barracões não recebem luz solar diretamente sobre a cama 

de aviário, dificultando a fotodegradação dessas moléculas (RODRIGUES-SILVA et al., 

2014).  

Alguns produtores retiram todo o substrato do barracão a cada nova granjada e os 

expõe à luz solar por dois ou três dias antes de reutilizarem a cama de aviário. Esta prática 

visa reduzir a umidade e proliferação de larvas no substrato, que causam altos índices de 

mortalidade em frangos novos. Esta ação simples também acelera a fotodegradação das FQs 

contidas na camada da cama exposta à luz solar, diminuindo a contaminação ambiental 

(BARTOSKOVA et al., 2014). No entanto, outros produtores só removem a cama de aviário 

do barracão no momento da venda do produto para ser utilizado como fertilizante orgânico, 

fato que pode ocorrer logo após a 1ª granjada (dependendo do preço ofertado pela cama) ou 

depois da 6ª granjada (aproximadamente 270 dias de uso do substrato). No caso da granja em 

questão, esse substrato só foi removido no momento da venda (3ª granjada), justificando o 

acúmulo de fármacos com o tempo. 

 

3.3.2 Determinação de NOR, ENR e CIP em solos de granjas de produção de frango de 

corte 

 Trabalhos recentes demonstraram a persistência de fármacos veterinários em solos  

(LI et al., 2013; POURCHER et al., 2014; VAN DOORSLAER et al., 2014). Assim, são 

necessárias medidas efetivas para atenuar a poluição causada pelo uso dos antimicrobianos no 

ambiente. No entanto, a maioria dos estudos destaca a remoção desses produtos somente em 

corpos d'água e a contaminação em solos acaba sendo desprezada (DONG et al., 2009; LIU et 
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al., 2009; SUN et al., 2009; ELMOLLA; CHAUDHURI, 2010; JEONG et al., 2010;. 

RODRIGUEZ et al., 2012; VERLICCHI et al., 2012; LI et al., 2013). 

 Foi detectada a presença de NOR, ENR e CIP nos solos de cinco granjas estudadas 

(Tabelas 3.10, 3.11 e 3.12). Apesar das várias recomendações de limites em alimentos, até o 

momento não foram estabelecidas legislações que determinem os limites máximos para 

concentração de FQs em solos. Por este motivo, utiliza-se um limite genérico de 100 µg kg-1 

determinado pela Agência Européia para a Avaliação de Produtos Medicinais (2001) 

(European Agency for the Evaluation of Medical Products) para fármacos veterinários em 

solo (PEREIRA et al., 2012). De acordo com essa orientação técnica, não é necessária 

avaliação de risco para substâncias com um nível de exposição abaixo de 100 µg kg-1 para o 

solo (MONFORT, 2005). Assim, a concentração de ENR mostrou-se acima do tolerável na 

Granja 2 (Tabela 3.11), indicando provável contaminação ambiental. Também foi encontrada 

alta concentração de CIP nesta propriedade (Tabela 3.12), o que é procedente, já que trata-se 

de um metabólito da ENR. É importante lembrar que a aplicação de CIP na produção pecuária 

é proibida, pois se trata de um medicamento de uso humano. 

 Muitos estudos detectaram concentrações de FQs em campo acima dos valores 

encontrados neste estudo, como é o caso da Província de Shandong, a maior área de produção 

hortícola da China. Neste caso foram encontrados em solos cultiváveis valores entre 0,1 - 

166,9 µg kg-1 para ENR, 2,4 - 651,6 µg kg-1 para CIP e 0,4 - 288,3 µg kg-1 para NOR (LI, et 

al., 2013). 

 

Tabela 3.10 - Concentração de NOR em solos das granjas em duas profundidades distintas. 

NOR 
G 1 G 2 G 3 G 4 G 5 G 6 

----------------------------------------------µg kg-1------------------------------------------------- 

0-10 cm <LD 63,2 ±8,4 a 24,1 ±2,4 b <LD 11,9 ±2,2  15,1 ±2,4  

10-20 cm <LD  25,1 ±5,3 b 56,5 ±5,6 a <LD <LD <LD 
As médias seguidas por letras diferentes na coluna diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
G = granja 
 

Tabela 3.11 - Concentração de ENR em solos das granjas em duas profundidades distintas. 

ENR 
G 1 G 2 G 3 G 4 G 5 G 6 

------------------------------------------------µg kg-1-------------------------------------------- 

0-10 cm <LD 325,0 ±12 a 56,4±9,8 a 28,8 ±5,9 a 32,3±4,7 14,1 ±0,5 

10-20 cm <LD 92,3 ±12 b 33,3 ±5,7 b 28,8 ±4,9 a <LD <LD 
As médias seguidas por letras diferentes na coluna diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
G = granja 
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Tabela 3.12 - Concentração de CIP em solos das granjas em duas profundidades distintas. 

CIP 
G 1 G 2 G 3 G 4 G 5 G 6 

---------------------------------------------µg kg-1-------------------------------------------- 

0-10 cm <LD 85,6 ±4,6 a 34,2 ±6,0  <LD  <LD   19,0 ±0,4 

10-20 cm <LD  34,9 ±4,2 b <LD  10,2 ±3,7  <LD  <LD  
As médias seguidas por letras diferentes na coluna diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
G = granja 
 
 

Em cama de aviário, as maiores concentrações de FQs foram observadas nas granjas 3 

e 6. Essas propriedades contam com o mesmo tipo de bebedouro, em que há o descarte da 

água contendo fármacos no final do dia, esse fato pode ter causado a concentração de ENR e 

NOR diretamente na palhada (cama de aviário). Todavia, em solo, observou-se a maior 

concentração de NOR, ENR e CIP nas granjas 2 e 3. 

A forma de manejo da cama de aviário dentro da granja interfere na concentração de 

fármacos encontrados em solo (POURCHER et al., 2014). Um estudo realizado na França 

(2009) demonstrou que a aplicação ou manipulação de cama de aviário apresenta potencial 

de contaminação dos solos. Assim, os pesquisadores analisaram os solos antes que o adubo 

fosse aplicado e, após a aplicação, encontraram níveis entre 13 e 518 µg kg-1 de ENR. Depois 

de 48 dias da aplicação do adubo este composto ainda estava presente nas amostras de solo, 

evidenciando sua persistência. Para CIP, os valores encontrados variaram entre 13 e  

30 µg kg-1 (POURCHER et al., 2014).  

Alguns estudos evidenciaram longo tempo de permanência de FQs em solos (GOLET 

et al., 2002; GOTTSCHALL et al., 2012; VAN DOORSLAER et al., 2014), chegando a 

atingir tempo de meia-vida de mais de 580 dias (ROSENDAHL et al., 2011). Outros estudos 

identificaram a persistência de FQs em solos entre 4 semanas e 7 meses após a adubação com 

cama de aviário (MARTINEZ-CARBALLO et al., 2007; KARCI, BALCIOGLU, 2009). 

Alguns pesquisadores justificam a escolha de FQs para experimentos devido ao seu longo 

tempo de permanência em solo (> 6 meses após a aplicação) (BOXALL et al., 2003). Os 

longos períodos de meia-vida indicam a natureza persistente das FQs em matrizes de solo 

(VAN DOORSLAER et al., 2014). Foram observadas concentrações médias de 300 e  

400 μg kg-1 de NOR e CIP, respectivamente, 13 meses após a aplicação de cama de aviário 

em solos isentos de FQs em campos experimentais em Zürich/Suíça (GOLET et al., 2002). 

Também foram observadas baixas taxas de lixiviação desses compostos em solos adubados 

com cama de aviário em Ottawa/Canadá (2009). Além disso, um ano após a aplicação, 60-

70% das FQs ainda estavam presentes, adsorvidas ao solo (GOTTSCHALL et al., 2012). 
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Neste estudo não foi possível verificar a persistência das FQs no solo (tempo de meia 

vida), pois os produtores utilizam as mesmas moléculas há anos, sendo que a reaplicação em 

frangos e/ou lavagem dos barracões contendo sobras de fármacos acontece várias vezes 

durante o ano e os solos adjacentes aos barracões sofrem recontaminação. 

Embora pouco relatado em literatura, observou-se que a aplicação direta de cama de 

aviário em campos agrícolas causou maior acúmulo de FQs do que a irrigação destes com 

efluentes secundários (VAN DOORSLAER et al, 2014). Foram encontrados valores de FQs 

que variaram entre 600 ng kg-1 e 9,8 mg kg-1 para solos que receberam adubação com cama 

de aviário e até 10 μg kg-1 para solos que foram irrigados com efluentes contendo esses 

fármacos. Esses dados evidenciaram que a poluição é muito maior quando a cama de aviário 

contaminada entra em contato direto com os solos. No entanto, estudos de campo ainda são 

escassos, a maior parte dos pesquisadores delimita uma área experimental, aplicam cama de 

aviário ou efluente e observam o comportamento desses compostos no tempo (GOLET et al., 

2002; GOTTSCHALL et al., 2012). 

Conforme observado, a produção de frango de corte (número de frangos ano-1) e a 

contaminação dos solos apresentou relação apenas para a Granja 2, indicando que o número 

de animais presentes nos barracões não é fator determinante para o acúmulo de FQs no solo 

(Tabela 3.13). A forma de tratar as aves, evitando aplicação de fármacos em excesso; a forma 

de limpeza dos bebedouros que acumulam fármacos ao longo do dia e são lavados sobre a 

própria cama de aviário e o manejo desse substrato são fatores que estão diretamente ligados 

à contaminação do ambiente. 

 

Tabela 3.13 - Tempo de uso do galpão e número de frangos ano-1. 

Granja 
Tempo de atividade 

(anos) 
Cabeça ano-1 

1 18 380.000 
2 8 500.000 
3 31 150.000 
4 10 250.000 
5 12 120.000 
6 20 350.000 

 
Apesar das formas de contaminação de solos serem diversas (aplicação de cama de 

aviário em campo, irrigação com efluentes, manipulação mal executada destes produtos 

dentro das granjas etc), o fator determinante para o acúmulo de FQs está relacionado com a 

composição física e química do solo. O comportamento dos antimicrobianos (disponibilidade 
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e persistência) é regulado pelo ambiente, sendo mais relevantes a sorção, a transformação 

(degradação) e a lixiviação, que estão relacionados às propriedades do solo (teor de MO, 

textura, mineralogia, CTC, pH etc.) (DRILLIA et al., 2005; SARMAH et al., 2006; 

KEMPER, 2008). Tais processos são orientados conforme as propriedades físico-químicas 

inerentes ao respectivo antimicrobiano, tais como: estrutura molecular, tamanho, forma, 

solubilidade e hidrofobicidade (SARMAH et al., 2006; REGITANO, PEREIRA LEAL, 

2010). Os resultados das análises físico-químicas dos solos estão apresentados nas Tabelas 

3.14 e 3.15. 

 

Tabela 3.14 - Análises químicas dos solos. 

PRODUTOR pH 
CaCl2 

MO 
g dm-3 

P K Ca Mg Soma  
CTC resina bases 

mg dm-3   ---------------------------- mmolc dm-3 --------------------------- 
Granja 1 5,0 12 142 21,7 53 28 102,7 122,9 
Granja 2 6,3 27 633 8,3 426 354 788,3 797,0 
Granja 3 6,3 47 1848 40,9 208 101 349,9 364,6 
Granja 4 6,4 16 283 7,9 130 82 219,9 231,8 
Granja 5 5,3 8 12 3,2 44 27 74,2 90,6 
Granja 6 6,4 23 136 3,6 33 21 57,3 68,0 

 

 

Observou-se que as granjas 2 e 3, que apresentaram maior acúmulo de fármacos 

(Tabelas 3.10, 3.11 e 3.12), também apresentam valores mais elevados de CTC e MO (Tabela 

3.14). As moléculas de FQs, por apresentarem cargas positivas, formam complexos estáveis 

com as cargas negativas do solo, (CARRASQUILLO et al., 2008; VASUDEVAN et al., 2009; 

FIGUEROA-DIVA et al., 2010; WANG, et al., 2011) o que pode ter gerado uma forte 

capacidade de adsorção destas moléculas e maior acúmulo destes fármacos. 

A CTC e a textura do solo são os fatores com maior influência sobre a adsorção de 

FQs (VASUDEVAN et al., 2009; FIGUEROA-DIVA et al., 2010). Quanto maior a CTC, 

maior a persistência e acúmulo de NOR, ENR e CIP (WANG, et al., 2011). Esses autores 

concluíram que a troca iônica foi o principal mecanismo de adsorção de CIP em solos 

argilosos. Entretanto, outros estudos afirmaram que a MO é o fator mais importante 

relacionado à sorção de FQs em solos (THIELE, 2000; PEREIRA et al., 2012), pois esta pode 

proporcionar locais prontamente acessíveis para as moléculas dos antimicrobianos presentes 

nos solos (PU; CUTRIGHT, 2006). No entanto, alguns pesquisadores discordam, alegando 

que solos sem MO apresentam mais sítios de sorção e que a MO poderia ocultar esses sítios e 

bloquear o acesso dos fármacos aos mesmos (PILS, LAIRD, 2007; ZHANG et al., 2009).  
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 Além dos atributos químicos do solo sua textura contribui com o potencial de sorção 

de FQs, ou seja, quanto mais cargas negativas os solos possuírem, maior será a adsorção dos 

fármacos e, quanto mais argiloso, maior é a quantidade de cargas, causando o acúmulo desses 

antimicrobianos no solo (NOWARA et al., 1997; VASUDEVAN et al., 2009; FIGUEROA-

DIVA et al., 2010; SPELTINI et al., 2011; PEREIRA LEAL et al., 2013). Foi possível 

observar que o solo com maior teor de argila foi da granja 3 (Tabela 3.15), mas os atributos 

químicos do solo, principalmente a CTC e MO, foram os fatores que mais interferiram e 

causaram o acúmulo de NOR, ENR e CIP nas amostras analisadas. 

 
 
Tabela 3.15 - Análises físicas dos solos. 

PRODUTOR 
Argila Silte Areia Total 

<0,002mm 0,05-0,002mm 2,00-0,05mm 

 ------------------- g kg-1 ----------------------------- 

Granja 1 175 331 494 
Granja 2 200 97 702 
Granja 3 446 141 413 
Granja 4 199 54 747 
Granja 5 100 47 854 
Granja 6 300 175 525 

 

 

Alguns trabalhos discutem a relação da adsorção de FQs e textura do solo (NOWARA 

et al., 1997; TOLLS, 2001; GU, KARTHIKEYAN, 2005; VASUDEVAN et al., 2009; 

PEREIRA LEAL et al., 2013). Tolls (2001) verificou que a sorção de ENR é crescente quanto 

mais carga o solo possuir. Já na França foi verificado que a mobilidade da CIP está 

intimamente ligada à MO dissolvida, aos minerais do solo, a CTC elevada (100- 

150 cmol kg-1) e ao pH (7,1) (MOUGIN et al., 2013). Estas propriedades garantem forte 

adsorção da CIP aos minerais (VASUDEVAN et al., 2009; WU et al., 2010). Na China houve 

adsorção de CIP em solos com pH elevado, acima de 7,0 (valores próximos ao pKa2), 

ocorrendo formação de complexos desta molécula com os íons do solo (Zn, Al, Fe, Ni, Mg) 

(GU, KARTHIKEYAN, 2005; DREVENŠEK et al., 2006; WU et al., 2010). Entretanto, esta 

não é uma realidade comum no Brasil, especialmente no Estado de São Paulo, que apresenta 

solos mais ácidos, intemperizados e a MO apresenta uma grande importância na CTC. 

Portanto, os solos com maior concentração de FQs foram aqueles que apresentaram maior 

CTC. 
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 Há estudos que relacionam o pH do solo e a concentração de FQs (VASUDEVAN et 

al., 2009), uma vez que esses compostos são moléculas anfóteras, com dois grupos funcionais 

ionizáveis (diferentes valores de pKa) e, dependendo do pH do solo, apresentam-se na forma 

catiônica ou aniônica (GU, KARTHIKEYAN, 2005; PICÓ; ANDRÉU, 2007), alterando sua 

capacidade de adsorção.  

Neste estudo, não foi possível traçar uma relação entre acúmulo de FQs e pH, uma vez 

que o último não apresentou variações significativas entre as amostras, estando próximo ou 

abaixo do pKa1 (pKa~6). Portanto houve prevalência das formas catiônicas das FQs, 

aumentando a capacidade de sorção em solos com valores mais elevados de CTC (Tabela 

3.14). Só é possível estabelecer uma correlação entre valores de pH e sorção de FQs em 

experimentos que analisem ampla faixa de pH em solos, permitindo estudos desses compostos 

tanto na sua forma catiônica quanto aniônica (VASUDEVAN et al., 2009; CONKLE, et al., 

2010). 

 

3.3.3 Atividade microbiana: Radiorespirometria  

Avaliou-se a evolução do 14CO2 oriundo da mineralização da 14C-glicose em duas 

doses de FQs aplicadas (100 e 400 µg kg-1) em solos arenoso e argiloso. Foi observado que a 

presença das FQs nos solos não afetou a atividade microbiana, não interferindo na 

mineralização (28 dias) (Tabelas 3.16, 3.17 e 3.18). 

 
 
Tabela 3.16 - Médias do 14CO2 evoluído (%) em relação ao total de radioatividade aplicada nos 
tratamentos com NOR. 

SOLOS 
Trat. 

(µg kg-1) 

Dia de coleta 

0 7 14 28 

-----------------% radioatividade aplicada--------------------- 

ARENOSO 
Controle 

23,66 ±1,36 aA 21,67 ±0,40 abA 20,11 ±0,24 bA 16,63 ±1,11 cA 
ARGILOSO 23,68 ±2,24 aA 21,42 ±0,21 abA 20,58 ±0,43 bA 19,75 ±0,15 bA 

  

ARENOSO 
100   25,90 ±0,98 aA  22,36 ±0,37 bA  23,52 ±0,49 aA  14,50 ±1,12 bA 

400   25,41 ±0,98 aA  22,94 ±0,94 aA  22,61 ±2,08 a A  14,74 ±0,77 b A 

      

ARGILOSO 
100 23,02 ±3,87 aA 20,37 ±0,67 abA 20,59 ±0,68 abA 18,08 ±1,00 bA 

400 21,14 ±3,32 aA 21,18 ±0,87 aA 20,12 ±1,53 aA 19,00 ±0,60 aA 
 Médias seguidas pela mesma letra minúscula na linha e maiúscula na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o 
Teste de Tukey (p <0,05). Trat. = tratamento. 
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Tabela 3.17 - Médias do 14CO2 evoluído (%) em relação ao total de radioatividade aplicada nos 
tratamentos com ENR.  

SOLOS Trat.  
(µg kg-1) 

Dia de coleta 

0 7 14 28 

---------------------% radioatividade aplicada-------------------- 

ARENOSO 
Controle 

23,66 ±1,36 aA 21,67 ±0,40 abA 20,11 ±0,24 bA 16,63 ±1,11 cA 
ARGILOSO 23,68 ±2,24 aA 21,42 ±0,21 abA 20,58 ±0,43 bA 19,75 ±0,15 bA 

  

ARENOSO 
100  21,15 ±0,26 aA  22,85 ±1,79 aA   22,25 ±0,67 aA   17,97 ±0,43 bA 

400  22,52 ±0,17 aA  22,66 ±0,71 a A  18,82 ±1,67 bA 16,07 ±0,91 cA 

      

ARGILOSO 
100  20,55 ±0,21 aA 20,93 ±0,51 aA 18,56 ±0,26 bA 17,89 ±1,26 bA 

400  23,61 ±1,12 aA 21,41 ±0,25 bA 22,39 ±0,31 abA 22,55 ±0,54 abA 
Médias seguidas pela mesma letra minúscula na linha e maiúscula na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o 
Teste de Tukey (p <0,05). Trat. = tratamento. 
 
 
 
Tabela 3.18 - Médias do 14CO2 evoluído (%) em relação ao total de radioatividade aplicada nos 
tratamentos com CIP. 

SOLOS Trat. 
 (µg kg-1) 

Dia de coleta 

0 7 14 28 

-------------------% radioatividade aplicada------------------ 
ARENOSO 

Controle 
23,66 ±1,36 aA 21,67 ±0,40 abA 20,11 ±0,24 bA 16,63 ±1,11 cA 

ARGILOSO 23,68 ±2,24 aA 21,42 ±0,21 abA 20,58 ±0,43 bA 19,75 ±0,15 bA 

 

ARENOSO 
100 22,80 ±0,16 aA  22,15 ±0,53 abA 21,29 ±0,51 bA  14,66 ±0,79 cA 

400 24,16 ±2,69 aA 23,48 ±1,16 aA  23,82 ±2,21 aA 15,50 ±1,68 bA 

      

ARGILOSO 
100 21,56 ±3,26 aA 20,85 ±0,58 aA 19,51 ±2,89 abA 17,63 ±3,56 bA 

400 22,08 ±1,63 aA 21,75 ±1,41 aA 20,58 ±0,81 aA 20,14 ±0,64 aA 
Médias seguidas pela mesma letra minúscula na linha e maiúscula na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o 
Teste de Tukey (p <0,05). Trat. = tratamento. 
 

 

 

Considerando os tratamentos com 100 e 400 µg kg-1 de FQs, para NOR a taxa de 

mineralização foi de 11,4% e 10,7%, para solo arenoso e 4,94% e 2,14% para solo argiloso. 

Para a ENR, a taxa de mineralização foi de 3,2% e 6,5% para solo arenoso e 3,3% e 1,06% 

para solo argiloso. E finalmente, para a CIP, 8,14% e 8,66% para solo arenoso e 3,9% e 1,9% 

para solo argiloso. Também foram observados queda na taxa de mineralização nos controles 

de 7,03% o e 3,93% para os solos arenoso e argiloso, respectivamente. 

Esses resultados indicariam uma queda da atividade microbiana em todos os 

tratamentos ao longo dos 28 dias de incubação. No entanto, essa queda também foi observada 
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nas amostras "controle" (sem adição dos fármacos), comprovando que não houve efeitos 

deletérios nas atividades dos microrganismos do solo como efeito da adição de NOR, ENR e 

CIP.  

 Estudos realizados na França registraram valores abaixo de 0,01% de mineralização de 

CIP, mesmo após 84 dias de incubação (MOUGIN et al., 2013). Esses autores afirmaram que 

apesar dos possíveis mecanismos de degradação de FQs, o tempo de meia-vida em amostras 

de solo foram até 200 vezes maiores que em sedimentos. Tempos de meia-vida entre 1 e 3 

anos para CIP e NOR, respectivamente, foram relatados em solos, revelando alta resistência à 

degradação por fatores bióticos e abióticos (WALTERS et al., 2010). 

A CIP pode facilmente acumular no solo (MOUGIN et al., 2013). Repetidas 

aplicações de antimicrobianos na forma de fertilizante orgânico na agricultura são superiores 

as suas taxas de degradação, causando o acúmulo desses compostos nas camadas do solo 

(KEMPER, 2008). No atual experimento verificou-se que ambos os solos apresentam 

comportamento parecido em relação à atividade microbiana até o 14º dia, mas no 28º dia a 

taxa de mineralização reduziu drasticamente no solo arenoso, mesmo para o tratamento 

controle. Essa queda abrupta na mineralização da 14C-glicose não foi evidenciada para o solo 

argiloso. Como os tratamentos controle apresentaram o mesmo padrão de resposta que os 

solos tratados com NOR, ENR e CIP, pode-se afirmar que essa diferença observada entre os 

solos arenoso e argiloso na coleta do dia 28 são inerentes às propriedades dos solos e não aos 

tratamentos com fármacos.  

Em solos arenosos, que possuem menor quantidade de cargas, os fármacos ficam 

disponíveis na solução do solo e ficam à disposição da ação de microrganismos, enquanto em 

solos argilosos essas moléculas sofrem sorção devido às cargas negativas e ficam 

indisponíveis para biodegradação. Como pode ser observado, o solo argiloso (Tabela 3.19) 

apresentou maior quantidade de MO e CTC (Tabela 3.20) e esses parâmetros influenciam na 

sorção de FQs no ambiente terrestre. Para alguns autores, a forte adsorção de FQs em solos é 

governada pela quantidade de MO, pelos minerais do solo e pelo pH (embora não 

comprovado neste estudo), quanto mais cargas o solo apresenta, maior será a sorção das FQs e 

menor a mineralização (THIELE-BRUHN, 2003; TURIEL et al., 2006; LOURENCETTI et 

al., 2007; STURINI et al., 2010).  
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Tabela 3.19 - Atributos físicos dos solos utilizados no experimento de atividade microbiana. 

SOLOS 
Argila Silte Areia total 

<0,002mm 0,053-0,02mm 0,210-2,00mm 

--------------------------g kg-1------------------------ 

Arenoso 109 8 883 

Argiloso 455 185 360 

 

Tabela 3.20 - Atributos químicos dos solos utilizados no experimento de atividade microbiana. 

SOLOS 
pH 

(CaCl2) 

MO P (resina) K Ca Mg 
Soma 

bases  
CTC 

g dm-3 mg dm-3 ------------------mmolc dm-3------------------------- 

Arenoso 4,8 2 2 0,3 8 4 12 46 

Argiloso 4,9 11 7 1,3 18 6 25 59 

 

 A baixa disponibilidade de CIP para os microrganismos do solo acarreta baixa 

mineralização microbiana em condições aeróbicas. Este composto pode estabilizar como 

resíduo e causar impacto ecotoxicológico à microbiota do solo (MOUGIN et al., 2013). 

Corroborando com essa afirmação, pesquisadores relataram inibição da respiração do solo e 

mudança na abundância e diversidade de comunidades microbianas após a aplicação de CIP 

(GIRARDI et al., 2011). No entanto, essas alterações só foram verificadas em condições de 

contaminação elevada do solo. Em condições reais de contaminação de solos da França por 

dejetos suínos contendo CIP não foi observado qualquer efeito negativo sobre a comunidade 

microbiana (IGEL-EGALON et al., 2012).  

 Na Alemanha, pesquisadores não comprovaram correlação entre atividade de 

microrganismos, tratamento do solo e FQs (GIRARDI et al., 2011). Esses autores afirmaram 

que os baixos valores de mineralização na presença de FQs não pareciam estar relacionados a 

qualquer efeito tóxico desses fármacos sobre a microbiota do solo e que esses resultados 

indicam a baixa capacidade dos microrganismos em mineralizar FQs. 

Uma observação importante é que, em condições de campo, quanto mais arenoso for o 

solo, maior será a lixiviação, assim as FQs acabam se movendo no solo causando pouca 

toxicidade aos microrganismos da superfície. No entanto, não houve estudo de lixiviação 

neste experimento, pois o ensaio foi realizado em laboratório utilizando frascos de vidro, com 

quantidade limitada e homogeneizada de solo.  

Apesar de não serem encontrados efeitos deletérios na comunidade microbiana dos 

solos neste experimento, ainda assim faz-se necessário estudar a resistência aos 
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antimicrobianos e genes associados, pois há entrada constante de adubos orgânicos contendo 

FQs no ambiente e esses podem causar efeitos deletérios na comunidade bacteriana do solo 

(FINLEY et al., 2013) ou ainda promover a seleção de microrganismos resistentes. A maioria 

dos genes que codificam a resistência em patógenos humanos tem origem em bactérias do 

ambiente (por exemplo, o gene de resistência qnr).  

A atividade humana tem causado a rápida evolução e disseminação de novos genes de 

resistência aos fármacos. É necessário reduzir a disseminação de bactérias ambientais 

resistentes que possam atingir pessoas/animais através de resíduos em alimentos e água 

(CHENG et al, 2012; FINLEY et al., 2013). 

 Medidas de controle para evitar o uso indiscriminado de antimicrobianos têm sido 

tomadas. A Organização Mundial da Sáude (OMS) estabeleceu uma lista de antimicrobianos 

"criticamente importantes" para os seres humanos para garantir prudência no uso de fármacos 

em medicina humana e veterinária (WORLD HEALTH ORGANIZATION, 2012). As 

cefalosporinas de terceira e quarta geração, FQs e macrolídeos são considerados os 

medicamentos que necessitam de maior urgência na gestão de riscos de seu uso em animais 

destinados à alimentação (FINLEY et al., 2013). 

 É importante salientar que experimentos que utilizam a técnica de radiorespirometria 

analisam a taxa de mineralização da 14C-glicose, independente do grupo de microrganismos 

responsáveis por esse processo. Como o objetivo principal deste trabalho foi verificar se as 

FQs presentes no ambiente podem afetar a comunidade bacteriana dos solos, fez-se necessário 

estudos específicos da ação desses fármacos sobre a comunidade bacteriana do solo pelas 

técnicas de qPCR e DGGE/PCR, pois a técnica usada neste estudo não discriminou se a 

mineralização observada foi consequência da ação da comunidade fúngica ou bacteriana dos 

solos.  

 

3.3.4 Abundância bacteriana: PCR quantitativo 

 A presença de microrganismos nos solos é muito importante em termos de fluxo 

energético da cadeia trófica, pois estes são os principais responsáveis pela mineralização dos 

compostos orgânicos, cerca de 90%, tornando os nutrientes disponíveis na solução do solo 

(LAVELLE, 2000). Por este motivo é essencial manter a estabilidade da comunidade de 

microrganismos dos solos, evitando medidas que causem efeitos deletérios na mesma.  

 Como pode ser observado nas granjas 3 e 6 (Figura 3.9), houve redução no número de 

bactérias presentes nos solos contaminados com FQs. Como a cama de aviário é colocada 

diretamente no solo sem nenhum tratamento prévio, as altas concentrações de NOR e ENR 
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devem ter causado efeitos deletérios na comunidade bacteriana nessas duas propriedades. 

Todas as granjas deste estudo aplicam há anos ENR ou NOR nos frangos em doses 

terapêuticas ou curativas, dependendo do estado de saúde dos animais. As granjas estudadas 

têm de 8 à 31 anos de atividade e produzem de 70.000 à 500.000 frangos ano-1 (Tabela 3.13). 

Esses dados evidenciam que os solos adjacentes aos galpões receberam, indiretamente, doses 

significativas e sucessivas de fármacos veterinários, causando os efeitos negativos 

observados. 

 

 
Médias seguidas pela mesma letra não diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 

 
Figura 3.9 - Abundância da comunidade bacteriana em solos de granjas de frango de corte que 
receberam doses constantes de FQs (com antimicrobianos) e em solos que não receberam aplicações 
desses fármacos (sem antimicrobiano). 
 

 

 Os fatores que causaram a queda na quantidade de bactérias nos solos parece não estar 

relacionado com a persistência das FQs nesta matriz, uma vez que o maior acúmulo de 

fármacos ocorreu na Granja 2 (Tabelas 3.10, 3.11 e 3.12), como elucidado anteriormente. 

Também observou-se que as características físico-químicas dos solos não foram responsáveis 

pela diminuição na abundância bacteriana (Tabelas 3.21 e 3.22), pois os principais fatores que 

contribuem para aumento da persistência desses fármacos no ambiente são: MO e CTC 

(valores mais elevados encontram-se nas granjas 2 e 4). A explicação mais provável, neste 

caso, seriam as altas concentrações de NOR (7,89 mg kg-1 ) e ENR (8,31 mg kg-1) encontradas 

na cama de aviário das propriedades 3 e 6, respectivamente (Tabela 3.8). 
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Tabela 3.21 - Análises químicas dos solos. 

 
GRANJA 

pH 
CaCl2 

MO 
g dm-3 

P 
resina 
mg dm-3 

K Ca Mg H+Al 

Soma  
CTC 

bases 
--------------------------- mmolc dm-3 ------------------------ 

G2 (c/ant) 6,4 23 633 8,3 426 354 9 788,3 797,0 

G2 (s/ant) 5,4 47 107 7,8 55 43 25 106,3 131,1 

G3 (c/ant) 5,8 29 96 4,2 51 22 38 77,0 115,0 

G3 (s/ant) 6,4 18 29 4,6 48 17 18 69,3 87,5 

G4 (c/ant) 6,4 47 1848 40,9 208 101 15 349,9 364,6 

G4 (s/ant) 6,3 5 128 4,2 383 53 7 440,1 447,1 

G5 (c/ant) 6,3 16 283 7,9 130 82 12 219,9 231,8 

G5 (s/ant) 6,5 8 19 5,0 86 79 15 170,0 184,7 

G6 (c/ant) 5,3 8 12 3,2 44 27 16 74,2 90,6 

G6 (s/ant) 6,4 45 430 2,5 32 29 11 63,4 74,1 

 

Tabela 3.22 - Análises físicas dos solos. 

  Argila Silte Areia Total 

GRANJA <0,002mm 0,05-0,002mm 2,00-0,05mm 

   -----------------------g kg-1---------------------- 

G2 (c/ant) 200 97 702 

G2 (s/ant) 247 104 650 

G3 (c/ant) 600 265 130 

G3 (s/ant) 446 183 371 

G4 (c/ant) 446 141 413 

G4 (s/ant) 184 95 722 

G5 (c/ant) 199 54 747 

G5 (s/ant) 298 222 480 

G6 (c/ant) 100 47 854 

G6 (s/ant) 100 27 873 
  

É importante ressaltar que a coleta de solos para quantificação de células bacterianas 

por qPCR foi realizada na camada superficial (0-5cm) e a coleta de solo para análise de FQs 

por HPLC-DAD/UV foi realizada até os 10 cm. Este fator pode ter causado uma diluição de 

antimicrobianos no perfil do solo, por este motivo não foram observadas altas concentrações 

desses fármacos nos solos das granjas 3 e 6. 

 A técnica de qPCR não é indicada para estudos sobre a estrutura da comunidade 

bacteriana dos solos, pois esta mostra apenas se houve declínio da abundância de células em 

determinada amostra (análise quantitativa). O estudo sobre a estrutura da comunidade 

bacteriana dos solos é importante para compreender a seleção de determinadas espécies ou a 
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indução de resistência em outras (análise qualitativa) e a técnica de PCR/DGGE é a mais 

indicada. 

 Segundo Zilli et al., (2003), a redução da diversidade microbiana no solo pode indicar 

a perda de resiliência e, consequentemente, da qualidade do solo. A abundância de algumas 

espécies de microrganismos pode não ser tão importante quanto a manutenção da diversidade, 

isso porque a abundância reflete de forma mais imediata a flutuação microbiana de curto 

prazo e a diversidade revela o equilíbrio entre os diversos organismos e os domínios 

funcionais no solo (KENNEDY, 1999; LAVELLE, 2000; ZILLI et al., 2003).  

 Em trabalhos realizados concomitantemente em Barcelona/Espanha e na Tunísia, entre 

os anos de 2011 e 2014, foram verificados vários genes bacterianos resistentes a 

antimicrobianos usados tanto para animais quanto para humanos (COLOMER-LLUCH et al., 

2014). Os autores já haviam identificado alguns genes resistentes em água residual em 

Barcelona, entre eles ecA, qnrA e qnrS. Após um ano realizaram novos estudos e relataram 

que os genes mais abundantes nos dois países foram o sul1, seguido pelo blaTEM. Esses genes 

foram encontrados em mais de 80% das amostras, entre elas a Escherichia coli isolada de 

carne de frango (SOUFI et al., 2011) e a Enterobacteriaceae, isolada em um hospital 

universitário (DAHMEN et al., 2010a; DAHMEN et al., 2010b; COLOMER-LLUCH et al., 

2014). 

 Outros autores demonstraram que a presença de 200 µg kg-1 de CIP em solos franceses 

por longo tempo afetaram a composição e a atividade microbiana dessa matriz (GIRARDI et 

al., 2011). O fato torna-se ainda mais preocupante quando considerado que a CIP é um 

medicamento de uso humano e uma possível resistência bacteriana no ambiente pode atingir 

cursos d’água potável ou alimentos afetando animais e seres humanos (FINLEY et al., 2013). 

Além disso, a elevada estabilidade das FQs no ambiente pode selecionar microrganismos 

resistentes (CHEN et al., 1997). Assim, é necessário entender o comportamento dos fármacos 

veterinários em diversas matrizes, entre elas o solo (VASUDEVAN et al., 2009).  

Na China (2013) foram detectados mais de 12 genes resistentes à diversos fármacos 

(JIA et al., 2014). Esses genes foram encontrados em águas residuais de suinocultura e em 

rios adjacentes às granjas. Trabalhos anteriores já haviam relatado a presença desses genes em 

águas residuais, em rios impactados por ações antrópicas (TAO et al, 2010; STORTEBOOM 

et al, 2010) e em águas superficiais em lagoas, rios e estações de tratamento de esgoto 

(STOLL et al., 2012). A pecuária é considerada uma fonte importante de indução de 

resistência bacteriana, principalmente a criação de gado (JIA et al., 2014) que utiliza grande 

quantidade de fármacos veterinários. O principal problema é que esses genes resistentes a 
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antimicrobianos podem afetar a qualidade dos solos, das águas de rios e lagos adjacentes às 

fazendas que, muitas vezes, são usados como fonte de água potável por moradores locais.  

 
3.3.5 Estrutura da comunidade bacteriana em solos: PCR/DGGE 

 Com exceção da granja 4, todas as demais apresentaram declínio na estrutura da 

comunidade bacteriana dos solos contaminados com FQs (NOR, ENR e CIP) (Figura 3.10). 

 

 

 
Médias seguidas pela mesma letra, na mesma propriedade, não diferem estatisticamente entre si. Foi aplicado o 
Teste de Tukey (p <0,05). 
 
Figura 3.10 - Número médio de bandas encontrado em amostras de solos de granjas de frango de corte 
que receberam doses constantes de FQs (com antimicrobianos) e em solos que não receberam 
aplicações desses fármacos (sem antimicrobiano). 

 

Não houve relação entre as propriedades físico-químicas dos solos e a modificação da 

estrutura da comunidade bacteriana nas granjas estudadas, pois os valores de CTC, MO e o 

teor de argila/areia variaram entre as granjas (Tabelas 3.21 e 3.22). Não foram constatadas 

alterações na comunidade bacteriana do solo entre os tratamentos (presença e ausência de 

FQs) na granja 4, mas esta propriedade apresentou níveis elevados de CTC e teor de argila, o 

que sugeriria acúmulo de FQs no solo devido ao seu potencial de sorção afetando 

negativamente as espécies bacterianas presentes nesta matriz. Já na granja 5 não era esperado 

declínio na população bacteriana, pois esta apresentou níveis mais baixos de CTC e teor de 

argila, sugerindo baixa persistência das FQs e lixiviação no solo. No entanto, a relação entre 

os parâmetros físicos e químicos dos solos, a presença de FQs e a estrutura da comunidade 

bacteriana não foram observados neste experimento.  
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O fator que melhor se relacionou com a estrutura da comunidade bacteriana neste 

estudo foi a presença de FQs em cama de aviário. Como relatado anteriormente, foram 

observadas concentrações elevadas de FQs neste substrato nas granjas 2 (4,72 mg kg-1 de 

NOR), 3 (7,89 mg kg-1 de NOR), 5 (4,59 mg kg-1 de ENR) e 6 (8,31 mg kg-1 de ENR), as 

mesmas propriedades que apresentaram efeito negativo na microbiota do solo na presença 

desses compostos. A aplicação desse substrato provavelmente alterou a comunidade 

bacteriana da camada superficial do solo. 

No entanto, sabe-se que a dinâmica dos microrganismos em solos dependem de 

diversos outros fatores como condições climáticas, por exemplo, e relacionar a atividade 

microbiana apenas aos atributos físico-químicos do solo seria uma visão muito simplista da 

dinâmica dos microrganismos, solos e contaminação. Assim para se estudar o efeito de um 

determinado atributo físico-químico do solo nesta população bacteriana sob efeito de uma FQ 

seria necessário realizar experimentos em condições controladas. 

Não se deve afastar a possibilidade da redução na diversidade microbiana ter sido 

algum efeito pontual, uma vez que a coleta das amostras foi realizada uma única vez. Foi 

discutido que houve acúmulo de FQs em cama de aviário em algumas propriedades devido a 

forma incorreta de descarte da água contendo fármaco dos bebedouros e em outras devido a 

chegada de um lote de frangos debilitados, resultando na administração de uma quantidade 

elevada de antimicrobiano durante a granjada. Assim, os efeitos negativos causados à 

microbiota do solo nessas granjas pode estar relacionado a maior presença de FQs em cama 

de aviário durante o período da coleta das amostras, não sendo um fato usual. 

De forma geral, o padrão de resposta quanto à diversidade microbiana no ecossistema 

é que a diversidade funcional em uma área impactada inicialmente é baixa. Com o tempo, a 

população de microrganismos se restabelece e entra em equilíbrio, mantendo-se estável 

(LAVELLE, 2000; TORSVIK; OVREÅS, 2002; ZILLI et al., 2003). 

Um dos problemas da exposição prolongada aos antimicrobianos é a seleção de 

determinados grupos de bactérias, os quais nem sempre apresentam utilidade agronômica. A 

situação fica crítica quando as espécies resistentes começam a se proliferar em excesso, 

sobrepondo as de interesse agronômico. Além disso, as espécies resistentes podem transferir 

os genes resistentes a outros grupos de bactérias (BOXALL et al., 2003). Uma vez que uma 

estirpe patogênica tenha sofrido mutação para se tornar resistente a uma molécula específica 

de antimicrobiano, ela pode transferir o seu material genético para outras bactérias, mesmo 

que essas não sejam espécies estreitamente relacionadas entre si (AMABILE-CUEVAS, 

2003). 
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O maior problema das espécies microbianas que surgem após um estresse/perturbação 

ambiental é o fato de que nem sempre as novas espécies apresentam a mesma taxa de 

crescimento ou a mesma capacidade competitiva dos microrganismos originais, mesmo que 

desempenhem a mesma função (PETTERSON, BAATH, 2003). Além disso, os novos 

indivíduos podem não executar suas funções com a mesma eficiência que os indivíduos 

originais, não gerarem os mesmos metabólicos ou influenciar a atividade de outras populações 

na comunidade (RIAH-ANGLET, et al., 2015). 

Estudos como o de Collignon et al. (2009) relacionaram antimicrobianos e a presença 

de genes resistentes no ambiente e no homem, sugerindo que a maioria de Escherichia coli 

resistentes a fármacos presentes no ser humano podem ser oriundos da pecuária, 

principalmente da produção avícola. No sul da China (2008) foram identificadas inibições de 

21 e 19,6% no crescimento de Trichorderma koningii e 37,5 e 25,8% no crescimento de 

Fusarium moniliforme em solos contaminados por CIP e ENR, respectivamente (ZHOU et al., 

2008). Os mesmos autores comprovaram que concentrações até 15,7 µg kg-1 de ENR e CIP no 

solo inibem o crescimento de bactérias patogênicas, mas acima deste valor o crescimento de 

bactérias benéficas para a produção agrícola também são inibidas. No presente estudo foram 

encontrados valores que variaram entre 11,92 a 325 µg kg-1 de FQs em solos, sendo que a 

maioria dos resultados foram superiores aos relatados por Zhou et al., (2008), indicando 

provável efeito negativo no crescimento de bactérias benéficas ao solo. 

 Um experimento de campo realizado na França analisou 8600 frangos tratados com 

ENR e observou-se que a composição natural da população de Escherichia coli nessas áreas 

modificou drasticamente após a aplicação de cama de aviário contendo esse fármaco, 

conduzindo o aparecimento de um genótipo ERIC-PCR mais adaptado às novas condições 

impostas ao ambiente (POURCHER, et al., 2014). No entanto, outros estudos constataram 

que não houve resistência bacteriana em solos que receberam doses crescentes de CIP (até  

20 mg kg-1 por 65 dias), uma vez que a toxicidade de agentes antimicrobianos em solos 

diminui com o tempo, por causa da transformação de moléculas em compostos menos tóxicos 

e da própria adsorção ao solo, diminuindo a sua disponibilidade (GIRARDI et al., 2011). 

 Enfim, a utilização deste resíduo tem se mostrado viável em termos agronômicos e 

econômicos para as culturas, além de elevar os teores de N, carbono (ADELI et al., 2007), K, 

S (CARVALHO, 2011) e P no solo (MELLO; VITTI, 2002). Esta prática tem se consagrado 

entre os produtores, que não deixarão de aplicar a cama de aviário em suas propriedades 

devido ao risco de selecionarem cepas/genes de bactérias resistentes. Entretanto, sabendo-se 

que as FQs são fotossensíveis (PEREIRA et al., 2012), medidas paliativas no intuito de 
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reduzir a ação dos antimicrobianos no solo podem ser realizadas, como a exposição da cama 

de aviário à luz solar antes da aplicação em campo e a adoção de bebedouros modernos que 

diminui o desperdício de água e consequentemente a contaminação. 

 
 
3.4 Conclusões  

 O uso regular de fluoroquinolonas (NOR, CIP e ENR) na produção avícola tem levado 

à contaminação do solo, acima dos limites toleráveis (> 100 µg kg-1) e sugerem-se medidas de 

monitoramento e controle. 

 A presença destes fármacos não interferiu diretamente na mineralização da  
14C-glicose, mas afetou a abundância e a estrutura da comunidade bacteriana dos solos. 
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4. Estudo de ambiente aquático contaminado por fluoroquinolonas 

 

Resumo 

 

A presença de fluoroquinolonas (FQs) no ambiente advindo da aplicação da cama de aviário 

contaminada com fármacos (fertilizante orgânico) ou do escoamento superficial desses 

compostos oriundos da produção pecuária pode contaminar corpos hídricos. Com isso, o 

objetivo deste trabalho foi quantificar três antimicrobianos do grupo das fluoroquinolonas em 

corpos hídricos: norfloxacina (NOR), enrofloxacina (ENR) e ciprofloxacina (CIP) em 

condições reais de produção. Foram selecionadas seis granjas na região de Piracicaba/SP para 

coleta de amostras de água superficial, água subsuperficial (4 m de profundidade) e sedimento 

em lagos adjacente aos galpões de produção de frango de corte. A determinação dos 

antimicrobianos foi realizada empregando um método de extração em fase sólida acoplado à 

cromatografia líquida e espectrometria de massas em tandem (on-line-SPE-LC-MS/MS). As 

amostras de água (superficial e subsuperficial) apresentaram resultados inferiores ao limite de 

quantificação (20 ng L-1). Em sedimento foram detectados valores entre 22,6 e 76,5 ng kg-1 de 

FQs. Concluiu-se que a administração de FQs em frango de corte contamina os corpos 

hídricos adjacentes aos galpões de produção, pois houve acúmulo de ENR e NOR em 

sedimento (ng kg-1).  

 

Palavras-chave: Corpos hídricos. Água superficial. Água subsuperficial. Sedimento. 
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Abstract 

 

The presence of fluoroquinolones (FQs) into the environment from manure contaminated with 

antimicrobials (as organic fertilizer) or run off of these compounds coming from livestock 

production can contaminate water bodies. The objective of this study was to quantify three 

antimicrobial of FQs group in water bodies: norfloxacin (NOR), enrofloxacin (ENR) and 

ciprofloxacin (CIP) in real conditions of production. Six farms were selected in Piracicaba/SP 

to collect surface water, subsurface water (4 m deep) and sediment samples in lakes adjacent 

to broiler production sheds. The determination of antimicrobials was performed using an 

online solid phase extraction liquid chromatography tandem mass spectrometry method (on-

line SPE-LC-MS/MS). Water samples (surface and subsurface) showed lower results than the 

quantification limit (20 ng L-1). FQs concentration in sediment samples were from 22.6 to 

76.5 ng kg-1. It was concluded that administration of FQs to broiler can contamine water 

bodies near the farm, because there were accumulation of ENR and NOR in sediment  

(ng kg-1). 

 

Keywords: Water bodies. Surface water. Subsurface water. Sediment. 
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4.1 Introdução 

 

 Há preocupação crescente com os antimicrobianos, pois os relatos de poluição 

ambiental têm aumentado nos últimos anos (RUTGERSSON, et al., 2014). As consequências 

da descarga de resíduos farmacêuticos no ambiente ainda não estão completamente 

esclarecidas, mas podem, sem dúvida, ter efeitos sobre a vida selvagem, comunidade 

microbiana e podem causar a seleção e dissiminação de microrganismos resistentes 

(HARTMANN et al., 1998; RIZZO et al., 2013; BENGTSSON-PALME et al., 2014). Os 

fármacos detectados no ambiente pertencem a praticamente todas as classes terapêuticas 

existentes (GUILLÉN et al., 2012), com relatos de contaminação em efluentes de estações de 

tratamento de águas residuais (GROS et al., 2006; GRACIA-LOR et al., 2011; LÓPEZ-

SERNA et al., 2012) e em rios e lagos ao redor do mundo (MADUREIRA et al., 2010; 

VAZQUEZ-ROIG et al., 2012). A maioria dos corpos hídricos está localizada em ambiente 

rural, destacando a preocupação sobre a contaminação com os agentes antimicrobianos usados 

na pecuária. Na região de Piracicaba (SP/Brasil) a produção de frango de corte é intensa e o 

uso de antimicrobianos do grupo das fluoroquinolonas (FQs) é constante, principalmente a 

norfloxacina (NOR) e enrofloxacina (ENR). Nas granjas é comum a presença de represas, 

lagos ou riachos com potencial de recebimento de água proveniente de lavagem de granjas ou 

de drenagem próximos aos galpões de produção de frango de corte, onde há uso destes 

fármacos veterinários. Estes corpos hídricos podem ser utilizados pelo próprio produtor ou 

por outros usuários de recursos hídricos à jusante. Essa água pode ser utilizada ainda para a 

dessedentação de animais ou irrigação de hortas. Assim, a hipótese deste trabalho é que as 

FQs utilizadas na produção de frangos de corte atingem os corpos d’água próximos aos 

galpões, representando um potencial efeito nocivo a todos que consomem essa água. O 

objetivo do trabalho foi determinar a presença e a concentração dos antimicrobianos NOR, 

ENR e ciprofloxacina (CIP), que é o principal metabólito da ENR, em água superficial, 

subsuperficial e sedimento de corpos hídricos adjacentes às granjas. 
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4.2 Material e Métodos 
 

4.2.1 Determinação de NOR, ENR e CIP em águas superficiais, subsuperficial e 

sedimento 

 

A) Coleta e análise de águas superficiais 

Para o desenvolvimento e validação do método analítico foram coletadas amostras de 

água superficial em lago isento de antimicrobianos (branco). Após a validação, as demais 

amostragens foram realizadas em seis granjas que apresentaram lago adjacente aos barracões 

de produção (com três repetições) nos municípios de Piracicaba, Saltinho e Tietê (SP/Brasil).  

O procedimento de coleta foi por meio de frascos âmbar previamente lavados e 

identificados. Foram adicionados 0,2 g de Na2EDTA nas amostras de água para evitar que os 

metais mascarassem os antimicrobianos presentes nas amostras (MAMANI, 2007). Após as 

coletas, as amostras foram levadas para o Laboratório de Ecotoxicologia do Centro de Energia 

Nuclear na Agricultura/Universidade de São Paulo (CENA/USP), onde 100 mL de água por 

amostra foi filtrada em membrana de Teflon® de 0,22 µm para eliminar material particulado. 

Em seguida, ajustou-se o pH para 4,0 com ácido ortofosfórico e procedeu-se a determinação 

dos antimicrobianos. As amostras foram analisadas no mesmo dia. 

 

B) Coleta de água subsuperficial 

Em uma das granjas entre as previamente selecionadas (Piracicaba/SP) foi instalado 

um poço piezométrico com profundidade de 4 m, em uma área localizada a 50 m do barracão 

de produção que recebe e infiltra a água de drenagem/lavagem do galpão. As coletas de água 

foram realizadas por meio de uma bomba elétrica, sempre após os eventos de chuva, 

totalizando cinco coletas no período de seis meses. Para as coletas foram utilizados frascos 

âmbar previamente lavados, identificados e com adição de Na2EDTA. O procedimento de 

preparo das amostras de água subsuperficial foram os mesmos procedimentos das amostras de 

água superficial. Foram analisados os antimicrobianos NOR, ENR e CIP com o objetivo de 

avaliar a ocorrência de lixiviação dessas moléculas em campo. 

 

C) Coleta e análise de sedimento 

 Para desenvolvimento e validação do método analítico foram coletadas amostras de 

sedimento sem a presença dos antimicrobianos NOR, ENR e CIP (branco). As coletas de 

sedimento foram feitas, em triplicata, em lagos próximo aos barracões de produção de frango 
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de corte em três granjas selecionadas. Após a amostragem, o sedimento foi colocado em um 

balde limpo, homogeneizado, identificado e uma porção de cada amostra (aproximadamente 

200 g) foi enviada ao Laboratório de análises químicas Pirasolo - Laboratório Agrotécnico 

Piracicaba S/C Ltda para análises químicas: pH, MO (matéria orgânica), P (fósforo), K 

(potássio), Ca (cálcio), Mg (magnésio), SB (soma de bases) e CTC (capacidade de troca 

catiônica) e física (textura do solo). A porção restante foi levada ao Laboratório de 

Ecotoxicologia (CENA/USP) onde foi liofilizada e, depois de seca, peneirada em peneira de  

2 mm para posterior processo de extração e análise em LC-MS/MS com extração em fase 

sólida em linha. 

 

4.2.2 Desenvolvimento da metodologia analítica para análise de NOR, ENR e CIP em 

água e sedimento por SPE-LC-MS/MS 

 

Solventes e Reagentes 

 Os reagentes e solventes utilizados foram metanol (MeOH) e acetonitrila (ACN) grau 

HPLC (Tedia®), ácido ortofosfórico (Mallinckrodt Chemicals®), ácido fórmico (JT Baker®), 

Na2EDTA (Sigma-Aldrich®), ácido cítrico monohidratado e citrato de sódio di-hidratado (JT 

Baker®), todos os reagentes de grau analítico, cartucho SPE Strata SAX de 500 mg/6 mL 

(Phenomenex®). A água usada foi purificada através de um sistema de água Milli-Q 

(Millipore®).  

Os padrões analíticos de CIP 99,5%, ENR 99,0%, NOR 99,0% e o padrão interno 

sulfadimetoxina-d6 (SDM-D6) 99,4% foram adquiridos da Fluka Analytical®. 

Foram preparadas soluções-estoque de 100 µg mL-1 para cada analito em MeOH e 

mantidas a -20º C, em frasco de vidro âmbar por até 6 meses. Uma solução de 1000 µg L-1 foi 

preparada em água para ser utilizada no método de água. As soluções ficaram sob refrigeração 

e foram renovadas semanalmente. As soluções de trabalho com concentrações entre 1,0 µg L-1 

e 50 µg L-1 foram preparadas em água de rio e em água ultrapura, ambas com o pH ajustado 

para 4,0 utilizando ácido ortofosfórico. Todas as soluções foram estocadas em refrigerador a 

3° C. 

 

Condições cromatográficas 

Sistema: on-line-SPE-LC-ESI-MS/MS (On-line Solid Phase Extraction-Liquid 

Chromatography-Electrospray Ionization Tandem Mass Spectrometry). 



86 

Equipamento: Cromatógrafo em fase líquida Agilent®, equipado com bomba quaternária, 

bomba binária, injetor automático, degaseificador,  forno de colunas e válvula de 10 portas. 

Espectrômetro de Massas Triplo Quadrupolo 6430 LC-MS/MS Agilent®. 

Coluna para separações cromatográficas: Agilent Zorbax Eclipse C18 (3 x 100 mm; 3,5 µm). 

Coluna de carregamento (SPE-on-line): Cartucho Zorbax 80 SB-C8 (9,4 x 15 mm; 7 µm). 

Níveis de fortificação (água): 100 e 200 ng L-1 

Níveis de fortificação (sedimento): 20, 50 e 200 ng kg-1 

Temperatura do forno: 30º C 

Volume de injeção: 900 µL 

 
Espectrometria de massas 

Para análise por espectrometria de massas foi utilizado um Espectrômetro Triplo 

Quadrupolo 6430 LC/MS. A fonte de ESI foi operada no modo positivo de ionização e seus 

parâmetros foram: temperatura do gás a 350ºC; vazão de gás de 10 L min-1; gás nebulizador a 

43 psi e tensão capilar de 3500 V. O nitrogênio foi utilizado como nebulizador (grau 

analítico) e gás de colisão. Para aquisição dos dados foi utilizado o software Agilent Mass 

Hunter. A detecção foi realizada por monitoramento de reações múltiplas (MRM). 

Para a seleção do íon precursor e dos íons produto foi realizada uma injeção de 10 µL 

de solução padrão de antimicrobiano (10 µg mL-1 em ACN) diretamente no espectrômetro de 

massas. As fases móveis foram (A) H2O ultrapura (0,1% ácido fórmico) e (B) ACN (0,1% 

ácido fórmico) (A:B, 50:50, v/v). A vazão foi constante e igual a 0,6 mL min-1. Diferentes 

energias de fragmentação (de 50 a 200 V) e diferentes energias de colisão (de 0 a 120 V) 

foram investigadas para cada analito. A partir do íon precursor, duas diferentes transições de 

maior abundância foram selecionadas (Tabela 4.1).  

 

Tabela 4.1 - Parâmetros otimizados para as fluoroquinolonas estudadas. 
Antimicrobiano 

e massa molar 

(g mol-1) 

Íon 

precursor 

Íon 

produto 1 

Energia de 

colisão 1 

(V) 

Íon 

produto 2 

Energia de 

colisão 2 

 (V) 

E.F. 

(V)* 

Norfloxacina 
319,1 

320,1 302,1 16 276,2 12 125 

Enrofloxacina 
359,4 

360,2 342,0 18 245,1 24 120 

Ciprofloxacina 
331,1 

332,1 245,1 22 288 13 125 

* Energia de Fragmentação 
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Coluna preparatória (bomba quaternária) 

Coluna de carregamento e pré concentração da amostra: Zorbax 80 SB-C8 (9,4 x 15 mm;  

7 µm). 

Volume de injeção da amostra: 900 µL. 

Fase móvel: A - H2O ultrapura (pH 4,0) e B - MeOH. 

Vazão: 1,0 mL min-1. 

Gradiente: início com 5% de B por 2 min, depois o gradiente foi alterado para 20% de B até 4 

min com a finalidade de limpar a amostra retida na coluna, após 4 min a proporção voltou 

para 5% de B para economizar o solvente. Passados 10 min a fase móvel foi alterada para 

90% de B por 3 min. 

Temperatura da Coluna: 30º C 

Tempo de viragem da válvula: até 3 min a válvula foi mantida na posição 2, com o fluxo 

direcionado para a coluna de carregamento. Após 3 min, a válvula foi mantida na posição 1, 

onde o fluxo da bomba binária no sentido inverso, eluiu os analitos da coluna de 

carregamento para a coluna analítica e em seguida para detecção no LC-MS/MS.  

 

Separação dos analitos (bomba binária) 

Coluna: Zorbax Eclipse Plus C18 (3 x 100 mm; 3,5 µm). 

Fase móvel: A - H2O ultrapura (0,1% ácido fórmico) e B - ACN (0,1% ácido fórmico). 

Vazão: 0,4 mL min-1.  

Gradiente: iniciando com 20% de B até 5 min com gradiente linear até 80% de B em 12 min, 

permanecendo constante por mais 3 min. Depois da corrida a coluna ficou em reequilíbrio por 

10 min com 20% de B. 

 

Método de extração de fluoroquinolonas (NOR, ENR e CIP) em água e sedimento 

A. Método de extração de fluoroquinolonas em água superficial e subsuperficial 

 Foi corrigido o pH das amostras para 4,0 com ácido ortofosfórico e as amostras foram 

filtradas diretamente em vials através de filtro de Teflon® modificado (PVDF 0,22 µm). Em 

seguida, as amostras foram analisadas por SPE-LC-MS/MS nas condições já estabelecidas. 

 

B. Método de extração de fluoroquinolonas em sedimento 

 O método de extração que se mostrou mais eficaz, com melhor recuperação dos 

analitos, foi o método de Zhou et al. (2011); adaptado por Monteiro (2014) para a matriz 

sedimento. 
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 Foi pesado 2 g de sedimento previamente liofilizado em frascos de Teflon® de 25 mL. 

Após este procedimento, foi adicinado 10 mL de ACN + 10 mL de tampão citrato pH 3,0 e foi 

homogeneizado em vórtex por 1 min. Em seguida, foi colocado em banho de ultrassom por 15 

min e depois as amostras foram centrifugadas por 10 min a 10000 rpm. Após, procedeu-se a 

transferência do sobrenadante para balão de fundo redondo de 250 mL contendo 0,2 g de 

Na2EDTA. O processo de extração foi repetido três vezes e transferidos os sobrenadantes no 

mesmo balão. Após este procedimento, o extrato foi concentrado em evaporador rotativo a 

40º C até a eliminação de toda ACN (quantidade < 5%). Por último, o extrato remanescente 

foi reconstituído para volume final de 50 mL com água ultrapura. 

 

Tampão citrato pH 3,0: 

 Solubilizou-se 57,4 g de ácido cítrico monohidratado e 17,6 g de citrato de sódio 

dihidratado em 1 L de água ultrapura. 

 

Processo de purificação do extrato: 

 Os cartuchos SPE Strata SAX de 500 mg/6 mL Phenomenex®  foram condicionados 

com 10 mL de MeOH e, em seguida, com 10 mL de água ultrapura. A água remanescente do 

cartucho foi eliminada utilizando bomba à vácuo por 30 s. Transferiu-se 6 mL do extrato 

aquoso proveniente do processo de extração para o cartucho e o eluato foi coletado em tubo 

de vidro. Em seguida, filtrou-se 2 mL do eluato diretamente em vials através de filtro de 

Teflon® modificado (PVDF 0,22 µm) e procedeu-se análise por SPE-LC-MS/MS nas 

condições pré estabelecidas (mesmas condições da análise de águas superficiais e 

subsuperficiais). 

 

4.2.3 Validação da metodologia analítica para análise de fluoroquinolonas (NOR, ENR 

e CIP) em água e sedimento por SPE-LC-MS/MS 

 Para assegurar a confiabilidade do método foram avaliados os seguintes parâmetros: 

seletividade, linearidade, limites de detecção e quantificação, recuperação e precisão.  

 

Seletividade 

A seletividade do método foi verificada com injeções dos extratos de água e sedimento 

“branco” (sem adição de antimicrobianos). As amostras de água e de sedimento não 

apresentaram interferentes superiores a 30% do limite de quantificação nos mesmos tempos 

de retenção dos compostos analisados, o que torna o método seletivo (Figuras 4.1 e 4.2).  
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Figura 4.1 - Cromatograma da matriz água “branco”, com o pico correspondente ao padrão 
interno (sulfadimetoxina-D6). 

 

 

Figura 4.2 - Cromatograma da matriz sedimento “branco”, com o pico correspondente ao 
padrão interno (sulfadimetoxina-D6). 

 

Linearidade e faixa de trabalho 

A linearidade foi avaliada a partir de curvas analíticas com os três fármacos nas 

concentrações 20, 50, 100, 200 e 500 ng L-1 para a matriz água e 20, 50, 100, 200 e  

500 ng kg-1 para a matriz sedimento. Cada solução foi injetada com sete repetições (Tabelas 

4.2 e 4.3). 

Um padrão interno deuterado, Sulfadimetoxina-D6, foi utilizado para a construção das 

curvas analíticas. As curvas foram construídas com a relação da área dos analitos e do 

composto deuterado na concentração de 100 ng L-1 para água e 100 ng kg-1 para sedimento em 

todas as soluções. A linearidade foi expressa pelos valores dos coeficientes de correlação, os 

quais estiveram dentro do valor considerado adequado (r2 >0,99). 
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Tabela 4.2 - Equações das retas e coeficientes de correlação (r2) para as FQs estudadas em água 
ANTIMICROBIANO Equação da reta r2 

Norfloxacina y = 0,4523x + 0,2434 0,9977 

Enrofloxacina y = 0,4671x + 0,1747 0,9987 

Ciprofloxacina y = 0,1704x + 0,0949 0,9995 

 

Tabela 4.3 - Equações das retas e coeficientes de correlação (r2) para as FQs estudadas em sedimento. 

ANTIMICROBIANO Equação da reta r2 

Norfloxacina y = 0,0014x + 0,0099 0,9978 

Enrofloxacina y = 0,0025x + 0,0013 0,9992 

Ciprofloxacina y = 0,0011x + 0,0208 0,9987 

 

Limites de detecção e quantificação 

Os limites de detecção e quantificação foram calculados individualmente para cada 

analito utilizando o recurso do equipamento que permite o cálculo da relação entre a resposta 

do equipamento para o analito e o ruído obtido nas mesmas condições (sinal-ruído). O limite 

de detecção (LD) foi três vezes superior ao ruído da linha de base e o limite de quantificação 

(LQ) dez vezes este valor (Tabela 4.4). 

 
Tabela 4.4 - Limites de detecção (LD) e quantificação (LQ) para os fármacos de interesse. 

Produto LD LQ 
-----------------ng kg-1---------------- 

Norfloxacina 4,17 13,75 
Enrofloxacina 4,11 13,56 
Ciprofloxacina 5,08 16,78 

 

Recuperação e precisão  

Os ensaios de recuperação e precisão foram realizados utilizando amostras de água e 

sedimento, ambos isentos de antimicrobianos (testemunha). Foram realizados estudos de 

recuperação em 2 níveis para água (100 ng L-1 e 200 ng L-1) e 3 níveis para sedimento (20, 50 

e 200 ng kg-1), com sete replicatas. Os valores das médias das recuperações devem estar na 

faixa de 70 - 120% (União Européia, 2002/657, EUROPEAN COMISSION, 2002). 

As precisões foram avaliadas em termos de repetitividade (intra-dia) dos resultados e 

precisão intermediária (inter-dia). As precisões foram medidas através do coeficiente de 

variação (CV%) entre as repetições (Tabelas 4.5 e 4.6). 

Amostras branco de água e de sedimento foram fortificadas utilizando soluções dos 

analitos com pH ajustado para 4,0 com ácido ortofosfórico (Figuras 4.3 e 4.4).  
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Tabela 4.5 - Valores de recuperação e precisão (CV%) (n=7) para os analitos, na matriz água. 

Antimicrobiano  

Níveis 
Fortificação 

Recuperação 
(%)  CV (%)  

Recuperação 
(%)  CV (%)  

(ng L-1)  ----------------intra-dia------------ ---------------inter-dia---------------- 

NOR  
100 87,8 7,6 81,5 19,6 
200 100,8 3,7 -  - 

ENR  
100 69,7 5,3 64,2 20,0 
200 86,7 3,0 - - 

CIP  
100 80,6 7,4 69,6 8,9 

200 101,5 1,3 - - 
 

 

Tabela 4.6 - Valores de recuperação e precisão (CV%) (n=7) para os analitos, na matriz sedimento. 

Antimicrobiano 
Níveis 

Fortificação 
Recuperação 

(%) 
CV (%) 

Recuperação 
(%) 

CV (%) 

(ng kg-1) -------------intra-dia-------------- --------------inter-dia------------- 

NOR 
20 101,9 5,4 - - 
50 101,6 6,9 98,2 6,4 

200 111,3 4,0 - - 

ENR 
20 108,9 1,8 - - 
50 105,7 4,0 99,0 8,2 

200 94,7 6,6 - - 

CIP 
20 107,0 3,2 - - 
50 106,3 5,8 102,6 6,9 

200 110,0 3,8 - - 
 

 

 

Figura 4.3 - Cromatograma da matriz água fortificada com NOR, ENR e CIP na concentração  
100 ng L-1 e o padrão interno (sulfadimetoxina-D6).   
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Figura 4.4 - Cromatograma da matriz sedimento fortificada com NOR, ENR e CIP na concentração  
200 ng kg-1 e o padrão interno (sulfadimetoxina-D6).   
 
4.2.4 Análise estatística 

As coletas de água e sedimento foram realizadas ao acaso. Os resultados obtidos foram 

submetidos à análise de variância (ANOVA) e as médias foram comparadas pelo teste de 

Tukey (p < 0,05) utilizando o programa estatístico ASSISTAT (SILVA; AZEVEDO; 2009). 

 
4.3 Resultados e Discussão 

 

4.3.1 Determinação de NOR, ENR e CIP em águas superficiais e subsuperficial 

Embora a água de escoamento superficial, proveniente de chuva e/ou lavagem tenha 

atingido os corpos d’água nas imediações do barracão, todas as amostras (18 amostras 

superficiais e 5 subsuperficiais) apresentaram resultados inferiores ao limite de quantificação 

(20 ng L-1).  

A presença de FQs em águas superficiais ou em profundidade ainda é controversa. Em 

trabalhos em que não houve detecção de FQs, a explicação apresentada foi que tais compostos 

ficam fortemente adsorvidos no sedimento desses corpos d’água (TOLLS, 2001; 

ANDREOZZI et al., 2003), evitando sua dispersão em água. Assim, a adsorção desses 

compostos pode reduzir a contaminação de águas superficiais e subsuperficiais (ZHOU et al., 

2008). Porém concentrações elevadas de FQs em ambiente adjacente podem levar à sua 

dispersão nas águas de rios e lagos (KOLPIN et al., 2003, MIAO et al., 2004; FICK et al., 

2009; TEIJON et al., 2010; LÓPEZ-SERNA et al., 2012; VAN DOORSLAER et al., 2014).  

Foram encontradas concentrações entre 0,06-0,08 µg L-1 de NOR e 0,06-0,07 µg L-1 

de CIP em amostras de água superficial de quatro países (França, Grécia, Suécia e Itália) com 
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valores de período de meia-vida de 10,6 dias. Esses valores foram considerados elevados em 

decorrência da fotólise dessas moléculas na camada superficial dos corpos hídricos 

(ANDREOZZI et al., 2003). A CIP tem sido o composto do grupo das FQs mais citado 

devido a sua ampla utilização médica e, no caso de uso veterinário, como principal metabólito 

da ENR. Entretanto, a contaminação de águas de superfície tem sido relatada mais como 

consequência do uso indiscriminado de fármacos veterinários e não ao uso humano desses 

medicamentos: em atividades de aquicultura, as concentrações de FQs variaram entre  

0,5 ng L-1 até 6,5 mg L-1, sendo as maiores concentrações em águas superficiais (LI, et al., 

2011; VAN DOORSLAER et al., 2014). 

No entanto, na região de Patancheru (Índia), em águas superficiais e subsuperficiais, 

foram detectadas concentrações de CIP (0,7 a 14 mg L-1) e de NOR (até 0,52 mg L-1) 

provenientes de uso médico devido à alta densidade populacional e por poluição causada por 

uma fábrica de FQs na região e (FICK et al., 2009; TEIJON et al., 2010; LÓPEZ-SERNA et 

al., 2012). Em águas superficiais de Maryland (EUA) foram detectados concentrações de CIP 

(8,9 a 102 ng L-1) e ENR (4,1 a 15,6 ng L-1) (HE, BLANEY, 2015). Já na região 

metropolitana de Barcelona foram detectados até 0,5 mg L-1 de CIP em águas subterrâneas 

causada pela alta densidade populacional (TEIJON et al., 2010; LÓPEZ-SERNA et al., 2012).  

As principais causas da contaminação são o escoamento superficial (SPELTINI et al., 

2011) e a percolação de fármacos oriundos da adubação com fertilizantes orgânicos contendo 

FQs (WU et al., 2010). Para Zhou et al. (2008), a persistência de FQs no ambiente deve-se ao 

retardo no seu processo de biodegradação, uma vez que elas ficam sorvidas em 

solos/sedimentos, justificando longos períodos de meia-vida. Além disso, muitas áreas com 

potencial de contaminação não estão sendo monitoradas e as FQs presentes no ambiente 

podem atingir diretamente a população através da água potável (FICK et al., 2009). Alguns 

autores sugerem que a exposição direta aos produtos farmacêuticos em níveis normalmente 

encontrados na água potável (até 100 ng L-1) não representa riscos à saúde humana (WEBB et 

al., 2003). No entanto, vários trabalhos encontraram concentrações de FQs em ecossistemas 

aquáticos muito acima dos citados por esses autores. No caso do presente estudo, não foram 

detectados fármacos (NOR, ENR e CIP) nos corpos hídricos avaliados, indicando que no 

período avaliado não houve riscos para a ingestão humana. 

Concentrações elevadas de FQs são geralmente detectadas em águas oriundas de 

hospitais. Em alguns estudos, os autores relataram valores que variaram entre 3 e 87 μg L-1 

desses fármacos (HARTMANN et al., 1998). Comparativamente, concentrações mais baixas 

são relatadas para águas residuais municipais, como os valores encontrados por Golet et al., 
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(2002) que variaram entre 49 e 405 ng L-1 para CIP e NOR (Suíça) e por Lee et al. (2007) que 

variaram entre 40 e 2148 ng L-1 para CIP e NOR (Canadá). 

 Não foram encontrados trabalhos relatando os efeitos tóxicos dos metabólitos 

formados no processo de degradação dessas moléculas, que podem ser mais tóxicos e 

persistentes que os produtos originais (WEBB et al., 2003), com exceção da transformação 

de ENR em CIP, que já é um produto bem estudado e relatado na literatura. 

 Até o presente momento são poucos os estudos que estão envolvidos com processos de 

descontaminação de FQs em águas superficiais e subsuperficiais. Existem alguns grupos de 

pesquisa que estudam como as argilas podem ser usadas para remover fármacos do ambiente 

aquático, uma vez que esses componentes podem interagir e reter as FQs diminuindo sua 

disponibilidade no ambiente (GAO; PEDERSEN, 2005; ISABEL CARRETERO; POZO, 

2009; LI, et al., 2011; WAN et al., 2013). Dos poucos estudos que monitoram a contaminação 

do ambiente, a maioria está relacionada às águas superficiais (LÓPEZ-SERNA et al., 2012).  

Massmann et al. (2008) demonstraram que alguns produtos farmacêuticos podem 

persistir em ambientes aquáticos durante décadas e como a exposição à luz solar é 

considerado o fator mais importante para a degradação de FQs é provável que essas moléculas 

se mantenham estáveis em ambientes subterrâneos.  

A persistência de FQs em corpos d’água pode causar problemas com a seleção de 

microrganismos ou genes de resistência (HARTMANN et al., 1998; RIZZO et al., 2013; 

BENGTSSON-PALME et al., 2014), assim como relatado em solos (BOXALL et al., 2003; 

VELICU; SURI, 2009; COLOMER-LLUCH et al., 2014). Há estudos em hospitais da Suíça 

indicando que concentrações entre 3 e 87 μg L-1 de CIP em água induziram a resistência no 

lacZ, gene bacteriano, em algumas espécies (HARTMANN et al., 1998). Os autores 

verificaram que a NOR também apresenta potencial de indução de resistência, mas o 

potencial da CIP superou todos os outros fármacos investigados. Outro estudo detectou mais 

de 81 genes de resistência induzidos pela presença de NOR (520 μg L-1) e sulfonamidas em 

um lago indiano, sendo os mais comuns os genes sul2 e qnr (BENGTSSON-PALME et al., 

2014). Esses dados são preocupantes devido à transferência horizontal dos genes de 

resistência à outros grupos de bactérias, principalmente bactérias clinicamente relevantes. 

 Apesar de muitos autores terem relatado a presença FQs em água usada na agricultura 

(MARTINEZ et al., 2009), em águas residuais (SEIFRTOVÁ et al., 2008), água mineral 

(HERRERA-HERRERA et al., 2008), água não tratada e tratada (FOCAZIO et al., 2008), 

água de torneira (YIRUHAN et al., 2010) e água superficial (TONG et al., 2011), neste estudo 

não foi possível quantificar NOR, ENR e CIP em corpos d’água em granjas. No entanto, é 
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essencial analisar o sedimento desses corpos hídricos, pois esses fármacos podem estar 

adsorvidos e causar contaminação aos organismos aquáticos. 

 
4.3.2 Determinação de NOR, ENR e CIP em sedimento 

 Foram detectadas uma ou mais FQs nos sedimento dos lagos das três granjas 

estudadas (Tabela 4.7). A ENR foi detectada nos três locais e com concentração superior a 

NOR na granja 3, o que pode significar ampla e intensa administração de ENR na produção 

avícola da região.  

 

 
Tabela 4.7 - Concentração de NOR, ENR e CIP em sedimento de granjas produtoras de frango.  

PRODUTOR NOR ENR CIP 
---------------------ng kg-1-------------------- 

Granja 1 <LD 76,5 ±3,5 <LD 

Granja 2 <LD 60,1 ±1,1 <LD 

Granja 3 22,6 ±2,2 70,9 ±4,6 <LD 
  

A presença de FQs nesta matriz indicou que houve contaminação dos corpos hídricos 

das granjas selecionadas, mas esses fármacos ficaram adsorvidos ao sedimento e não sofreram 

dispersão em água. A sorção de FQs em matrizes ambientais reduz potencialmente sua 

biodisponibilidade (HALLING-SORENSEN et al., 2002). Alguns autores corroboram com os 

dados encontrados neste trabalho, indicando que as FQs podem ficar retidas nos sedimentos 

fluviais (MARTINEZ, 2009), fortemente sorvidos a MO (FIGUEROA, 2004) e argilas 

(NOWARA et al., 1997; GIGER et al., 2003). No entanto, um estudo realizado na Califórnia 

(EUA) mostrou baixa afinidade de NOR ao sedimento quando comparada à ENR 

(CORDOVA-KREYLOS; SCOW, 2007). 

 Os valores de FQs detectados em sedimento, na faixa de ng kg-1, foram muito menores 

que em solos (µg kg-1). Duas situações poderiam explicar tal comportamento: 1) Menores 

concentrações de MO e de CTC em sedimento que traduziriam em menor capacidade de 

adsorção (Tabelas 3.14 e 3.15 e 4.8); 2) Proximidade do local do solo amostrado, que foi mais 

próximo ao barracão, com maior probabilidade de contaminação quando comparado ao 

sedimento de um lago mais distante. Considerando a primeira afirmação, mesmo com o pH 

baixo favorecendo a sorção das FQs nos sítios de carga negativa, os sedimentos apresentaram 

textura arenosa e baixa CTC (Tabela 4.9), agravado pela baixa quantidade de MO observada 

(Tabela 4.8).  
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Tabela 4.8 - Análises químicas dos sedimentos. 

PRODUTOR 
pH MO 

P 
resina 

K Ca Mg 
Soma 
Bases 

CTC 

CaCl2 g dm-3 mg dm-3 ------------------ mmolc dm-3 --------------- 

Granja 1 5,1 5 11 1,6 31 15 48 60 
Granja 2 6,2 14 135 4,2 68 38 110 121 
Granja 3 6,4 16 280 7,8 127 81 228 240 

 

 

Tabela 4.9 - Análises físicas dos sedimentos. 

PRODUTOR 

Argila Silte Areia total 
<0,002mm 0,05-0,002mm 2,00-0,05mm 

---------------------- g kg-1 -------------------------- 

Granja 1 71 19 910 
Granja 2 60 30 910 
Granja 3 172 98 730 

 
 
 Valores de pH mais elevados em amostras de sedimento foram inversamente 

proporcionais ao coeficiente de sorção de FQs (LIN et al., 2004), uma vez que essas 

moléculas são anfóteras, portanto dependentes do pH (PICÓ; ANDRÉU, 2007). As 

concentrações detectadas de FQs em sedimento são altas (µg kg-1) geralmente em produção 

intensiva de peixes, que recebem o fármaco diretamente (YANG et al., 2010, ZHOU et al., 

2011; RICO et al., 2014). Yang et. al. (2010) observaram que em época chuvosa as 

concentrações de FQs em sedimento foram mais baixas, impossibilitando a sua detecção 

devido à diluição.  

 Em estudos de sorção de FQs, Zhou et al. (2011) detectaram a presença de ENR em 

dejetos e em sedimento lacustre de uma granja de suínos (Guangxi/China) com  concentrações 

de 16,5 e 17,7 µg kg-1, respectivamente. Diante destes valores, presume-se uma contaminação 

indireta do sedimento do lago devido à aplicação do dejeto ao redor do confinamento. 

 Não foi detectado CIP nas amostras de sedimento, apesar da presença da ENR (Tabela 

4.7), indicando baixas taxas de degradação nesta matriz (LAI; LIN, 2009). Alguns autores 

afirmaram que a degradação fotolítica de FQs em sedimento só ocorre nos primeiros 

milímetros de profundidade e, mesmo assim, esse processo é bastante lento, com tempo de 

meia-vida entre 6 e 34 dias (LAI; LIN, 2009; XU et al., 2009). Também foram observadas 

baixas taxas de biodegradação devido a sorção das FQs ao sedimento, tornando as moléculas 

indisponíveis aos microrganismos (LAI; LIN, 2009; MARTINEZ, 2009; XU et al., 2009). 

Devido à persistência de FQs, vários trabalhos relataram pressão seletiva sobre as 
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comunidades bacterianas de sedimentos (CABELLO, 2006; YANG, et al., 2010; SUZUKI; 

HOA, 2012; SUMPRADIT et al., 2012; RICO et al., 2014).  

 Apesar das baixas concentrações detectadas de ENR e NOR em sedimento, é 

necessário um estudo de possíveis efeitos desses compostos em organismos aquáticos. 

 

4.4. Conclusões  

Os antimicrobianos NOR, ENR e CIP não puderam ser quantificados nas amostras de 

água superficial e subsuperficial (4 m de profundidade), pois os resultados foram inferiores ao 

limite de quantificação (20 ng L-1). Foram detectados os compostos ENR e NOR em amostras 

de sedimento: níveis entre 60,0 e 76,5 ng kg-1 para ENR e de 22,6 ng kg-1 para NOR. A 

administração de FQs para frango de corte contaminou corpos hídricos adjacentes aos galpões 

de produção. 
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5. Estudos de toxicidade aguda de fluoroquinolonas em organismos aquáticos 

 

Resumo 

 

Muitas classes de fármacos veterinários têm sido detectadas em corpos hídricos devido à sua 

aplicação constante na produção pecuária. No entanto, ainda existem lacunas em nosso 

conhecimento sobre o destino e os efeitos de medicamentos no ambiente. A produção de 

frango de corte é uma atividade comum na região de Piracicaba/SP e antimicrobianos do 

grupo das fluoroquinolonas (FQs) são os compostos mais administrados aos animais. 

Acredita-se que esses fármacos, que atingem corpos hídricos adjacentes aos galpões de 

produção, possam causar toxicidade aguda aos organismos aquáticos. Assim, o objetivo deste 

trabalho foi avaliar a toxicidade aguda de FQs aos organismos testes Daphnia magna e Danio 

rerio. Os ensaios foram conduzidos de acordo com a NBR 12713 da ABNT (2003) com os 

antimicrobianos norfloxacina (NOR), enrofloxacina (ENR) e ciprofloxacina (CIP), todos 

pertencentes ao grupo das FQs. Os resultados encontrados para D. magna (CE50-48 h) foram: 

92,49 mg L-1 e 73,04 mg L-1 para ENR e NOR, respectivamente, e para Danio rerio a CL50 

(96 h) foi 190,9 mg L-1 para ENR. Testes de toxicidade com CIP não puderam ser realizados 

devido a limitações de solubilidade deste composto. Concluiu-se que a ENR e a NOR são 

pouco tóxicas aos organismos testados, pois os valores de CE50/CL50 foram muito elevados 

(mg L-1) e não condizentes com condições reais de campo. Dificilmente ocorrerá toxicidade 

aguda para Daphnia magna e Danio rerio em ambiente natural. 

 

Palavras-chave: Antimicrobianos. Daphnia magna. Danio rerio.  

  



104 

Abstract 

 

Many classes of veterinary antibiotics have been detected in water bodies because of its 

constant application in livestock production. However, there are still gaps in our knowledge 

about the fate and effects of antibiotics in the environment. The broiler production is a 

common activity in Piracicaba/SP region and fluoroquinolones (FQs) are the most 

antimicrobial administered to the animals. It is believed that these medicines reach in water 

bodies near sheds production and can cause acute toxicity to aquatic organisms. The objective 

of this study was to evaluate the acute toxicity of FQs to Daphnia magna and Danio rerio. 

Tests were conducted according to NBR 12713 of ABNT (2003) with norfloxacin (NOR), 

enrofloxacin (ENR) and ciprofloxacin (CIP), all belonging to FQs group. The acute toxicity 

values for D. magna (CE50-48 h) were 92.49 mg L-1 and 73.04 mg L-1 for ENR and NOR, 

respectively, and for D. rerio LC50 (96h) was 190.9 mg L-1 for ENR. Toxicity tests with CIP 

could not be performed because of solubility limitations with this compound. It was 

concluded that ENR and NOR have low toxicity to the organisms tested because of EC50/LC50 

values were very high (mg L-1) and not consistent with actual field conditions. It will be 

difficult to occur acute toxicity to Daphnia magna and Danio rerio in natural environment. 

 

Keywords: Antimicrobials. Daphnia magna. Danio rerio. 
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5.1 Introdução 

 

O consumo de FQs em medicina veterinária aumenta a cada ano. Entre os diferentes 

compostos, a ENR, a NOR e a CIP são os mais utilizados em todo o mundo. Muitos países 

proibiram o uso da ENR em produção de frango devido à indução de resistência bacteriana 

que pode atingir seres humanos (EMA, 2013). Dados da Polônia indicam que as FQs são o 

quinto grupo de antimicrobianos mais utilizados no país, sendo que em 2012 foram 

consumidos 33 toneladas desses fármacos (WAGIL et al., 2014). Por estarem presentes na 

maior parte dos ambientes (solo, água, sedimento) e apresentarem baixos índices de 

degradação, as FQs têm sido detectadas em diversos organismos, tais como peixes e mariscos 

(SAMANIDOU et al., 2008). Na última década, o uso de peixes como modelos para o 

controle de produtos químicos tóxicos em ambientes aquáticos tornou-se popular (CAVAS; 

ERGENE-GOZUKARA, 2003) devido a sua capacidade em metabolizar e acumular 

poluentes químicos, responder a baixas concentrações desses compostos e desempenhar 

diversas funções na cadeia trófica (BOTELHO, 2013). Entre as espécies utilizadas em ensaios 

de toxicidade o Danio rerio destaca-se, pois apresenta grande adaptabilidade, podendo 

sobreviver em diferentes condições ambientais e se reproduzir facilmente em ambiente 

artificial (GERGER et al., 2015). Testes de toxicidade com microcrustáceos também são 

muito comuns, principalmente com Daphnia sp., pois eles são a base da cadeia alimentar, 

servindo como fonte de alimento para os anfíbios, peixes e outros organismos aquáticos 

(CONSTANTINE, HUGGETT, 2010). Acredita-se que as FQs aplicadas na produção de 

frango de corte que atingem os corpos hídricos adjacentes às granjas possam causar efeitos 

nocivos aos organismos aquáticos. Portanto, o objetivo deste trabalho foi avaliar o potencial 

impacto desses fármacos por meio de teste de toxicidade aguda em microrganismos aquáticos 

(Daphnia magna) e em peixe (Danio rerio). 
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5.2 Material e Métodos 

5.2.1 Manutenção e delineamento experimental com Daphnia magna 

 Os procedimentos para manutenção e condução dos testes de toxicidade aguda foram 

realizados de acordo com a NBR 12713 da ABNT (2003). As culturas foram mantidas em 

incubadora em água reconstituída preparada com água deionizada e reagente de acordo com a 

ABNT (2003) a temperatura de 20º C (± 2º C), com fotoperíodo de 16 horas luz. O 

experimento foi conduzido no Laboratório de Ecotoxicologia Aquática do Centro de Energia 

Nuclear na Agricultura/Universidade de São Paulo (CENA/USP). O meio de cultivo foi 

renovado duas vezes por semana e a cultura de D. magna foi alimentada três vezes por 

semana com suspensão algácea de Pseudokirchneriella subcapitata (1,0 x 107 células 

organismo-1) (ABNT, 2003). 

 Para o procedimento experimental foram estabelecidas sete concentrações de cada 

fármaco de interesse (NOR, ENR e CIP) com quatro repetições + grupo controle. Sete 

organismos com idade entre 2 e 26 horas foram adicionados em cada replicata. As 

concentrações utilizadas para os ensaios com NOR foram: controle; 3; 7; 15; 35; 75; 160 e  

200 mg L-1 e para ENR: controle; 5; 30; 75; 100; 150; 200 e 300 mg L-1. A CIP não solubilizou 

no meio de cultura utilizado no experimento, portanto foi suprimida do ensaio. Foram avaliados 

imobilidade e os efeitos adversos em D. magna 24 e 48 horas após o início dos testes. A 

concentração letal média (CL50-48h) foi determinada após 48 horas de exposição dos 

microrganismos aos fármacos. 

 

Teste de Referência 

Foi conduzido um teste de referência utilizando dicromato de potássio (K2Cr2O7) para 

verificar a sensibilidade do sistema teste, usando as seguintes concentrações: controle; 0,32; 

0,56; 1,00; 1,80 e 2,40 mg L-1. As condições do teste foram as mesmas das mencionadas para os 

testes com D. magna. 

 

5.2.2 Manutenção e delineamento experimental com Danio rerio 

 Antes do início dos testes adultos de D. rerio (aproximadamente 0,3 g) foram 

mantidos em um tanque com capacidade para 320 L de água de abastecimento desclorada (pH 

entre 7,4 e 7,8, oxigênio dissolvido entre 5,0 e 7,0 mg L-1 e dureza entre 60 e 120 mg L-1  

CaCO3) com aeração contínua durante 10 dias para aclimatação. Durante este período os 

peixes foram alimentados duas vezes ao dia com ração para peixes. 
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 Os testes de toxicidade foram baseados no Guideline 202 da Organisation for 

Economic Cooperation and Development (OECD, 1992). Para o procedimento experimental 

foram estabelecidas cinco concentrações de cada fármaco de interesse (NOR, ENR e CIP) 

com duas repetições + grupo controle (água de manutenção), com sete organismos cada. O 

experimento foi realizado em béqueres de 2 L com aeração contínua. As concentrações 

utilizadas para os ensaios com ENR foram: controle; 130; 150; 170; 200 e 220 mg L-1. Os 

fármacos NOR e CIP apresentaram baixa solubilidade, sendo suprimidos dos testes. Todos os 

tratamentos foram preparados utilizando-se a mesma água que os peixes foram mantidos. A 

duração do teste foi de 96 horas em sistema estático e após o período de exposição foi 

determinada a concentração de fármaco que causa 50% de letalidade (CL50-96h) aos organismos 

testados. 

 

Teste de Referência 

O teste de referência com o K2Cr2O7 foi conduzido com as seguintes concentrações: 

controle; 100, 180, 320 e 560 mg L-1. As condições do teste foram iguais às mencionadas para 

os testes com D. rerio. 

 

5.2.3 Análise Estatística 

 A CE50/CL50 com limite de confiança de 95% (LC95%) foram obtidos utilizando-se o 

método Trimmed Spearman- Karber (HAMILTON et al., 1977) tanto para os testes com D. 

magna quanto para D. rerio. 

 

5.3 Resultados e Discussão 

 

5.3.1. Testes de toxicidade aguda em Daphnia magna 

 A CE50 (48 h) para ENR foi 92,49 mg L-1 (LC95% = 67,68 a 126,41 mg L-1) e a primeira 

concentração que causou 100% de imobilidade foi 300 mg L-1. Já para NOR, a CE50 (48 h) foi 

73,04 mg L-1 (LC95%= 58,63 a 90,98 mg L-1) e a primeira concentração que causou 100% de 

imobilidade foi de 200 mg L-1. Com esses resultados observou-se que, comparativamente, a 

NOR apresentou maior toxicidade que a ENR. O experimento não permitiu efetuar o mesmo 

teste com CIP devido a solubilidade em meio, mesmo após a adição de solvente orgânico 

(acetona). 
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 Como foi discutido no capítulo 4, não foram detectados NOR, ENR e CIP em águas 

superficiais, portanto não ocorre toxicidade aguda para D. magna nas granjas selecionadas. 

No entanto muitos trabalhos mencionaram a presença desses fármacos no ecossistema 

aquático, conforme foi discutido anteriormente, com concentrações em áreas de pecuária na 

faixa de ng L-1 ou μg L-1 (KOLPIN et al., 2003, CARLSSON et al., 2009; KWON et al., 2009; 

BARTOSKOVA et al., 2014). As concentrações desses fármacos em condições naturais são 

de mil a um milhão de vezes menores do que a relação dose-resposta entre FQs e mortalidade 

em D. magna obtidas neste trabalho. Apesar da presença de FQs em sedimento, este não 

apresentou potencial de contaminação pela sua ausência em água superficial. 

 Vários autores encontraram valores de CE50 para D. magna semelhantes aos estimados 

neste trabalho, todos na ordem de mg L-1. Estudos realizados na Espanha encontraram valores 

de CE50 de 1,5 mg L-1 e 1,0 mg L-1 para NOR e CIP, respectivamente (SANDERSON et al., 

2003). Na China foram encontrados valores de CE50 de 187,48 mg L-1 para NOR (LU et al., 

2013) e CE50 de 56,7 mg L-1 para ENR (KIM et al., 2007). Já na Coréia do Sul foram relatados 

valores de CE50 entre 11,47 e 58,5 mg L-1 para ENR (PARK; CHOI, 2008; KIM et al., 2010). 

Todos esses pesquisadores analisaram a relação dose-resposta entre FQs e D. magna no 

período de 48 horas. Alguns estudos de toxicidade aguda realizados no Brasil, em condições 

de laboratório, encontraram valores de CE50 para este microcrustáceo de 39,41 e 54,36 mg L-1 

para NOR e ENR, respectivamente (SOUSA, 2013; TORRES, 2014). 

 Relatos de literatura indicaram que as FQs apresentam baixa toxicidade sobre D. 

magna (SOUSA, 2013; TORRES, 2014). Alguns autores sugerem que a persistência desses 

compostos no ambiente, mesmo em concentrações mais baixas, possa induzir efeitos tóxicos 

em organismos aquáticos ao longo do tempo (ROBINSON et al., 2005; VAN DOORSLAER 

et al., 2014). Testes de toxicidade aguda com CIP em Daphnia magna obtiveram  

CE50 = 65,3 mg L-1, nível mais elevado do que as concentrações ambientais (MARTINS et al., 

2012). Esses autores afirmaram que a Pseudokirchneriella subcapita, microalga usada como 

bioindicador de poluição ambiental, foi mais sensível (EC50 = 3,9 mg L-1) sob exposição de 

curto prazo à CIP do que D. magna, mas a longo prazo foram observados efeitos crônicos 

negativos sobre o tamanho dos recém-nascidos, a fecundidade, o número de ninhadas por 

fêmea e a idade da primeira reprodução desse microcrustáceo. Tais resultados podem 

antecipar-se aos danos potenciais que a exposição contínua a fármacos possam causar sobre a 

manutenção da comunidade natural (MARTINS, et al., 2012).  

 O tamanho reduzido de neonatos pode restringir a capacidade dos organismos recém-

nascidos de resistir a condições prejudiciais e garantir o equilíbrio populacional (STIBOR, 
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LAMPERT, 1993). Não foi possível detectar a concentração de CIP que cause toxicidade 

crônica em D. magna (MARTINS, et al., 2012), mas pesquisadores afirmam que os valores 

que causam efeitos deletérios geralmente são superiores aos níveis detectados nas matrizes 

aquáticas (PENA et al., 2007). Por este motivo vários trabalhos classificaram as FQs como 

pouco tóxicas para D. magna (HALLING-SORENSEN et al., 2000; PENA et al., 2007; 

MARTINS, et al., 2012; SOUSA, 2013; TORRES, 2014). 

 A fim de encontrarem um valor norteador da toxicidade crônica de FQs em 

microcrustáceos, alguns autores avaliaram a toxicidade crônica de ofloxacina, pertencente ao 

grupo das FQs, para o microcrustáceo teste Ceriodaphnia dubia e observaram redução na taxa 

de reprodução a partir do sétimo dia em concentrações que variaram entre 3,13 e 10 mg L-1 

(FERRARI et al., 2004; ISIDORI et al., 2005). Ainda, considerando os níveis tróficos, os 

produtores são mais sensíveis às FQs que os consumidores. A ordem dos organismos mais 

sensíveis aos mais tolerantes foi registrada da seguinte maneira: Lemma minor (macrófita) > 

P. subcapitata (algas) > Vibrio fischeri (bactéria marinha) > D. magna (microcrustáceo) > 

Gambusia holbrooki (pequeno peixe de água doce) (MARTINS, et al., 2012). Esses autores 

consideraram a CIP fitotóxica devido aos seus efeitos sobre os produtores, moderamente 

tóxica para D. magna e não tóxica para G. holbrooki. 

 

 

5.3.2 Testes de toxicidade aguda em Danio rerio 

 Neste estudo avaliou-se a CL50 (96 h), que é a concentração que causa morte para 50% dos 

organismos teste em um período de 96 horas de exposição. A CL50 (96 h) para ENR foi  

190,9 mg L-1 (LC95% = 179,53 a 203 mg L-1). 

 Não foi possível definir a concentração letal de NOR e CIP para D. rerio neste estudo. 

Foram realizados testes até a concentração de 300 mg L-1 para NOR, mas não houve a morte do 

organismo teste. Seria necessário testar níveis mais elevados desse fármaco, fato que não foi 

possível devido aos problemas de solubilidade em água, mesmo com a adição de solvente 

orgânico (acetona) (Figura 5.1). Além disso, os testes tornam-se inviáveis, pois não se encontra 

concentrações tão elevadas de FQs em matrizes ambientais. Já para a CIP, houve solubilização 

até 100 mg L-1, mas nesta concentração também não houve morte do organismo teste. Mesmo 

assim foi possível observar que antes de completar 96 h de teste houve precipitação da CIP no 

meio (Figura 5.2).  
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Uma visão geral dos testes de toxicidade aguda com Danio rerio mostra os problemas 

de solubilidade com as moléculas CIP e NOR (Figura 5.3). 

 

 
 

Figura 5.3 - Testes preliminares de toxicidade aguda em D. rerio. A - ENR  
(300 mg L-1), B - CIP (100 mg L-1) e C - NOR (300 mg L-1). 
 
 Outros autores também encontraram problemas com a solubilidade de FQs 

inviabilizando experimentos (CARLSSON et al., 2013; TORRES, 2014). Em um trabalho 

realizado na Suécia com o objetivo de avaliar os efeitos tóxicos de 15 fármacos veterinários 

em embriões do D. rerio, foram observados problemas com a solubilidade da ENR e da 

danofloxacina, impedindo a execução de testes de toxicidade com esses fármacos 

(CARLSSON et al., 2013). 

 Assim como foi discutido anteriormente para o organismo teste Daphnia magna, a 

concentração observada para a ENR neste estudo, CL50 = 190,9 mg L-1, foi muito acima dos 

valores encontrados em condições naturais normais. Esses valores dificilmente serão 

encontrados no ambiente aquático, mesmo em casos de contaminação dessa matriz 

(HARTMANN et al., 1998; ANDREOZZI et al., 2003; FICK et al., 2009). 

 Os dados deste estudo corroboram com os encontrados por Martins et al., (2012), que 

não observaram toxicidade aguda para peixes (G. holbrooki) submetidos a doses crescentes de 

 
Figura 5.1 - Solubilização de NOR 
em testes com 300 mg L-1. 

Figura 5.2 - Precipitação de CIP no 
meio experimental (100 mg L-1). 
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CIP. Outros autores também não encontraram diferenças nas taxas de crescimento de D. rerio 

quando estes foram expostos a concentrações de NOR que variaram entre 0,1 e 30 mg L-1 

(BARTOSKOVA et al., 2014). No entanto, foi observado aumento na atividade das enzimas 

antioxidantes catalase e glutationa peroxidase nos peixes, principalmente na dose de  

30 mg L-1 de NOR. Essas enzimas fazem parte do sistema de defesa enzimático celular (LI et 

al., 2011). Os pesquisadores enfatizam que em condições ambientais naturais esses efeitos não 

foram observados, pois a concentração de NOR não superou 0,1 µg L-1 (BARTOSKOVA et 

al., 2014). Halling-Sorensen et al. (2000) não registraram nenhum efeito adverso em D. rerio 

expostos a 100 mg L-1 de CIP durante 72 h. Outros autores concordam com o exposto, pois 

não encontraram efeitos adversos em organismos aquáticos expostos a efluentes contendo até 

10 mg L-1 de CIP, ENR, lomefloxacina e ofloxacina, todas pertencentes ao grupo das FQs 

(LARSSON, PAXEUS, 2007). 

 O maior desafio hoje é identificar os componentes de efluentes que causam efeitos 

nocivos a organismos aquáticos e estabelecer medidas adequadas para reduzir o impacto 

ambiental. Verificou-se que os efeitos de ENR e NOR, nestes organismos, são pouco 

expressivos. 

 

5.4. Conclusões  

As concentrações de CE50/CL50 para ENR e NOR determinadas nesse estudo não são 

compatíveis com as encontradas em campo.  
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6. Lixiviação de fluoroquinolonas em solos de granjas produtoras de frango de corte 

 

Resumo 

 

As fluoroquinolonas (FQs) são fármacos antimicrobianos de amplo espectro, comumente 

utilizados na produção de frango de corte no tratamento e prevenção de infecções urinária e 

respiratória e diarréia bacteriana. No entanto, esses fármacos atingem indiretamente o 

ambiente e causam contaminação nos solos e águas subsuperficiais por meio da lixiviação. O 

objetivo deste trabalho foi quantificar três moléculas de FQs, previamente detectadas no 

ambiente de produção de frango de corte na região de Piracicaba/SP: norfloxacina (NOR), 

enrofloxacina (ENR) e ciprofloxacina (CIP), que é o principal metabólito da ENR, e realizar 

estudos de lixiviação in loco através da análise da solução extraída e solos. Foram realizadas 

coletas em dois locais distintos dentro de seis granjas: 1) próximo ao barracão, onde foram 

instalados extratores de solução de cápsula porosa de 20, 40 e 60 cm de profundidade e 2) em 

uma granja, em um local distante do galpão de produção, onde foi instalado um poço 

piezométrico de 4 m de profundidade. As amostras de solo coletadas durante a instalação dos 

extratores de solução (0 a 60 cm de profundidade) foram analisadas pela técnica de 

cromatografia em fase líquida com detector de arranjo de diodos/ultravioleta (HPLC-

DAD/UV) enquanto as análises das amostras de solo coletadas até 4 m de profundidade (poço 

piezométrico) e de água subsuperficial foram realizadas por um método de extração em fase 

sólida acoplado à cromatografia líquida e espectrometria de massas em tandem (on-line-SPE-

LC-MS/MS). Não foi detectado nenhum fármaco em amostras de água, mas foram detectadas 

uma ou mais FQs em amostras de solo. Assim, conclui-se que houve lixiviação de FQs em 

campo até a profundidade estudada de 4 m e que ao analisar apenas amostras de água é 

provável obter conclusões falso-negativas. 

 

Palavras-chave: Contaminação. Fármacos veterinários. Solo. Água. 
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Abstract 

 

The application of fluoroquinolones (FQs) in broiler production is a common practice among 

producers as a preventive/curative measure, since these antibiotics have broad-spectrum in 

treatments of urinary and respiratory infections and in bacterial diarrhea. However, these 

antibiotics eventually reach the environment and can cause indirectly contamination in soil 

and subsurface waters through leaching. The objective of this study was to quantify three 

molecules of FQs, previously detected during broiler production in Piracicaba/SP region: 

norfloxacin (NOR), enrofloxacin (ENR) and ciprofloxacin (CIP), which is the main 

metabolite of ENR, and conduct leaching studies in situ by analyzing the extracted solution 

from soil and soils. Samples were collected in two different sites in farms: 1) next to the shed, 

where porous cup solutions extractors were installed in 20, 40 and 60 cm deep (six farms) and 

2) in a location far away from the production area, where it was installed a piezometric well 

up to 4 m deep (one farm). Soil samples were collected during the installation of the solution 

extractors (0 to 60 cm depth) and they were analyzed by high performance liquid 

chromatography-diode array/ultraviolet detector (HPLC-DAD/UV). The analysis of soil 

samples collected up to 4 m deep (piezometric well) and subsurface water were performed 

using an online solid phase extraction liquid chromatography tandem mass spectrometry 

method (on-line SPE-LC-MS/MS). No antibiotic in water samples has been detected, but 

there were one or more FQs in soil samples. So, it was concluded that there were FQs 

leaching in the field to the 4 m depth and when analyzing only water samples it is possible to 

obtain false-negative conclusions. 

 

Keywords: Contamination. Veterinary pharmaceuticals. Soil. Water.  
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6.1 Introdução 

 

 A produção de frango de corte é uma das atividades pecuárias mais importantes da 

região de Piracicaba/SP e a aplicação de antimicrobianos do grupo das FQs é constante. No 

entanto, todo o resíduo gerado é descartado no ambiente sem cuidado prévio. Em regiões com 

alta densidade pecuária o uso de antimicrobianos representa risco potencial de contaminação 

de solos, águas subsuperficiais e lençol freático (OSTERMANN, et al., 2014). 

 O solo é um componente essencial do ambiente, mas sua importância geralmente é 

desconsiderada e pouco valorizada (MUGGLER et al., 2006). Um grande número de 

experimentos de lixiviação documentou a mobilidade de várias classes de antimicrobianos no 

solo (BOXALL et al., 2002; GOLET et al., 2003; KAY et al., 2005; OSTERMANN et al. 

2014) e constatou contaminação em águas subterrâneas e potável (HIRSCH et al., 1999; 

TONG et al., 2009; HU et al., 2010). Sabe-se que as FQs sofrem adsorção em superfícies 

minerais carregadas, tornando-as persistentes no ambiente (CARRASQUILLO et al., 2008), 

causando diminuição em sua biodisponibilidade, reduzindo sua velocidade de biodegradação. 

Em solos ácidos há predominância da forma catiônica de FQs, uma vez que esses compostos 

são anfóteros (GU, KARTHIJEYAN, 2005). No entanto, em solos brasileiros, geralmente 

ácidos, associados à baixa capacidade de retenção de cátions, se espera uma lixiviação destes 

compostos e, consequentemente, um potencial de contaminação dos recursos hídricos 

subsuperficiais.  

 Há uma necessidade de se investigar o comportamento destes compostos em 

condições típicas de solos tropicais com estudos em campo, uma vez que os testes 

laboratoriais de lixiviação geralmente utilizam concentrações superiores às encontradas 

normalmente. Este estudo abordará a determinação de NOR, ENR e CIP em solos e água 

subsuperficial extraída por meio de extratores de cápsulas porosas em diferentes 

profundidades e em um poço piezométrico. 
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6.2 Material e Métodos 

 

6.2.1 Extratores de solução com cápsula porosa 

 

Coleta e análise de água e solo 

Foram instalados extratores de solução com cápsula porosa com 20, 40 e 60 cm de 

profundidade de haste para coleta de amostras de água em seis granjas de produção de frango 

de corte (Piracicaba, Saltinho e Tietê/SP). Esses extratores foram instalados ao lado dos 

barracões de produção (Figura 6.1), de modo que receberam descarga direta de fármacos 

durante as lavagens dos galpões. As coletas de água foram realizadas sempre após um evento 

de chuva, totalizando 126 amostras durante 1 ano e 6 meses. As coletas de solos foram 

realizadas aos 20, 40 e 60 cm de profundidade com ajuda de um trado, no mesmo local da 

instalação dos extratores de solução. Após a amostragem, o solo foi colocado em um balde 

limpo, homogeneizado, identificado e aproximadamente 300 g foi enviado ao Laboratório 

Pirasolo - Laboratório Agrotécnico Piracicaba S/C Ltda para análises química: pH, MO 

(matéria orgânica), P (fósforo), K (potássio), Ca (cálcio), Mg (magnésio), SB (soma de bases) 

e CTC (capacidade de troca catiônica) e física (textura do solo). 

 

  

Figura 6.1 - Extratores de solução do solo com cápsula porosa (hastes com 20, 40 e 60 cm) (à 
esquerda). Extratores de solução instalados em campo, ao lado do galpão de produção de frango (à 
direita). 
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As análises de amostras de água foram realizadas por on-line-SPE-LC-MS/MS (on-

line Solid Phase Extraction Liquid Chromatography Tandem Mass Spectrometry) e de solo 

por HPLC-DAD/UV (High Performance Liquid Chromatography-Diode Array/Ultraviolet 

Detector). As validações dos métodos analíticos foram as mesmas anteriormente descritas no 

capítulo 3 (análise de solo) e 4 (análise de água). 

 

6.2.2 Poço piezométrico 

 

Coleta e análise de água e solo 

Foi instalado um poço piezométrico, em local de baixada, afastado do barracão de 

produção (aproximadamente 50 m), até a profundidade de 4 m em uma das granjas 

selecionadas (Piracicaba/SP). As coletas de água foram realizadas sempre após um evento de 

chuva, totalizando cinco coletas durante seis meses. As coletas de solos foram realizadas 

durante a instalação do poço piezométrico na superfície (20 cm), em 1, 2, 3 e 4 m de 

profundidade. 

As análises de água e solo foram realizadas por on-line-SPE-LC-MS/MS. As 

validações dos métodos analíticos foram descritos no capítulo 4. Após a amostragem, o solo 

foi identificado e aproximadamente 300 g foram enviados ao Laboratório Pirasolo - 

Laboratório Agrotécnico Piracicaba S/C Ltda para análises química: pH, MO, P, K, Ca, Mg, 

SB, CTC  e física (textura do solo). 

 

6.2.3 Análise estatística 

Os resultados obtidos foram submetidos à análise de variância (ANOVA) e as médias 

foram comparadas pelo teste de Tukey (p < 0,05) utilizando o programa estatístico 

ASSISTAT (SILVA; AZEVEDO; 2009). 

 

 

6.3 Resultados e Discussão 

Detectou-se uma ou mais FQs em amostras de solo (0 a 60 cm) em todas as granjas 

estudadas (Tabelas 6.1, 6.2 e 6.3). A ENR foi o composto mais encontrado, provavelmente 

devido às taxas de administração em frangos ser maior do que de NOR. A presença de CIP é 

causada pela degradação da ENR, uma vez que este fármaco não pode ser administrado na 

produção pecuária devido a sua utilização em humanos (FINLEY et al., 2013). 
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Também foi detectada a ENR em solos coletados até 4 m de profundidade (Tabela 

6.4). No entanto, as concentrações nessas amostras (ng kg-1) foram muito menores do que as 

concentrações em solos amostrados até 60 cm (µg kg-1), pois o local da coleta foi distante do 

barracão de produção onde esses fármacos foram administrados, ao contrário dos extratores 

de solução que foram instalados ao lado dos galpões. 

 

 

Tabela 6.1 - Concentração de NOR em solos de granjas em três profundidades distintas. 

Prof. (cm) 
 

Granja 1 Granja 2 Granja 3 Granja 4 Granja 5 Granja 6 

------------------------------------------------µg kg-1----------------------------------------- 

0-20 12,5 ±1,3 b 12,5 ±2,4 a 56,6 ±0,7  <LD <LD <LD 

20-40 28,3 ±1,1 a 14,9 ±0,8 a <LD <LD <LD <LD 

40-60 14,9 ±2,8 b <LD <LD <LD <LD <LD 
As médias seguidas pela mesma letra na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
LD = limite de detecção. 
 
 
 
Tabela 6.2 - Concentração de ENR em solos de granjas em três profundidades distintas. 

Prof. (cm) 
Granja 1 Granja 2 Granja 3 Granja 4 Granja 5 Granja 6 

------------------------------------------------µg kg-1---------------------------------------------- 

0-20 35,1 ±0,6 c 32,8 ±0,5 c <LD <LD 33,9 ±0,1 a <LD 

20-40 46,6 ±0,5 b 93,7 ±1,4 b <LD <LD 29,7 ±0,6 b 27,7 ±0,9 b 

40-60 57,6 ±2,9 a 105,6 ±0,7 a <LD <LD <LD 37,9 ±2,7 a 
As médias seguidas pela mesma letra na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
LD = limite de detecção. 

 

 

Tabela 6.3 - Concentração de CIP em solos de granjas em três profundidades distintas. 

Prof. (cm) 
Granja 1 Granja 2 Granja 3 Granja 4 Granja 5 Granja 6 

------------------------------------------------µg kg-1------------------------------------------- 

0-20 <LD <LD <LD 11,7 ±1,0 a 15,4 ±0,1 a <LD 

20-40 <LD 17,4 ±0,1 a <LD 13,9 ±1,6 a <LD 10,8 ±0,5 b 

40-60 21,2 ±2,3 14,1 ±1,1 b <LD 13,8 ±1,3 a 10,8 ±0,6 b 17,4 ±2,4 a 
As médias seguidas pela mesma letra na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
LD = limite de detecção. 
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Tabela 6.4 - Concentração de NOR, ENR e CIP em amostras de solo coletadas no local de instalação 
do poço piezométrico. 

Profundidade 
NOR CIP ENRO 

------------------ng kg-1------------------- 

0 – 0,2 m <LD <LD 23,03 ±1,45 c 

1 m <LD <LD 27,53 ±1,82 b 

2 m <LD <LD 33,88 ±1,07 a 

3 m <LD <LD 37,15 ±0,58 a 

4 m <LD <LD 35,49 ±1,64 a 
As médias seguidas pela mesma letra na coluna não diferem entre si. Foi aplicado o Teste de Tukey (p <0,05). 
LD = limite de detecção. 

 

 

 Os resultados encontrados em solos demonstram a ocorrência de lixiviação de FQs até 

a profundidade de 4 m, mesmo que esses antimicrobianos apresentem forte interação com as 

cargas negativas do solo, o que sugere baixa mobilidade (TURIEL et al., 2006; STURINI et 

al., 2010). Não foram detectadas FQs nas amostras de água coletadas nos extratores de 

cápsula porosa e em poço piezométrico, mostrando que esses compostos se ligam às cargas do 

solo e não dissipam em água. Estudos de lixiviação geralmente são realizados através da 

solução percolada no perfil do solo (ROSOLEM, et al., 2006; MONQUERO, et al., 2008; 

WERLE et al., 2008), o que pode ocasionar resultado falso-negativo no caso das FQs. 

 Os resultados de ENR na granja 2 foram os mais elevados (105,6 µg kg-1) e 

demonstraram contaminação do perfil do solo, uma vez que os valores calculados estiveram 

acima do tolerável (100 µg kg-1) (PEREIRA et al., 2012). Essa granja apresentou os maiores 

valores de CTC (Tabela 6.5), indicando relação entre esse parâmetro químico e a sorção de 

FQs. As demais propriedades apresentam menores valores de CTC, fato que facilita a 

lixiviação. Há a possibilidade desses compostos estarem em camadas mais profundas do solo. 

As concentrações de FQs aqui detectadas foram inferiores às detectadas no capítulo 3 

(Tabelas 3.10, 3.11 e 3.12), assim como os parâmetros químicos (Tabelas 3.14 e 6.5), 

principalmente nas Granjas 3 e 4. Além disso, os solos amostrados apresentam característica 

arenosa (Tabela 6.6), o que facilita a lixiviação. 
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Tabela 6.5 – Análises químicas de solos coletados próximos aos galpões de produção. 

PRODUTOR 
Profundidade 

(cm) 

pH 
 

CaCl2 
  

MO 
 

g dm-3 
  

P K Ca Mg Soma  CTC 

resina       bases   

mg dm-3   -------------------molc dm-3 ----------------- 

Granja 1 

0-20  5,8 37 102 2,8 48 24 75 91 
20-40  5,8 11 58 5,8 53 33 92 110 
40-60 5,8 9 34 5,6 45 35 86 105 

Granja 2 

0-20  4,1 11 18 3,8 84 40 128 237 
20-40  4,2 9 16 3,9 80 43 127 221 
40-60 4,2 5 12 3,9 82 44 130 240 

Granja 3 

0-20  4,7 9 34 2,7 30 13 46 74 
20-40  4,7 5 19 3,0 23 10 36 61 
40-60 4,5 5 18 3,0 19 15 37 62 

Granja 4 

0-20  5,6 19 21 1,2 40 6 47 62 
20-40  5,5 12 13 1,7 35 8 45 68 
40-60 5,5 7 7 1,8 32 6 40 59 

Granja 5 
 

0-20  5,5 37 186 2,7 36 16 55 80 
20-40  5,4 25 130 2,8 32 12 47 76 
40-60 5,2 15 124 2,7 19 18 40 73 

Granja 6 

0-20  3,8 16 20 1,3 31 10 42 94 
20-40  3,7 12 16 1,4 24 8 33 82 
40-60 3,7 9 14 1,5 15 7 23 74 

 

Tabela 6.6 - Análises físicas de solos coletados próximos aos galpões de produção. 

PRODUTOR 
Profundidade 

(cm) 

Argila Silte Areia total 

<0,002mm 0,053-0,002mm 2,00-0,05mm 

--------------- g kg-1------------------ 

Granja 1 

0-20  163 97 740 
20-40  352 178 470 
40-60 389 186 425 

Granja 2 

0-20  341 269 390 
20-40  356 258 386 
40-60 378 243 379 

Ganja 3 

0-20  256 254 490 
20-40  259 241 500 
40-60 263 239 498 

Ganja 4 

0-20  149 91 760 
20-40  136 103 761 
40-60 138 105 757 

Granja 5 

0-20  182 168 650 
20-40  175 176 649 
40-60 150 183 667 

Granja 6 

0-20  134 16 850 
20-40  127 59 814 
40-60 142 42 816 
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 Nas coletas até 4 m de profundidade também foi possível observar lixiviação de ENR 

(Tabela 6.4). Essa mobilidade no solo provavelmente está relacionada às baixas quantidades 

de carga negativa do solo, diminuindo a sorção. Essas amostras apresentaram baixos valores 

de CTC, MO (Tabela 6.7) e característica arenosa (Tabela 6.8). A presença de fármacos até a 

profundidade analisada é preocupante, pois, mesmo que em baixas concentrações, elas 

provavelmente podem atingir o lençol freático. 

 

Tabela 6.7 - Análises químicas de solos coletados no local do poço piezométrico. 

Profundidade  
pH  MO P  K Ca Mg 

Soma 
Bases  

CTC 

CaCl2  g dm-3 mg dm-3 ------------mmolc dm-3----------- 

0-0,2 m 4,2 9 5 0,5 15 6 22 50 

 1 m 3,8 5 2 0,6 22 17 40 206 

 2 m 3,8 2 2 0,8 31 23 55 205 

3 m 3,8 2 3 1,2 44 26 71 159 

 4 m 4,2 2 3 1,5 69 32 103 191 
 

 

Tabela 6.8 - Análises físicas de solos coletados no local do poço piezométrico. 

Profundidade 
Argila Silte Areia total 

< 0,002 mm 0,053-0,002 mm 2,00-0,05mm 

0-0,2 m 162 98 740 
 1 m 318 332 350 
 2 m 298 442 260 
3 m 346 434 220 
 4 m 323 417 260 

 

 Estudos mostram que as FQs apresentam alto coeficiente de sorção, sendo 

consideradas imóveis no solo (TOLLS, 2001). Entretanto a maior parte dos trabalhos foi 

realizada em solos de regiões temperadas que possuem alta CTC. No Brasil há predominância 

de solos intemperizados, com baixa CTC e dependentes do pH (FONTES; ALLEONI, 2006) 

e, mesmo quando são argilosos, apresentam argilas de baixa atividade, sugerindo baixo 

potencial de sorção de fármacos de uso veterinário. Apesar dos solos com baixo pH gerarem 

moléculas de FQs catiônicas, uma vez que são compostos anfóteros (GU, KARTHIJEYAN, 

2005; PICÓ; ANDRÉU, 2007), provavelmente não houve cargas negativas suficientes para 

causar adsorção neste estudo. 

Um estudo aponta decréscimo nas concentrações de NOR, ENR e CIP em 

profundidade, indicando mobilidade limitada das FQs no solo (GOLET et al., 2002). Em 
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experimentos realizados em campo houve diminuição na concentração de CIP e NOR com o 

aumento de profundidade (aplicações de 0,05 a 0,3 mg kg-1 no solo). No entanto, as amostras 

foram coletas em Zurich/Suíça e apresentaram características de solo diferentes dos solos 

brasileiros, com pH próximo a 7,0 e maior teor de argila (38%) (GOLET et al., 2002). Mas 

como no presente estudo, os autores também concluíram que as FQs são fármacos persistentes 

e podem acumular em solos. Já em solos com pH abaixo de 5,9, Paul et al. (2014) observaram 

taxas de adsorção superiores a 0,8 µmol m-2, onde mais de 80% da FQ (ofloxacina) aplicada 

sofreu adsorção ao solo, assim como neste estudo, onde os valores de pH foram inferiores a 

5,9 para todas as amostras. As taxas de adsorção nas primeiras camadas de solo foram baixas 

devido à baixa CTC, mesmo assim observou-se adsorção de NOR, ENR e CIP, 

principalmente nos solos coletadas ao lado dos galpões de produção. 

No local onde o solo foi coletado até 4 m de profundidade observou-se acúmulo de 

ENR em profundidade (Tabela 6.4). Pode-se afirmar que esses valores estão relacionados à 

maior CTC e teor de argila dessas camadas amostradas (Tabelas 6.7 e 6.8). Outros estudos 

também afirmaram que o fator principal para o sorção de FQs em solos é a CTC (WANG et 

al., 2011; QIN et al., 2014). Wang et al. (2011) observaram que mais de 95% da CIP 

adicionada aos minerais de argila sofreram sorção em menos de 8 h. Qin et al., (2014) 

observaram que a sorção também foi dependente de pH, pois a adsorção máxima aos minerais 

de argila ocorreu em pH 6,0, valor próximo ao pKa1 do composto testado, levofloxacina 

(LEV) que pertence ao grupo das FQs. Esses autores justificaram que em meio ácido as FQs 

estão em sua forma catiônica e acabam sendo atraídas pelas cargas negativas dos solos, em 

pH acima de 7,0 ocorre a diminuição dessa interação eletrostática e acima de 9,0 ocorre 

repulsão, pois esses fármacos estão predominantemente na forma aniônica. Eles ainda 

observaram que a presença de Ca+2 em solução prejudica a adsorção, provavelmente devido à 

formação do complexo Ca+2-LEV em solução. Outros autores também relataram que a 

adsorção de NOR em solos com alto teor de ferro e alumínio foi suprimida na presença de 

cátions divalentes e seguiram a seguinte ordem: Cu+2> Zn+2> Ca+2> Mg+2 (KONG et. al., 

2014). No entanto, esses resultados ainda são contraditórios, pois há estudos que 

demonstraram aumento na adsorção de ofloxacina (também pertencente ao grupo das FQs) na 

presença de Ca+2 (GOYNE et al., 2005). Esses autores explicam que essa interação de FQs 

com cátions metálicos (Ca+2 e Mg+2) ocorre devido à formação de pontes de cátions 

(NOWARA et al., 1997; GOYNE et al., 2005; SPELTINI et al., 2011). O fato é que cátions 

metálicos são comuns em solos e podem afetar a adsorção de FQs e esta interação ainda não 

está bem compreendida, portanto há necessidade de estudos específicos para entender 
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completamente a dinâmica das FQs em solos, além disso, a interação entre FQs, ânions e 

adsorção tem sido pouco relatada em literatura (TANIS, HANNA, 2008; XU et al., 2011; QIN 

et al., 2014).  

A MO é outro fator que interfere na adsorção de FQs em solos com pH abaixo de 6,0, 

pois observou-se adsorção de NOR em solos agrícolas com altos teores de MO (KONG, et al., 

2014). No entanto, os mesmos autores relataram que a influência da MO na sorção desses 

compostos é menor do que da CTC e do pH.  

Geralmente os solos brasileiros são intemperizados e assim apresentam fatores que 

propiciam a lixiviação de bases e provavelmente FQs: baixa CTC, baixos teores de MO e 

meio ácido. São necessárias medidas para controlar a entrada desses fármacos no ambiente, 

pois uma vez que atinjam os solos, ocorrerá lixiviação. 

  

6.4 Conclusões 

 A lixiviação de NOR, ENR e CIP só foi observada quando se analisou amostras de 

solo. Esses antimicrobianos não foram detectados em água percolada, podendo induzir falsas 

conclusões a respeito da lixiviação desses fármacos. 
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