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EFEITOS DOS ANTIBIÓTICOS DE USO PECUÁRIO ASSOCIADOS À AGUA 

RESIDUÁRIA DE SUINOCULTURA SOBRE A ATIVIDADE MICROBIANA DO SOLO 

 

 

RESUMO 

 

Antibióticos são adicionados à dieta dos animais com objetivo de aumentar os índices de 
desenvolvimento zootécnico na produção pecuária. Desses, os medicamentos da classe das 
tetraciclinas são os mais frequentemente utilizados, principalmente na suinocultura. Sabe-se 
que estes compostos não são completamente digeridos pelo metabolismo dos animais, vindo 
a compor as águas residuárias e, eventualmente, chegam aos solos e alteram toda dinâmica 
dos microrganismos. Nesse sentido, o presente trabalho teve como objetivo avaliar o efeito 
das tetraciclinas associadas à agua residuária de suinocultura sobre a atividade enzimática 
do solo, relacionada ao ciclo biogeoquímico dos nutrientes sob duas aplicações, em diferentes 
estações do ano. O experimento foi conduzido em vasos contendo solo, os quais receberam, 
uma vez no verão e novamente no outono, doses de água residuária da suinocultura (0,2 e 
0,3 L), combinadas ou não, com doses de tetraciclina (35 µg L-1), clortetraciclina (40,9 µg L-1) 
e doxiciclina (14,9 µg L-1). Amostras de solo foram coletadas aos 2, 4, 8, 15, 30, 45 e 75 dias, 
após cada aplicação dos tratamentos, para determinação da atividade das enzimas 
desidrogenase, β-glicosidase, fosfatase ácida e urease. Foi verificado aumento da atividade 
de todas as enzimas na presença de água residuária da suinocultura, e redução da atividade 
na presença dos antibióticos aplicados em ambos os períodos experimentais. Também foi 
observada redução na biodisponibilidade de nutrientes no solo, o que reduz a qualidade e 
fertilidade do solo. 

 
Palavras-chave: tetraciclinas, reuso de água, atividade enzimática, biodisponibilidade de 
nutrientes do solo. 
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EFFECTS OF ANTIBIOTICS USE ON LIVESTOCK ASSOCIATED WITH SWINE 

WASTEWATER ON SOIL MICROBIAL ACTIVITY 

 

 

ABSTRACT 

 

Antibiotics are added to animals’ diet to increase zootechnical development rates in livestock 
production. Thus, tetracycline class drugs are the most frequently used ones, mainly in swine 
breeding. It is known that these compounds are not completely digested by the animals’ 
metabolism, consequently, they take part of wastewater, and eventually, they can reach the 
soil and change all the dynamics of microorganisms. Thus, this trial aimed at evaluating the 
effect of tetracycline associated with swine wastewater on enzymatic activity of soil regarding 
biogeochemical cycle of nutrients under two applications, in different seasons. The experiment 
was carried out in soil-containing pots, which received, once in summertime, and again in the 
autumn, doses of swine wastewater (0.2 and 0.3 L) with or without tetracycline doses (35 μg 
L-1), chlortetracycline (40.9 μg L-1) and doxycycline (14.9 μg L-1). Soil samples were collected 
at 2, 4, 8, 15, 30, 45 and 75 days after each application of the treatments in order to determine 
dehydrogenase, β-glucosidase, acid phosphatase and urease enzymes activity. It was 
observed an increase in the activity of all the studied enzymes when submitted to swine 
wastewater. And, a decrease of their activity when in antibiotics presence, applied in both 
experimental periods. There was also a decrease in nutrients bioavailability in soil, which 
reduces soil quality and fertility.  
 
Keywords: tetracycline, water reuse, enzymatic activity, bioavailability of soil nutrients. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

 

A suinocultura representa a maior atividade pecuária em escala global, sendo seus 

principais impactos relacionados com a destinação do efluentes gerado (FAO, 2013). O 

efluente da suinicultura possui elevadas concentrações dos nutrientes, sendo empregado 

como fertilizante em muitas propriedades. Porém, mesmo após tratamento prévio, como em 

biodigestores, grande parte dos nutrientes encontra-se na forma indisponível às plantas, 

sendo necessária a intervenção dos micro-organismos do solo para sua solubilização e 

mineralização (KESSLER et al., 2013). Os micro-organismos são os principais responsáveis 

pela atividade enzimática do solo (TABATABAI, 1994), nesse sentido o estudo da atividade 

enzimática tem sido reportado como indicador da qualidade do solo, da decomposição da 

matéria orgânica e da disponibilidade de nutrientes (RITZ et al., 2009; STONE et al., 2016). 

Portanto, para se avaliar a fertilidade do solo, é fundamental determinar as enzimas a serem 

analisadas, tendo em vista que uma série delas está ligada ao ciclo biogeoquímico de 

elementos no solo, como o nitrogênio, o carbono, o fósforo e o enxofre (LISBOA et al., 2012).  

A água residuária da suinocultura apresenta elevadas concentrações de nutrientes, 

entretanto, apresenta em sua composição resíduos de antibióticos do manejo da suinocultura. 

Estima-se que, aproximadamente, 70% dos antibióticos empregados na suinocultura são 

excretados via fezes e urinas dos animais, contaminando as águas residuárias (MALINTAN; 

MOHD, 2006). Esses resíduos, quando despejados no ambiente, podem selecionar a 

microbiota do solo, alterando a dinâmica dos micro-organismos, a disponibilidade dos 

nutrientes no solo e, ainda, acarretar riscos à saúde humana por meio de seleção de cepas 

resistentes (MARTINEZ, 2012; MASSÉ; SAADY; GILBERT, 2014). Jindal et al. (2006) e 

Karthinkeyan e Meyer (2006) observaram grandes concentrações de antibióticos de uso 

pecuário na água residuária de suinocultura, sugerindo potencial impacto, caso esta água 

fosse aplicada ao solo. De acordo com Castannon (2007), o emprego destes medicamentos 

na pecuária, para fins de melhoramento de desempenho zootécnico, são proibidos na União 

Europeia desde 2006. Porém, em países como o Brasil e os Estados Unidos, onde estão 

concentradas as maiores unidades de produção do mundo, são utilizados livremente 

(CASTANNON, 2007). 

Diversos estudos são conduzidos afim de determinar os efeitos tóxicos decorrentes da 

aplicação de efluentes pecuários contaminados com antibióticos no solo. Entre esses estudos 

pode-se citar: efeitos deletérios sobre comunidade de invertebrados (ŽIŽEK; ZIDAR, 2013); 

micro-organismos (LIU et al., 2009; REICHEL et al., 2013; MOURA et al., 2016); potencial 

seleção de cepas resistentes (MARTINEZ, 2009; MOJICA; AGA, 2011); desenvolvimento de 



11 

 

 

culturas (KONG et al., 2007; MIGLIORE et al., 2010); presença em águas subterrâneas, com 

riscos à saúde humana (SACHER et al., 2001; MOJICA; AGA, 2011). Porém, estudos sobre 

o efeito dos antibióticos sobre a atividade enzimática ainda são escassos. Igel-Egalon et al. 

(2011) observaram redução na atividade de fosfatase ácida na presença de lincomicina, e de 

desidrogenase com lincomicina e ciprofloxacino, quando aplicados em conjunto aos dejetos 

de suínos ao solo. Thiele-Bruhn e Beck (2005) testaram os efeitos de diferentes 

concentrações de oxitetraciclina e sulfapiridina sobre a respiração basal, sobre a atividade da 

desidrogenase e a respiração induzida por substrato e concluíram que uma ativação do 

crescimento microbiano por meio da adição de nutrientes é necessária quando se pretende 

testar os efeitos dos antibióticos bacteriostáticos em solos. Além disso, verificaram que os 

efeitos de ambos os antibióticos foram dependentes do tempo, evidenciando que testes a 

curto prazo não são adequados. Neste contexto, o presente trabalho teve como objetivo 

verificar o efeito produzido por antibióticos da classe das tetraciclinas presentes em água 

residuárias da suinocultura sobre a atividade enzimática do solo relacionada ao ciclo 

biogeoquímico dos nutrientes em duas estações do ano. 
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2 OBJETIVOS 

 

 

2.1 Objetivos gerais 

 

Avaliar os efeitos da associação de antibióticos da classe das tetracilinas à água 

residuária de suinocultura sobre a atividade enzimática do solo, relacionada ao ciclo 

biogeoquímico dos nutrientes em duas estações do ano. 

 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

 Avaliar o comportamento ao longo do tempo da atividade enzimática do solo sob 

aplicação de água residuária de suinocultura; 

 Avaliar o comportamento ao longo do tempo da atividade enzimática do solo sob 

aplicação de antibióticos da classe das tetraciclinas; 

 Verificar a biodisponibilidade de nutrientes de nutrientes no solo após aplicação de 

água residuária de suinocultura, associada aos antibióticos da classe das tetraciclinas. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

 

3.1 Características da água residuária da suinocultura 

 

No Brasil, a produção suinícola cresce constantemente para atender tanto ao mercado 

interno como ao externo (SEIDEL et al., 2010). A carne suína representa a fonte de proteína 

animal mais consumida, sendo a China, a União Europeia, os Estados Unidos e o Brasil os 

maiores produtores mundiais (ABIPECS, 2012). O crescimento contínuo e os avanços 

tecnológicos na produção de suínos resultaram na adoção da prática de confinamento desses 

animais em todas as fases do ciclo produtivo, com a intenção de aumentar a produtividade 

por unidade de área e tempo (CASSOL et al., 2010). 

O Brasil exibe indicadores de produtividade de alta tecnologia na suinocultura e está 

entre os primeiros países no aumento quanto à produção suinícola, graças à grande extensão 

de terra disponível, disponibilidade de água, capacidade de produzir grãos e a genética dos 

animais. Assim, caracteriza-se como uma atividade pecuária de muita relevância para o País 

e, principalmente, para a região sul, onde se concentra o maior plantel de suínos (SILVA et 

al., 2011). Na região oeste do Paraná, a suinocultura representa uma atividade predominante 

entre os pequenos produtores, portanto, constitui-se como de grande importância 

socioeconômica e serve como fixador do homem no campo (PRIOR et al., 2009). 

O aumento da produção por unidade de área acarretou o acúmulo de resíduo nas 

propriedades; na maioria das vezes, muito além da capacidade das áreas próximas em 

receber esse efluente. Tal situação tem gerado grande preocupação dos órgãos ambientais, 

pois quando a capacidade de adsorção do solo é esgotada, esse resíduo pode ocasionar 

prejuízos ambientais de grandes proporções, contaminando os solos e os recursos hídricos 

(AITA; GIACOMINI, 2008; SEIDEL et al., 2010). 

O esterco suíno consiste na mistura de fezes, urina, água da lavagem das pocilgas, 

restos de ração, pelo e poeira (GONÇALVES JÚNIOR et al., 2008). Porém, estas 

características variam de acordo com inúmeros fatores, que alteram sua qualidade e 

quantidade. Dentre estes fatores, destacam-se o número de animais por baia e o seu estágio 

de desenvolvimento, o manejo da água da higienização e as perdas em bebedouros, a dieta 

adotada e as características das instalações (LIMA, 2007). 

Em sistemas de criação de suínos em ciclo completo, diariamente, são gerados 140 a 

170 litros de dejeto por fêmea no plantel; no sistema de produção de leitões, o volume gerado 

por matriz no plantel é de 35 a 40 L dia-1; em sistema de produção de suínos em terminação 
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cerca de 12 a 15 L suíno-1 de dejetos são produzidos diariamente, nos sistemas que utilizam 

água para limpeza das baias (SEIDEL et al., 2010). 

O esterco é comumente utilizado na agricultura e possui em sua composição matéria 

orgânica e nutrientes como nitrogênio, fósforo, potássio, cálcio, sódio, magnésio, manganês, 

ferro, zinco, cobre e outros que fazem parte da dieta aplicada aos suínos (DIESEL; MIRANDA; 

PERDOMO, 2002). A elevada concentração desses nutrientes no esterco resulta da baixa 

eficiência de absorção e metabolização dos alimentos pelos animais. De todo o nitrogênio, 

fósforo e potássio presentes nas rações, no máximo 55%, 50% e 20%, respectivamente são 

absorvidos. A excreção, por sua vez, pode atingir valores de até 60% para o nitrogênio, 80% 

para o fósforo e 95% para o potássio (KORNEGAY; HARPER, 1997).  

As elevadas concentrações de fósforo presentes nos dejetos suínos resultam da 

alimentação, rica em grãos de milho, soja e trigo (LOVATTO et al., 2010). Essa dieta altamente 

rica em fósforo é necessária pela baixa eficiência de absorção pelos suínos, devido à ausência 

da enzima responsável pela degradação desse composto (MOREIRA et al., 2010). Lovatto et 

al. (2010) afirmam que são ingeridos, anualmente, cerca 8 mil toneladas de fósforo pela 

suinocultura no estado do Rio Grande do Sul, sendo que 74% deste total é excretado. Ainda 

de acordo com os mesmos autores, 34 mil toneladas de nitrogênio entram anualmente na 

atividade com um total de 70% de perdas pelas fezes e urinas.  

O cobre e o zinco também aparecem em concentrações consideráveis nos dejetos 

suínos, em decorrência da adição excessiva destes nutrientes nas rações. No entanto, 

sabe-se que a absorção desses nutrientes pelos animais é baixa e estima-se que 80% do 

cobre ingerido é eliminado nas dejeções, enquanto que para o zinco os valores podem chegar 

a 96%. Nessa dimensão, quando esse dejeto é disposto no solo e chega aos corpos hídricos, 

pode alcançar níveis tóxicos às plantas, animais e microrganismos (GIROTTO et al., 2010). 

Visto o potencial poluente dos dejetos de suínos, deve-se evitar o lançamento em 

corpos hídricos sem tratamento prévio e sem o cumprimento da exigência mínima de alguns 

parâmetros em sua composição final (GRÜTZMACHER, 2011). Nesse sentido, a Resolução 

nº. 357/2005, do Conselho Nacional do Meio Ambiente – CONAMA, regula os padrões de 

emissão, dispondo sobre as concentrações máximas para que os efluentes possam ser 

descartados nos cursos d'água (CONAMA, 2005). 

Diante destas características e dos potenciais impactos da disposição dos dejetos no 

solo, é imprescindível proceder um tratamento prévio para que a atividade tenha viabilidade 

ambiental. Entretanto, essa prática ainda enfrenta resistência por parte dos pequenos 

produtores, devido à tradição de usar os dejetos suínos como fertilizante do solo, com a ideia 

equivocada de que não necessita de tratamento. A necessidade de investimentos financeiros 

é outro forte motivo para a não adoção de sistemas adequados de tratamento, pois, na maioria 

das vezes, os investimentos em tratamento não são convertidos em renda direta (KUNZ; 

MIELE; STEINMETZ, 2009).  
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A preocupação com o potencial poluidor das águas residuárias da suinocultura tem 

feito com que se busquem alternativas mais seguras para o descarte desses resíduos. Muitas 

vezes, o dejeto é descartado sem passar por um sistema de tratamento prévio ou 

reaproveitamento (SANTOS et al., 2007). Tratamentos baseados em processos químicos, 

físicos e biológicos são capazes de diminuir o potencial poluidor, além de transformarem o 

dejeto em adubo orgânico, biogás e em créditos de carbono (KUNZ; MIELE; STEINMETZ, 

2009). Destacam-se a pré-estabilização em lagoas por 120 dias e a utilização em 

biodigestores, que têm a capacidade de reduzir o potencial poluidor com a produção 

simultânea de biogás, logo é a alternativa mais promissora (KUNZ; MIELE; STEINMETZ, 

2009). 

O tratamento de dejetos em biodigestores consiste da biodigestão anaeróbia em que 

a degradação da matéria orgânica é otimizada. Há a redução das demandas químicas e 

bioquímicas de oxigênio e sólidos voláteis, a fim de disponibilizar mais nutrientes para as 

culturas e promover agregação de valor (ORRICO et al., 2007). O processo de tratamento 

possibilita a eliminação de patógenos e parasitas e a geração de energia, por meio da 

produção de gás metano (SANCHEZ et al., 2005). Segundo FEY et al. (2010), desde 2009, 

os suinocultores paranaenses têm a possibilidade de vender o excedente da energia elétrica 

produzida por biogás gerado pelos biodigestores para a companhia elétrica estadual. Isso 

agrega renda à atividade, fato esse que incentiva esta opção de tratamento dos dejetos de 

suínos. 

 

 

3.2 Impactos da disposição da água residuária de suinocultura em solos 

 

Em busca do aumento da produtividade com redução de custos, a utilização do 

efluente dos biodigestores torna-se alternativa viável. É bem aceita pelos produtores, pois 

serve como forma de descarte dos resíduos e de ciclagem de nutrientes, dentro da mesma 

propriedade (SEIDEL et al., 2010). Como contém elevada carga de diversos nutrientes, 

principalmente nitrogênio, fósforo e potássio, a água residuária da suinocultura tem a 

capacidade de melhorar as propriedades químicas, físicas e microbiológicas do solo. Aumenta 

a capacidade de retenção de água, infiltração da água da chuva, atividade microbiana e 

capacidade de troca catiônica do solo. Ademais, complexa ou até mesmo solubiliza alguns 

metais tóxicos ou essenciais às culturas, assim, possibilita o seu aproveitamento na 

agricultura como provedor de nutrientes (SCHERER; BALDISSERA; NESI, 2007; 

SCHEFFER-BASSO; SCHERER; ELLWANGER, 2008). 

A composição das águas residuárias da suinocultura pode apresentar quantidades 

suficientes de nutrientes para as culturas agrícolas e, por si só, elevar a produtividade. 
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Aproximadamente, dois terços do nitrogênio, um terço do fósforo e praticamente todo o 

potássio estão presentes na forma mineral, prontamente assimilável pelas plantas (GOMES 

FILHO et al., 2001). Esta alternativa tem a maior aceitação por parte dos produtores, pois, se 

tais resíduos são manejados adequadamente, elevam a fertilidade do solo, a produtividade e 

reduzem o potencial de poluição. Porém, apenas o aumento da produção das culturas em 

curto prazo não constitui critério suficiente para a sustentabilidade do sistema, pois a água 

residuária da suinocultura tem composição muito variável e depende da alimentação e do 

manejo da água empregados nos criatórios (DORTZBACH et al., 2009), como do tipo de 

tratamento utilizado. Sendo assim, existe grande dificuldade em se recomendar uma dose 

ideal para cada tipo de cultura (FEY et al., 2010). 

Diferente dos fertilizantes minerais, que são formulados de acordo com as 

necessidades específicas de cada cultura, as águas residuárias contêm múltiplos nutrientes 

em quantidades desproporcionais à capacidade de extração das plantas. Portanto, aplicações 

sucessivas são passíveis de acarretar desequilíbrios químicos no solo, como acúmulo de 

nutrientes, arraste por escoamento superficial ou percolação no perfil do solo e, então, a água 

residuária passa de fertilizante para contaminante ambiental (GATIBONI et al., 2008). A 

gravidade do problema dependerá da composição desse resíduo, da quantidade aplicada, da 

capacidade de extração das culturas instaladas, das características do solo e do tempo de 

utilização dos dejetos. 

A concentração elevada de nitratos nas águas subterrâneas é um dos problemas 

ambientais que pode ser atribuído à aplicação de águas residuárias na agricultura. O nitrato 

é a forma do nitrogênio mais facilmente assimilável pelas plantas, porém, quando se desloca 

abaixo da zona de absorção das raízes, a sua perda ocorre no perfil do solo e a consequente 

indisponibilização para as plantas (FEY et al., 2010). Muitas vezes, os nitratos estão presentes 

em níveis até dez vezes superiores à quantidade inicial, em função do excesso de nitrogênio 

disposto no solo (ANAMI et al., 2007; SAMPAIO et al., 2007; ANAMI et al., 2008; DAL BOSCO 

et al., 2008; PELISSARI et al., 2009). O nitrogênio, em suas diferentes formas, é um dos 

principais contaminantes químicos dos recursos hídricos (SAMPAIO et al., 2010). 

Além do nitrogênio, o fósforo e o potássio também são passíveis de acúmulo no solo, 

haja vista a grande concentração em que se encontram na água residuária da suinocultura 

(DORTZBACH et al., 2009). Prior et al. (2009) ressaltam que as aplicações sucessivas desse 

efluente são responsáveis pelo acúmulo de fósforo e do desbalanço de nutrientes no solo. É 

necessária atenção especial com o fósforo no solo, pois é um dos elementos responsáveis 

pela eutrofização dos recursos hídricos (VELOSO et al., 2012). Freitas et al. (2004) 

observaram baixa concentração desse nutriente em lixiviados de lisímetros, quando aplicaram 

água residuária da suinocultura. Fato decorrente da baixa mobilidade do fósforo no perfil do 

solo, pois a maior parte ficou retida nas camadas superficiais. 
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Marcato e Lima (2005) afirmam, ainda, que os efluentes da suinocultura contêm 

elevadas concentrações de metais pesados, como zinco, manganês, cobre e ferro que, com 

aplicações contínuas ou em elevadas doses, podem causar toxicidade às culturas 

implantadas, além de contaminarem o solo. Esses elementos podem ser absorvidos pelas 

plantas e, muitas vezes, entram na dieta humana ou animal (VELOSO et al., 2012). 

Sendo assim, deve-se ter conhecimento da capacidade suporte do solo e da cultura 

implantada, a fim de se estabelecer a dose de aplicação mais coerente, para que sejam 

reduzidos ou até mesmo evitados os riscos de salinização e de contaminação ambiental. O 

objetivo é preservar a integridade dos recursos naturais (SAMPAIO et al., 2010). 

O manejo inadequado dos resíduos, desde o armazenamento até a disposição no solo, 

contribui para a emissão de gases de efeito estufa como o metano, o dióxido de carbono e 

óxido nitroso. O óxido nitroso, embora emitido em baixas concentrações, possuiu potencial 

estufa cerca de 310 vezes maior do que o dióxido de carbono. A emissão de amônia também 

tem sido objeto de preocupação por sua contribuição para a formação de chuva ácida (THE 

WORLD BANK, 2005). Sardá et al. (2010) avaliaram, em seu estudo, a emissão de dióxido 

de carbono, metano e ácido sulfídrico pelo manejo de dejetos líquidos e compostados, 

observando taxas de emissão de metano sete vezes superior nos dejetos líquidos, assim 

como a emissão de ácido sulfídrico. Grützmacher (2011) associou em sua pesquisa a 

volatilização de óxido nitroso e dióxido de carbono à aplicação de água residuária da 

suinocultura em um Latossolo Vermelho distroférrico. 

Outro impacto negativo da disposição de dejetos animais no solo, sobretudo de suínos 

e sem tratamento prévio, é a disseminação de patógenos e compostos químicos utilizados no 

manejo dos animais, incluindo os antimicrobianos (KUNZ; MIELE; STEINMETZ, 2009). O uso 

indiscriminado destes medicamentos justifica-se pela intensificação na produção da cadeia 

suinícola, o que resultou num aumento significativo no nível de estresse dos animais, com 

consequente queda no sistema imunológico e predisposição a infecções por microrganismos 

patogênicos. Nesse contexto, os antimicrobianos são administrados na forma de 

medicamentos preventivos, curativos ou através de baixas doses para um melhor 

desenvolvimento animal (BARCELOS et al., 2009). 

Estima-se que cerca de 90% dos criadores norte-americanos empreguem 

antimicrobianos no tratamento e/ou como promotores de crescimento, assim como ocorre em 

diversos países, como o Brasil. Entretanto, sabe-se que grande parte dos antimicrobianos 

administrados não são absorvidos pelo metabolismo dos suínos, e são eliminados via fezes e 

urina, fornecendo às águas residuárias potencial caráter poluente de solos e águas 

(MALINTAN; MOHD, 2006). Os antibióticos, quando dispostos no ambiente, podem modificar 

toda dinâmica dos microrganismos no ecossistema ambiental, com consequências severas 

também para a saúde humana (MARTINEZ, 2012). 
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O uso de antimicrobianos na suinocultura deve ser criteriosamente avaliado e revisto 

constantemente, pois pode colaborar na seleção de microrganismos resistentes. Desde de 

2005, a União Europeia proíbe rigorosamente o emprego de antimicrobianos como fator de 

crescimento, evidenciando a preocupação do surgimento de cepas bacterianas resistentes 

entre alguns patógenos veterinários e humanos (BARCELOS et al., 2009).  

Karthinkeyan e Meyer (2006) verificaram, em sua pesquisa, a possibilidade de 

aplicação no solo de elevadas concentrações de antibióticos derivadas do tratamento de 

dejetos de animais, e constataram a presença de medicamentos dos grupos das 

sulfonamidas, fluoroquinolonas, tetraciclinas, macrolídeos e trimetoprim em águas residuárias 

de suinocultura. Zilles et al. (2005) encontraram elevadas concentrações antibióticos das 

classes dos macrolídeos, lincosamidas e tetraciclinas no solo, originários de dejetos suínos 

previamente tratados, evidenciando o potencial poluidor do reuso desse efluente na 

agricultura, mesmo após tratamento. 

 

 

3.3 Atividade enzimática do solo 

 

Os microrganismos do solo são os principais agentes responsáveis pela degradação 

da matéria orgânica, ciclagem de nutrientes e fluxo de energia no perfil do solo e influenciam 

tanto na alteração da matéria orgânica quanto no armazenamento de carbono e nutrientes 

minerais (MATSUOKA et al., 2003). A biomassa microbiana corresponde à porção viva da 

matéria orgânica do solo, que possui até 4% de carbono e 5% de nitrogênio, caracterizando 

reservatório de nutrientes para os sistemas vegetais (PAVANELLI; ARAÚJO, 2010). Porém, 

a quantificação apenas da biomassa microbiana não traduz a sua atividade metabólica no 

solo.  

A quantificação da atividade enzimática em solos também configura uma importante 

ferramenta para avaliar a atividade edáfica, apontando eventuais alterações na comunidade 

microbiológica do solo, todavia, sem relacioná-las a um grupo específico de microrganismos 

(ANDRADE; SILVEIRA, 2004). As propriedades bioquímicas do solo, como a atividade 

enzimática, são indicadores sensíveis, úteis no monitoramento de mudanças ambientais 

resultantes da atividade agrícola e são, frequentemente, utilizadas como instrumentos no 

planejamento e avaliação das práticas de manejo. 

De acordo com Champe, Harvey e Ferrier (2006), as enzimas caracterizam-se por 

proteínas de configuração globular, constituídas de estrutura terciária ou quaternária, com a 

função de catalisador biológico, acelerando inúmeras reações bioquímicas, sem serem 

alteradas durante o processo. Possuem alta especificidade e estão associadas a todos os 

eventos metabólicos (SOUZA et al., 2011).  
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A atividade enzimática é fundamental para o solo, pois catalisa inúmeras reações, 

agindo, principalmente, no processo de degradação da matéria orgânica (LONGO; MELO, 

2005). Além de fornecer acesso à energia e nutrientes presentes em substratos complexos 

para os microrganismos, as enzimas extracelulares efetivam a decomposição e mineralização 

de nutrientes no solo, disponibilizando-os também para os vegetais, originando a ciclagem de 

nutrientes no solo (SILVEIRA, 2007). Segundo Fioretto et al. (2001), as enzimas de interesse 

no processo ciclagem de nutrientes são aquelas que catalisam a hidrólise de constituintes da 

matéria orgânica do solo.  

A atividade enzimática é fortemente influenciada pelas propriedades do solo, como a 

umidade e a concentração de carbono orgânico (BERGSTROM et al., 1998). Também recebe 

influência da distribuição da biomassa radicular no solo, da dinâmica da água e dos diferentes 

sistemas de manejo (MATSUOKA, 2006). 

Como aparecem em reduzidas concentrações no solo, a quantificação das enzimas é 

realizada de forma indireta, por meio da avaliação da sua atividade e não pela sua quantidade 

(SILVEIRA, 2007). Frequentemente, a atividade é mensurada pela hidrólise do substrato 

específico para a enzima avaliada, sob condições padronizadas de pH e temperatura 

(TABATABAI, 1994). 

A avaliação de atividades enzimáticas pode ser usada para se obter resultados 

práticos em diversas situações abrangendo o sistema solo-planta, inclusive aspectos relativos 

à fertilidade, remediação de solos contaminados e estudos de impacto de manejos e da 

qualidade dos solos agrícolas (TABATABAI, 1994). 

Bandick e Dick (1999) afirmam que as análises de atividades enzimáticas são capazes 

de apontar o potencial de ciclagem de nutrientes, nitrificação, oxidação e outros processos 

essenciais de um solo. Recentemente, as enzimas hidrolíticas têm sido largamente utilizadas 

em estudos de avaliação da qualidade do solo, por sua elevada sensibilidade a perturbações 

no solo, ao custo relativamente baixo das análises e à rapidez e simplicidade com que são 

executadas (MATSUOKA et al., 2003; TABATABAI, 1994).  

Inúmeras pesquisas têm evidenciado a utilidade das avaliações de atividades 

enzimáticas dos solos na determinação de sua qualidade, entre elas as de: Bergstrom et al. 

(1998), Bandick e Dick (1999), Garcia et al. (2002); Mendes e Reis Júnior (2003) e Matsuoka 

(2006). 

Em solos contaminados por metais pesados, a avaliação das atividades enzimáticas 

também serve como potencial indicador da qualidade (SILVEIRA, 2007). Pesquisas 

evidenciaram que algumas enzimas são sensíveis ao aumento da concentração de alguns 

elementos químicos no solo (SILVEIRA, 2007). Kandeler et al. (1999) verificaram em seu 

estudo que a atividade das enzimas fosfatase ácida, urease, arilsulfatase e desidrogenase 

reduziram, ao passo que aumentaram as concentrações de cobre, zinco, cádmio e níquel no 

solo, em contrapartida, a atividade da β-glucosidase praticamente não alterou, mesmo com 
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elevados teores desses elementos no solo. Porém, Matsuoka (2006), avaliando solos com 

altas concentrações de cobre, sob o cultivo de videira, verificou a redução na atividade da 

β-glucosidase e urease. 

Taylor et al. (2002) afirmam que a atividade enzimática total é frequentemente usada 

como indicador geral da atividade hidrolítica do solo e é quantificada pelas atividades de 

estereases, proteases e lípases, que responsáveis por quebrar compostos fluorogênicos. Em 

seu estudo, Matsuoka (2006) relatou que as enzimas β-glucosidase, fosfatase ácida e urease 

são vulneráveis a alterações no manejo do solo, caracterizando-se como importantes 

indicadores das mudanças no solo. Em geral, sabe-se que as atividades enzimáticas do solo 

são reduzidas em sistemas cultivados, em relação a referenciais como solo de florestas 

(PASSOS et al., 2008), de maneira que a determinação da atividade enzimática do solo tem 

mostrado possuir sensibilidade para indicar modificações promovidas por sistemas de manejo 

do solo em espaços de tempo relativamente curtos (ROLDÁN et al., 2005). 

Nesse contexto, Doran e Zeiss (2000) constataram que o cultivo convencional em 

longo prazo restringiu as atividades de urease, fosfatase, protease e desidrogenase. Garcia 

et al. (2002), ao avaliarem alterações nas atividades enzimáticas em solos agrícolas após 

cessadas atividades, concluíram que as atividades de hidrolases, ureases, como proteases, 

fosfatases e β-glicosidases eram reestabelecidas após a suspensão da atividade agrícola, o 

que indica o efeito negativo das práticas culturais. 

Acredita-se que, em sistemas agrícolas nos quais a fertilidade do solo esteja 

fortemente relacionada à ciclagem da matéria orgânica, exista uma estreita relação entre as 

atividades enzimáticas e a fertilidade (TABATABAI, 1994). Solos em que o sistema de manejo 

objetiva promover sua qualidade (adubação orgânica, plantio direto, rotação de culturas, etc.) 

devem exibir maior atividade biológica (BANDICK; DICK et al., 1999).  

Nesse contexto, Paula et al. (2006), trabalhando em área cultivada com café, no 

Estado de Minas Gerais, verificaram que o solo com adubação orgânica exibiu atividade 

enzimática superior ao solo sob sistema de manejo convencional. Bicalho (2010) verificou 

maiores taxas de mineralização de carbono sob sistema de plantio direto, observando maior 

atividade das enzimas β-glicosidases e urease. Evangelista et al. (2012), em solo sob cultivo 

de cana-de-açúcar, verificaram maior atividade da β-glicosidases, fosfatase ácida e atividade 

enzimática total em sistema de produção orgânica sem revolvimento do solo, 

comparativamente com o sistema de queima da palhada. Balota e Chaves (2010) verificaram 

maiores atividades de urease, arilsulfatase e fosfatase ácida, além de maiores taxas de 

mineralização de carbono e nitrogênio, quando utilizaram urease como adubação verde, na 

entrelinha do cultivo de cafeeiros. 

Os coloides do solo detêm a capacidade de estabilizar as enzimas extracelulares e, 

deste modo, manter sua atividade durante longos períodos de tempo (BURNS, 1982; 

NANNIPIERI; SEQUI; FUSI, 1996). Busto e Perez-Mateos (1995) separaram os componentes 
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húmicos do solo e verificaram que este extrato continha cerca de 50% da atividade total da 

β-glicosidase do solo. Diversos outros autores evidenciaram que inúmeras enzimas 

extracelulares, como β-glicosidases, fosfatases e ureases podem ser complexadas e 

estabilizadas pela matéria orgânica e pela argila do solo (BUSTO; PEREZ-MATEOS, 2000; 

RAO; VIOLANTE; GIANFREDA, 2000; KNIGHT; DICK, 2004). Esta complexação das enzimas 

nos coloides do solo fornece proteção contra a degradação por enzimas proteolíticas. Diante 

disto, solos com superiores concentrações de matéria orgânica e argila tendem a exibir maior 

atividade enzimática (SILVEIRA, 2007). 

A temperatura também influencia fortemente a atividade microbiológica edáfica e, 

desta forma, as atividades enzimáticas. Exerce função essencial no controle dos ciclos 

biogeoquímicos do solo, com implicações sobre o conteúdo de carbono dissolvido, sobre as 

emissões de dióxido de carbono e metano e sobre a disponibilidade de nutrientes 

(KOERSELMAN et al., 1993). 

Bergstrom et al. (1998) verificaram que grande parte das enzimas edáficas apresentam 

um padrão variável de atividade ao longo do ano, decorrente das condições climáticas e de 

seus respectivos impactos sobre a atividade biológica do solo. Essas diferenças, que 

acontecem no decorrer do ano, afetam diferentemente cada enzima (SILVEIRA, 2007). A ação 

da fosfatase ácida, por exemplo, é comprometida por alterações microclimáticas e 

propriedades químicas do solo, em contrapartida, enzimas que reduzem a lignocelulose, como 

as glicosidases e fenol oxidases, são reguladas pela concentração de substrato, que também 

é limitada à sazonalidade (SINSABAUGH et al., 1993). 

Alterações na estrutura física nos solos também são responsáveis por modificar o 

micro-habitat dos microrganismos, reduzindo a eficácia do seu potencial na ciclagem de 

nutrientes. Implicações biológicas da compactação do solo compreendem a redução do 

crescimento radicular vegetal e de suas atividades microbianas, diminuindo a 

biodisponibilidade de nutrientes, em consequência da alteração das taxas de mineralização 

(GOMEZ et al., 2002). A atividade microbiana, representada pelas enzimas do solo, é 

extremamente sensível a bruscas variações ambientais (BERGSTROM et al., 1998). 

Jordan et al. (2003) afirmam que a compactação do solo restringe as atividades da 

desidrogenase, fosfatase e amilase. Em seu estudo, Pupin et al. (2009) verificaram 

redução significativa das atividades das enzimas desidrogenase e fosfatase ácida em solo 

compactado. 

A seleção das enzimas a serem avaliadas para mensurar a qualidade do solo 

baseia-se na sua sensibilidade ao manejo do solo, na decomposição da matéria orgânica e 

na operacionalidade da análise. As enzimas mais frequentemente avaliadas são as hidrolases 

relacionadas aos ciclos dos principais nutrientes do solo como carbono, nitrogênio, fósforo e 

enxofre. Além das hidrolases, a microbiota edáfica também sintetiza lipases, proteases e 

estereases, enzimas não específicas, envolvidas na decomposição de variados resíduos 
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orgânicos (SILVEIRA, 2007). As atividades das enzimas fosfatases, fitases, ureases, 

proteases, -glicosidase e desidrogenase têm sido reportadas como importantes indicadores 

biológicos, juntamente com outros indicadores de qualidade de solo (QUILCHANO; 

MARANON, 2002; LANNA et al., 2010; LONGO; RIBEIRO; MELO, 2011; SOUZA; REBELLO; 

ASCHERI, 2011). 

Não obstante as enzimas caracterizarem indicadores sensíveis para estimação da 

qualidade do solo, é necessário relacioná-las, cautelosamente, com as variações climáticas e 

do solo para que estas avaliações sejam eficazes (SILVEIRA, 2007).  

 

3.3.1 Processos enzimáticos de mineralização de carbono no solo 

 

A oferta de matéria orgânica ao solo em condições de equilíbrio estimula a microbiota, 

devido à concentração de carbono oxidável e aumenta o consumo de nutrientes pelos 

microrganismos decompositores. Quando o material adicionado possui elevada relação 

carbono/nitrogênio (superior a 30) o nitrogênio pode ser esgotado em função da grande 

demanda pelos microrganismos acarretando a imobilização do nitrogênio do solo. Contudo, 

se a relação carbono/nitrogênio da matéria orgânica adicionada é reduzida (inferior a 20) o 

nutriente mineralizado, então, é liberado. Quando a relação carbono/nitrogênio encontra-se 

na faixa entre 20 e 30, tem-se um equilíbrio entre mineralização e imobilização (LEITE; 

ARAÚJO, 2007). 

A degradação da matéria orgânica depende da atividade da macrofauna do solo, 

responsável pela quebra grosseira do material orgânico, e da microbiota (bactérias, fungos e 

microfauna) que coloniza e degrada a matéria orgânica (DA CAS, 2009). A decomposição é 

definida pela quebra da matéria orgânica particulada, comumente na forma de polímeros, em 

substâncias solúveis que são absorvidas pelos microrganismos (SYLVIA et al., 1998). É um 

procedimento catalítico complexo que abrange a atuação das enzimas que produzem 

monômeros específicos, em decorrência da composição do substrato atacado (DA CAS, 

2009). 

A capacidade de decomposição de um resíduo está ligada à sua composição por 

diferentes substratos ou componentes químicos. Esses resíduos podem ser classificados pela 

assimilabilidade pela microbiota e persistência no solo, desta forma, são prontamente 

assimiláveis e não persistentes (ácidos orgânicos e ácidos graxos, glicose, celulose e 

hemicelulose), prontamente a moderadamente assimiláveis e não persistentes a 

moderadamente persistentes (lipídeos, peptídeos, amido e proteínas não queratinizadas) ou 

de lenta assimilação e persistentes a muito persistentes (cutina, lignina, celulose microfibrilar, 

suberina, ceras e hidrocarbonetos oleosos (DA CAS, 2009). A fração do resíduo que contém 

substratos prontamente decomponíveis, rapidamente se transforma em dióxido de carbono e 
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biomassa. Posteriormente são transformados os compostos químicos mais resistentes e a 

própria fração da nova biomassa morta (LEITE; ARAÚJO, 2007). 

De forma geral, a decomposição é beneficiada pela composição bioquímica da matéria 

orgânica com reduzida concentração de lignina ou compostos fenólicos, alta concentração de 

compostos solúveis de nitrogênio, partículas de tamanho pequeno com baixa relação 

carbono/nitrogênio, pelas condições físicas e químicas do solo que favoreçam a atividade 

biológica, especialmente a temperatura entre 30 e 35 °C e a umidade próxima à capacidade 

de campo e, sobretudo, pela ausência de compostos tóxicos no resíduo ou solo, os quais 

podem impedir a atividade dos organismos heterotróficos decompositores (DA CAS, 2009). 

Boeira e Ligo (2007) avaliaram a mineralização da matéria orgânica do solo com a 

incorporação de doses de dois lodos de esgoto e verificaram tendência de aumento da 

evolução de dióxido de carbono com o aumento das doses de lodo, não sendo proporcionais 

às doses aplicadas, evidenciando que nas doses maiores houve menor taxa de 

decomposição, com relativo acúmulo de carbono orgânico no solo. Wong et al. (1998), 

trabalhando com lodo da digestão anaeróbia, observaram que a mineralização aparente do 

carbono foi influenciada pela taxa de aplicação, sendo inversamente proporcional às doses 

aplicadas. 

No sistema convencional de preparo do solo, existem fatores que favorecem a 

degradação da matéria orgânica, em consequência do revolvimento e do aumento da aeração 

do solo (D’ANDRÉA et al., 2004). O desempenho da fração biológica de um mesmo solo pode 

variar de acordo com a forma de preparo, manejo da palhada e adubação nitrogenada, 

resultando em diferenças velocidades de decomposição (MARQUES et al., 2000; TORRES 

et al., 2005). 

Estudos em escala laboratorial evidenciam que com a incorporação da palhada ao 

solo, a adição de fertilizante nitrogenado aumenta a emissão de dióxido de carbono, quando 

o nitrogênio é limitante para a demanda dos microrganismos, em relação à concentração de 

carbono orgânico prontamente mineralizável (RECOUS; AITA; MARY, 1999). Esse fato 

frequentemente ocorre na fase inicial da degradação da palhada, com elevada relação 

carbono/nitrogênio e com alta concentração de matéria orgânica prontamente mineralizável 

(RECOUS et al., 1995; MARQUES et al., 2000). 

As glicosidases são enzimas sintetizadas por vegetais, animais e microrganismos e 

catalisam a hidrólise de maltose e celobiose e seus produto, são fontes importantes de energia 

para os microrganismos do solo (BICALHO, 2010). De acordo com Eivazi e Tabatabai (1988), 

a atividade da β-glicosidase tem correlação expressiva com os componentes orgânicos do 

solo e age tanto na hidrólise da celobiose, etapa final da decomposição da celulose, como 

também de oligossacarídeos, liberando glicose que atua como fonte de energia para os 

microrganismos. 
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Passos et al. (2008) observaram incremento na atividade desta enzima, quando 

adicionaram cama de aviário como agente para biofumigação. Segundo Angers et al. (1993) 

e Deng e Tabatabai (1997), ao mensurar a β-glicosidase em estudos relacionando a cobertura 

do solo com a atividade da enzima β-glicosidase, observaram que a sua atividade está 

intimamente relacionada com a qualidade da palhada. Alcântara et al. (2011) verificaram que 

o sistema de uso e o manejo do solo influenciaram significativamente a atividade da enzima 

β-glicosidase; os maiores valores foram observados em sistemas com maior número de 

espécies vegetais. Nesse contexto, Miller e Dick (1995) e Knight e Dick (2004) consideram 

esta enzima como um indicador bastante sensível aos efeitos das práticas de manejo solo.  

A matéria orgânica, além de influenciar diretamente na atividade da β-glicosidase no 

solo, por fornecer substrato para a sua ação, também, protege e mantém as enzimas do solo 

(DENG; TABATABAI, 1997; TURNER et al., 2002). A desidrogenase é outra enzima que tem 

sido reportada como importante indicadora do efeito desses fatores na atividade 

microbiológica do solo (RAO; VIOLANTE; GIANFREDA, 2000; QUILCHANO; MARANÓN, 

2002). Essa enzima está ligada à atividade metabólica intracelular e reflete o crescimento e 

respiração microbianos (TAN et al., 2008).  

Childs (2007) e Fernandez et al. (2009) verificaram a significativa sensibilidade da 

enzima desidrogenase sob a aplicação de herbicidas. Buzinaro, Barbosa e Nahas (2009) 

relataram aumento na atividade dessa enzima quando utilizaram adubação verde em pomar 

de laranja. 

Na Indonésia, Gunadi, Verhoef e Bedaux (1998) observaram que a atividade da 

desidrogenase em solo cultivado com Pinus sp. correlacionava-se positivamente com a 

umidade e negativamente com a concentração de carbono no solo. Faber et al. (1992) 

verificaram que a desidrogenase, mensurada por 15 semanas, variou com o aumento da 

umidade inicial e o substrato reduziu no estágio final da sua avaliação. Desta forma, o 

aumento da atividade da desidrogenase nas diferentes estações do ano tem sido relacionado 

ao aumento no teor de umidade do solo e ao crescimento microbiano (QUILCHANO; 

MARANÓN, 2002; RALTE et al., 2005). Em contrapartida, Rigobelo e Nahas (2004) e Gréggio 

e Nahas (2007) não verificaram variação significativa da atividade da desidrogenase, quando 

compararam solo de floresta com cerradão, mesmo com uma imensa variação no teor de 

umidade.  

 

3.3.2 Processos enzimáticos de mineralização de nitrogênio no solo 

 

No sistema de plantio direto, um dos fatores que merece atenção é a decomposição 

da palhada, já que também é fonte de nutrientes minerais, indispensáveis ao crescimento e 

desenvolvimento das culturas. Nesse contexto o nitrogênio recebe grande destaque, visto que 
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é o mais requerido pelos sistemas vegetais e um dos nutrientes com dinâmica mais complexa 

no sistema (D’ANDREA et al., 2004). 

Levando-se em consideração o sistema solo-planta-atmosfera, a concentração mais 

expressiva de nitrogênio é derivada da atmosfera, além do que, de todos os nutrientes que 

circulam nesse sistema, é o que passa por mais transformações bioquímicas no solo. 

Ademais, graças ao elevado dinamismo do nitrogênio no ambiente, está sujeito a perdas, que 

podem alcançar índices superiores a 80%. Essas perdas no solo são decorrentes, 

principalmente, da remoção pelas culturas, imobilização biológica, volatilização, lixiviação e 

erosão do solo (LARA CABEZAS; KORNDORFER; MOTTA, 1997). 

A adubação nitrogenada é uma prática que ainda necessita de aperfeiçoamento, dada 

complexidade e a velocidade das transformações do nutriente no solo. O desejável seria que 

a dose de nitrogênio aplicada correspondesse exatamente à demandada pelas culturas, a fim 

de evitar a contaminação dos corpos hídricos por nitrito ou da atmosfera por óxido nitroso, um 

dos principais responsáveis pelo efeito estufa. Para tanto, se faz necessário o conhecimento 

da dinâmica do nitrogênio no solo e de métodos analíticos capazes de determinar, de forma 

prática e econômica, antecipadamente, a concentração de nitrogênio necessária a aplicar ao 

solo e em que momento isto deveria ser praticado (SILVA; MELO, 2004). 

Silva e Melo (2004) afirmam que os métodos químicos que avaliam a disponibilidade 

de nitrogênio no solo são úteis, simples e rápidos. Sendo assim, os métodos biológicos podem 

ser usados de forma complementar, para analisar a coerência dos métodos químicos. 

A maior parte do nitrogênio no solo apresenta-se nas formas orgânicas, praticamente 

indisponível para os vegetais. A primeira etapa na mineralização do nitrogênio proteico no 

solo envolve sua hidrólise, catalisada por enzimas denominadas proteases (SILVA; MELO, 

2004). A ação dessas enzimas resulta em mistura de aminoácidos (BURNS, 1982) que são, 

em seguida, desaminados pelas ureases, com a produção de nitrogênio amoniacal, podendo 

este, ser absorvido pelos sistemas radiculares das plantas ou, ainda, nitrificado (SILVA; 

MELO, 2004). 

Diversos autores têm observado correlações entre a atividade de proteases no solo e 

as concentrações de nitrogênio mineral (SUTTNER; ALEF, 1988; BADALUCCO; KUIKMAN; 

NANNIPIERI, 1997). Todavia, essas correlações devem ser interpretadas com cuidado, visto 

que podem modificar com as variações climáticas, manejo do solo e cultura implantada 

(HAYNES; SWIFT, 1988). Assim, as proteases merecem destaque pela suscetibilidade às 

alterações ambientais. 

Crecchio et al. (2004) e Alves et al. (2010) verificaram redução da atividade da 

protease em solo fertilizado com biossólido proveniente de estação de tratamento de esgoto 

e a correlacionaram à presença de metais pesados, indicando a sensibilidade da enzima. 

Visto que grande parte do nitrogênio no solo se apresenta na forma orgânica, inúmeras 

hidrolases amídicas estão envolvidas na hidrólise do nitrogênio orgânico adicionado ou nativo 
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dos solos (LANNA et al., 2010). Dentre essas enzimas, destacam-se a L-asparaginase, 

L-glutaminase, a amidase e a urease. A urease é a enzima responsável por catalisar a 

hidrólise de ureia a dióxido de carbono e nitrito, encontra-se amplamente distribuída no meio 

ambiente (KANDELER et al., 1999). É uma enzima extracelular sintetizada por bactérias, 

actinomicetos, fungos do solo e, também, originada de restos vegetais. Sua atividade ótima 

ocorre entre pH 8,5 e 9,0. Os valores de Km aparente (constante de dissociação) para ureia 

encontram-se entre 1,1 a 3,4 mmol L-1 (TABATABAI; BREMNER, 1972). 

O tempo que decorre na hidrólise da ureia depende diretamente da cultura instalada e 

da quantidade aplicada. A amplitude do efeito da matéria orgânica na atividade da urease está 

intimamente relacionada à sua disponibilidade como fonte energética e facilidade de 

degradação da matéria orgânica pelos microrganismos (TABATABAI; BREMNER, 1972). 

Situação que levou Lisboa et al. (2012) a compararem o sistema de plantio direto com o 

sistema e manejo convencional do solo, constatando maior atividade da urease no primeiro, 

valores que se aproximaram aos obtidos em solo de campo nativo. 

A avaliação da atividade de urease no solo é capaz de indicar o potencial do solo em 

transformar nitrogênio orgânico em mineral (LANNA et al., 2010). O destino da amônia, 

resultado da hidrólise da ureia, vai depender das condições ambientais, podendo o nitrogênio 

ser absorvido pelas plantas, imobilizado pela biomassa microbiana, adsorvido nos coloides 

do solo ou oxidado a nitrato, dando início ao processo de nitrificação (VICTORIA et al., 1992). 

 

3.3.3 Processos enzimáticos de mineralização de fósforo no solo 

 

O fósforo exerce função fundamental no crescimento e desenvolvimento das plantas, 

pois participa de importantes funções fisiológicas básicas. É um dos nutrientes mais limitantes 

para o desenvolvimento vegetal, embora ocorra em abundância no solo, tanto na forma 

orgânica quanto inorgânica, a carência desse elemento nos sistemas vegetais se deve ao fato 

de seus íons serem altamente reativos com os diversos constituintes do solo e às plantas por 

absorverem este nutriente quase que exclusivamente na forma de ânions de fosfato 

(HINSINGER, 2001). Sabe-se que entre 75-90% da adubação fosfatada aplicadas ao solo 

instantaneamente são indisponibilizadas para a absorção pelos sistemas radiculares, devido 

à sua imediata ligação aos coloides do solo (SILVA et al., 2012).  

Da concentração total de fósforo no solo, apenas uma quantidade reduzida, entre 0,1 

e 10 μM está disponível na fase líquida (RAGHOTHAMA, 1999). Para tenham 

desenvolvimento normal, os vegetais precisam de, no mínimo, entre 5 e 60 μM de fósforo 

(FÖHSE; CLAASSEN; JUNGK, 1988). Silva et al. (2012) afirmam que cerca de 5,7 bilhões de 

hectares em todo o mundo não possuam concentrações suficientes de fósforo para sustentar 

um cultivo agrícola. Para sanar o problema da deficiência de fósforo em solos e manter o 
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rendimento agrícola, mais de 190 mil de toneladas/ano de fertilizantes fosfatados são 

adicionadas aos solos no mundo inteiro (IFA, 2013). De acordo com o atual consumo de 

fertilizantes fosfatados, acredita-se que as fontes de fósforo mineral venham a esgotar em, 

aproximadamente, 90 anos (GÜSEWELL, 2004). Além disso, o uso excessivo de adubação 

fosfatada acarreta acúmulo de fósforo nos solos, o que é potencialmente poluente e tem 

causado severos prejuízos ao meio ambiente. A percolação e o deslocamento superficial 

excessivo de fósforo acarretam eutrofização e, portanto, degradação de ecossistemas, 

principalmente os aquáticos (MILLER et al., 2001). 

Pesquisas que visam descobrir formas de aumentar as concentrações de fósforo 

disponível para os sistemas vegetais, através de processos microbiológicos, são realizadas 

desde o início do século 20 e se intensificaram a partir da década de 1950. Esses estudos se 

concentram, principalmente, em países em desenvolvimento que não possuem reservas 

suficientes de rochas fosfatadas para a produção do adubo comercial (MENDES; REIS 

JÚNIOR, 2003). 

A microbiota edáfica desempenha função essencial no ciclo biogeoquímico do fósforo 

e na sua disponibilidade para os vegetais, por meio do fluxo de fósforo pela biomassa 

microbiana, a solubilização do fósforo inorgânico, a mineralização do fósforo orgânico e a 

relação entre plantas e fungos micorrízicos (PAUL, 2007). A liberação do fósforo imobilizado 

na biomassa microbiana pode ocorrer pelo rompimento das células bacterianas, ocasionado 

por alterações climáticas e de manejo de solo, e, também, pelas interações com a microfauna 

que, ao se alimentar de microrganismos, desprende inúmeros nutrientes no solo 

(BUCHANAN; KING, 1992). O fósforo existente na biomassa serve, assim, como uma 

proteção desse nutriente, reduzindo sua fixação por longos períodos nos minerais do solo e 

elevando a eficiência da fertilização fosfatada pela imobilização de parte do fósforo do 

fertilizante na biomassa (PAUL, 2007). Dessa forma, a concentração e o fluxo de fósforo por 

meio da biomassa microbiana desempenham função fundamental como fonte de fósforo, 

podendo chegar a valores equivalentes ou até superiores à necessidade requerida pelas 

plantas (SINGH et al., 1989). 

O fósforo imobilizado na biomassa do solo se constitui num reservatório lábil desse 

nutriente e a microbiota do solo desempenha papel fundamental nos processos de 

mineralização e solubilização desse elemento. Contudo, apesar da ocorrência de inúmeras 

espécies de microrganismos capazes de mineralizar/solubilizar o fósforo no solo, geralmente, 

seus números não são suficientes para competir com outros organismos presentes na 

rizosfera e, desta forma, o fósforo liberado por estes acaba por não ser suficiente para suprir 

às necessidades nutricionais das culturas (MENDES; REIS JÚNIOR, 2003). 

A microbiota edáfica dos solos está relacionada à decomposição/degradação 

enzimática de resíduos orgânicos, que resulta na liberação de nutrientes minerais, 

prontamente disponíveis para a nutrição vegetal (EVANGELISTA et al., 2012). O fósforo 
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orgânico constitui cerca 80% do total de fósforo presente nos solos, sendo que, 

aproximadamente, 50% estão na forma de fitato (SOUZA et al., 2010). O fitato parece ser 

aproveitado apenas marginalmente pelos vegetais (RICHARDSON et al., 2000).  

Alguns microrganismos presentes nos solos detêm importante função no ciclo do 

fósforo, sendo responsáveis pela hidrólise de compostos orgânicos fosfatados para a forma 

inorgânica, tornando-o disponível para as culturas. Esses processos são mediados por 

enzimas fosfatases (ROCHA et al., 2011). As fosfatases são enzimas amplamente distribuídas 

na natureza e têm a função de hidrolisar uma série de ésteres fosfatos e podem ser 

classificadas como ácidas ou alcalinas (SOUZA et a., 2010). De acordo com Tabatabai (1994), 

os microrganismos e as plantas sintetizam as fosfatases ácidas, em contrapartida, as alcalinas 

são produzidas apenas pela microbiota. A microbiota edáfica é a fonte mais significativa de 

fosfatases no solo, devido à sua grande biomassa, elevada atividade metabólica e reduzido 

tempo de vida, com diversas gerações por ano, permitindo a síntese e liberação de grandes 

concentrações de enzimas extracelulares em comparação com os vegetais (TABATABAI, 

1994). 

A contribuição de fosfatases, em especial as fitases, provenientes de raízes ou de 

microrganismos do solo, para a nutrição de plantas, eram pouco estudadas em solos tropicais 

(SOUZA et al., 2011). Um aumento da atividade de fosfatases em resposta à deficiência de 

fósforo inorgânico e a ocorrência de atividade elevada na rizosfera, comparado com o solo 

livre de raízes, são considerados como evidências do envolvimento destas enzimas na 

nutrição de plantas (LI et al., 1997). Lisboa et al. (2012) verificaram em seu estudo incremento 

na atividade da fosfatase ácida sob sistema de plantio direto, quando comparado ao sistema 

convencional. 

A fitase ou mioinositol-hexafosfato fosfohidro é uma fosfatase fitato-específica que 

catalisa a hidrólise do ácido fítico ou mio-inositol hexafosfato formando inositol e fosfatos 

inorgânicos (SOUZA et al., 2010). A atividade da fitase é expressa como sendo a quantidade 

de enzima capaz de hidrolisar 1 micromol de fosfato inorgânico por minuto, proveniente de 

1,5mM em pH 5,5 e temperatura de 37 ºC, expresso em unidades de fitase, PU ou FTU Kg-1 

(YI et al., 1996). 

Recentemente, essas enzimas hidrolíticas têm sido largamente utilizadas em estudos 

de avaliação da qualidade do solo, devido à elevada sensibilidade a perturbações no solo, 

custo relativamente baixo das análises, rapidez e simplicidade com que são executadas 

(MATSUOKA et al., 2003). 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

 

4.1 Localidade 

 

O experimento foi conduzido no Instituto Superior de Agronomia, da Universidade de 

Lisboa, Portugal, localizado a 38° 42 '28" N de latitude e 9° 11' 2" W de longitude e uma altitude 

de 200 m acima do nível do mar. A classificação climática estabelecida por Köppen é Csa, 

com temperatura média anual de 16,5° C e 700 mm de precipitação. As médias diárias de 

temperatura e umidade relativa do ar, durante o período experimental, foram cedidas pelo 

Instituto Nacional de Meteorologia de uma estação de Lisboa (IPMA; Figura 1). 

 

 

Figura 1 Temperatura e umidade relativa do ar, durante o período experimental (IPMA). 
 

O solo da região caracteriza-se por um Vertissolo háplico, composto por argila 

expansiva (FAO, 2014). 

 

 

4.2 Tratamentos  

 

O experimento foi conduzido com três repetições, em delineamento inteiramente 

casualizado em esquema de parcelas subdivididas no tempo. Os tratamentos consistiram de 

duas doses de água residuária de suinocultura (ARS) bruta: 0,2 e 0,3 L, combinadas ou não 

com aplicações de tetraciclina (TC), clortetraciclina (CTC) e doxiciclina (DC). As 

concentrações dos antibióticos testadas no experimento foram determinadas com base em 

valores encontrados por Zilles et al. (2005), Jindal e al. (2006) e Zhou et al. (2009), em ARS. 
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O tratamento controle consistiu de água deionizada. No controle, para efeito de 

antibióticos, utilizou-se de água deionizada como um substituto para ARS, juntamente com as 

mesmas doses de antibióticos calculadas (Tabela 1). Nas parcelas que receberam apenas 

0,2 L de tratamento, a quantidade de solução foi completada para 0,3 L com água deionizada, 

para que fossem mantidas iguais condições de umidade para todos os tratamentos. 

 

Tabela 1 Descrição dos tratamentos 

Tratamento 

Antibióticos (µg) 

Dose de ARS (L) 

1º Período (g) 2º Período (g) 

TC CTC DC P N MO P N MO 

BC 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

A1 7 8 3 0 0 0 0 0 0 0 

A2 11 12 5 0 0 0 0 0 0 0 

ARS1 0 0 0 0,2 0,2 0,4 3,7 0,2 0,5 4,2 

ARS1A 7 8 3 0,2 0,2 0,4 3,7 0,2 0,5 4,2 

ARS2 0 0 0 0,3 0,3 0,6 5,6 0,3 0,7 6,3 

ARS2A 11 12 5 0,3 0,3 0,6 5,6 0,3 0,7 6,3 

Notas: P: fósforo total aplicado via ARS; N: nitrogênio total aplicado via ARS; MO: matéria orgânica 
total aplicado via ARS. 

 

 

4.3 Condução do experimento 

 

O experimento deu-se em duas etapas, uma durante o verão, entre 19 de maio e 31 

de julho; a outra ocorreu durante o outono, entre 15 de setembro e 27 de novembro de 2014. 

Dessa forma, a atividade enzimática foi testada sob temperaturas mais elevadas e, também, 

temperaturas mais baixas, afim de obter dados mais consistentes da atividade enzimática 

frente à amplitude térmica local. Para tanto, os mesmos tratamentos foram aplicados duas 

vezes ao mesmo solo. 

As unidades experimentais tinham 0,17 m de diâmetro superior, 0,14 m de diâmetro 

inferior, 0,12 m de altura e foram preenchidas com 2 kg de solo coletado localmente. Antes 

da instalação do experimento, o solo foi seco ao ar, tamisado e apenas a fração inferior a 

2 mm foi utilizada. Os tratamentos foram aplicados diretamente sobre a superfície do solo. 

Amostras de 10 gramas de solo foram coletadas das parcelas experimentais, 

superficialmente, com o auxílio de uma espátula, aos 2, 4, 8, 15, 30, 45 e 75 dias após a 

aplicação dos tratamentos, em ambos os períodos. 

O ensaio foi conduzido em local fechado para controle da umidade do solo, que foi 

mantida em 60% da capacidade de retenção de água no solo. Para tanto, os vasos eram 

pesados diariamente, então era descontado o peso de amostra coletada e calculada a 

quantidade de água deionizada a ser aplicada, para que fosse mantido peso constante. 
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4.4 Parâmetros experimentais 

 

A ARS utilizada foi coletada em esterqueira em uma unidade de produtora de suínos 

em fase de terminação (Tabela 2).  

 

Tabela 2 Caracterização da água residuária de suinocultura 

Parâmetro 1º período 2º período 

pH (CaCl2) 7,97 7,41 

CE (mS Cm-1) 19,22 15,44 

MO (g L-1) 18,52 20,94 

DQO (mg O2 L-1) 27,25 26,54 

NTK (g L-1) 2,13 2,39 

N-NH4
+ (g L-1) 1,86 1,75 

PT (g L-1) 0,98 0,88 

K+ (g L-1) 75,35 83,07 

Ca2+ (g L-1) 33,39 28,94 

Mg2+ (g L-1) 11,14 17,84 

Na+ (g L-1) 32,51 45,85 

Fe2+ (g L-1) 2,50 5,00 

Cu2+ (mg L-1) 335,86 171,96 

Zn2+ (mg L-1) 979,90 856,97 

Mn2+ (mg L-1) 284,87 162,75 

ST (g L-1) 8,85 11,20 

STD (g L-1) 2,00 7,10 

STS (g L-1) 6,85 4,10 

STV (g L-1) 4,51 11,56 

Notas: CE: condutividade elétrica, MO: matéria orgânica, DQO: demanda química de oxigênio, NTK: 
nitrogênio total de Kjeldahl, N-NH4: nitrogênio amoniacal, PT: fósforo total, PD: fósforo disponível, 
ST: sólidos totais, STD: sólidos totais dissolvidos, STS: sólidos totais suspensos, STV: sólidos 
totais voláteis. 

 

Efetuou-se a caracterização química e enzimática inicial do solo, de acordo com os 

seguintes parâmetros: pH, condutividade elétrica (CE), matéria orgânica (MO) por calcinação; 

nitrogênio total (NTK) e fósforo total (PT) por Kjeldahl, nitrato (NO3) e nitrogênio amoniacal (N-

NH4) por KCl, com leitura em autoanalisador de fluxo segmentado; fósforo disponível (PD), K, 

Ca, Mg, Na, Fe, Cu, Zn e Mn por calcinação e digestão ácida. 

 

Tabela 3 Caracterização inicial do solo 

Parâmetro Concentração Parâmetro Concentração 

pH (CaCl2) 8,04 K (g Kg-1) 2,84 

CE (µS Cm-1) 231,3 Ca (g Kg-1) 41,47 

MO (g Kg-1) 22,44 Mg (g Kg-1) 12,11 

NTK (g Kg-1) 1,65 Na (g Kg-1) 1,05 

N-NH4 (mg Kg-1) 21,81 Fe (g Kg-1) 135,76 

NO3 (mg Kg-1) 26,39 Cu (mg Kg-1) 38,04 

PT (g Kg-1) 2,88 Zn (mg Kg-1) 172,21 

PD (g Kg-1) 1,17 Mn (g Kg-1) 1,43 
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No final de cada período, a caracterização físico-química do solo também foi realizada 

de acordo com os mesmos parâmetros iniciais do solo. 

Após cada coleta, procedeu-se imediatamente a análise da atividade da enzima 

desidrogenase, de acordo com metodologia adaptada de Casida Jr. (1977), que consiste da 

liberação de trifenilformazam após 16 horas de incubação a 25º C, com a adição do substrato 

cloreto de 2,3,5 trifeniltetrazolio. 

Para as demais enzimas, as amostras de solo foram conservadas em sacos plásticos 

sob refrigeração a 1°C, para posterior análise. Para determinação de β-glicosidase, 

procedeu-se de acordo com a metodologia proposta por Alef e Nannipieri (1995), que consiste 

na liberação de p-nitrofenol após 1 hora de incubação a 37º C, com a adição de p-nitrofenil-

β-D-glucopiranosideo como substrato. A determinação da fosfatase ácida consistiu da 

liberação de p-nitrofenol liberados após 1 hora de incubação a 37º C, com a adição do 

substrato p-nitrofenilfosfato (ALEF; NANNIPIERI, 1995). A quantificação da atividade de 

urease consiste na liberação de nitrogênio amoniacal após incubação, por 2 horas a 37º C, 

com ureia como substrato (ALEF, NANNIPIERI, 1995). 

 

 

4.5 Análise dos dados 

 

Todos os dados foram analisados estatisticamente, após verificação da normalidade e 

homocedasticidade dos dados e realizada a transformação por Box-Cox quando necessário.  

Análise de variância (ANOVA) e teste de Tukey a 5% de significância foram realizados 

com o objetivo de verificar o efeito da ARS e dos antibióticos sobre a atividade enzimática. 

A análise longitudinal (VERBEKE; MOLENBERGHS, 2009) foi usada afim de avaliar o 

efeito do fator tempo em cada enzima, por tratamento.  

A análise de correspondência canônica (CCA) (TER BRAAK, 1986) foi empregada 

para inferir sobre as influências de variáveis físico-químicas do solo na atividade enzimática. 

Em caso de estruturação e correlação das variáveis físico-químicas do solo com a atividade 

enzimática, ambas significativamente superiores às esperadas ao acaso pelo teste de Monte 

Carlo, com 999 randomizações (p<0,05), procedeu-se a elaboração da ordenação da CCA e 

inferiu-se a influência de cada variável física e química do solo através do coeficiente de 

correlação canônico. 

Visando avaliar se houve efeito dos antibióticos na biodisponibilidade dos nutrientes 

no solo, aplicou-se ANOVA e o teste de Tukey a 5% de significância sobre os parâmetros 

físico-químicos ao final dos dois períodos. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 

O teste de Tukey, a 5% de significância (Tabelas 4a e 4b), identificou detalhadamente 

o efeito inibitório das tetraciclinas, sobretudo nos tratamentos que receberam doses de ARS 

em ambos os períodos experimentais. No primeiro período experimental, na dose de 0,2 L, é 

evidente a redução da atividade da desidrogenase (DEH) (Tabela 4a), na presença das 

tetraciclinas aos 4 e 8 dias, em que se verificou diferença estatística. Os tratamentos que 

receberam 0,3 L de ARS só apresentaram diferença significativa aos 15 dias (Tabela 4a). 

 

Tabela 4 Teste de comparação de médias para atividade de desidrogenase no primeiro (a) 
e segundo (b) períodos experimentais 

a)                                                          1º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 21,5 cA 18,4 dA 12,3 dBC 12,8 cBC 14,4 cB 11,3 cCD 9,8 cD 
A1 20,2 cA 15,1 dB 10,4 dC 11,5 cC 14,9 cB 9,9 cCD 7,9 cD 
A2 17,2 cA 15,3 dA 11,6 dBC 11,9 cBC 14,0 cAB 10,8 cCD 8,7 cD 
ARS1 223,0 abB 337,0 bA 128,0 bC 84,3 abD 64,4 bE 50,5 abF 23,1 bG 
ARS1A 180,0 bB 253,0 cA 99,8 cC 82,0 bC 64,7 bD 42,0 bE 20,7 bF 
ARS2 260,7 aB 523,0 aA 190,0 aC 106,0 aD 93,2 aD 54,6 aE 38,2 aF 
ARS2A 279,7 aB 452,0aA 152,0 abC 79,9 bD 83,6 aD 44,1 abE 30,7 aF 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 
CV% 80,2 89,9 83,0 71,4 66,2 60,4 57,1 

b)                                                          2º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 15,9dBC  12,7dCD 32,6dA 13,8 dBC 10,3 cC 18,1  cB 10,2 dD 
A1 11,9eC 11,1dC 27,3dA 11,4 dC 9,7 cdCD 16,3  cB 8,5 dD 
A2 12,6deC 12,2dC 28,5dA 12,9 dBC 7,8 dD 16,7  cB 9,1 dD 
ARS1 97,7bA 80,6bA 85,5cA 52,5 bcB 34,8 abC 41,2  bBC 23,4 bcD 
ARS1A 66,4cAB 56,2cBC 79,5cA 49,1 cCD 27,9 bE 38,3  bD 21,0 cF 
ARS2 205,2aA         164,6aA 179,5aA 108,8 aB 41,1 aD 61,2  aC 39,2 aD 
ARS2A 127,4bA 90,6bB 130,9bA 70,0 bB 30,3 bC 39,4  bC 30,3 abC 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 
CV% 93,4 90,6 68,6 76,3 56,8 48,6 56,5 

Notas: Médias seguidas de mesma letra minúscula na coluna não diferem entre si pelo teste Tukey, a 
5% de significância para o fator tratamento. Médias seguidas de mesma letra maiúscula na 
linha não diferem entre si ao teste Tukey, a 5% de significância para o fator tempo.  

CV: coeficiente de variação; desidrogenase expressa em in μg TPF 16h-1 g-1 solo seco. 
 

No segundo período experimental, os maiores valores da atividade de DEH foram 

registrados aos 2 e aos 8 dias (Tabela 4b), períodos com as maiores temperaturas registradas 

(Figura 1). Nas coletas subsequentes houve queda na atividade da enzima (Tabela 4b). 

Durante todas as coletas foram verificados maiores valores de DEH nos tratamentos que 

receberam ARS (Tabela 4b). Na primeira coleta, todos os valores de DEH foram inferiores na 

presença das tetraciclinas (Tabela 4b). Nos tratamentos que não receberam ARS, a atividade 

de DEH igualou-se a partir do dia 4. Porém, nos tratamentos que receberam ARS, a atividade 
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da enzima manteve-se inferior nos tratamentos que receberam tetraciclinas até os 45 após a 

instalaçao do experimento. 

A atividade da enzima DEH reflete diretamente a atividade microbiana do solo por se 

tratar de uma enzima do metabolismo intracelular das bactérias. Desta forma, a redução da 

atividade microbiana pode ser verificada com a redução da atividade desta enzima (SALAZAR 

et al., 2011) e participarem da oxidação biológica da matéria orgânica do solo (ZHANG et al., 

2010). Em ambos os períodos experimentais, os tratamentos que receberam ARS tiveram 

aumento da atividade de DEH (Tabela 3), devido à ativação da atividade microbiana 

estimulada pela matéria orgânica (THIELE-BRUHN; BECK, 2005). Ainda nos tratamentos que 

receberam ARS, verificou-se redução natural da atividade enzimática ao longo do tempo, 

caracterizada pelo consumo gradual do substrato. Redução significativa da atividade de DEH 

foi observada, ao longo do tempo, nos tratamentos que receberam tetraciclinas (Figuras 2 e 

3), justificada pela toxicidade que o antibiótico exerceu sobre a microbiota do solo. Resultados 

semelhantes foram alcançados por Fründ et al. (2000) que observaram efeito inibidor da CTC 

sobre o crescimento de micro-organismos no solo. Akimenko, Kazeev e Kolesnikov (2015) 

também constataram sensibilidade de DEH na presença dos antibióticos benzilpenicilina, 

farmacina e nistadina no solo. Resultados semelhantes foram encontrados por Wei et al. 

(2009), que afirmaram que a presença de TC em solo inibiu a atividade de DEH. A inibição 

das tetraciclinas na atividade de DEH foi evidente apenas nos tratamentos que receberam 

ARS, evidenciando a dependência da ativação da atividade microbiana por meio de um 

substrato para se chegar a resultados satisfatórios (THIELE-BRUHN; BECK, 2005). 

A adição de tetraciclinas ao solo apresentou efeito inibitório sobre a atividade de 

β-glicosidase (GLU) no solo (Tabelas 5a e 5b). Os tratamentos A1 e A2 apresentaram valores 

menores que o tratamento BC, aos 15 e 30 dias, no primeiro período experimental (Tabela 5a). 

No tratamento ARS2A, a atividade de GLU foi suprimida, sendo observada aos 4, 8, 15 e 

30 dias (Tabela 5a). Os tratamentos ARS1 e ARS1A apresentaram diferença estatística 

apenas aos 2, 4 e 75 dias. A atividade de GLU ao longo do tempo apresenta algumas 

oscilações (Tabela 5a). Esses picos de atividade enzimática são justificados pela variação 

das temperaturas nas datas próximas às coletas (Figura 1). 

No segundo período experimental, a aplicação de ARS inicalmente não demonstrou 

qualquer efeito sobre a atividade de GLU, sendo observado incremento siginificativo na 

atividade apenas aos 75 dias nos tratamentos ARS1 e ARS2 (Tabela 5b). A atividade de GLU 

também não apresentou variação significativa ao longo do tempo (Tabela 5b). A inibição das 

tetraciclinas em GLU foi evidente nos tratamentos que não receberam ARS, observada em 

todas as coletas. Os maiores valores ocorreram no controle BC e os menores em A2 (Tabela 

5b). Nos tratamentos que receberam ARS, o efeito inibitório dos antibióticos foi observado 

apenas a partir dos 8 dias. 
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Tabela 5 Teste de comparação de médias para atividade de β-glicosidase no primeiro (a) e 
segundo (b) períodos experimentais 

a)                                                         1º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 1,7 cBC 1,5 cdC 1,6 bcC 2,4 aA 2,5 aA 1,4 aC 2,0 bcdB 

A1 1,5 cAB 1,3 dB 1,2 cB 1,8 bcA 1,7 cdA 1,2 aB 1,8 dA 

A2 1,5 cAB 1,4 dB 1,2 cB 1,6 cAB 1,6 dAB 1,2 aB 1,9 cdA 

ARS1 2,3 aBC 2,3 bB 1,9 bDE 2,0 bCD 2,3 abBC 1,5 aE 2,7 aA 

ARS1A 1,6 cCD 1,9 cABC 1,5 bcCD 1,8 bcBC 2,1 bAB 1,2 aD 2,2 bcA 

ARS2 2,1 abC 3,1 aA 2,3 aBC 2,5 aB 2,5 aB 1,6 aD 2,3 bBC 

ARS2A 1,8 bcCD 2,5 bA 1,6 bcDE 1,9 bcCD 2,0 bcBC 1,4 aE 2,3 bAB 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 

CV% 17,7 32,4 24,1 16,5 17,1 13,0 15,5 

b)                                                          2º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 2,1 abA 2,0 abA 2,0 abA 2,3 abA 1,60 
abcdB 

2,0 aA 2,1 bcA 

A1 1,8 bcAB 1,6 bcABC 1,5 cBC 1,8 cAB 1,4 dC 1,6 abABC 1,9 cA 

A2 1,7 cAB 1,3 dC 1,7 bcAB 1,7 cAB 1,4 cdBC 1,5 bBC 1,9 cA 

ARS1 2,5 aAB 1,9 abcC 2,0 abBC 2,2 abBC 1, 9aC 2,0 aC 2,9 aA 

ARS1A 2,2 abA 1,6 cB 1,7 bcB 2,2 abA 1,5 bcdB 1,6 abB 2,2 bcA 

ARS2 2,6 aA 2,1 aAB 2,4 aA 2,6 aA 1,8 abB 1,9 aB 2,4 abA 

ARS2A 2,1 abAB 1,7 abcBC 1,8 bcABC 1,9 bcABC 1,8 abcABC 1,6 abC 2,2 bcA 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 

CV% 18,5 17,5 16,7 16,4 13,1 12,7 16,2 

Notas: Médias seguidas de mesma letra minúscula na coluna não diferem entre si pelo teste Tukey, a 
5% de significância para o fator tratamento. Médias seguidas de mesma letra maiúscula na 
linha não diferem entre si ao teste Tukey, a 5% de significância para o fator tempo.  

 CV: coeficiente de variação; β-glicosidase, expressa em μg p-nitrofenol h-1 g-1 solo seco. 

 

Nordenholt et al. (2016) encontraram resultados semelhantes, com a redução de GLU 

em solo, sob adição de água residuária de suinocultura e oxitetraciclina. Chen et al. (2009) 

verificaram redução de 60% da atividade na presença de compostos difenóis e atribuíram o 

resultado ao efeito tóxico provocado sobre os micro-organismos. A redução da atividade de 

GLU ao longo do tempo é menos acentuada do que nas demais enzimas avaliadas. A GLU é 

uma enzima extracelular responsável por catalisar a hidrólise de maltose e celobiose. Assim, 

correlaciona-se com a degradação de matéria orgânica. Portanto, a redução da atividade 

dessa enzima corresponde à redução da degradação da matéria orgânica do solo (CHAER; 

TÓTOLA, 2007). 

Na avaliação da enzima fosfatase ácida (ACP), verificou-se (Tabela 6a) efeito 

supressor aos 8, 15 e 30 dias, em que o BC tem atividade de ACP superior aos tratamentos 

com antibiótico A1 e A2. Os tratamentos que receberam 0,3 L de ARS tiveram diferença 

significativa, com valores de atividade de ACP superiores nos tratamentos que não receberam 

antibiótico, com exceção aos 15 e 45 dias, quando todos os tratamentos foram 

estatisticamente iguais. Em contrapartida, a dose de 0,2 L de ARS apresentou diferença 

estatística apenas na primeira coleta. 
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Tabela 6 Teste de comparação de médias para atividade de fosfatase ácida no primeiro (a) 
e segundo (b) períodos experimentais 

a)                                                         1º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 2,0 cA 1,3 deC 1,3 cBC 1,6 bB 2,0 aA 1,4 bBC 1,3 cBC 

A1 1,8 cA 1,2 eBC 1,0 dC 1,3 cB 1,4 bcB 1,3 bB 1,3 cB 

A2 1,9 cA 1,4 cdeBC 1,1 cdC 1,2 cBC 1,3 cBC 1,5 bB 1,3 cBC 

ARS1 3,5 aA 1,8 abC 2,3 abB 2,1 aBC 1,7 abC 2,0 aBC 1,9 abC 

ARS1A 2,7 bA 1,5 bcdD 1,9 bBC 1,8 abBCD 1,6 bCD 1,9 aB 1,5 bcCD 

ARS2 3,3 aA 2,1 aBC 2,5 aB 1,9 abC 2,0 aC 2,3 aBC 2,2 aBC 

ARS2A 3,0 bA 1,7 bcBC 1,9 bBC 1,6 bC 1,7 bBC 2,0 aB 1,7 bBC 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 

CV% 27,2 21,6 33,4 19,3 19,3 22,0 20,2 

b)                                                          2º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 2,1 cdeAB 1,6 deBCD 1,8 cBC 1,0 cdD 1,6 bBCD 2,6 cdA 1,4 bCD 

A1 1,9 deA 1,2 eAB 0,9 dB 0,8 dB 1,2 bAB 1,6 dA 1,3 bAB 

A2 1,6 eA 1,2 eAB 1,5 cdAB  0,9 dB 1,3 bAB 1,6 dAB 1,3 bAB 

ARS1 2,8 cA 2,3 cAB 2,0 cBC 1,7 cBC 1,5 bC 2,1 cdBC 1,8 abBC 

ARS1A 2,4 cdA 1,9 cdAB 1,7 cB 1,4 cdB 1,5 bB 1,8 dAB 1,5 bB 

ARS2 9,4 aA 6,8 aB 7,4 aB 5,6 aC  4,6 aD 5,4 aC 2,2 aE 

ARS2A 6,6 bA 5,4 bB 6,3 bA 4,4 bC 4,4 aC 4,3 bC 1,7 abB 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 

CV% 75,8 73,6 79,8 81,2 63,2 52,1 20,5 

Notas: Médias seguidas de mesma letra minúscula na coluna não diferem entre si pelo teste Tukey, a 
5% de significância para o fator tratamento. Médias seguidas de mesma letra maiúscula na 
linha não diferem entre si ao teste Tukey, a 5% de significância para o fator tempo.  

 CV: coeficiente de variação; fosfatase ácida, expressa em μg p-nitrofenol h-1 g-1 solo seco. 
 

No segundo período experimental, observou-se que a atividade de ACP não 

apresentou variação significativa ao longo do tempo nos tratamentos que não receberam ARS 

(Tabela 6b). Porém, nas parcelas que receberam ARS, observou-se redução nessa atividade 

ao longo do tempo, com os menores valores registrados aos 75 dias (Tabela 6b). A ARS 

apresentou efeito positivo sobre a atividade de ACP, e picos de atividade foram verificados 

aos 2 dias após a aplicação. O efeito inibitório dos antibióticos sobre a atividade enzimática 

foi evidenciado, principalmente, nos tratamentos que receberam a maior dose de ARS, 

ARS2A, observados entre os dias 2 a 15 (Tabela 6b). Nos tratamentos que não receberam 

doses de ARS o efeito das tetraciclinas foi verificado apenas no dia 8.  

A atividade de ACP respondeu positivamente à adição de ARS em ambos períodos 

experimentais (Figuras 2 e 3, Tabela 5). Resultados semelhantes foram encontrados por 

Lalande et al. (2000) e Balota et al. (2014).  

A inibição de ACP observada no presente estudo (Tabela 5) corrobora o observado 

por Liu et al. (2009), que afirmam que a adição de antibióticos ao solo reduz significativamente 

a atividade da enzima. Fernández et al. (2004) e Boleas et al. (2005) também observaram, 



37 

 

 

respectivamente, efeitos significativos de DC e oxitetraciclina, na redução da atividade de 

ACP. Wei et al. (2009) concluiram que a presença de TC em solo inibe a atividade da enzima. 

Estas enzimas são responsáveis mineralização de compostos fosfatados. São de fundamental 

importância na disponibilização de fósforo para os sistemas vegetais, sendo coadjuvante na 

fertilidade do solo. Desta forma, nos tratamentos nos quais foi verificada redução de ACP, 

também foram encontrados baixos valores de AP (Tabela 8). 

De forma geral, no primeiro período experimental a atividade da enzima Urease (URE) 

reduziu ao longo do tempo, com menor atividade registrada aos 30 dias e o pico de atividade 

aos 4 dias (Tabela 7a). O efeito positivo da ARS sobre a URE foi observado somente aos 2 e 

4 dias e, após isso, os valores igualaram-se aos tratamentos que não receberam ARS (Tabela 

7a). A atividade de URE mostrou-se sensível à presença dos antibióticos, mesmo nos 

tratamentos que não receberam ARS, com redução verificada entre 2 e 8 dias. Nos 

tratamentos que receberam ARS o efeito inibitório das tetraciclinas foi verificado em todas as 

coletas, com redução significativa da atividade de URE na presença dos compostos 

(Tabela 7a). 

 

Tabela 7 Teste de comparação de médias para atividade de urease no primeiro (a) e 
segundo (b) períodos experimentais 

a)                                                       1º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 5,6 bcC 12,0 aA 11,9 cA 9,0 abAB 12,3 abA 8,0 cdB 7,0 abBC 

A1 4,8 cdC 10,2 abA 8,9 cdA 7,9 bcAB 9,9 abcA 6,1 deBC 5,3 bC 

A2 5,2 bcdB 7,9 bcA 8,1 dA 6,7 bcAB 8,9 bcA 5,1 eB 5,5 bB 

ARS1 6,8 bC 12,5 aB 18,7 bA 7,2 bcC 12,6 abB 12,2 abB 7,8 aC 

ARS1A 4,2 dD 6,0 cBC 11,2 cdA 6,0 cBC 8,2 cAB 10,5 bcA 5,3 bCD 

ARS2 12,6 aB 14,5 aB 28,2 aA 15,2 aB 13,2 aB 13,7 aB 5,9 abC 

ARS2A 11,7 aA 10,2 abAB 8,8 cdAB 7,4 bcBC 8,6 cAB 9,6 bcAB 5,3 bC 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 

CV% 47,5 27,2 54,7 35,9 21,7 32,7 18,6 

b)                                                        2º período 

Tempo (dias) 

Tratamento 2 4 8 15 30 45 75 

BC 8,7 bAB 10,6 bA 10,8 aA 10,2 aA 4,7 abC 9,3 aAB 7,3 abB 

A1 5,3 cCD 7,8 cA 8,6 abA 8,9 aA 4,2 bD 7,0 bAB 5,9 bcBC 

A2 5,2 cC 8,0 cA 6,1 cBC 8,4 aA 3,7 bD 7,2 abAB 5,9 bcBC 

ARS1 12,1 aA 11,9 bA 6,7 bcC 8,7 aB 4,5 abD 7,6 abBC 8,0 aBC 

ARS1A 3,8 dB 7,2 cA 4,1 dB 6,3b A 3,7 bB 6,9 bA 6,0 bcA 

ARS2 11,9 aB 16,3 aA 7,7 bcCD 9,5 aBC 5,6 aE 6,2 bDE 6,6 abcDE 

ARS2A 4,3 cdBCD 6,6 cA 2,6 eE 4,8 cBC 3,6 bD 4,2 cCD 5,6 cAB 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 

CV% 47,5 34,5 39,7 23,0 19,1 23,1 15,8 

Notas: Médias seguidas de mesma letra minúscula na coluna não diferem entre si pelo teste Tukey, a 
5% de significância para o fator tratamento. Médias seguidas de mesma letra maiúscula na 
linha não diferem entre si ao teste Tukey, a 5% de significância para o fator tempo.  

CV: coeficiente de variação; urease expressa µg N-NH4
+ 2h-1 g-1 solo seco. 
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Wei et al. (2009) registraram forte inibição de TC, mesmo em baixas concentrações, 

sobre a atividade de URE no solo, assim como no presente estudo (Tabela 7). Gutiérrez et al. 

(2010) também verificaram redução de URE com a aplicação de sulfonamidas em solo. Wei 

et al. (2009) relataram forte inibição, com baixas concentrações de TC, da atividade de URE 

no solo, assim como no presente estudo. Chen et al. (2013) observaram efeitos negativos de 

URE na presença de oxitetraciclina e correlacionaram a redução com o padrão de 

comportamento da biomassa microbiana, que também foi reduzido. 

A atividade da enzima URE (Tabela 7b) apresentou inibição causada pela presença 

de tetraciclinas, também na avaliação do segundo período experimental. Foi observado efeito 

positivo da ARS sobre a atividade URE nas primeiras coletas, em ambos períodos 

experimentais e, após isso, os valores igualaram-se aos tratamentos que não receberam ARS 

(Tabela 7). Lalande et al. (2000) confirmam que a atividade de URE tem discreto aumento na 

presença de ARS. 

Os modelos longitudinais ajustados aos dados das enzimas demonstraram que a 

aplicação de ARS no solo aumentou significativamente a atividade enzimática em ambos 

períodos experimentais (Figuras 2 e 3). A alteração da atividade das enzimas do solo devido 

à aplicação dos dejetos ocorre em resposta à maior capacidade de imobilização de nutrientes 

pela comunidade microbiana. O aumento da oferta de compostos orgânicos amplia o 

fornecimento de substratos prontamente disponíveis, tais como hidratos de carbono, para os 

microrganismos responsáveis pela maior parte da atividade enzimática do solo (LALANDE et 

al., 2000; THIELE-BRUM; BECK, 2005; BALOTA et al., 2011; SARKAR et al., 2016). Nesse 

sentido, a água residuária de suinocultura constitui uma rica fonte de nutrientes orgânicos e 

inorgânicos.  
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Figura 2 Modelo longitudinal ajustado para atividade de desidrogenase (a) (µg de TPF 
16h-1 g-1 solo seco), β-glicosidase (b) (μg p-nitrofenol h-1 g-1 solo seco), fosfatase 
ácida (c) (μg p-nitrofenol h-1 g-1 solo seco) e urease (d) (µg N-NH4 2h-1 g-1 solo 
seco), no primeiro período experimental. 

 

O comportamento da atividade enzimática ao longo do tempo, descrito nas Figuras 2 

e 3, demostra aumento logo após a aplicação da ARS, com pico de atividade entre 4 e 8 dias. 

Após esse período, ocorre a diminuição da atividade enzimática em função da redução de 

matéria orgânica e nutrientes disponíveis (WEINTRAUB et al., 2013).  
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Figura 3 Modelo longitudinal ajustado para desidrogenase (a) (µg de TPF 16h-1 g-1 solo 
seco), β-glicosidase (b) (μg p-nitrofenol h-1 g-1 solo seco), fosfatase ácida 
(c) (μg p-nitrofenol h-1 g-1 solo seco) e urease (d) (µg N-NH4 2h-1 g-1 solo seco), no 
segundo período experimental. 

 

Entretanto, quando a ARS está contaminada com tetraciclinas pode ocorrer a redução 

da atividade enzimática (Figuras 2 e 3), devido ao efeito deletério sobre a microbiota do solo 

(FRÜND et al., 2000; BERGHOFF et al., 2003; FERNÁNDEZ et al., 2004 BOLEAS et al. 2005; 

KOTZERKE et al., 2008; LIU et al., 2009; WEI et al., 2009; GUTIÉRREZ et al., 2010; CHEN 

et al., 2013; NORDENHOLT et al., 2016). Neste estudo, foram observados efeitos negativos 

das tetraciclinas sobre a atividade das enzimas DEH, GLU, ACP e URE, tanto na primeira 

quanto em uma segunda aplicação ao solo (Figuras 2 e 3). Todavia, tanto o efeito positivo 

exercido pela adição de ARS quanto o efeito negativo das tetraciclinas mostraram-se 

dependentes do tempo e da dose, pois, os maiores resultados da atividade enzimática foram 

observados nas maiores doses de ARS, enquanto que os menores resultados foram 

verificados nas maiores doses de antibióticos (FRÜND et al. 2000; KOTZERKE et al., 2008). 
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De forma geral, menores valores de atividade enzimática foram registrados no 

segundo período experimental, comparados ao primeiro. Mesmo que a aplicação dos 

tratamentos tenha sido sobreposta ao anterior. A baixa atividade enzimática é explicada pelas 

baixas temperaturas registradas no período experimental (Figura 1) (STEINWEG; DUKES; 

WALLENSTEIN, 2012). 

A CCA entre a atividade enzimática e as características químicas do solo ao final de 

ambos períodos experimentais estão representadas nas Figuras 4 e 5. O teste de Monte Carlo 

(999 randomizações e 95% de confiança) mostrou que somente o eixo CCA1 pode ser 

interpretado. O CCA1 separou os tratamentos em dois grupos. O primeiro no quadrante 

positivo é composto pelos tratamentos sem adição de ARS e o segundo no quadrante negativo 

é composto pelos tratamentos com adição de ARS. Os tratamentos com adição de ARS 

apresentaram maior atividade enzimática (Tabelas 3, 4, 5 e 6) e estão correlacionados com o 

aumento na concentração das variáveis químicas. Esse fato demonstra que as variáveis 

químicas do solo não tiveram efeito deletério sobre a atividade enzimática.  

 

 

Figura 4 Análise de correspondência canônica entre a atividade enzimática e as variáveis 
químicas do solo, ao final do primeiro período experimental. 
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Figura 5 Análise de correspondência canônica entre a atividade enzimática e as variáveis 
químicas do solo, ao final do segundo período experimental. 

 

Apesar da GLU apresentar-se sensível à presença de antibióticos no solo, os 

resultados de MO (Tabela 8) não apresentaram diferença significativa em ambos períodos 

experimentais. Porém, os valores de MO no solo foram discretamente maiores nos 

tratamentos que receberam ARS (Tabela 8). 
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Tabela 8 Teste de comparação de médias para análise físico-química do solo, ao final do 
primeiro (a) e segundo (b) períodos experimentais 

a)                                                      1º período 

Tratamento pH CE MO NTK N-NH4 NO3 PT PD 

BC 7,05 c 121 d 18,5 a 2,3 bc 0,0 c 61,6 d 3,0 bc 1,5 bc 

A1 7,34 ab 128 d 19,1 a 1,91d 0,0 c 70,6 d 2,9 cd 1,5 bc 

A2 7,44 a 60 d 18,4 a 2,0 cd 0,0 c 108,2 d 2,8 d 1,4 c 

ARS1 7,05 c 320 c 18,6 a 2,9 a 106,7 b 484,9 c 3,1 ab 1,7 ab 

ARS1A 7,16 abc 465 b 19,1 a 2,6 ab 89,3 b 594,8 b 3,1 b 1,5 bc 

ARS2 7,14 bc 663 a 18,2 a 3,0 a 321,7 a 532,4 bc 3,3 a 2,0 a 

ARS2A 6,94 c 378 bc 18,6 a 2,5 b 149,0 b 685,2 a 3,2 ab 1,6 bc 

p-valor 0,0* 0,0* 0,5 0, 0* 0,0* 0, 0* 0, 0* 0,0* 

CV% 1,47 13,71 3,10 5,82 23,74 7,42 1,85 7,08 

Tratamento K Ca Mg Na Fe Cu Zn Mn 

BC 3,9 a 33,1 c 13,1 a 1,3 ab 152,1 a 35,5 b 166,1 ab 1,4 a 

A1 3,34b 32,3 c 12,8 a 1,0 b 152,2 a 38,9 ab 162,8 ab 1,4 a 

A2 3,3 b 35,1 bc 11,9 a 1,2 ab 143,5 a 34,0 b 158,8 b 1,3 a 

ARS1 3,7 ab 36,0 bc 12,9 a 1,5 a 155,2 a 43,7 a 167,8 ab 1,4 a 

ARS1A 3,4 ab 33,0 c 12,6 a 1,3 ab 144,6 a 41,8 a 177,4 a 1,4 a 

ARS2 3,7 ab 40,5 ab 12,9 a 1,4 a 140,5 a 43,4 a 176,3 a 1,4 a 

ARS2A 3,3 b 42,6 a 12,7 a 1,4 a 151,2 a 41,4 a 169,0 ab 1,4 a 

p-valor 0,0* 0,0* 0,1 0,0* 0,6 0, 0* 0,0* 0,2 

CV% 5,16 5,67 3,60 7,78 7,37 5,27 3,68 2,86 

b)                                                       2º período 

Tratamento pH CE MO NTK N-NH4 NO3 PT PD 

BC 7,6 a 126 c 161,9 ab 2,5 c 0,0 d 77,6 e 2,9 ab 1,5 ab 

A1 7,6 a 100 c 156,9 b 2,4 c 0,0 d 111,4 e 2,8 ab 1,7 a 

A2 7,3 b 93 c 165,2 ba 2,4 c 0,0 d 117,2 e 2,7 b 1,6 a 

ARS1 7,1 c 233 b 169,7 ab 3,0 ab 177,9 bc 392,1 d 2,9 ab 1,5 ab 

ARS1A 6,9 c 240 b 161,4 ab 2,5 c 112,5 c 561,3 b 2,7 ab 1,2 b 

ARS2 7,0 c  346 a 174,4 ab 3,2 a 350,2 b 452,9 c 3,0 a 1,6 a 

ARS2A 6,9 c 319 a 183,1 a 2,9 b 247,8 a 739,9 a 2,8 ab 1,4 ab 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,0* 0,01* 

CV% 1,0 9,1 4,8 4,3 25,0 5,9 3,6 8,5 

Tratamento K Ca Mg Na Fe Cu Zn Mn 

BC 2,6 bc 38,1 ab 12,5 a 1,1 a 151,2 b 37,1 d 162,9 a 1,4 bc 

A1 2,4 c 41,1 a 12,7 a 1,3 a 158,1 ab 39,9 cd 163,0 a 1,4 c 

A2 2,9 abc 38,3 ab 11,8 ab 1,2 a 161,0 ab 47,1 bc 161,6 a 1,7 ab 

ARS1 3,6 a 37,9 ab 11,9 ab 1,5 a 155,2 a 54,1 ab 160,3 a 1,8 a 

ARS1A 3,0 abc 31,9 b 11,5 ab 1,6 a 169,7 ab 50,7 ab 152,2 a 1,7 a 

ARS2 3,1 ab 35,0 ab 11,2 b 1,4 a 168,1 ab 54,1 ab 154,2 a 1,7 a 

ARS2A 2,8 bc 31,8 b 11,8 ab 1,4 a 166,9 ab 55,2 a 156,5 a 1,6 ab 

p-valor 0,0* 0,0* 0,0* 0,1 0,0* 0,0* 0,1 0,0* 

CV% 8,6 8,0 4,1 13,2 4,6 5,8 3,3 5,8 

Notas: Médias seguidas de mesma letra na coluna não diferem entre si pelo teste Tukey, a 5% de 
significância.  

*: Significativo a 5%; CV: coeficiente de variação; valores expressos em g Kg-1, exceto por NO3 
expresso em mg Kg-.  

 

O efeito da presença desses antibióticos sobre a atividade da ACP é confirmado na 

concentração fósforo disponível (PD) ao final do primeiro e segundo experimento (Tabela 8), 

no qual os maiores valores de PD são observados nos tratamentos sem a presença de 

tetraciclinas. 
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Os resultados da redução da atividade da enzima URE na presença das tetraciclinas, 

também foram verificados na análise de NTK e N-NH4 no solo ao final do experimento 

(Tabela 8), no qual os valores foram significativamente inferiores na presença de antibiótico, 

em todas as parcelas para NTK, e em ARS2A quando comparados a ARS2 para N-NH4. Em 

contrapartida, os valores de NO3 foram superiores nas parcelas que receberam antibióticos, 

comparados àquelas que receberam apenas ARS. A URE é a enzima responsável por 

catalisar a hidrólise de ureia a amônia, assim, a avaliação da sua atividade indica o potencial 

do solo em transformar nitrogênio orgânico em mineral (LANNA et al., 2010). Nesse sentido, 

a redução na sua atividade resulta na redução da disponibilidade de nitrogênio mineral no 

solo, como foi evidenciado pela redução de N-NH4 observada neste estudo (Tabela 4). Wang 

et al. (2010) confirmaram em seu experimento inibição significativa na mineralização de 

nitrogênio na presença de antibióticos como a sulfadiazina e relacionaram o resultado com a 

redução da fertilidade do solo. Zhang et al. (2016) também encontraram forte redução de N-

NH4 na presença de penicilina e TC, evidenciando que a presença desses compostos inibe a 

atividade dos organismos responsáveis pela amonificação no solo. Em seu experimento, 

Wang et al. (2010) confirmaram a inibição significativa na mineralização de nitrogênio na 

presença de antibióticos como a sulfadiazina e relacionaram o resultado com a redução da 

fertilidade do solo. 

Em geral, os valores de pH tenderam a reduzir conforme a concentração da ARS 

aumentou (Tabela 8). Em contrapartida, os maiores valores de CE foram observados nas 

doses mais elevadas de ARS.  

A atividade enzimática apresentou dependência da ativação pela ARS, pois serviu 

como substrato para o crescimento dos micro-organismos no solo (LIU et al., 2014). 

Entretanto, também apresentou inibição causada pela presença dos antibióticos TC, CTC e 

DC. Em geral, ambos os efeitos foram dependentes do tempo e mostraram a relação de 

resposta à dose, pois, os maiores resultados da atividade enzimática foram observados nas 

maiores doses de ARS, enquanto que os menores resultados foram verificados nas maiores 

doses de tetraciclinas, o que corrobora o resultado de outros estudos (FRÜND et al. 2000; 

KOTZERKE et al., 2008), demonstrando o efeito deletério das tetraciclinas sobre a atividade 

enzimática. 

Os valores da atividade de todas as enzimas tendem a se igualar ao longo do tempo 

em todos os tratamentos, mesmo os que receberam antibióticos. Sabe-se que os antibióticos 

veterinários quando adicionados ao solo podem ter três destinos primários: sorção, lixiviação 

ou degradação (SARMAH; MEYER; BOXALL, 2006; BRADFORD et al., 2008), reduzindo seus 

efeitos sobre os micro-organismos do solo (LIU et al., 2009). Sendo assim, a pressão seletiva 

dos compostos farmacêuticos sobre os micro-organismos do solo é temporária, mesmo em 

elevadas concentrações (THIELE-BRUHN; BECK, 2005). 
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Os efeitos inibidores das tetraciclinas sobre a atividade enzimática resultaram na 

redução da mineralização da matéria orgânica no solo. Desta forma, as concentrações de AP, 

NTK e N-NH4 foram reduzidas nos tratamentos que receberam tetraciclinas (Tabela 4), efeito 

evidenciado, principalmente, nas doses mais elevadas. Esse efeito adverso das tetraciclinas 

sobre a disponibilidade de nutrientes no solo tem como consequência deficiências nutricionais 

para culturas o que resulta em baixa produtividade (WEI et al., 2009). 
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6 CONCLUSÕES 

 

 

Considerando os objetivos propostos e os resultados obtidos nesta pesquisa, pode-se 

concluir que: 

- A aplicação de água residuária da suinocultura possui efeito positivo na atividade das 

enzimas desidrogenase, fosfatase ácida e urease e aumenta a concentração de micro e 

macro nutrientes no solo em ambos períodos experimentais.  

- De forma geral, os valores das atividades destas enzimas reduziram ao longo do 

tempo da pesquisa, devido ao consumo gradativo do substrato orgânico. Entretanto, quando 

a água residuária de suinocultura estava contaminada com antibióticos de uso pecuário, 

verificou-se a redução da atividade enzimática no solo.  

- Tais resultados foram ainda mais evidentes no segundo período experimental, 

quando a inibição foi mais acentuada. Como resposta, tem-se a redução na disponibilidade 

de nutrientes no solo, que pode acarretar deficiências nutricionais para eventuais culturas 

instaladas.  
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7 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Para novos estudos sugere-se períodos maiores, e mais repetições do experimento. 

Também é possível avaliar outras enzimas, como protease e arilsulfatase. Avaliações com os 

demais antibióticos de uso pecuário também se fazem necessários, o que não foi possível  no 

presente estudo pelo elevado custo que possuem. 
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