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Prefácio 

 

Esse livro é o segundo volume da coleção “Manejo e conservação do solo e da água em pequenas proprie-

dades rurais no Sul do Brasil”. No primeiro volume foi apresentada uma contextualização das atividades 

agropecuárias e dos problemas erosivos em pequenas propriedades rurais familiares encontrados no Norte 

do Rio Grande do Sul, no Oeste de Santa Catarina, e no Sudoeste do Paraná (Figura 1), abordando temas 

como o processo de colonização, a formação das unidades de produção familiares, a aptidão agrícola dos 

solos, os conflitos entre a legislação ambiental, a aptidão agrícola e o uso dos solos e a dinâmica da erosão na 

escala de bacia hidrográfica. 

 

Nesse segundo volume, será abordado o impac-

to das atividades agropecuárias na contamina-

ção do solo e da água no Sul do Brasil, tais 

como (i) a importância, riscos e fontes de con-

taminação por metais pesados nos solos, (ii) a 

contaminação da água e peixes com agrotóxi-

cos, (iii) a contaminação do solo e da água com 

medicamentos veterinários, (iv) o potencial 

fertilizante e poluidor do uso de dejeto líquido 

de suínos, (v) a experiência francesa com a con-

taminação da água com nitrato pelo uso exces-

sivo de dejeto líquido de suínos e as lições que o 

Sul do Brasil pode aprender, (vi) o sistema de 

produção de fumo e o potencial de contamina-

ção da água com nitrato, (vii) as principais do-

enças da videira e contaminação de solos de 

vinhedos com cobre e zinco, e (viii) mais dois 

estudos de caso de monitoramento de bacias 

hidrográficas com atividades agropecuárias 

intensivas na região Norte no Médio Alto Uru-

guai do Rio Grande do Sul. 

 
Figura 1. Mesorregiões do Norte Colonial do Rio Grande do Sul, 

no Oeste de Santa Catarina, e no Sudoeste do Paraná. 

 

Essa obra é fruto do esforço de vários autores, nas mais diversas instituições de ensino e pesquisa, dentre os 

quais sete são do Rio Grande do Sul (Instituto Federal do Rio Grande do Sul – Câmpus de Ibirubá e Vacaria, 

Universidade de Passo Fundo, Universidade Estadual do Rio Grande do Sul – Câmpus de Três Passos, Uni-

versidade Federal do Rio Grande do Sul, Universidade Federal da Fronteira Sul – Câmpus de Cerro Largo, 

Universidade Federal de Santa Maria – Santa Maria e Câmpus de Frederico Westphalen, Universidade Regi-

onal Integrada do Alto Uruguai e das Missões – Câmpus de Frederico Westphalen), três estão vinculados a 

instituições de ensino superior do estado de Santa Catarina (Instituto Federal de Santa Catarina – Câmpus de 

São Miguel do Oeste, Universidade Comunitária da Região de Chapecó – Chapecó, Universidade Federal de 

Santa Catarina – Florianópolis), uma ao estado do Paraná (Universidade Tecnológica Federal do Paraná, 

Câmpus de Dois Vizinhos) e três a instituições estrangeiras (Université de Poitiers e Centre National de la 

Recherche Scientifique – França, University of Poonch Rawalakot – Paquistão). 

 

Optou-se por publicar esse livro em formato de e-book e disponibilizá-lo gratuitamente para facilitar a sua 

circulação, pois tem como objetivo servir de material didático de apoio para todas as instituições de ensino 

das Ciências Agrárias e Ambientais do Sul do Brasil. 

 

Tales Tiecher 
Porto Alegre, Janeiro de 2017 
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Capítulo I 

Importância, riscos e fontes de contaminação 

por metais pesados nos solos do Sul do Brasil 
Fábio Joel Kochem Mallmann1, Alcione Miotto2, Natielo Almeida Santana3 &  

Rodrigo Josemar Seminoti Jacques4 
 
1 Engenheiro Agrônomo, Doutor em Ciência do Solo, Professor do Departamento de Ciências Agrárias, Universidade Regional 
Integrada do Alto Uruguai e das Missões (URI), Câmpus de Frederico Westphalen, Avenida 
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2–CA/CA do CNPq. E-mail: rodrigo@ufsm.br  

 
INTRODUÇÃO 

 

O termo metal pesado vem sendo utilizado há 

muitos anos por pessoas das mais diversas áreas, 

estando presente em publicações sobre legislações 

ambientais, limites de concentração em insumos e 

produtos, controle da qualidade de alimentos, entre 

outros; além de ser utilizado universalmente pelos 

cientistas do solo. Várias são as definições dadas 

para este termo, elaboradas com base em diferentes 

aspectos como a densidade (peso ou massa específi-

ca, g cm-3), o peso molecular (massa atômica), o nú-

mero atômico, as propriedades químicas ou a toxici-

dade dos elementos químicos (DUFFUS, 2002). Essas 

diferentes abordagens tornam o termo metal pesado 

difícil de ser definido precisamente. Mas, de forma 

geral, o termo metal pesado se refere aos elementos 

químicos do grupo dos metais e metaloides que 

possuem valores altos de massa atômica, densidade 

e número atômico, especialmente metais de transi-

ção, que podem causar problemas de toxicidade aos 

seres vivos (KEMP, 1998; DUFFUS, 2002). 

Alguns termos como, por exemplo, elementos 

traço, metais tóxicos e metais traços já foram propos-

tos para substituir o termo metal pesado, mas estes 

também apresentam problemas com seu uso (COS-

TA et al., 2012; ALLOWAY, 2013). Como neste capí-

tulo iremos discutir questões relacionadas à conta-

minação do ambiente por elementos metálicos e 

metaloides com potencial tóxico, decidimos que o 

termo metal pesado é o mais conveniente a ser aqui 

utilizado. Os principais representantes deste grupo 

de elementos são: arsênio (As), bário (Ba), cádmio 

(Cd), chumbo (Pb), cobalto (Co), cobre (Cu), cromo 

(Cr), estrôncio (Sr), manganês (Mn), mercúrio (Hg), 

molibdênio (Mo), níquel (Ni), selênio (Se), vanádio 

(V) e zinco (Zn). 

A presença desses metais pesados no ambiente é 

muito importante, pois vários são essenciais para o 

metabolismo dos seres vivos. O problema é que 

alguns destes não têm função metabólica e apresen-

tam altos riscos de toxicidade para as plantas e os 

animais. Mesmo os elementos considerados essenci-

ais aos seres vivos podem ser tóxicos quando pre-

sentes em concentrações excessivas no ambiente. O 

conhecimento destes dois assuntos, a importância e 

os riscos dos metais pesados para os organismos 

vivos, são fundamentais para técnicos, profissionais 

e cientistas envolvidos em questões ambientais e 

agrícolas, e por isso serão abordados neste capítulo. 

A concentração natural dos metais pesados no 

ambiente é muito variável e o conhecimento das 

concentrações normais ou excessivas destes no solo 

e na água é de extrema importância para a identifi-

cação dos problemas em potencial. Neste capítulo 

serão apresentados dados de referência de qualida-

de nos solos do Sul do Brasil, os quais são funda-

mentais para auxiliar os técnicos a classificar um 

local como não contaminado, contaminado ou polu-

ído. Na ciência do solo, um solo é considerado con-

taminado quando o teor de algum elemento químico 

se encontra acima da sua concentração natural. Já 

um solo é considerado poluído quando esta conta-

minação ocorre em quantidades tão elevadas que 

afetam os componentes bióticos do ecossistema 

(plantas, animais e humanos), comprometendo sua 

funcionalidade e a sustentabilidade (PIERZYNSKI et 

al.,1994). 

mailto:fabiojkmallmann@gmail.com
mailto:alcione.miotto@ifsc.edu.br
mailto:natielosantana@gmail.com
mailto:rodrigo@ufsm.br
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Outro tópico que será abordado é o que trata dos 

limites definidos pela legislação vigente das concen-

trações dos metais pesados nos solos e na água, ba-

seada em análises de risco à saúde humana. Como 

exemplo da complexidade deste tema, serão discuti-

das as dificuldades para a definição dos valores 

limites de concentrações destes elementos capazes 

de causar toxicidade às plantas. Por fim, este capítu-

lo também apresentará as principais fontes de me-

tais pesados causadoras da contaminação dos solos e 

das águas, especialmente aquelas mais comuns nos 

estados do Sul do Brasil, relacionadas com as ativi-

dades agrícolas, industriais, de mineração e decor-

rentes da concentração populacional nos centros 

urbanos. 

 

1 A IMPORTÂNCIA DOS METAIS PESADOS 

AOS SERES VIVOS 

 

Normalmente o termo metal pesado está associ-

ado a ideias negativas, como a contaminação do 

ambiente e toxicidade para plantas, animais e hu-

manos. Porém, alguns elementos classificados como 

metais pesados têm papel muito importante no am-

biente, porque são micronutrientes essenciais para 

as plantas e/ou animais. Esses elementos possuem 

funções muito específicas nas rotas metabólicas das 

quais participam, não podendo ser substituídos por 

outros elementos. Sem a sua presença, embora exi-

gida em quantidades muito menores que os macro-

nutrientes (Tabela 1), os organismos não conseguem 

completar seus ciclos. 

Considerando todos os seres vivos, Bohn et al. 

(2001) citam que os metais pesados considerados 

essenciais são: As, Cr, Cu, Mn, Mo, Ni, Se, Sr, V e 

Zn. Entretanto, existem diferenças entre os elemen-

tos considerados essenciais para as plantas e para os 

animais. Nas plantas, os metais pesados considera-

dos essenciais são os citados na Tabela 1 (KIRKBY; 

RÖMHELD, 2007; KABATA-PENDIAS, 2011; AL-

LOWAY, 2013), enquanto que nos animais superio-

res e humanos estes seriam representados por Co 

(somente ruminantes), Cr, Cu, Mn, Mo, Se, V e Zn 

(ALLOWAY, 2013). Os autores acima também co-

mentam que existem outros metais pesados que 

possivelmente tem papel essencial em concentrações 

muito baixas, como As, Cd, estanho (Sn) e Pb. Estes 

elementos ainda precisam de maiores evidências 

para estabelecer sua essencialidade, o que deverá ser 

resolvido no futuro com a melhoria das técnicas 

experimentais. 

O fato dos metais pesados micronutrientes serem 

exigidos em menores quantidades que os macronu-

trientes implica em diferentes papéis para estes dois 

grupos de nutrientes no crescimento e metabolismo 

das plantas. Enquanto os macronutrientes têm gran-

de importância na estrutura da célula, pois partici-

pam das proteínas, membranas, paredes, etc., os 

metais pesados têm como suas principais funções a 

constituição de grupos prostéticos em metaloproteí-

nas e a ativação de reações enzimáticas (KIRKBY; 

RÖMHELD, 2007). As Tabelas 2 e 3 apresentam, 

respectivamente, uma breve descrição das funções 

mais importantes de cada metal pesado essencial no 

metabolismo das plantas e na nutrição de animais 

superiores e humanos. 

 

2 TEORES NATURAIS DOS METAIS PESADOS 

NOS SOLOS 

 

Os metais pesados são constituintes naturais das 

rochas e dos solos, normalmente encontrados em 

concentrações que não representam riscos para o 

homem, animais e plantas (COSTA et al., 2012). A 

sua concentração natural no solo, também chamada 

de fundo geoquímico local, é resultante principal-

mente do material de origem associado aos proces-

sos e fatores que atuaram na formação do solo 

(BURNOL et al., 2004). Os principais processos natu-

rais que contribuem no aparecimento dos metais 

pesados nos solos são o intemperismo das rochas, 

erosão hídrica e eólica, atividades vulcânicas, inun-

dações, entre outros. 

 

 

Tabela 1. Concentração média de metais pesados essenciais e alguns macronutrientes nas plantas. 

Metal pesado 

(micronutriente) 

Conteúdo mineral  

(mg kg1 matéria seca) 
Macronutriente 

Conteúdo mineral  

(mg kg1 matéria seca) 

Ni 0,05 Fósforo (P) 2.000 

Mo 0,10 Magnésio (Mg) 2.000 

Cu 6,00 Cálcio (Ca) 5.000 

Zn 20,00 Potássio (K) 10.000 

Mn 50,00 Nitrogênio (N) 15.000 
Fonte: Epstein e Bloom (2005). 
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Tabela 2. Funções essenciais dos metais pesados nas plantas. 
Metal 

pesado 
Função nas plantas 

Cu 

Constituinte de várias oxidases, plastocianinas e ceruloplasmina. Envolvido na oxidação, fotos-

síntese, respiração, metabolismo de carboidratos e proteínas, possivelmente envolvido na fixação 

simbiótica de N2, nas trocas de valência, no metabolismo da parede celular e na formação de pó-

len. 

Mn 

Constituinte do sistema de várias enzimas. Envolvido na produção de lignina, flavonoides, áci-

dos graxos, hormônio ácido indol acético (AIA), fotoprodução de oxigênio em cloroplastos (fo-

tossíntese) e, indiretamente, no metabolismo do N. 

Mo 

Constituinte das enzimas nitrato redutase, nitrogenase, oxidases e molibdoferredoxina. Envolvi-

do na fixação de N2, na redução de NO3-, na síntese de hormônios do crescimento e nas trocas de 

valência. 

Ni 

Constituinte da enzima urease. Possivelmente envolvido na ação da hidrogenase e na transloca-

ção de N. Requerido para o vigor e sanidade dos embriões de cereais e também é importante na 

resistência das plantas às doenças. 

Zn 

Constituinte das enzimas anidrase, desidrogenases, proteases e peptidases. Envolvido na fotos-

síntese, no metabolismo dos carboidratos, ácidos nucléicos e lipídeos, na formação de tecidos, na 

proteção das células contra os danos dos radicais livres, na regulação de síntese de auxinas e 

formação de pólen. 
Fonte: Extraído e adaptado de Kabata-Pendias (2011) e Alloway (2013). 

 

Tabela 3. Funções essenciais dos metais pesados em animais superiores e humanos. 

Metal 

pesado 
Função nos animais superiores e humanos 

Co 
Sua única função conhecida é ser constituinte da vitamina B12, que somente pode ser sintetizada 

por bactérias no rúmen de animais ruminantes ou no solo. 

Cr 
Importante no metabolismo de carboidratos e lipoproteínas. Também reduz o efeito de fatores 

associados com doenças cardiovasculares e diabetes. 

Cu 

Essencial para os sistemas imunológico e nervoso, na saúde do esqueleto, no metabolismo do 

ferro e na formação de células vermelhas do sangue. Está envolvido no sistema redox e na limpe-

za de radicais livres. É constituinte de mais de 12 enzimas e de alguns genes. 

Mn 
Está envolvido na formação de ossos e no metabolismo dos aminoácidos, colesterol e carboidra-

tos. É constituinte de seis enzimas chave e afeta o funcionamento de outras. 

Mo 
É requerido para o funcionamento de várias enzimas envolvidas nas transformações do carbono 

(C), enxofre (S) e N. 

Se 

Tem função antioxidante e anti-inflamatória e está envolvido no metabolismo dos hormônios 

tireoidianos. Também tem papel na prevenção de certas infecções, algumas formas de câncer e 

diabetes em humanos. Parece ter propriedades valiosas de desintoxicação. 

Zn 
É fundamental na síntese de DNA e proteínas, e na divisão e crescimento celular. É requerido na 

reprodução e possui funções neurológicas e imunológicas. 
Fonte: Extraído e adaptado de Alloway (2013). 

 

Vários são os livros e trabalhos científicos que 

apresentam valores naturais dos metais pesados nos 

solos. Tal conhecimento tem fundamental importân-

cia na avaliação do nível ou grau de contaminação 

do solo por metais pesados, pois os teores observa-

dos em áreas contaminadas geralmente são compa-

rados com a condição original do solo estudado 

(FADIGAS et al., 2006). Como exemplos, são apre-

sentados na Tabela 4 alguns dados da concentração 

de metais pesados na crosta terrestre, em alguns 

tipos de rochas (material de origem) e em solos pelo 

mundo. Observa-se que a concentração natural de 

um mesmo elemento normalmente varia muito entre 

os diferentes tipos de rochas e, consequentemente, a 

amplitude de concentração é muito ampla entre os 

diferentes solos. 
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Tabela 4. Concentração de metais pesados na crosta terrestre, em rochas e em solos de diferentes regiões do 

mundo, derivados de diferentes materiais de origem(1). 

Metal  

pesado 

Crosta 

terrestre 

Rocha ígnea Rocha sedimentar Solos do  

mundo(2) Ultramáfica Máfica Granítica Calcária Arenito 

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

As 1,5 1,0 1,5 1,5 1,0 1,0 - 

Ba - - - - - - 207-527-960 

Cd 0,1 0,12 0,13 0,09 0,028 0,05 - 

Co 20 110 35 1 0,1 0,3 1,4-10-27 

Cr 100 2.980 200 4 11 35 12-67-221 

Cu 50 42 90 13 5,5 30 6-24-80 

Hg 0,05 0,004 0,01 0,08 0,16 0,29 - 

Mn 950 1.040 1.500 400 620 460 80-558-1.315 

Mo 1,5 0,3 1 2 0,16 0,2 - 

Ni 80 2.000 150 0,5 7 9 6-24-92 

Pb 14 14 3 24 5,7 10 8-29-67 

Se 0,05 0,13 0,05 0,05 0,03 0,01 - 

Sr - - - - - - 15-190-675 

V 160 40 250 72 45 20 18-100-220 

Zn 75 58 100 52 20 30 17-67-236 
(1) Valores expressos como médias, adaptado de Guilherme et al. (2005), extraído de Alloway (1990) e Kabata-Pendias e Pendias (2001).  
(2) Valores expressos como mínimo-médio-máximo. 

 

Em função dessa grande variação na concentra-

ção natural dos metais pesados nos solos e da im-

portância de tal conhecimento, os países e/ou Esta-

dos, por intermédio de seus órgãos ambientais, estão 

buscando determinar valores de referência de quali-

dade (VRQ) para esses elementos no solo. O VRQ 

refere-se à “concentração de determinada substância 

que define a qualidade natural de um solo, sendo 

determinado com base em interpretação estatística 

de análises físico-químicas de amostras de diversos 

tipos de solos” (CONAMA, 2009).  

A Resolução no 420/2009 do Conselho Nacional 

do Meio Ambiente (CONAMA) estabeleceu que até 

dezembro de 2014 todos os órgãos ambientais com-

petentes dos Estados e do Distrito Federal seriam 

responsáveis pelo estabelecimento dos VRQ para 

diversas substâncias, entre elas os metais pesados. 

Entretanto, até o momento apenas os estados de São 

Paulo, Minas Gerais, Pernambuco, Paraíba e Rio 

Grande do Sul têm definição oficial de VRQ para 

metais pesados. Estes valores foram determinados 

por métodos analíticos que quantificam as concen-

trações totais dos elementos no solo e estão devida-

mente informados nos documentos que informam os 

VRQ de cada Estado. A Tabela 5 traz a lista oficial 

dos VRQ definidos para os solos do Rio Grande do 

Sul (FEPAM, 2014). Como os estados de Santa Cata-

rina e Paraná ainda não definiram suas normativas 

oficiais, também foram incluídas na Tabela 5 as pro-

postas de valores de referência sugeridas por Hugen 

(2010) para Santa Catarina e Buschle (2013) para a 

região da Planície Litorânea do Paraná. 

Os VRQ servem de parâmetro para comparar a 

concentração de determinado metal pesado em um 

solo e verificar se algum fator ou agente foi respon-

sável por aumentar significativamente suas concen-

trações naturais. A definição oficial dos VRQ pelos 

órgãos reguladores já significa um grande avanço, 

pois segundo Fadigas et al. (2006) isso representa a 

primeira etapa nas ações de monitoramento da qua-

lidade ambiental. Sem os VRQ é mais difícil, e por 

vezes incerto, verificar se houve a contaminação de 

um solo por determinada(s) atividade(s). 
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Tabela 5. Valores de referência de qualidade (VRQ) oficiais para metais pesados nos solos do Rio Grande do 

Sul e proposições de valores para Santa Catarina e para a Planície Litorânea do Paraná. 

Metal pesado Unidade Rio Grande do Sul(1) Santa Catarina(2) Paraná(3) 

Antimônio (Sb) mg kg-1 - - 5,6 

As mg kg-1 - - 6,7 

Ba mg kg-1 - - 167,6 

Cd µg kg-1 590 - 400 - 380 - 420 - 360 - 1,4 

Pb mg kg-1 36 - 18 - 19 - 16 - 27 18 - 9 - 6 - 11 - 13 - 13 - 17 - 11 (12) 19,8 

Co mg kg-1 75 - 13 - 8 - 7 - 29 - 0,2 

Cu mg kg-1 203 - 9 - 13 - 11 - 37 13 - 5 - 114 - 254 - 114 - 16 - 106 - 266 (111) 26,4 

Cr mg kg-1 94 - 40 - 25 - 21 - 27 45 - 28 - 90 - 395 - 67 - 34 - 46 - 193 (112) 137,4 

Hg µg kg-1 73 - 34 - 43 - 15 - 105 - - 

Mo mg kg-1 - - 2,5 

Ni mg kg-1 47 - 12 - 10 - 7 - 11 2 - 2 - 51 - 89 - 19 - 2 - 20 - 69 (32) 39,5 

Se mg kg-1 - - 2,0 

V mg kg-1 567 - 48 - 56 - 76 - 177 - 79,0 

Zn mg kg-1 120 - 31 - 31 - 29 - 33 48 - 20 - 71 - 108 - 56 - 21 - 68 - 96 (61) 70,6 
(1) Valores correspondentes ao percentil 90 da distribuição de frequências dos dados amostrais de cada um dos cinco grupos de solo, 

que referem-se, respectivamente, aos solos das províncias geomorfológicas/geológicas do Estado: Rochas vulcânicas do Planalto; Ro-

chas cristalinas do Escudo Sul-Riograndense; Rochas sedimentares pelíticas da Depressão Periférica; Rochas sedimentares areníticas 

do Planalto, do Escudo Sul-Riograndense e da Depressão Periférica; e Sedimentos inconsolidados da Planície Costeira (Portaria FE-

PAM Nº 85 DE 05/09/2014). 
(2) Valores arredondados e correspondentes ao quartil superior (75%) da distribuição de frequências dos dados amostrais de oito grupos 

de solos definidos de acordo com a classificação proposta por Hugen (2010). Os valores entre parênteses correspondem ao valor do 

quartil superior médio geral para todos os grupos. 
(3) Valores correspondentes ao percentil 90 da distribuição de frequências dos dados amostrais dos solos da Planície Litorânea do Para-

ná (BUSCHLE, 2013). 

 

3 RISCOS DO EXCESSO DE METAIS PESADOS 

AOS SERES VIVOS 

 

Quando a concentração de um ou mais metais 

pesados atinge níveis elevados no solo ou na água, 

pode desencadear efeitos de toxicidade sobre as 

plantas, animais e humanos. Isso também é verda-

deiro para aqueles elementos considerados como 

essenciais, pois quando em elevadas concentrações 

também passam a causar efeitos negativos sobre 

estes organismos vivos. Entretanto, em termos quan-

titativos, os limites entre deficiência, suficiência e 

toxicidade de metais pesados são difíceis de serem 

estabelecidos, pois as quantidades ou concentrações 

variam muito de acordo com a espécie vegetal ou 

animal, dentro do ciclo de crescimento da espécie, 

com a sanidade geral do ser vivo e também com o 

suprimento dos demais nutrientes (BOHN et al., 

2001). 

Dentre os problemas causados pelo acúmulo de 

metais pesados, McLaughlin et al. (2000) citam o seu 

potencial em afetar negativamente a qualidade dos 

alimentos, o crescimento e o rendimento das cultu-

ras e a sanidade ambiental, o que traz grandes riscos 

aos humanos e aos ecossistemas. Ainda, outros ris-

cos como a ingestão direta ou o contato com o solo e 

a água contaminados e a transferência na cadeia 

alimentar, através dos processos de bioacumulação e 

biomagnificação, são importantes e devem ser ob-

servados (WUANA; OKIEIMEN, 2011). 

Entretanto, um dos primeiros impactos ambien-

tais da adição de metais pesados ao solo ocorre so-

bre os organismos que nele habitam. Os metais pe-

sados podem diminuir o número e a atividade dos 

microrganismos do solo, e por consequência afetar 

diversos processos microbianos (GUCWA-

PRZEPIÓRA et al., 2016). Santiago-Martín et al. 

(2013) verificaram que a quantidade de DNA bacte-

riano e a atividade enzimática foi reduzida em um 

solo contaminado em laboratório com altos níveis de 

Cd (20 mg kg-1), Cu (875 mg kg-1), Pb (600 mg kg-1) e 

Zn (2000 mg kg-1). Segundo os autores, os teores 

elevados destes metais desencadearam uma série de 

alterações fisiológicas e bioquímicas nas bactérias 

que resultam na redução de sua biomassa. Os fun-

gos apresentam certa resistência ao excesso de me-

tais no solo, devido a mecanismos que envolvem 

alterações morfológicas, produção de ácidos orgâni-

cos e compartimentalização dos metais (LUO et al., 

2014). No entanto, esta resistência é específica, sendo 

as micorrizas muito afetados pela contaminação por 

metais (DEL MAR MONTIEL-ROZAS et al., 2016). 
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Os organismos da meso e macrofauna do solo, 

como isópodos, colêmbolos, nematoides de vida 

livre e anelídeos, são muito sensíveis ao excesso de 

metais (CORTET et al., 1999; QUADROS et al., 2010; 

POUYAT et al., 2016; ANTONIOLLI et al., 2013). 

Devido a essa característica, muitos deles são utili-

zados como bioindicadores em estudos ecotoxicoló-

gicos, a fim de verificar concentrações potencialmen-

te nocivas ao ambiente. Nestes trabalhos, o pesqui-

sador expõe determinado organismo a doses conhe-

cidas de metais e verifica-se qual o comportamento 

destes indivíduos através de parâmetros como re-

produção, gestação, aumento ou redução da bio-

massa e sobrevivência. Desta forma, Antoniolli et al. 

(2013) verificaram reduções de 45, 40 e 38% no nú-

mero de colêmbolos em um solo contaminado com 

10 mg kg-1 de Cd, 100 mg kg-1 de Zn e 50 mg kg-1 de 

Cu, respectivamente. Mesa-Pérez et al. (2016) coleta-

ram monólitos de solo (ANDERSON; INGRAM, 

1993), a fim de acessar indivíduos da macrofauna 

em uma área contaminada com Pb e Zn, e observa-

ram reduções na abundância de oligochaetas, dipló-

podes, himenópteros e coleópteros. 

Para os animais superiores, Hg, Pb e Cd são con-

siderados os mais tóxicos. Já para as plantas, Cu, Ni 

e Co apresentam maior toxicidade (McBRIDE, 1994), 

mas quando em elevadas concentrações todos os 

seres vivos são suscetíveis a todos metais pesados 

citados anteriormente. Na Tabela 6 são apresentados 

alguns efeitos dos metais pesados sobre plantas e 

mamíferos. 

Como o objetivo do tópico foi de chamar 

atenção para o assunto e ressaltar o alto potencial 

tóxico e os riscos que os metais pesados oferecem ao 

ambiente, foram apresentados apenas dados gerais 

da sua toxicidade. Para um estudo mais aprofunda-

do sobre o tema, sugere-se os livros de Manahan 

(2003), Kabata-Pendias (2011), Alloway (2013) e ou-

tros que trazem mais detalhes sobre o assunto. 

 

 

Tabela 6. Toxicidade e efeitos de alguns metais pesados em plantas e mamíferos. 

Metal pesado Toxicidade e efeitos em plantas e mamíferos 

As Tóxico, possivelmente carcinogênico. 

Berílio (Be) Toxicidade aguda e crônica, carcinogênico. 

Cd 

Toxicidade média-alta em plantas e alta em mamíferos. Substitui bioquimicamente o Zn, 

causa pressão sanguínea alta e danos aos rins, destrói tecidos testiculares e células verme-

lhas do sangue. Tóxico à biota aquática. 

Pb 
Toxicidade média em plantas e alta em mamíferos. Causa anemia, doenças renais, pro-

blemas no sistema nervoso, destrói a vida selvagem. 

Co Toxicidade média-alta em plantas e média em mamíferos. 

Cu Toxicidade média-alta em plantas e média em mamíferos. 

Cr 
Toxicidade média-alta em plantas e alta em mamíferos. Possivelmente carcinogênico na 

forma de Cr(VI). 

Mn 
Relativamente não-tóxico para animais, mas tóxico para plantas quando em níveis mais 

elevados. 

Hg Toxicidade alta em plantas e mamíferos. Toxicidade aguda e crônica. 

Mo Toxicidade média em plantas e mamíferos. 

Ni Toxicidade média-alta em plantas e média em mamíferos. 

Prata (Ag) 
Toxicidade alta em plantas e mamíferos. Causa descoloração azul-acinzentada da pele, 

membranas, mucosas e olhos. 

Se 
Toxicidade média-alta em plantas e alta em mamíferos. Causa as doenças conhecidas 

como “alkali disease” e “blind staggers” em bovinos, possivelmente carcinogênico. 

Zn Tóxico às plantas quando em níveis mais altos. 

Fonte: Extraído e adaptado de McBride (1994) e Sparks (2003). 
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4 LIMITES DE CONCENTRAÇÃO DOS METAIS 

PESADOS NO SOLO E NA ÁGUA 
 

Uma vez conhecidos os problemas causados pelo 

contato, absorção, ingestão e/ou inalação de metais 

pesados pelos organismos vivos, os órgãos regula-

dores ambientais buscam estabelecer valores orien-

tadores (ou limites de concentração) destes elemen-

tos no solo e na água. A definição destes valores 

orientadores é muito importante porque eles visam 

a manutenção da funcionalidade do solo e a prote-

ção da qualidade das águas superficiais e subterrâ-

neas. Ainda, servem de parâmetro na prevenção da 

contaminação e poluição do ambiente e na tomada 

de decisão quanto ao gerenciamento de áreas con-

taminadas, agilizando as ações de controle e reme-

diação (CETESB, 2001; CONAMA, 2009).  

Vimos anteriormente, no item 2, que no Brasil a 

definição dos valores de referência de qualidade dos 

solos está ao encargo dos órgãos ambientais estadu-

ais. Esta atribuição foi definida pela Resolução no 

420/2009 do CONAMA, que “dispõe sobre critérios e 

valores orientadores de qualidade do solo quanto à 

presença de substâncias químicas e estabelece dire-

trizes para o gerenciamento ambiental de áreas con-

taminadas por essas substâncias em decorrência de 

atividades antrópicas”. Esta também é a legislação 

que define os limites de concentração dos metais 

pesados em solos de áreas agrícolas, industriais e 

residenciais e na água subterrânea em todo território 

brasileiro, denominados de valores de investigação. 

Esses valores de investigação (Tabela 7) “se referem 

à concentração de determinada substância no solo 

ou na água subterrânea acima da qual existem riscos 

potenciais, diretos ou indiretos, à saúde humana, 

considerando um cenário de exposição padroniza-

do” (CONAMA, 2009).  

A definição dos valores do CONAMA para o solo 

das três diferentes áreas (Tabela 7) foi baseada nos 

valores orientadores publicados na normativa da 

Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambien-

tal do Estado de São Paulo (CETESB, 2005). Tais 

valores de investigação foram derivados de cálculos 

baseados na análise de risco à saúde humana desen-

volvida pelo Ministério da Habitação, Planejamento 

e Meio Ambiente da Holanda (CETESB, 2001). A 

análise de risco considera, neste caso, perigos ine-

rentes às características químicas do respectivo ele-

mento associado à exposição humana (quantidade 

de solo, água e vegetais ingerida, quantidade de ar 

inalada, contato com a pele, tempo de permanência 

no local, entre outros) e à capacidade diária em ab-

sorvê-lo (NASCIMENTO; BIONDI, 2013). 

Os valores de investigação para águas subterrâ-

neas (Tabela 7) do antimônio (Sb), As, Ba, Cd, Pb, 

Cu, Cr, Hg e Se foram baseados na portaria no 

518/GM do Ministério da Saúde, que estabelece os 

procedimentos e responsabilidades relativos ao con-

trole e vigilância da qualidade da água para consu-

mo humano e seu padrão de potabilidade, e dá ou-

tras providências (BRASIL, 2004). Esta portaria foi 

revogada mais tarde, em 2011, pela portaria no 2.914 

de 12 de dezembro de 2011, também do Ministério 

da Saúde, que dispõe sobre os procedimentos de 

controle e de vigilância da qualidade da água para o 

consumo humano e seu padrão de potabilidade 

(BRASIL, 2011). Os valores para os demais metais 

pesados foram calculados com base no risco à saúde 

humana (CONAMA, 2009). 

Ainda, segundo esta legislação, quando a concen-

tração de algum metal pesado exceder os valores de 

investigação no solo ou na água, deve ser impedido 

imediatamente o livre acesso de pessoas ao local e 

suspenso o consumo de água captada em locais sob 

possível influência da contaminação (CETESB, 2001). 

Além disso, é necessária a realização de investigação 

detalhada com o objetivo de quantificar a contami-

nação e, por fim, determinar a necessidade, a urgên-

cia e o alvo da intervenção para remediação do local, 

para eliminar ou reduzir o perigo a níveis toleráveis 

(CONAMA, 2009).  

A exemplo do que ocorre para os VRQ, os valo-

res de intervenção da Resolução 420/2009 do CO-

NAMA para solo e para água também foram estabe-

lecidos com base em métodos analíticos que quanti-

ficam as concentrações totais dos elementos. Contu-

do, esta abordagem não é adequada para definir a 

toxicidade destes elementos às plantas. O valor mais 

importante na determinação da toxicidade dos ele-

mentos às plantas é a concentração disponível, e não 

a concentração total. A concentração disponível de 

determinado metal pesado no solo depende da sua 

concentração total, da capacidade de sorção do solo 

e de fatores físico-químicos, principalmente pH e 

potencial redox. Esses fatores regulam o balanço da 

quantidade do elemento ligada à fase sólida e dis-

solvida na solução do solo (MCLAUGHLIN et al., 

2000; ALLOWAY, 2013), assunto este também discu-

tido no capítulo 7 deste livro (Principais doenças da 

videira e contaminação de solos de vinhedos com 

cobre e zinco). 
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Tabela 7. Valores de investigação (concentrações limites) para os metais pesados em áreas agrícolas, residen-

ciais e industriais e nas águas subterrâneas estabelecidos pela legislação nacional (Resolução CONAMA no 

420/2009). 

Metal pesado Área agrícola Área residencial Área industrial Água subterrânea 

 -------------------------------- mg kg-1 ------------------------- ------ µg L-1 ------ 

Alumínio (Al) - - - 3.500 

Sb 5 10 25 5 

As 35 55 150 10 

Ba 300 500 750 700 

Boro (B) - - - 500 

Cd 3 8 20 5 

Pb 180 300 900 10 

Co 35 65 90 70 

Cu 200 400 600 2.000 

Cr 150 300 400 50 

Ferro (Fe) - - - 2.450 

Mn - - - 400 

Hg 12 36 70 1 

Mo 50 100 120 70 

Ni 70 100 130 20 

Ag 25 50 100 50 

Se - - - 10 

V - - 1.000 - 

Zn 450 1.000 2.000 1.050 

 

 

O grau de toxicidade de metais pesados às plan-

tas também é dependente da natureza do contami-

nante (principalmente solubilidade e especiação), 

das reações com outros elementos presentes nas 

fases líquida, sólida e gasosa do solo, da concentra-

ção e tipo de matéria orgânica no solo, das proprie-

dades físicas do solo, entre outras (KABATA-

PENDIAS, 2011). Vale destacar também que o tipo 

de planta, a idade, o estado nutricional, a sanidade, 

bem como de seus complexos mecanismos de absor-

ção, acúmulo e detoxificação são fatores determinan-

tes da ocorrência de fitotoxicidade dos metais pesa-

dos no solo (BOHN, 2001; BENAVIDES et al., 2005).  

Assim, a complexa combinação dos fatores solo, 

planta, contaminante, ambiente, entre outros, faz 

com que seja muito difícil definir uma concentração 

no solo como valor de referência para prevenir a 

toxicidade às plantas pelos metais pesados. Até o 

momento não há consenso na literatura e os teores 

do solo apontados como tóxicos são muito divergen-

tes. Por isso, não será apresentado aqui nenhum 

valor fixo de concentração de metais pesados no solo 

que defina o que é tóxico e não tóxico para as plan-

tas. Tudo o que foi exposto neste tópico teve o intui-

to de explicar o que rege a legislação, baseada na 

análise de risco à saúde humana, e também mostrar 

os principais fatores que podem influenciar na toxi-

cidade dos metais pesados para as plantas.  

 

5 FONTES DE CONTAMINAÇÃO POR METAIS 

PESADOS NOS SOLOS 

 

Em solos contaminados ou poluídos, o risco da 

transferência de metais pesados à cadeia trófica e 

aos corpos de água aumenta significativamente. As 

atividades antropogênicas que adicionam metais 

pesados aos solos são diversas, muitas vezes intro-

duzindo-os em quantidades superiores àquelas de-

positadas pelas fontes naturais, o que leva ao au-

mento dos seus teores, à contaminação e, em alguns 

casos, à poluição daquele ambiente. O aporte destes 

metais no ambiente pode se dar por fontes difusas 

ou pontuais. A fonte difusa não apresenta um sítio 

específico de lançamento dos poluentes, tornando-se 

assim de difícil controle e identificação. Já a fonte 

pontual pode ser diagnosticada e tratada localmente, 

pois é concentrada e de fácil visualização devido ao 

fato de existirem tubulações visíveis ou um grande 
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acúmulo de resíduos em uma pequena área (SOT-

TORIVA; GARCIAS, 2011). 

Os processos de combustão envolvidos na gera-

ção de energia (queima de carvão e outros combus-

tíveis fósseis), na incineração e na fundição (de Fe, 

Pb e outros metais) são fontes importantes de libera-

ção de alguns metais pesados para o ambiente (KA-

BATA-PENDIAS, 2011). A deposição atmosférica, 

decorrente das atividades descritas acima e também 

do transporte pelos ventos de materiais acumulados 

a céu aberto na forma de rejeitos de mineração e de 

fundição, tem especial importância no que diz res-

peito à contaminação difusa por metais pesados a 

nível global. Como exemplos das consequências 

desse tipo de contaminação pode-se citar os traba-

lhos de Mallmann et al. (2012a) e Rheinheimer et al. 

(2013), que tratam do movimento a longo prazo de 

metais pesados oriundos da deposição atmosférica 

(resultante da atividade de fundição de metais) em 

vários perfis de solos agrícolas, tendo como destino 

o lençol freático. 

Em ambientes agrícolas podem ocorrer processos 

erosivos após a aplicação de defensivos em cuja 

composição encontram-se metais pesados, movi-

mentando-os e redistribuindo-os na paisagem. A 

adição de dejetos de animais ao solo (MALLMANN 

et al., 2012b; FORMENTINI et al., 2015), bem como a 

aplicação de fertilizantes, corretivos e pesticidas de 

forma sucessiva e concentrada (BRUNETTO et al., 

2014) contribuem para o aumento nas quantidades 

de metais adicionados no ambiente e caracterizam-

se novamente como processos de contaminação 

difusa (SIMÕES, 2004). Além disso, essa contamina-

ção ocorre não apenas nos solos, mas também em 

outros compartimentos da biosfera, como águas, 

vegetação e animais, incluindo os humanos. Portan-

to, em regiões com expressiva produção agropecuá-

ria as fontes difusas de metais pesados são de ex-

trema importância. 

As fontes pontuais, ao contrário das difusas, são 

introduzidas no ambiente através de sítios conheci-

dos e mais facilmente individualizados. A minera-

ção e o refino de minérios metálicos, os aterros sani-

tários, o lançamento de esgotos domésticos e indus-

triais e os derrames de produtos petroquímicos são 

exemplos de fontes pontuais de contaminação (PE-

TERS; SHEM, 1995; SILVEIRA et al., 2003; SPARKS, 

2003; ALLEONI et al., 2005; GUILHERME et al., 

2005; CARRILLO-GONZÁLEZ et al., 2006; WUA-

NA; OKIEIMEN, 2011; ALLOWAY, 2013). 

A remediação ou prevenção da contaminação 

pontual é realizada de forma mais fácil e rápida se 

comparada com a contaminação difusa, devido ao 

conhecimento preciso da fonte. Porém, mesmo em 

fontes pontuais, a recuperação ambiental pode ser 

difícil quando ocorrem múltiplas fontes e contami-

nação por vários metais pesados no mesmo local. 

Em ambientes agrícolas pode acontecer que um 

mesmo solo receba sucessivas aplicações de pestici-

das à base de Cu e/ou de Zn concomitantemente a 

adição de dejetos de animais, contribuindo de forma 

interativa para que os teores de metais pesados no 

ambiente ultrapassem os valores considerados nor-

mais e que o processo de recuperação ambiental seja 

dificultado. 

 

5.1 Principais causas da contaminação de solos no 

sul do Brasil 

 

As causas da contaminação do ambiente podem 

ser diversas e decorrentes de várias fontes pontuais 

ou difusas, conforme discutido anteriormente. En-

tretanto, cada local ou região apresenta suas peculia-

ridades em função das atividades agrícolas, extrati-

vistas, comerciais e industriais desenvolvidas.  

Segundo dados divulgados pelo Instituto Brasi-

leiro de Geografia e Estatística (IBGE, 2005), a região 

Sul do Brasil foi a que apresentou, a nível nacional, a 

maior proporção de municípios vitimados pela ocor-

rência de algum tipo de contaminação do solo e de 

poluição da água, valores estes que em 2002 já atin-

giam 50% e 45%, respectivamente. Este levantamen-

to também apontou que dos municípios do Sul do 

Brasil pelo menos 10% já registraram alguma ocor-

rência de contaminação do solo e em 26% houve 

poluição da água decorrentes especificamente da 

disposição de resíduos industriais (resíduos tóxicos 

e/ou metais pesados). Ainda com relação a este le-

vantamento, existem algumas incertezas que devem 

ser ressaltadas: (i) qual o número de ocorrências de 

contaminação ambiental por metais pesados que não 

foi registrada oficialmente?; e (ii) quantos casos já 

ocorreram após a publicação deste documento do 

ano de 2002? Com certeza a proporção apresentada 

anteriormente teria um aumento significativo. 

Tais dados mostram a importância da contami-

nação do ambiente por metais pesados na região e, 

consequentemente, a atenção e preocupação que 

deveríamos ter com essa questão. Nesse sentido, este 

tópico tem por objetivo apresentar as principais 

causas e fontes da contaminação dos solos por me-

tais pesados na região Sul do Brasil, enquadrando-se 

ao contexto e à proposta deste livro. Estas fontes 

serão divididas em quatro itens de acordo com suas 

origens, que podem ser agropecuárias, da minera-

ção, industriais e de centros urbanos 
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5.1.1 Fontes ligadas às atividades agropecuárias 

 

As causas mais comuns do aumento nas concen-

trações de metais pesados nos solos agrícolas da 

região Sul do Brasil são as aplicações de agrotóxicos, 

fertilizantes minerais e dejetos de animais. Entre os 

agrotóxicos, podemos destacar a aplicação de fungi-

cidas cúpricos e, mais recentemente, dos fungicidas 

orgânicos contendo sais de Zn em áreas cultivadas 

com videiras, assunto este abordado no capítulo 7 

deste livro (Principais doenças da videira e contami-

nação de solos de vinhedos com cobre e zinco). 

Outra causa do aumento na concentração de me-

tais pesados nos solos e que também é abordada 

neste livro é a aplicação de dejetos líquidos de suí-

nos no solo, assunto abordado no capítulo 4 deste 

livro (Uso de dejeto líquido de suínos na agricultura 

familiar: potencial fertilizante e poluidor). Estes 

dejetos são produzidos em grande quantidade e 

possuem alto potencial contaminante, tendo em 

vista as suas elevadas concentrações de Cu e Zn, que 

são resultantes das rações utilizadas na alimentação 

dos suínos. Como essas duas causas de contamina-

ção são amplamente discutidas em outros capítulos 

deste livro, não serão detalhadas aqui. 

A aplicação de fertilizantes minerais não repre-

senta, de forma geral e quando analisada de forma 

isolada, grande contribuição ao incremento nos teo-

res de metais pesados no solo de uma determinada 

área. Isso porque a legislação estabelece limites mui-

to baixos de metais pesados aos fabricantes de ferti-

lizantes, especialmente para aqueles elementos não 

essenciais e considerados os mais tóxicos (Tabela 8). 

Além disso, as quantidades totais de fertilizantes 

aplicadas anualmente por hectare são muito meno-

res que as cargas aplicadas por dejetos suínos, por 

exemplo. Assim é possível concluir que o uso de 

fertilizantes minerais é bastante seguro no que se 

refere ao acúmulo de elementos como As, Cd, Cr, 

Hg e Pb no solo, pois suas adições acabam sendo 

muito baixas, na ordem de gramas por hectare. 

Entretanto, em casos onde a fiscalização é defici-

tária há a possibilidade de fertilizantes minerais 

conterem maiores quantidades de elementos tóxicos, 

aumentando suas quantidades adicionadas no solo. 

Nas culturas que utilizam altas doses de fertilizan-

tes, como a batatinha e hortaliças, é possível que o 

processo de acúmulo de metais pesados no solo seja 

acelerado. Outra questão importante a ser conside-

rada é que a aplicação do fertilizante pode ser reali-

zada de forma concentrada nas linhas de cultivo, o 

que posiciona os nutrientes e os metais pesados dos 

fertilizantes próximos à zona de crescimento radicu-

lar. Isso potencializa a sua absorção e translocação 

para a parte aérea das plantas, podendo causar 

acumulação e fitotoxicidade, mesmo que os teores 

médios no solo, considerando as linhas e as entreli-

nhas, sejam baixos. 

Outro aspecto que merece atenção, mas que 

normalmente é negligenciado, é o contato direto dos 

fertilizantes minerais com a pele e as mucosas das 

pessoas que manuseiam esses insumos até a sua 

deposição no solo. O contato dérmico permite a 

absorção dos metais pesados, os quais vão se acu-

mulando no organismo e podem desencadear a 

ocorrência de doenças a longo prazo. 

Como já foi comentado, a aplicação de fertilizan-

tes minerais não representa de forma isolada uma 

grande contribuição ao incremento nos teores de 

metais pesados no solo de uma determinada área. 

Porém, um aspecto preocupante é que a aplicação de 

fertilizantes minerais é uma prática agrícola adotada 

na maioria das áreas produtivas e com frequência 

bianual ou até maior. Considerando que a área de 

produção de cereais, leguminosas e oleaginosas da 

região sul do Brasil corresponde a 19.474.482 hecta-

res (9.667.585 ha no Paraná, 1.330.351 ha em Santa 

Catarina e 8.476.546 ha no Rio Grande do Sul, dados 

de janeiro de 2016; IBGE, 2016) e que a adubação 

ocorre com frequência, temos como resultado a adi-

ção de grandes quantidades de metais pesados to-

dos os anos nas lavouras. Por serem elementos com 

características químicas que propiciam seu acúmulo 

na superfície do solo (ALLOWAY, 2013), os metais 

pesados podem ser transferidos pelo processo erosi-

vo para os mananciais de águas superficiais. Estes 

ambientes aquáticos, por receberem aporte de mate-

riais provenientes de grandes extensões de terra, vão 

sofrendo aumento nas concentrações de metais pe-

sados, desencadeando gradualmente os problemas 

de contaminação dos organismos que ali vivem e 

daqueles que os consumirão posteriormente. Portan-

to, uma análise isolada de uma lavoura pode não 

apresentar problemas, mas o efeito conjunto dos 

incrementos nos teores de metais pesados de uma 

região apresenta grande potencial de contaminação 

ambiental. Nesse âmbito mais geral considerando a 

escala de bacias hidrográficas, Tiecher e Minella 

(2015) discutem, em capítulo do primeiro livro desta 

coleção, a dimensão e os problemas da erosão do 

solo no contexto do sul do Brasil, servindo de base 

para a interpretação do problema acima discutido. 
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Tabela 8. Teores máximos de alguns metais pesados nos fertilizantes agrícolas estabelecidos pela legislação, 

quantidade adicionada ao solo quando for feita uma adubação com 100 kg P2O5, concentração adicionada 

pela adubação em um dm3 de solo, concentrações limites permitidas pela legislação no solo de áreas agríco-

las e o tempo que esta dose de fertilizante pode ser aplicada na mesma área até que o limite seja atingido. 

Metal 

Pesado 

Teor máximo 

permitido por kg 

de P2O5(1) 

Conteúdo  

máximo em 100 

kg P2O5(2) 

Equivalente por 

dm3 de solo(3) 

Limite em área 

agrícola –  

CONAMA 

Tempo para 

 atingir o limite do 

CONAMA 

 ------------ mg ------------ -------- mg kg-1 de solo -------- ----- anos ----- 

As 2 200 0,000240 35 145.833 

Cd 4 400 0,000480 3 6.250 

Cr 40 4000 0,004800 150 31.250 

Hg 0,05 5 0,000006 120 20.000.000 

Pb 20 2000 0,002400 180 75.000 
(1) Limites estabelecidos pela instrução normativa nº 27 do Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento (MAPA) por quilogra-

ma de fertilizantes minerais mistos e complexos que contenham P2O5 e não contenham micronutrientes (BRASIL, 2006). 
(2) Recomendação de P2O5 em kg ha-1 para produzir 9 toneladas de milho em grãos em solos com teor “Alto” de fósforo disponível 

(CQFS-RS/SC, 2004). 
(3) Para este cálculo foi considerada a camada 0-10 cm de profundidade (1.000.000 dm3 ha-1), que normalmente é a camada amostrada 

para análise da fertilidade do solo em sistema de Plantio Direto (CQFS-RS/SC, 2004). 

 

Outros contaminantes que não são originados di-

retamente na atividade agrícola, mas que muitas 

vezes são utilizados no meio agrícola como fonte de 

nutrientes ou até mesmo como meio de descarte são 

os lodos de esgoto, compostos de lixo urbano e lo-

dos de curtume. Os lodos de esgoto e compostos de 

lixo urbano são provenientes dos centros urbanos, 

enquanto os lodos de curtume são de origem indus-

trial (tratamento do couro). 

Existem vários trabalhos que apresentam as con-

centrações médias de metais pesados nesses resí-

duos. Embora as concentrações destes elementos 

sejam muito variáveis, inclusive para um mesmo 

tipo de resíduo, alguns dados serão aqui apresenta-

dos para ao menos demonstrar os altos teores que 

estes materiais podem conter. Segundo o manual de 

adubação e de calagem para os estados do RS e SC 

(CQFS-RS/SC, 2004), a concentração média de metais 

pesados em lodos de curtume analisados no Labora-

tórios de Análises do Centro de Pesquisa para Agri-

cultura Familiar (CEPAF)-EPAGRI/Chapecó e do 

Departamento de Solos-UFRGS/Porto Alegre é de 

1400, 118, 33, 23, 16 e 0,1 mg kg-1 de Cr, Zn, Pb, Cu, 

Ni e Cd, respectivamente. Para composto de lixo 

urbano estas concentrações foram de 260, 490, 10, 96, 

122 e 2 mg kg-1 para os mesmos metais, respectiva-

mente. Miyazawa et al. (1998) determinaram a con-

centração de metais pesados em lodos de esgoto 

oriundos dos municípios de Londrina e Curitiba, 

estado do Paraná, e encontraram valores médios de 

1315, 278, 9,0, 46,5, <1,0, 94, 123, 323, e 314 mg kg-1 

para Zn, Cu, Co, Ni, Cd, Pb, Cr, Ba e Mn, respecti-

vamente. Por isso, a aplicação de altas doses destes 

resíduos aos solos durante vários anos eleva signifi-

cativamente as concentrações de metais pesados. O 

efeito no solo será semelhante àquele apresentado 

pelas aplicações sucessivas de dejeto líquido de suí-

nos, discutido no capítulo 4 deste livro. Recomenda-

se que a aplicação destes resíduos no solo seja feita 

de forma gradativa, acompanhada por técnicos ca-

pacitados e com as devidas autorizações dos órgãos 

ambientais. 

 

5.1.2 Fontes decorrentes da mineração 

 

A mineração, apesar de gerar riqueza e cresci-

mento econômico, está entre as atividades antrópi-

cas que mais causam impactos socioeconômicos e 

ambientais negativos (FERNANDES et al., 2014). 

Como exemplo pode-se citar as usinas termelétricas 

que realizam atividades de mineração do carvão 

mineral. Esta atividade é potencialmente causadora 

de contaminação por metais pesados, que são lança-

dos via cinzas, fumaça e gases na atmosfera, e se 

depositam nas proximidades de onde são geradas. 

Essas usinas também geram resíduos sólidos conta-

minados com metais pesados que muitas vezes são 

descartados diretamente no ambiente, sem qualquer 

tratamento prévio adequado para remoção ou esta-

bilização destes metais, contaminando o solo e a 

água (ANDRADE et al., 2009).  

Nos estudos de caso publicados por Fernandes et 

al. (2014), vinculados ao Centro de Tecnologia Mine-

ral do Ministério da Ciência, Tecnologia e Inovação, 

há relatos da ocorrência de dez situações de risco 

relacionadas a mineração nos estados do Sul do 
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Brasil, sendo quatro relacionados ao carvão, dois 

sobre Pb e os demais sobre ouro (Au), Cu, gemas e 

rocha fosfática. Aquelas que envolvem a contamina-

ção do ambiente por metais pesados são as seguin-

tes: 

 

i. Áreas vizinhas à Usina Termelétrica de Figueira 

(PR) impactadas pela mineração de carvão, tem 

presença de As, Pb e Zn no solo, possivelmente 

fruto das cinzas emitidas pelas chaminés da 

usina. 

ii. Contaminação da água no Complexo Estuário 

da Baía de Paranaguá (PR) por As, Cd, Cr, Hg, 

Ni e Zn, oriundos provavelmente de fábricas de 

fertilizantes. 

iii. Minas de carvão desativadas em Mauá (PR), 

que serão alagadas devido a construção de usi-

na hidrelétrica, o que irá carrear metais pesa-

dos, como Pb, Cd e Mn, que podem ser deposi-

tados em grande quantidade no leito do rio. 

iv. Mineração e metalurgia de Pb na região do Alto 

Vale do Ribeira (PR) contaminou o solo e habi-

tantes da região em função do lançamento na 

atmosfera de grande quantidade de material 

particulado rico em Pb, que se depositou nos 

solos de áreas próximas. Também houve acú-

mulo de rejeitos do processo industrial deposi-

tados durante anos a céu aberto nas proximi-

dades da refinaria, levando à contaminação do 

solo por Pb. Mais detalhes sobre este caso po-

dem ser encontrados também em Andrade et al. 

(2009). 

v. Queima de carvão na Usina Termelétrica de 

Candiota (RS) emite cinzas que são depositadas 

na região há décadas, nas quais foram identifi-

cadas substâncias ambientalmente danosas co-

mo Mn, Zn, Co e Pb. Os rejeitos da mineração 

também atuam na contaminação do solo e da 

água. 

vi. Exploração de Cu nas Minas do Camaquã, mu-

nicípio de Lavras do Sul (RS), provocou a con-

taminação ambiental por este metal pesado nas 

áreas utilizadas para o descarte dos resíduos. 

Também há relatos de contaminação da água 

do Arroio São João por metais pesados, decor-

rente do lançamento dos efluentes e rejeitos di-

retamente neste arroio (LAYBAUER, 1998). 

vii. Extração de Au e Cu em Lavras do Sul (RS) 

contaminou o solo com Hg, principalmente, e 

por outros metais pesados como Pb, Cu, Cd, Zn 

e As. Boechat (2014) e Grazia e Pestana (2008) 

trazem informações mais detalhadas sobre este 

caso de contaminação. 

viii. A influência do garimpo na qualidade das 

águas da Bacia Hidrográfica do rio Ibicuí Mirim 

(RS), sendo constatado aumento nos teores na-

turais de alguns metais pesados como Cu, Mn e 

Zn na água (BONUMÁ, 2006). 

 

Ainda com relação à mineração, existe também o 

problema da drenagem ácida da mineração de car-

vão na bacia carbonífera do estado de Santa Catari-

na, na região de Criciúma. A drenagem ácida é res-

ponsável por forte redução do pH do solo e da água, 

com a consequente solubilização de metais pesados 

que, juntamente com outros contaminantes, são 

carregados aos arroios e rios, destruindo a vida aqu-

ática, e tornando esses cursos d’água mortos (AMA-

RAL; KREBS, 2010).  

Diversos outros casos de contaminação do ambi-

ente por metais pesados oriundos da mineração com 

certeza não foram citados aqui. A intenção deste 

tópico não foi de esgotar o assunto, mas demonstrar 

que na Região Sul do Brasil há casos bem estudados 

da contaminação do ambiente pela mineração, os 

quais terão seu número aumentado à medida que 

novas pesquisas e trabalhos forem realizados. 

 

5.1.3 Fontes oriundas de atividades industriais 

 

Parte dos problemas ambientais relacionados aos 

metais pesados causados pela atividade industrial já 

foi contemplada no item anterior, nos relatos sobre 

as usinas termoelétricas e de fundição de minérios 

que utilizam como matérias primas os produtos da 

mineração. Entre os diversos processos industriais 

importantes na região Sul do Brasil e que geram 

resíduos contendo metais pesados destaca-se a pro-

dução de celulose, de tecidos, de tintas, de solventes, 

a galvanoplastia, as indústrias metalúrgicas em geral 

e os curtumes. 

Normalmente o problema está relacionado à libe-

ração de efluentes sem tratamento prévio ou com 

tratamento insuficiente diretamente na água de ria-

chos, rios e lagos. Esses efluentes muitas vezes con-

têm teores significativos de metais pesados, que 

passam a se acumular nesses locais e causar os pro-

blemas já discutidos neste capítulo. A Fundação 

Estadual de Proteção Ambiental Henrique Luiz Ro-

essler do Rio Grande do Sul (FEPAM) publicou em 

2001 um diagnóstico da poluição hídrica industrial 

na região hidrográfica do Guaíba (FEPAM, 2001). 

Ainda que desatualizada, pois novos diagnósticos 

oficiais não foram publicados, alguns dados referen-

tes às concentrações de Cr e Ni, que foram os únicos 
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metais pesados abordados nesta publicação, serão 

apresentados a seguir: 

 

i. A carga anual de Cr e Ni lançada pelas indús-

trias nos rios da região hidrográfica do Guaíba 

era de 12,8 e 3,8 toneladas, respectivamente. 

ii. Considerando os setores industriais, as indús-

trias do couro e metalúrgica eram as principais 

responsáveis pela contaminação por Cr, res-

pondendo por 46% e 34%, respectivamente, do 

total de Cr introduzido nos rios. Já para o Ni, as 

principais indústrias poluidoras eram a meta-

lúrgica e a mecânica, sendo responsáveis por 

68% e 22%, respectivamente, da quantidade to-

tal de Ni lançada aos rios. 

iii. Os municípios responsáveis pela maior quanti-

dade de metais pesados introduzida nos rios 

eram Caxias do Sul (15,0%) e Novo Hamburgo 

(8,7%) para o Cr e Caxias do Sul (21,6%) e Porto 

Alegre (10,5%) para o Ni. Estes eram também 

os três municípios que possuíam a maior quan-

tidade de indústrias. A Tabela 9 apresenta a 

quantidade de Cr e Ni lançada pelos municí-

pios integrantes da região do Guaíba. 

iv. As bacias hidrográficas da região do Guaíba 

que recebiam as maiores cargas de Cr eram as 

do Rio dos Sinos (30,1%) e do Rio Caí (26,9%), 

devido à existência de um grande número de 

curtumes e galvanoplastias nessas bacias. As 

bacias que recebiam a maior carga de Ni eram 

as do Rio Caí (24,0%) e do Rio Gravataí (23,2%), 

devido à grande concentração de indústrias do 

ramo metalomecânico. Esses dados estão na Fi-

gura 2, que também mostra a carga de Cr e Ni 

que é removida dos efluentes industriais antes 

de serem lançados aos rios. 

 

Tabela 9. Cargas anuais de cromo e níquel lançadas pelas indústrias nos rios pelos municípios pertencentes 

à região hidrográfica do Guaíba (apenas os municípios com cargas anuais maiores que 100 kg). 

Posição Município 
Carga de Cr 

(kg ano‒1) 
Posição Município 

Carga de Ni 

(kg ano‒1) 

1 Caxias do Sul 1.910 1 Caxias do Sul 820 

2 Novo Hamburgo 1.110 2 Porto Alegre 400 

3 Bento Gonçalves 930 3 Bento Gonçalves 360 

4 Portão 650 4 São Leopoldo 280 

5 Ivoti 620 5 Canoas 270 

6 Porto Alegre 600 6 Gravataí 250 

7 Estância Velha 570 7 Sapucaia do Sul 250 

8 Sapucaia do Sul 570 8 Charqueadas 220 

9 Canoas 500 9 São Marcos 140 

10 Gravataí 440 10 Novo Hamburgo 120 

11 São Leopoldo 430 11 Alvorada 110 

12 Venâncio Aires 280    

13 São José do Hortêncio 260    

14 Parobé 260    

15 São Marcos 250    

16 Flores da Cunha 220    

17 Picada Café 200    

18 Campo Bom 160    

19 Lindolfo Collor 150    

20 Roca Sales 150    

21 Cachoeirinha 150    

22 Garibaldi 130    

23 Encantado 120    

24 Taquari 120    
Fonte: adaptado de FEPAM (2001). 
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Figura 2. Distribuição das cargas de cromo (superior) e níquel (inferior) removidas e lançadas aos rios em 

cada bacia hidrográfica na região do Guaíba, RS. Fonte: adaptado de FEPAM (2001). 

A intenção da apresentação desses dados é cha-

mar a atenção para as grandes quantidades de me-

tais pesados que as industriais introduziam nos rios 

há 15 anos atrás. Pela maior atividade industrial e 

maior densidade populacional, estas quantidades 

tendem a ser muito maiores atualmente, mas há 

pouco interesse na divulgação de dados como estes 

por parte do governo e da iniciativa privada. Sem 

acesso a dados como estes, a sociedade é impedida 

de conhecer a situação atual deste grave problema 

ambiental. É importante lembrar também que esta 

poluição não se restringe apenas a região hidrográfi-

ca do Guaíba. Esses dados são um exemplo do que 

provavelmente ocorre em todas as regiões industri-

ais do país. 

 

5.1.4 Fontes provenientes de centros urbanos 

 

A concentração das pessoas em centros urbanos 

gera vários problemas ambientais. Os metais pesa-

dos estão presentes principalmente no esgoto, no 

lixo doméstico e na queima de combustíveis pelos 

veículos. As fontes ligadas às atividades industriais 

também podem fazer parte do sistema urbano, mas 

como já foram abordadas no item anterior não serão 

retomadas aqui. 

Os esgotos residenciais produzidos em muitas 

cidades não recebem tratamento, sendo descartados 

diretamente no ambiente, normalmente nos rios, 

lagos ou no mar. Mesmo quando são tratados, os 

lodos gerados nas estações de tratamento apresen-

tam grande concentração de metais pesados. Seu 

destino final costuma ser o descarte em áreas agríco-

las, causando aumento das concentrações de metais 

pesados no solo e todos os potenciais problemas 

comentados anteriormente nas fontes ligadas as 

atividades agropecuárias. 

O lixo doméstico tem situação semelhante aos 

esgotos, onde a grande maioria não é adequadamen-

te separada, reciclada e/ou tratada, sendo parte de-

positada em aterros sanitários e parte ainda descar-

tada em lixões a céu aberto, atividade já proibida 

pela Lei Federal 12.305/2010, que instituiu a Política 

Nacional de Resíduos Sólidos, que dispõe sobre os 

princípios, objetivos, instrumentos e diretrizes rela-

tivas à gestão e ao gerenciamento de resíduos pro-

duzidos por toda a sociedade (BRASIL, 2010). Nos 

lixões ocorre a produção de chorume em função do 
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processo de decomposição dos materiais orgânicos. 

O chorume, também referido como lixívia de depó-

sitos de resíduos sólidos, é um líquido escuro que 

pode conter diversos metais pesados, visto que há 

grande afinidade química destes com a matéria or-

gânica (ALLOWAY, 2013). A medida que é liberado, 

o chorume vai se infiltrando no solo, podendo atin-

gir o lençol freático e/ou escoar superficialmente 

para solos e águas superficiais adjacentes, contami-

nando o entorno. 

Idealmente, toda fração orgânica do lixo domés-

tico deveria ser tratada por técnicas de composta-

gem e vermicompostagem. Porém, mesmo após este 

tratamento, há possibilidade de os adubos orgânicos 

resultantes conterem concentrações elevadas de 

metais pesados, o que demanda a realização de aná-

lises regulares, visando certificar a qualidade do 

adubo orgânico produzido. Com essa informação 

será possível escolher o destino final correto, o qual 

pode ser como adubo para hortaliças, produção de 

grãos, pomares e/ou florestas cultivadas ou como 

resíduo a ser depositado em aterros sanitários, 

quando os teores de metais pesados estiverem em 

desacordo com a legislação. Neste caso, mesmo após 

o tratamento, o material continua sendo apenas um 

resíduo, porém com volume reduzido em mais de 

50% e estabilizado pela compostagem e/ou vermi-

compostagem. 

Em um estudo de caso realizado em aterro de re-

síduos sólidos no município de Novo Hambur-

go/RS, Schenato et al. (2008) constataram que o des-

carte inadequado do lixo doméstico resultou na 

contaminação do solo por Cu, Cr e Ni, atingindo 

concentrações acima do limite de intervenção esta-

belecido pela agência de proteção ambiental. Os 

autores também verificaram que a concentração de 

Pb e Ni nas águas próximas ao lençol freático esta-

vam acima do valor máximo estabelecido para a 

potabilidade. Em estudo semelhante, realizado em 

Paranavaí/PR, Nagashima et al. (2009), avaliando os 

níveis de metais pesados em efluente líquido perco-

lado do aterro sanitário, verificaram que os teores de 

Pb encontravam-se acima dos valores permitidos 

pela legislação ambiental. 

As águas de drenagem urbana constituem outra 

fonte de contaminação de metais pesados oriunda 

dos centros urbanos. Durante os eventos pluviomé-

tricos ocorre a lavagem de superfícies urbanas como 

as ruas, estacionamentos, calçadas, telhados, etc., 

carregando os contaminantes depositados sobre as 

mesmas até os corpos de água superficiais. Os me-

tais pesados depositados nas superfícies urbanas são 

oriundos da queima de combustíveis fósseis e da 

deposição atmosférica dos contaminantes lançados 

pelas indústrias. A concentração de contaminantes 

metálicos nessas águas de drenagem geralmente é 

baixa, mas os volumes podem ser elevados, depen-

dendo da intensidade e do volume das chuvas. Des-

sa forma, as cargas de metais pesados transferidas 

da superfície urbana para os rios, lagos e mares po-

dem ser elevadas. Nesse contexto, o trabalho de 

Prestes et al. (2006) em uma avenida de tráfico in-

termediário de veículos da cidade de Curitiba/PR, 

apontou que o escoamento superficial urbano repre-

senta uma fonte importante de metais pesados para 

as águas superficiais. Os autores observaram a se-

guinte relação de concentração total: Pb>Cu>Cd. Os 

resultados desse estudo podem, de certa forma, ser 

extrapolados para os demais grandes centros urba-

nos do sul do Brasil e servir de alerta para a ocorrên-

cia desse problema que muitas vezes é desprezado. 

É importante destacar também que a geração de 

substâncias poluentes resultantes da circulação de 

veículos, entre elas os metais pesados, vem aumen-

tando muito nos últimos anos. Além disso, a popu-

lação nos grandes centros urbanos também segue 

crescendo, o que significa maior produção de esgoto 

e de lixo doméstico. Isso aumenta ainda mais as 

dificuldades dos municípios para reduzir as cargas 

de metais pesados que são lançadas ao ambiente e, 

consequentemente, a contaminação da população. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Os metais pesados quando em altas concentra-

ções no ambiente apresentam grande potencial de 

risco aos seres vivos, apesar de alguns deles em con-

centrações baixas serem fundamentais às diferentes 

formas de vida do planeta. Os problemas de conta-

minação ambiental por metais pesados ocorrem 

quando se atingem certas concentrações no solo e/ou 

na água, as quais variam muito em função do metal 

em questão. 

A concentração natural de metais pesados nos so-

los do mundo é muito variável. Por isto, preocupa-

das com o equilíbrio e sustentabilidade do ambiente, 

as legislações ambientais estabeleceram valores ori-

entadores para a concentração dos metais pesados 

no solo e na água que apresentem riscos à saúde 

humana e ao ambiente. Esses valores são muito im-

portantes para detectar a contaminação do ambiente 

e para definir a necessidade de intervenção para a 

descontaminação dos locais com concentrações ele-

vadas. Já para as plantas e culturas agrícolas é muito 

difícil definir uma concentração no solo como valor 

de referência para prevenir a fitotoxicidade. Por isto, 
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muitos pesquisadores vêm se empenhando para 

definir parâmetros que sirvam de critérios para a 

detecção de concentrações tóxicas dos metais pesa-

dos às plantas, apesar das grandes dificuldades que 

isso impõe.  

As causas da contaminação do ambiente por me-

tais pesados são muitas, pois diversas atividades 

antropogênicas são potencialmente poluidoras. Co-

nhecer as possíveis fontes desses elementos é de 

suma importância para evitarmos os problemas de 

contaminação. Para finalizar, destaca-se que os as-

suntos abordados neste texto servem de base para 

um capítulo apresentado no próximo livro desta 

coleção, que discutirá as técnicas de remediação em 

solos contaminados por metais pesados. 
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INTRODUÇÃO 

 

O processo produtivo agrícola brasileiro está ca-

da vez mais dependente dos agrotóxicos e fertilizan-

tes químicos. O Brasil é o maior consumidor de 

agrotóxicos do mundo, embora não seja o maior 

produtor. Atualmente, o Brasil utiliza 19% de todo 

defensivo agrícola produzido no mundo, segundo a 

Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA, 

2015). Além disso, cerca de 99% dos agroquímicos 

utilizados na lavoura não atingem o organismo alvo, 

ou seja, grande parte dos agrotóxicos tem como des-

tino as águas superficiais (rios) e subterrâneas. 

Deste modo, a utilização de agrotóxicos é a 2ª 

maior causa de contaminação dos rios no Brasil, 

sendo superado apenas pelo esgoto doméstico, de 

acordo com dados do Instituto Brasileiro de Geogra-

fia e Estatística (IBGE, 2011). Considerando que a 

agricultura é o setor que mais consome água doce no 

Brasil, cerca de 70%, conforme o Fundo das Nações 

Unidas para Agricultura e Alimentação (FAO), po-

de-se dizer que além de sérios problemas para a 

saúde, os agrotóxicos também se transformaram em 

um grave problema ambiental no país (HABIB, 

2013). 

O crescente consumo de agrotóxicos e fertilizan-

tes químicos pela agricultura brasileira, proporcio-

nal ao aumento das monoculturas, cada vez mais 

dependentes de produtos químicos (ABRASCO, 

2012) (Tabela 10). A contaminação ambiental ocasio-

nada pelo uso excessivo de agroquímicos na ativi-

dade agropecuária faz com que um dos principais 

desafios para o desenvolvimento brasileiro seja 

manter o crescimento da produção agropecuária e, 

ao mesmo tempo, reduzir os impactos dessa produ-

ção sobre os recursos naturais (BAULCOMBE et al., 

2009; IPEA, 2012). 

A agricultura intensiva apresenta diferentes im-

pactos ambientais na qualidade da água. De tal mo-

do que, mesmo o Brasil tendo grande disponibilida-

de de água, é preciso garantir sua qualidade nas 

gerações atuais e em prol das gerações futuras. É 

necessário, portanto, o monitoramento de diversos 

indicadores de qualidade e entre eles a avaliação de 

resíduos de agrotóxicos e a sua toxicidade em orga-

nismos não alvos e, a partir disto, sejam tomadas 

medidas que evitem o agravamento do problema.  

A água quando contaminada por agrotóxicos 

causa efeitos deletérios diretos na fauna e flora aquá-

ticas. Além disso, alguns destes agroquímicos po-

dem ser bioacumulados, por exemplo, nos peixes e 

assim, quando consumidos tornam-se uma ameaça à 

saúde humana, uma vez que estaremos ingerindo 

substâncias tóxicas e cumulativas. 

 

Tabela 10. Consumo de agrotóxicos e fertilizantes em atividades agropecuárias no Brasil, de 2002 a 2011. 

Ano 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 2011 

Agrotóxicos (milhões de L) 599,5 643,5 693,0 706,2 687,5 686,4 673,9 725,0 827,8 852,8 

Fertilizantes (milhões de kg) 4910 5380 6210 6550 6170 6070 6240 6470 6497 6743 
Fonte: SINDAG (2011), ANDA (2011), IBGE; SIDRA (2011) e MAPA (2008). 
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Com base em evidências científicas que serão 

brevemente relatadas neste capítulo, torna-se imi-

nente a necessidade do uso agrícola sustentável, 

com diminuição do uso de agroquímicos visando 

superar esse modelo de produção condicionado ao 

uso excessivo de agrotóxicos. 

 
1 PANORAMA DO USO DE AGROTÓXICOS NO 

SUL DO BRASIL 

 

1.1 O consumo de agrotóxicos 

 

A crescente demanda mundial pela produção de 

alimentos nos últimos anos tem pressionado o sis-

tema de produção, para maior eficiência de produti-

vidade na mesma área de cultivo. Contudo, a agri-

cultura possui recursos que respondem a esta expec-

tativa, através de novas variedades de cultivo e de 

mecanismos cada vez mais eficientes no controle de 

pragas e de correção de áreas desgastadas pelo in-

tenso cultivo. 

O Brasil é mundialmente reconhecido pela sua 

produção agrícola e pela diversidade de alimentos. 

De acordo com a FAO (2014), o Brasil é líder mundi-

al na produção de laranja, café e cana-de-açúcar; 

segundo maior produtor de soja, feijão e carne bovi-

na; terceiro maior produtor de abacaxi e milho; 

quarto maior produtor de leite de vaca e quinto 

maior produtor de limão e banana. Porém, devido as 

diferentes regiões climáticas ocorrem algumas desi-

gualdades de produção, na região Centro-Oeste e 

Sul são produzidos 78,6% de cereais leguminosas e 

oleaginosas, a região Sul ainda produz 75% do arroz 

e 95% do trigo cultivado no país (CONSEA; IBGE 

2014). O modelo agropecuário adotado atualmente 

no Brasil desde a década de 50 é chamado de “Revo-

lução Verde” o que é definido pelo uso de plantas 

geneticamente modificadas e insumos, como agrotó-

xicos e fertilizantes.  

A região Sul do Brasil, formada pelos estados do 

Paraná, Santa Catarina e Rio Grande do Sul foi inici-

almente colonizada por imigrantes europeus, o que 

propiciou o desenvolvimento de pequenas proprie-

dades que cultivavam suas terras para o próprio 

sustento, dessa forma estas propriedades atualmente 

configuram o sistema de agricultura familiar. De 

acordo com o Censo Agropecuário de 2006 (IBGE, 

2010), esse sistema constitui 80% do total de propri-

edades produtoras nesta região. A diversidade de 

culturas empregadas nestas propriedades exemplifi-

ca a variedade de agrotóxicos que também são utili-

zados. Dentre as mais importantes culturas, vale 

destacar a soja, trigo, fumo, arroz, milho, carne (bo-

vina, suína e frango) e a fruticultura. 

O intenso cultivo destas áreas produtoras tam-

bém demanda um controle de pragas constante e 

correção do solo continuamente por fertilizantes. 

Dessa forma, resíduos dos produtos utilizados po-

dem ser encontrados nas mais diversas fontes como 

na água, nos alimentos, nas áreas adjacentes às apli-

cações, no solo, sedimento, nos animais não alvos 

(como peixes, aves, minhocas etc) e no ar. Esta con-

taminação é ocorrida pelo que se chama de “deriva 

técnica”. Deriva é o termo utilizado para designar a 

dispersão do agrotóxico pelo ambiente (vento ou 

água). Deriva técnica é chamado o meio de contami-

nação no qual mesmo tomando todos os cuidados e 

precauções que a técnica preconiza o entorno ao 

local de aplicação fica contaminado. Esta deriva 

pode ser estimada de 30–70% (CHAIM et al., 2003; 

LONDRES, 2011). 

Contudo, devido à rotatividade de culturas e pe-

las variações climáticas, diferentes cultivos são em-

pregados no verão e no inverno na região Sul. O que 

torna o uso de determinados agrotóxicos somente 

em determinada estação, esta pode ser uma das 

hipóteses pela maior gama de variedades de agrotó-

xicos utilizados. Podemos destacar a utilização de 

glifosato, carbofurano, atrazina, clomazone, tebuco-

nazole, difenoconazol, tetraconazol, propoxur, 2,4-

D, propanil, mancozeb, penoxsulam, imazetapir, 

imazapique, mancozeb, fipronil e quinclorac.  

O aumento da produtividade agrícola também 

veio acompanhado pelo aumento no uso destes 

agrotóxicos. No cenário mundial, o Brasil é campeão 

no uso de defensivos agrícolas ultrapassando os 

Estados Unidos desde 2008 (EMBRAPA, 2014). Se-

gundo dados da AENDA (2011) que mostra as prin-

cipais empresas que comercializam estes produtos, 

quatro multinacionais totalizam aproximadamente 

50% das vendas, sendo a Syngenta que assume 

20,5% onde o glifosato é seu carro chefe devido ao 

cultivo da soja geneticamente modificada, logo após 

a Bayer com 16,2%, a BASF com 12,4% e a FMC com 

6,9%. 

Mais preocupante do que o uso excessivo de 

agrotóxicos nas mais diversas culturas, no Rio 

Grande do Sul o uso destes químicos é praticamente 

o dobro da média nacional, sendo de 8,3 L por habi-

tante, onde que a média nacional é de 4,5 L (CAS-

SAL et al., 2014).  Dentre os estados com maior con-

sumo de agrotóxicos, o estado do Paraná é o terceiro 

em consumo (14,3%) e o Rio Grande do Sul tem o 

quarto lugar com 10,8% (IBGE 2006; SINDAG 2011), 

em ambos estados o cultivo da soja é predominante. 
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O estado de Santa Catarina não faz uso expressivo 

de agrotóxicos como os demais estados, porém sua 

agricultura é baseada na produção de carne suína e 

de frango. Tal volume de pesticidas é empregado na 

agricultura devido à resistência que as pragas ad-

quirem ao longo do tempo com os agrotóxicos que 

estão sendo aplicados. Dessa forma o agricultor é 

obrigado a utilizar de maiores doses ou de novos 

produtos recentemente lançados pelas empresas e 

assim constituindo um ciclo vicioso no qual os pro-

dutores ficam dependentes. 

Outro dado alarmante em relação ao uso de agro-

tóxicos no Sul do Brasil é sobre as intoxicações. Se-

gundo dados do SINITOX (Sistema Nacional de 

Informações Tóxico Farmacológicas) para a região 

Sul no ano de 2012 as intoxicações por agrotóxicos 

de uso agrícola e doméstico totalizaram aproxima-

damente 5% do total de intoxicações desta região (n 

total = 20.237). Sendo considerado que as intoxica-

ções ocorridas por agrotóxicos de uso agrícola em 

homens são o dobro, quando comparado em relação 

ao número de mulheres intoxicadas. Além deste 

sistema de notificação ser considerado de referência, 

sabe-se que muitas intoxicações não são comunica-

das, com isso pode se considerar que este número de 

intoxicações ainda seja muito maior do que é com-

putado pelo SINITOX. 

Estes dados reportados pelo SINITOX remetem 

ao manejo que estes produtores possuem no mo-

mento do acondicionamento e consumo destes agro-

tóxicos, seja no transporte, armazenamento, aplica-

ção e descarte das embalagens. Estudos envolvendo 

agricultores da região Norte do estado do Rio Gran-

de do Sul mostra que estes utilizam de algum equi-

pamento de proteção, como chapéu, luvas, botas e 

óculos, porém poucos utilizam do EPI (Equipamento 

de Proteção Individual) completo, como é preconi-

zado (MURUSSI et al., 2014). A partir disso, pode-se 

perceber o quanto é importante melhorar a conscien-

tização e o conhecimento transmitido aos agriculto-

res que são os agentes diretos em contato com estes 

agrotóxicos, quanto aos cuidados de manejo nas 

mais diversas etapas de manuseio destes agrotóxicos 

em suas propriedades, visto que os danos à saúde 

ocorrem em longo prazo.   

 

1.2 Os limites máximos de resíduos em águas 

 

Ao longo de muitos anos a humanidade tem a 

água como autodepurativa e infinita. Porém esta 

definição vem nas últimas décadas mudando seu 

contexto. A poluição produzida pelas grandes cida-

des e populações que vivem ao entorno de rios e 

lagos vem causando preocupação quanto sua prote-

ção e uso futuro deste recurso indispensável. Tam-

bém a agricultura tem sua porcentagem de poluição 

neste contexto. A poluição agrícola que afeta o solo, 

ar, água e animais de seu entorno é necessária devi-

do à produção de alimentos, porém deve haver 

consciência nas consequências que isso em breve 

pode acarretar a saúde humana e ao meio ambiente. 

O constante uso dos recursos hídricos assim co-

mo a inserção contínua de contaminantes nos ecos-

sistemas aquáticos têm produzido um conhecimento 

apurado e produção de metodologias adequadas de 

pesquisa, para manter estes recursos nas caracterís-

ticas adequadas à vida e ao consumo humano. No 

Brasil, este controle da qualidade das águas é regido 

pelo órgão denominado Conselho Nacional de Meio 

Ambiente – CONAMA a partir da Resolução 

357/2005 que divide as águas doces em quatro cate-

gorias, sendo que a Classe III que é destinada ao 

consumo humano após tratamento convencional ou 

avançado, a irrigação, a pesca amadora, à recreação 

e a dessedentação dos animais.  

Esta resolução traz ainda, valores máximos e to-

leráveis para parâmetros inorgânicos e orgânicos, 

cor, pH, turbidez, oxigênio dissolvido e resíduos 

sólidos. Entre os parâmetros orgânicos, se encon-

tram os valores máximos permitidos para alguns 

dos agrotóxicos mais utilizados na agricultura, como 

glifosato (280 µg/L), atrazina (2 µg/L), 2,4-D (30 

µg/L), endosulfan (0,22 µg/L), paration (35 µg/L), 

PCBs (0,001 µg/L) entre outros.  

Não obstante o estado do Rio Grande do Sul por 

ter um sistema de produção variado e diversidade 

climática, emitiu por meio da Secretaria de Estado 

da Saúde do Rio Grande do Sul uma Portaria 

320/2014 na qual incorpora a resolução do CONA-

MA, mais alguns agrotóxicos que são utilizados no 

estado. Estes agrotóxicos mais comuns adicionados 

foram a abamectina (12 µg/L) cipermetrina (300 

µg/L), ciproconazol (60 µg/L), clorimurom-etílico 

(120 µg/L), dimetoato (12 µg/l), fipronil (1,2 µg/L), 

gama-cialotrina (6 µg/L), imazetapir (1500 µg/L), 

lambda-cialotrina (30 µg/L), metsulfuron metil (60 

µg/L), tetraconazol (30 µg/L), tiatomexam (120 µg/L) 

entre outros. Como fonte de comparação a União 

Europeia considera o valor de 0,1 µg/L como valor 

máximo para qualquer agrotóxico independente de 

sua toxicidade em água para consumo humano 

(DORES; DE-LAMONICA-FREIRE, 2001). 

A contaminação decorrente da agricultura mes-

mo que de forma indireta pode ocorrer por descarga 

de agrotóxicos, sedimentos, fertilizantes, adubo 

animal e outras fontes orgânicas e inorgânicas 
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(MARQUES et al., 2007). Além disso, como descrito 

por Hayes e Laws (2003) a contaminação pode ocor-

rer por lixiviação do solo, contaminação de águas 

subterrâneas por percolação do solo, liberação de 

efluentes industriais, usos domésticos e efluentes 

industriais. Essas formas citadas denominam a con-

taminação difusa, que é considerada de difícil con-

trole, identificação e monitoramento (BORTOLUZZI 

et al., 2006). 

De acordo, com as características dos agrotóxicos 

estes podem ter perfil de contaminar águas superfi-

ciais ou subterrâneas. Para determinação de parâme-

tros de contaminação de águas subterrâneas os crité-

rios utilizados pelo U.S. EPA (Agência de Proteção 

Ambiental Americana) são mais reconhecidos pelos 

meios científicos. Estes critérios descritos por Cohen 

et al., (1995) são: solubilidade em água > 30 mg/L, 

coeficiente de adsorção à matéria orgânica do sol Koc 

< 300–500, constante da Lei de Henry KH < 10–2 

Pa.m3/mol, especiação: negativamente carregado a 

pH normal no ambiente (5–8), meia-vida no solo > 

2–3 semanas, meia-vida na água > 25 semanas e 

condições do solo que facilitem a percolação (pluvi-

osidade anual > 250 mm, aquífero não confinado e 

solo poroso).  

Logo o potencial de contaminação de águas su-

perficiais é descrito pelo método de Goss, que segue: 

alto potencial de transporte associado ao sedimento 

(meia-vida no solo ≥ 40 dias e Koc = 1000 ou meia 

vida no solo ≥ 40 dias, Koc  ≥ 500 e solubilidade em 

água = 0,5 mg/L), baixo potencial de transporte asso-

ciado ao sedimento (meia-vida no solo < 1 dia ou 

meia-vida no solo ≤ 40 dias ou Koc ≤ 500 e solubili-

dade em água de ≥ 0,5 mg/L), alto potencial de 

transporte dissolvido em água (meia-vida no solo > 

35 dias, Koc < 1.000.000 e solubilidade em água ≥ 1 

mg/L ou Koc ≤ 700 e 10 ≤ solubilidade ≤ 100 mg/L) e 

baixo potencial de transporte dissolvido em água 

(meia-vida no solo < 35 dias e solubilidade < 0,5 

mg/L) as substâncias que não se enquadrarem nestas 

classificações são consideradas como potencial mé-

dio de contaminar águas superficiais (GOSS, 1992). 

Com base nestes critérios mencionados, alguns 

dos princípios ativos mais comuns têm potencial de 

contaminação de águas subterrâneas como o meto-

mil, maneb, triadimefon, atrazina, simazina, clori-

muron etil, glifosato, imazaquim, imazetapir e meto-

laclor. Entre os que possuem alto potencial de con-

taminar águas superficiais, dissolvidos em água, 

podemos citar o clorpirifós etil, lambda cialotrina, 

mancozeb, atrazina, glifosato, clorimuron etil e si-

mazina e baixo potencial dissolvido em água pode-

mos mencionar o deltametrina, permetrina, maneb e 

triadimefon (DORES; DE-LAMONICA-FREIRE, 

2001). 

É possível ainda a partir destas metodologias, 

perceber que alguns agrotóxicos possuem potencial 

de ser transportado dissolvido na água ou ainda 

adsorvido no sedimento, aumentando seu potencial 

de risco ao ambiente. Entre estes agrotóxicos menci-

onados vários são utilizados no Sul do Brasil e de-

tectados em estudos de monitoramento ambiental 

em rios que margeiam áreas onde há cultivo de ar-

roz, soja, fumo, trigo, milho, canola entre ouras cul-

turas.  

Contudo, vale destacar ainda que nos estados do 

Sul devido sua sazonalidade, muitos produtores 

fazem correção do solo e aplicação de fertilizantes 

químicos (macro e micronutrientes) duas vezes ao 

ano, o que aumenta a carga destes químicos no solo 

que, por conseguinte, podem ser carreados pela 

água das chuvas até córregos e rios próximos, con-

taminando a flora que ali habita. 

Segundo Ribeiro et al. (2007), o monitoramento 

de pesticidas constitui uma ferramenta importante 

para caracterizar os riscos ambientais do uso de 

agrotóxicos em condições reais e assim colaboram 

com o conhecimento para reavaliação dos produtos 

que estão sendo usados e a liberação de novos in-

gredientes ativos. Logo que este monitoramento 

fornece dados do que acontece com os agrotóxicos 

após a aplicação. 

 

1.3 Alguns casos de contaminação 

 

A preocupação em relação à contaminação das 

águas é maior quando esta é utilizada para consumo 

humano, abastecendo cidades e animais de produ-

ção. Com isso alguns estudos acerca do tema são 

desenvolvidos em diversas regiões do sul do Brasil 

para monitoramento e acompanhamento da conta-

minação do meio ambiente. Vejamos alguns exem-

plos de monitoramento realizado nestas regiões. 

No município de Agudo – RS realizou-se monito-

ramento em três pontos localizados em uma micro-

bacia onde há proximidades com lavouras de fumo, 

estas coletas foram realizadas em córregos próximos 

onde há vegetação permanente. Segundo Bortoluzzi 

et al., (2006) esta cultura visa intenso uso de fertili-

zantes e agrotóxicos e seu cultivo exige poucas prá-

ticas conservacionistas. Sendo que as coletas da água 

foram realizadas em três períodos distintos no de-

senvolvimento da cultura do fumo: transplante das 

mudas, fase de aterramento e colheita.  

As amostras foram analisadas por cromatografia 

líquida de alta eficiência com detecção eletrofotomé-
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trica no ultravioleta e cromatografia gasosa com 

detecção por captura de elétrons. Alguns dos princí-

pios ativos utilizados, não foram detectados nas 

amostras o clorpirifós, flumetralin, simazina e ipro-

dione. Contudo imidacloprid, atrazina e clomazone 

foram detectados em pelo menos uma das épocas de 

coleta nos pontos demarcados. Sendo assim pode-se 

destacar que mesmo com mata ciliar nestes córregos 

próximos, alguns agrotóxicos utilizados na cultura 

de fumo conseguem atingir a microbacia de Agudo 

comprometendo sua qualidade de acordo com os 

parâmetros de águas Classe I preconizados pelo 

CONAMA. 

Logo, no município de Rondinha – RS foi reali-

zada uma pesquisa para avaliação da presença de 

organofosforados em águas superficiais, este muni-

cípio se caracteriza pela cultura do fumo em peque-

nas propriedades. A coleta das amostras de água foi 

realizada em uma fonte de água mineral, em arroios 

e no interior do município próximo a áreas impacta-

das, totalizando 15 amostras. A metodologia aplica-

da para detecção dos agrotóxicos foi através de um 

kit desenvolvido pela Fundação Oswaldo Cruz, 

baseado na preparação da enzima acetilcolinesterase 

capaz de ativar os tionofosforados assim possibili-

tando o monitoramento de todos os carbamatos e 

organofosforados presentes na amostra.  

Os resultados deste estudo mostram que em mui-

tos locais de coleta a distância e metragem adequada 

de mata ciliar dos córregos não era respeitada. Das 

15 amostras analisadas, 12 delas continham acefato 

(Orthene®) sendo que em 5 destas estava acima do 

nível permitido. Através deste estudo pode-se detec-

tar que a fonte de água mineral que é ponto direito 

de consumo humano em Rondinha, também está 

contaminado por organofosforados decorrente da 

lavoura de fumo. Com isso, é possível enfatizar que 

devido a intercomunicação dos sistemas hídricos, 

quando um local está contaminado este acaba por 

contaminar uma rede de recursos que pode afetar 

diretamente a população e os ecossistemas (GRIZA 

et al., 2008). 

O cultivo de arroz irrigado no Sul do Brasil é 

apontado como potencial contaminante de mananci-

ais hídricos. Estudo realizado por da Silva et al., 

(2009) em sete regiões, seis orizícolas no Rio Grande 

do Sul e uma em Santa Catarina, abrangendo três 

municípios em cada região, sendo: Uruguaiana, 

Itaqui, Alegrete, Rosário do Sul, São Gabriel, Dom 

Pedrito, Arroio Grade, Jaguarão, Santa Vitória do 

Palmar, Arambaré, Tapés, Barra do Ribeira, Viamão, 

Capivari do Sul, Santo Antônio da Patrulha, Restin-

ga Seca, Cachoeira do Sul, São Sepé, Meleiro e Ara-

ranguá. As coletas de água foram realizadas em três 

épocas, a primeira antes do cultivo, a segunda du-

rante o desenvolvimento e a terceira após a drena-

gem da água. As amostras foram analisadas por 

cromatografia líquida acoplada a espectrometria de 

massa sequencial e o índice do risco de contamina-

ção calculado pelo método de Goss. Os agrotóxicos 

pesquisados foram: clomazone, quinclorac, penoxsu-

lam, imazetapir, imazapic, carbofuran, 3-hidroxi-

carbofuran, fipronil e tebuconazole.  

De acordo com os resultados, em todas as amos-

tras ao menos um agrotóxico foi encontrado em 

concentrações detectáveis. Clomazone, imazetapir e 

imazapic foram encontrados em maior frequência 

após a drenagem da água. Quinclorac e penoxsulam 

foram encontrados apenas durante o período de 

desenvolvimento do cultivo. Carbofuran foi encon-

trado durante o cultivo do arroz e seu metabólito 3-

hidroxi-carbofuran foi encontrado antes do período 

de cultivo. Fipronil e tebuconazole foram encontra-

dos em todas as épocas e locais pesquisados. Logo, o 

fipronil é o agrotóxico detectado em maior número 

de amostras, seguido de imazetapir, clomazone, 

tebuconazole, imazapic, quinclorac, penoxsulam e 3-

hidroxi-carbofuran. O maior número de agrotóxicos 

é detectado nas regiões da Depressão Central e Pla-

nície Costeira Externa à Lagoa dos Patos, e o menor 

número é detectado na região Sul. Contudo, os ní-

veis detectados em rios são baixos e estudos de risco 

ambiental devem ser aprofundados com estas con-

centrações para avaliar o risco ambiental envolvido. 

A crescente utilização do glifosato no plantio di-

reto trouxe este herbicida para possíveis investiga-

ções quanto ao seu risco ambiental, com isso tam-

bém a detecção deste em cursos de água cada vez 

mais comum em estudos de monitoramento. Silva et 

al., (2003), monitoraram o glifosato e seu metabólito 

ácido aminofosfônico (AMPA) em 15 pontos distin-

tos da nascente até a foz do Arroio Passo do Pilão, 

este fica localizado a 20 km do município de Pelotas, 

suas localidades próximas tem característica de pe-

cuária e plantio.  

As coletas foram realizadas 30 e 60 dias após a 

aplicação do produto em áreas de semeadura direta. 

As amostras foram processadas por cromatografia 

líquida de alta eficiência. Os resultados demonstra-

ram que 46,7% das amostras apresentavam glifosato, 

em sua maioria após 30 dias de aplicação. Vale des-

tacar que a amostra coletada na nascente do arroio 

também demonstrou presença do químico, mesmo 

que nas proximidades não haja ação agrícola, isso é 

fato que os recursos hídricos têm ligação entre si e a 

contaminação vai sendo levada entre estas ligações. 
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Com estes exemplos de contaminação demons-

trados por estudos de monitoramento, é válido per-

ceber como metodologias diferentes podem ser úteis 

na investigação de contaminação ambiental e atra-

vés disso enfatizar a importância do monitoramento 

para avaliação dos riscos ambientais e para a saúde 

humana. 

 

2 CONTAMINAÇÃO POR AGROTÓXICOS 

 

2.1 Comportamento e destino dos agrotóxicos no 

ambiente  

 

O uso generalizado de agrotóxicos em ambientes 

agrícolas, urbanos e industriais fornece fontes de 

possíveis contaminações do ambiente. Muitos são os 

fatores que interferem para a dissipação de agro-

químicos nos diferentes compartimentos ambientais, 

gerando outros produtos de degradação e metabóli-

tos ou levando à mineralização completa da molécu-

la.  

Após sua liberação no ambiente, os agrotóxicos 

podem ter diferentes destinos. Aqueles que são pul-

verizados podem mover-se através do ar e, eventu-

almente, ter seu destino final em outros comparti-

mentos do ecossistema, tais como o solo ou a água. 

Quando aplicados diretamente ao solo podem escor-

rer superficialmente e alcançar corpos d’água mais 

próximos como açudes, lagos e rios ou ainda sofrer 

percolação, lixiviação através do solo para as cama-

das inferiores e assim, podendo chegar até as águas 

subterrâneas. A aplicação de agrotóxicos diretamen-

te em corpos d’água no controle de plantas daninhas 

ou indiretamente como resultado de lixiviação, es-

coamento superficial do solo ou de outras rotas, 

pode levar não somente a acumulação de agrotóxi-

cos na água, mas também pode contribuir para o 

aumento dos níveis destes produtos no ar através da 

evaporação. As inúmeras possibilidades de movi-

mento dos agrotóxicos no meio ambiente são bastan-

te complexas e, indicam que essas transferências 

ocorrem continuamente entre os diferentes ecossis-

temas. Em alguns casos, essas trocas não ocorrem 

apenas entre as áreas próximas, podendo envolver o 

transporte de agrotóxicos por longas distâncias (RI-

BEIRO; VIEIRA, 2010). 

Apesar das inúmeras possibilidades de destinos 

ambientais para os agrotóxicos, não significa que 

todos os tipos de agrotóxicos conseguirão atingir 

longas distâncias ou que todos os compostos são 

ameaças para as águas subterrâneas. Para se com-

preender quais são os de maior preocupação, é ne-

cessário entender como estes produtos se movimen-

tam no ambiente e quais características devem ser 

consideradas na avaliação de seu potencial de con-

taminação. A partir do momento em que os agrotó-

xicos são liberados no ambiente, duas situações po-

dem ocorrer. A primeira é a possibilidade de degra-

dação, por ação da radiação solar, água ou outras 

substâncias químicas, ou microrganismos, tais como 

bactérias. Este processo de degradação normalmente 

conduz à formação de substâncias menos nocivas, 

porém em alguns casos, pode produzir produtos 

mais tóxicos. A segunda possibilidade é que o agro-

tóxico seja muito resistente à degradação por qual-

quer meio e, assim, permanecer inalterado no ambi-

ente por muito tempo. Aqueles que são mais rapi-

damente degradados têm menor tempo de se mover 

através dos compartimentos ambientais ou de cau-

sar efeitos adversos sobre os seres humanos ou ou-

tros organismos. Enquanto que, aqueles que demo-

ram mais tempo para serem degradados, os chama-

dos agrotóxicos persistentes, podem se mover por 

longas distâncias podendo também acumular-se no 

ambiente e, assim, possuem maior potencial de 

ocorrência de efeitos adversos em organismos ex-

postos (DORES; DE-LAMONICA-FREIRE, 1999). 

Juntamente com a resistência à degradação, há 

uma série de outras propriedades dos agrotóxicos 

que determinam o seu comportamento e destino nos 

ecossistemas. Uma delas é volatilidade, ou seja, com 

que facilidade este produto evapora. Os mais volá-

teis têm maior potencial de ir para a atmosfera e de 

mover-se por longas distâncias. Outra característica 

importante é a solubilidade em água, ou a facilidade 

com que se dissolvem na água. Se um agrotóxico é 

muito solúvel em água, ele é mais facilmente carre-

gado pela água da chuva, tanto por escoamento 

superficial como através de percolação no solo, sen-

do um potencial contaminante de águas subterrâ-

neas. Além disso, os agrotóxicos solúveis em água 

têm maiores chances de permanecer em águas de 

superfície, onde podem causar efeitos adversos so-

bre os peixes e demais organismos que habitam este 

corpo hídrico. Já quando o agrotóxico é insolúvel em 

água, ele tende ir para o fundo dos corpos d’água, 

tornando-se menos disponível para os organismos 

(GAVRILESCU, 2005) (Figura 3). 

A partir do conhecimento destas e de outras carac-

terísticas, é possível prever, de maneira geral, o com-

portamento de um agrotóxico no ambiente. Devido à 

complexidade dos diferentes ecossistemas, uma predi-

ção mais precisa deve envolver inúmeros outros fato-

res. Por exemplo, os diferentes tipos de solo, variando 

na quantidade de areia, argila, matéria orgânica, con-

teúdo de metais, acidez, etc. Todas estas características 
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do solo influenciam no comportamento de um agrotó-

xico, de modo que um agrotóxico que pode ser consi-

derado contaminante de águas subterrâneas, em um 

determinado tipo de solo, pode não ter este mesmo 

comportamento em outro.  

Figura 3. Destinos ambientais de agrotóxicos. Ilus-

tração: Tales Tiecher. 

 

Da mesma forma, as águas de superfície variam 

em suas propriedades, como acidez, profundidade, 

temperatura, turbidez (suspensão de partículas do 

solo ou organismos biológicos), taxa de fluxo e ca-

racterísticas químicas em geral. Essas e outras pro-

priedades podem afetar o movimento e destino de 

agrotóxicos no ambiente. A determinação da distri-

buição de pesticidas na atmosfera está sujeita a 

grandes incertezas, devido a problemas relacionados 

à previsão de padrões de fluxo de massas de ar. 

Devido a toda essa grande complexidade, a de-

terminação exata de o que vai acontecer com um 

determinado agrotóxico, uma vez que tenha entrado 

no ambiente, se torna bastante difícil e trabalhosa. 

No entanto, os agrotóxicos podem ser divididos em 

categorias gerais em relação a, por exemplo, persis-

tência e potencial de contaminação de águas subter-

râneas. Assim, é possível fornecer uma ideia a res-

peito de onde o agrotóxico lançado provavelmente 

será encontrado em seus níveis mais elevados. 

Portanto, é possível reunir informações que po-

dem auxiliar na tomada de decisões sobre qual agro-

tóxico usar, em que situações e quais os possíveis 

riscos relacionados ao uso de determinados produ-

tos. 

Os pesticidas, em função de sua composição, do 

número e da maneira como os átomos são arranja-

dos em sua estrutura molecular, possuem proprie-

dades físico-químicas e biológicas específicas. Estas 

propriedades interagem com os diferentes compar-

timentos do ambiente, resultando em padrões de 

comportamento em função dos tipos de compostos 

e, consequentemente, orientando a dinâmica e o 

destino final dos mesmos (Tabela 11). 

 

Tabela 11. Dinâmica dos agrotóxicos no ambiente. 

Processos Consequências Fatores 

Transporte  

Deriva  Movimento pela ação do vento  Velocidade do vento, tamanho de gotas. 

Volatilização Perda por evaporação do solo, da planta ou 

do ecossistema aquático. 

Pressão de vapor, temperatura, velocidade do vento. 

Adsorção  Remoção pela interação com solo, sedimen-

tos e plantas. 

Conteúdo mineral e matéria orgânica, tipo de mine-

ral, umidade. 

Absorção Absorção pelas raízes ou ingestão pelo ani-

mal. 

Transporte pela membrana celular, tempo de contato 

e suscetibilidade. 

Lixiviação Translocação lateral e vertical através do 

solo. 

Conteúdo de água, macroporos, textura do solo, 

qualidade do mineral e matéria orgânica. 

Erosão Movimento pela ação da água ou vento. Chuva, velocidade do vento, tamanho das partículas 

do mineral e da matéria orgânica com moléculas 

absorvidas. 

Degradação 

Fotoquímica Quebra da molécula pela absorção de luz 

solar 

Estrutura química, intensidade e duração da luz 

solar, exposição. 

Microbiana Degradação microbiana. Fatores ambientais, pH, umidade, temperatura, con-

dições nutricionais, matéria orgânica. 

Química Alteração por processos químicos como 

hidrólise e reações de óxido-redução. 

Alto ou baixo pH e fatores ambientais. 

Metabolismo Transformação química após absorção pelas 

plantas e animais. 

Capacidade de ser absorvido, ser metabolizado e 

interagir com organismos. 
Fonte: Adaptado de Pierzynski et al. (1994). 
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2.2 Impactos dos agrotóxicos no ambiente  

 

Os aspectos positivos da aplicação de agrotóxicos 

são o aumento na produtividade das culturas e con-

sequente produção alimentos e a redução drástica de 

doenças transmitidas por vetores. No entanto, seu 

uso de maneira indiscriminada e desregulada tem 

levantado sérias questões preocupantes no que se 

refere aos possíveis danos ambientais principalmen-

te sobre a qualidade das águas, a saúde dos huma-

nos e dos animais. Apesar de proibição de aplicação 

de alguns dos agrotóxicos ambientalmente persis-

tentes e menos biodegradáveis (como organoclora-

dos) em muitos países, a sua utilização está sempre 

em ascensão. Os agrotóxicos causam sérios riscos à 

saúde dos sistemas vivos devido a presença de gor-

dura de rápida solubilidade e bioacumulação em 

organismos não alvo (AGRAWAL et al., 2010). 

Os agrotóxicos, mesmo em baixa concentração, 

podem exercer vários efeitos adversos, que podem 

ser monitorados através de avaliações em níveis 

bioquímicos, moleculares e/ou comportamentais. Os 

fatores que afetam a contaminação da água por 

agrotóxicos, seus resíduos e metabólitos secundários 

incluem drenagem, precipitação, a atividade micro-

biana, temperatura do solo, tratamento de superfí-

cie, taxa de aplicação, bem como a solubilidade, a 

mobilidade e a meia-vida de pesticidas (AGRAWAL 

et al., 2010, CLASEN et al., 2014). De tal modo que, 

um dos maiores impactos da agricultura na quali-

dade dos recursos hídricos (água subterrânea e su-

perficial) ocorre devido à possibilidade de contami-

nação desses com resíduos de agrotóxicos. Infeliz-

mente, têm sido crescentes as evidências sobre a 

presença de resíduos de agrotóxicos em amostras de 

água subterrâneas e superficiais em áreas agrícolas 

ou até mesmo em áreas de captação de água para 

consumo humano (SCORZA JÚNIOR et al., 2010). 

A extensa utilização de agrotóxicos representa 

um grave problema de saúde pública em muitos 

países em desenvolvimento, especialmente naqueles 

que tem a agricultura como a base da economia, 

como exemplo, o Brasil (MELO et al., 2010). Segundo 

a Agência de Proteção Ambiental Americana (EPA), 

existem mais de 18 mil produtos licenciados para 

uso, e a cada ano cerca de 1 bilhão de litros de agro-

tóxicos são aplicados na produção agrícola, residên-

cias, escolas, parques e florestas. 

Considerando que o Brasil é o maior consumidor 

de agrotóxicos do mundo desde 2008, o monitora-

mento e a avaliação dos impactos do uso destas 

substâncias são fundamentais para garantir a susten-

tabilidade dos sistemas de produção agropecuários 

que utilizam tais insumos (EMBRAPA, 2014).  

Segundo a Agência Nacional de Vigilância Sani-

tária (ANVISA), o uso intenso de agrotóxicos levou 

à degradação de longa duração dos recursos natu-

rais, solo, água, flora e fauna, de maneira irreversí-

vel em alguns casos, levando a desequilíbrios bioló-

gicos e ecológicos. A principal desvantagem do uso 

incorreto de agrotóxicos é o desequilíbrio ambiental 

que este pode causar na região e em seu ecossistema. 

Os agrotóxicos podem atingir organismos vivos não 

prejudiciais à lavoura e assim, extinguir determina-

das espécies fundamentais para o equilíbrio ambien-

tal da região. 

O primeiro relato referente ao padrão adotado 

pela agricultura convencional com grande repercus-

são mundial foi feito pela bióloga marinha Rachel 

Carson em seu livro Silent Spring (Primavera Silen-

ciosa), publicado em 1962. O livro questionava os 

impactos secundários que substâncias tóxicas causa-

vam no ambiente. Carson conseguiu sensibilizar a 

opinião pública americana e mundial a respeito dos 

efeitos colaterais dos agrotóxicos no ambiente, e, 

assim, marcou profundamente o movimento ambi-

entalista.  

Em 1964, Robert Rudd publicou o livro Pesticides 

and the living landscape (Agrotóxicos e a paisagem 

viva), confirmando as constatações de Carson. Neste 

livro, o autor consegue provar que os sistemas bio-

lógicos, ao contrário dos sistemas físicos, tendem a 

concentrar os produtos tóxicos persistentes encon-

trados no ambiente. Assim, produtos de difícil de-

gradação, como o diclorodifeniltricloroetano (DDT), 

entram nas cadeias alimentares, acumulam-se e con-

centram-se a cada nível trófico podendo atingir ní-

veis fatais, principalmente para vertebrados preda-

dores, inclusive o homem. Desta maneira, peixes, 

anfíbios, répteis, aves e mamíferos, sendo consumi-

dores finais nas cadeias alimentares, podem apre-

sentar concentrações de agrotóxicos de até milhões 

de vezes maiores comparadas aquelas encontradas 

nas águas onde vivem ou frequentam (PASCHOAL, 

1979; VAIL, 2015). 

O impacto de um agrotóxico no ambiente depen-

derá, em grande parte, de critérios como, a quanti-

dade de ingrediente ativo aplicado e do local de 

aplicação, do seu coeficiente de partição e concentra-

ção no ar, solo, águas superficiais e subterrâneas; a 

sua taxa de degradação em cada compartimento 

ambiental e da sua toxicidade para as espécies pre-

sentes nesses compartimentos do sistema solo-água-

planta-atmosfera (PRIMEL et al. 2005). 



 

 

 

P
ág

in
a4

3
 

Grande parte dos problemas relacionados ao uso 

de agroquímicos é decorrente do desrespeito às 

normas de segurança para manipulação, a forma de 

aplicação e as doses recomendadas. Como resulta-

dos, os alimentos e o ambiente poderão apresentar 

teores de resíduos acima dos níveis recomendados 

na legislação, tornando o consumo de certos produ-

tos de grande risco para a saúde humana (ANVISA). 

O uso indiscriminado de agrotóxicos pode gerar 

resistência de pragas a esses produtos, além de ter 

um papel determinante no aparecimento de novas 

pragas e no desequilíbrio da cadeia de presas e pre-

dadores. O desequilíbrio biológico, por sua vez, se 

deve ao fato de que os agrotóxicos são muito mais 

prejudiciais aos inimigos naturais do que às próprias 

pragas. Paschoal (1979) cita três motivos que levam 

as pragas a apresentarem vantagens em relação aos 

predadores. O primeiro considera que as populações 

dos inimigos naturais são menores do que as popu-

lações das pragas das quais se alimentam, pois os 

inimigos naturais ocupam um nível trófico mais 

elevado na cadeia alimentar. Quando, por exemplo, 

um inseticida não seletivo é aplicado para o combate 

a uma praga, há uma mortandade maior de preda-

dores e parasitos do que das próprias pragas alvo, 

simplesmente pelo fato de aqueles existirem em 

menor número. O segundo motivo está relacionado 

às reduzidas populações das espécies predadoras e 

parasitas, há menor variabilidade genética do que 

nas grandes populações das pragas. Assim, genes 

para resistência a produtos químicos são mais facil-

mente transmitidos às novas gerações nas popula-

ções das pragas e menos nas dos inimigos naturais, 

devido ao fato de a probabilidade de sobrevivência 

de um indivíduo portador de genes para resistência 

ser maior nas populações da praga. E por fim, o 

último motivo está ligado à ocorrência, ao longo de 

milênios de seleção natural e evolução, garantindo 

às pragas certa resistência aos agrotóxicos. Por não 

sofrerem esse tipo de pressão seletiva, os predadores 

e parasitas não apresentam resistência como meca-

nismo pré-adaptativo, sendo, portanto, mais sensí-

veis aos inseticidas. 

Portanto, o agrotóxico elimina, juntamente com 

as pragas, organismos úteis, animais e vegetais, re-

duzindo a biodiversidade e implicando maior insta-

bilidade dos ecossistemas. As alterações resultantes 

nos ecossistemas fazem com que o agricultor neces-

site utilizar quantidades cada vez maiores de agro-

tóxicos, o que resulta em resistência das pragas a 

esses insumos (BORGES FILHO, 2004). 

 

 

2.3 Estudos de contaminação por agrotóxicos 

 

O uso de agrotóxicos na agricultura é intensivo, 

multiquímico e várias publicações têm apontado as 

intoxicações por agrotóxicos como um grave pro-

blema de saúde (FARIA, 2004). A utilização de agro-

tóxicos vem determinando uma série de imposições 

quanto à segurança do seu uso, já que diversas ocor-

rências de intoxicações de trabalhadores rurais, con-

taminações ambientais e alimentares, aparecimento 

de graves doenças, como o câncer e suicídios no 

meio rural, além da perda de biodiversidade, estão 

intrinsicamente ligados ao seu uso. Assim, eles são 

considerados os maiores agentes contaminadores 

dos recursos naturais do meio rural brasileiro.  

Recentemente, o Instituto Nacional do Câncer 

(INCA) publicou um posicionamento acerca do uso 

de agrotóxicos no Brasil e dos seus riscos à saúde, 

em especial nas causas do câncer (INCA, 2015). O 

Instituto ressalta que o Brasil é o maior consumidor 

mundial de agrotóxicos, ultrapassando a marca de 1 

milhão de toneladas, o que equivale a um consumo 

médio de 5,2 kg de veneno agrícola por habitante. 

As intoxicações por agrotóxicos podem ser agu-

das ou crônicas. As intoxicações agudas são as mais 

conhecidas e afetam, principalmente, as pessoas 

expostas em seu ambiente de trabalho. Por sua vez 

as intoxicações crônicas são aquelas que podem 

afetar toda a população, pois são decorrentes da 

exposição múltipla aos agrotóxicos, isto é, da pre-

sença de resíduos de agrotóxicos em alimentos e no 

ambiente, geralmente em doses baixas (INCA, 2015). 

Na intoxicação aguda os sintomas surgem rapi-

damente, algumas horas após a exposição excessiva, 

por curto período, à produtos de extrema ou alta 

toxicidade. Pode ocorrer de forma leve, moderada 

ou grave, dependendo da quantidade de veneno 

absorvido. Os sinais e sintomas são nítidos e objeti-

vos (OPAS, 1996). Segundo INCA (2015) os efeitos 

da intoxicação aguda são: irritação da pele e olhos, 

coceira, cólicas, vômitos, diarreias, espasmos, difi-

culdades respiratórias, convulsões e morte. 

Em função da rapidez na intoxicação e na mani-

festação dos sintomas, as intoxicações agudas são a 

face mais visível do impacto dos agrotóxicos na sa-

úde. A Secretaria de Estado da Saúde (PARANÁ, 

2002) informou que no período de 1990 a 1999 ocor-

reram 8.768 casos de intoxicação aguda por agrotó-

xicos no Paraná, destes, 913 vieram a óbito. Alguns 

trabalhos realizados para avaliar os níveis de con-

taminação ocupacional por agrotóxicos em áreas 

rurais brasileiras têm mostrado níveis de contamina-

ção humana que variam de 3 a 23% (ALMEIDA; 
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GARCIA, 1991; FARIA et al., 2000; GONZAGA; 

SANTOS, 1992). 

Apesar da legislação brasileira ser bastante mo-

derna e abrangente, os casos de intoxicação em tra-

balhadores rurais são frequentes no País. Os dados 

do Sistema Nacional de Toxicologia (SINITOX, 2009) 

revelam que, ocorreram 3.813 casos registrados de 

intoxicação por agrotóxicos agropecuários no ano de 

2008, sendo que, se consideramos os demais agentes 

causais de intoxicação, a soma totaliza 77.458 casos 

em humanos em todo o Brasil. Faria et al. (2007) 

concluíram, ao avaliar os vários sistemas oficiais de 

informação que notificam os casos de intoxicações, 

que nenhum deles responde adequadamente ao 

papel de sistema de vigilância, pois na prática, só se 

registram os casos agudos e mais graves. 

Com o objetivo de analisar a incidência de intoxi-

cações por agrotóxicos, Faria et al. (2004) realizaram 

um estudo com trabalhadores rurais dos municípios 

de Antônio Prado e Ipê, na Serra Gaúcha, região 

caracterizada por propriedades familiares médias e 

pequenas (37 hectares de área em média), diversida-

de de modelos de produção agrícola (incluindo agri-

cultores ecológicos) e predomínio da fruticultura, 

particularmente uva e maçã. Dentre os 1.379 agricul-

tores, a incidência anual de intoxicações por agrotó-

xicos foi de 2,2 episódios a cada cem trabalhadores 

expostos, não sendo encontradas diferenças por 

sexo. Outros autores também realizaram estudos 

relacionando casos de incidência depressão e suicí-

dios em trabalhadores rurais do estado do Rio 

Grande do Sul (FARIA et al., 2006, 2014; FREIRE;  

KOIFMAN, 2013).  

Segundo Brasil (2008), dentre as culturas que 

mais utilizam agrotóxicos, o fumo se destaca. A fu-

micultura exige um consumo elevado de agrotóxi-

cos, expondo a vida dos fumicultores e de suas famí-

lias a diversos riscos, isto porque os agrotóxicos 

utilizados para combater pragas, ervas invasoras e 

doenças fúngicas que podem impedir o crescimento 

da plantação e prejudicar a colheita são produtos 

químicos altamente prejudiciais. Estudo desenvolvi-

do com fumicultores no Município de Pelotas (RS), 

em 1996, demonstrou que cerca de 6% dos entrevis-

tados afirmaram já terem se intoxicado pelo uso 

inadequado de agrotóxicos (AGOSTINETTO et al., 

1998). 

Depois da exposição ocupacional, as principais 

fontes de exposição humana aos agrotóxicos são as 

crônicas, já que uma vez utilizados estes produtos 

têm a capacidade de acumular-se nos alimentos, ar, 

água ou solo, podendo então causar danos aos seres 

humanos (RANGEL et al., 2011). INCA (2015) relata 

que os efeitos da exposição crônica podem ser: infer-

tilidade, impotência, abortos, malformações, neuro-

toxicidade, desregulação hormonal, efeitos sobre o 

sistema imunológico e câncer.  

Guimarães et al. (2014) analisaram a relação entre 

o consumo de agrotóxicos no país por meio da expo-

sição crônica e os efeitos na gravidez e nos nasci-

mentos. Conforme relatam os autores, os períodos 

natal e neonatal constituem janelas com susceptibi-

lidade às consequências dos agrotóxicos. O estudo 

encontrou evidências de uma associação entre os 

agrotóxicos e prematuridade, bem como uma rela-

ção com baixo peso ao nascer, porém, os autores 

recomendam estudos individuais, uma vez que no 

estudo deles foram utilizados dados populacionais 

gerais dos estados brasileiros. 

Rigoto et al. (2013) realizaram um estudo ecoló-

gico que correlacionou os casos de morbimortalida-

de e a exposição aos agrotóxicos em municípios do 

Estado do Ceará. Os resultados sugerem que houve 

uma maior morbimortalidade por neoplasias nos 

municípios com maior consumo de agrotóxicos, 

podendo ser influenciados pelas transformações 

produtivas, ambientais e sociais associadas ao pro-

cesso de expansão da modernização agrícola no 

Estado. Os autores relatam que as novas empresas 

que se instalaram no Estado possuem um modelo 

produtivo altamente dependente do uso de agro-

químicos, ampliando a vulnerabilidade da popula-

ção. 

 

3 TOXICIDADE 

 

3.1 Bioindicadores e biomarcadores 

 

A avaliação do equilíbrio do ambiente pode ser 

complexo e desafiador, sendo que neste contexto 

muitos objetivos podem ser delineados para com-

preender melhor o que acontece quando ações an-

tropogênicas afetam a homeostase de uma biota 

local. O biomonitoramento de uma região pode ser 

através de fatores abióticos como solo, ar, água e 

sedimento ou bióticos quando seleciona os mais 

diversos tipos de amostra que o ambiente a ser ana-

lisado poderá fornecer, sendo que estas amostras são 

chamadas de bioindicadores. 

Logo, a definição de bioindicadores seria “orga-

nismo que são desenvolvidos como indicadores da 

qualidade do meio ambiente, componente da biota 

local e adaptados a situação local” (BURGER, 2006). 

Estes bioindicadores podem fornecer dados de pro-

cessos biológicos como número de organismo, taxa 

de mortalidade e aspectos reprodutivos de dada 
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população ou então dados de marcadores bioquími-

cos como atividade enzimática, níveis hormonais 

entre outros. Não obstante estes organismos ainda 

podem oferecer dados toxicológicos baseados em 

metabólitos urinários e através da avaliação sanguí-

nea. 

Contudo, um bom bioindicador deve apresentar 

três aspectos, sendo estes, relevância biológica, me-

todológica e social. A relevância biológica consiste 

em dentro de pouco tempo fornecer dados, exibir 

alterações quando o organismo estiver em situação 

de estresse, sendo que estas alterações possam ser 

quantificadas. A relevância metodológica é basica-

mente baseada na parte operacional (prática) da 

investigação, características como a facilidade de 

manejo da amostra, praticidade de manuseio em 

campo e ainda apresentar dados fáceis de interpretar 

e analisar estatisticamente. Por fim a relevância soci-

al consiste em utilizar métodos transparentes e re-

produtíveis, ter custo-benefício e ser de interesse de 

agências regulatórias ambientais, quando este for o 

foco principal da avaliação a ser realizada. 

Considerado uma importante ferramenta de bi-

omonitoramento, os bioindicadores segundo McGe-

ogh (1998), quando escolhidos respeitando todos os 

aspectos na escolha podem ser divididos da seguinte 

forma: 

 

(i) Indicadores ambientais: detecção e monito-

ramento de mudanças ambientais. 

(ii) Indicadores de biodiversidade: indicação e 

monitoramento de mudanças na diversidade 

de população em dada área específica. 

(iii) Indicadores ecológicos: demonstram impacto 

de um estresse sobre a biota e monitoramento 

de mudanças de longa duração. 

 

Logo, uma série de organismos e tecidos tem sido 

utilizada internacionalmente como bioindicadores 

para analisar a toxicidade de diversas substâncias 

como também para avaliar o possível impacto cau-

sado por atividades antropogênicas no meio ambi-

ente. Podemos citar como exemplo o uso de minho-

cas (NANNONI; ROSSI; PROTANO, 2015), sapos 

(ZHELEV; MEHTEROV; POPGEORGIEV, 2016), 

pássaros (PADOA-SCHIOPPA, 2006), bivalves 

(SANTOS; MARTINEZ, 2014), algas (EL-KARIM, 

2014), formigas (GOLLAN, 2011), peixes (CLASEN 

et al. 2014; MURUSSI et al. 2016) entre outros. 

Basicamente os bioindicadores conseguem de-

monstrar através de diversos biomarcadores em 

determinadas investigações, os danos que o ambien-

te foi acometido no passado, avaliar a eficácia da 

restauração dos ecossistemas e possível remediação 

e por fim predizer o estado de equilíbrio futuro do 

meio ambiente. Enfim, a importância de avaliar 

bioindicadores pode ajudar a detectar determinados 

estressores ambientais que futuramente podem acar-

retar em extinção ou prejudicar profundamente de-

terminada população ou área específica. 

Para tornar a avaliação de biomonitoramento efe-

tiva e conclusiva, biomarcadores são utilizadas com 

diversas finalidades. A definição mais aceita segun-

do Van der Oost, Beyer e Vermeulen (2003) seria que 

“biomarcadores são usados para refletir alguma 

alteração entre um sistema biológico é um potencial 

tóxico, podendo este ser químico, físico ou biológi-

co”. Ainda, de acordo com Organização Mundial da 

Saúde (1993) os biomarcadores podem ser divididos 

em três classes: 

 

(i) Biomarcadores de exposição: permitem a de-

tecção e avaliação de uma substância exógena 

ou seu metabólito ou o produto da interação 

entre um agente xenobiótico e alguma molé-

cula ou célula alvo sendo possível avaliar no 

próprio organismo. 

(ii) Biomarcadores de efeito: incluiem avaliações 

bioquímicas, fisiológicas e ou outras altera-

ções em tecidos ou fluídos corporais de um 

organismo que pode ser utilizado para avalia-

ção do estado de saúde ou ainda de alguma 

doença. 

(iii) Biomarcadores de suscetibilidade: indicam a 

inerente ou habilidade adquirida de um orga-

nismo a responder a exposição a uma deter-

minada substância tóxica, incluindo fatores 

genéticos e alterações em receptores que alte-

ram a suscetibilidade de um organismo quan-

do exposto. 

 

Contudo, na avaliação de toxicologia ambiental 

aquática incluindo os mais diversos organismos, os 

estudos envolvendo a utilização de peixes, como 

carpa comum (Cyprinus carpio), jundiá (Rhamdia 

quelen), piava (Leporinus obtusidens), cará (Geophagus 

brasiliensis) e lambari (Astyanax sp.) têm demonstra-

do a utilização de biomarcadores das mais diversas 

características (hematológicas, bioquímicas, histoló-

gicas, comportamental e genéticas).  Esta gama de 

opções se torna uma ferramenta útil na busca de 

compreender como substâncias utilizadas na agri-

cultura, basicamente na produção de grãos e na 

exploração de criação de bovinos afeta organismos 

não alvo que se encontram próximas a estas áreas. 
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Sem dúvida, com o avanço da tecnologia e de-

senvolvimento de novos agrotóxicos o ambiente 

aquático é seriamente impactado com resíduos e 

consequentemente com substância potencialmente 

prejudiciais para peixes. Estudos realizados a partir 

da avaliação de um conjunto de biomarcadores pre-

viamente selecionados com base em estudos já reali-

zados pelos mais diversos grupos de pesquisa de-

monstram esta condição.  

Neste contexto, podemos destacar estudo de 

Clasen et al. (2014), que avaliaram o potencial tóxico 

do carbofuran para a espécie C. carpio quando criada 

em consórcio arroz-peixe, prática comum em pro-

priedades orizícolas no Rio Grande do Sul. Assim 

como Moraes et al. (2011) ao avaliarem a toxicidade 

de imazetapir e imazapic em carpa neste mesmo 

sistema de cultivo. Em investigação ambiental tam-

bém os biomarcadores são ferramentas fundamen-

tais como em estudo de Loro et al. (2015) ao avaliar 

sazonalmente a contaminação do Rio Uruguai na 

cidade de Uruguaiana, através da espécie Astyanax 

jacuhiensis. 

Por fim, a partir de estudos como estes e muitos 

outros da literatura, podemos perceber que a escolha 

de um bom bioindicador associado com um conjun-

to de biomarcadores que sejam específicos para de-

terminada detecção, o biomonitoramento ambiental 

é fundamental na prevenção e para delinear políti-

cas que levem a preservação e manutenção dos ecos-

sistemas aquáticos para as mais diversas situações. 

 

3.2 Contaminação das águas por agrotóxicos 

 

Segundo IBGE (2011), os resíduos de agrotóxicos 

são a segunda principal fonte de contaminação das 

águas brasileiras, atrás apenas do esgoto sanitário, e 

a utilização é crescente, aumentando a necessidade 

de conhecimento dos riscos químicos, notadamente, 

para os mananciais de captação de água. Os agrotó-

xicos são compostos por substâncias com reconheci-

da toxicidade para organismos biológicos. Somente 

por meio de reavaliações realizadas regularmente é 

possível estabelecer um nível de segurança aceitável 

para a presença destas substâncias na água (EM-

BRAPA, 2014).  

Aproximadamente um terço de todos os compos-

tos orgânicos produzidos tem como destino o meio 

ambiente, especialmente a água. Cerca de 700 com-

postos químicos, incluindo mais de 600 compostos 

orgânicos, muitos dos quais biologicamente ativos, 

têm sido detectados em amostras de água (PRIMEL 

et al., 2005). 

As principais culturas do Sul do Brasil são a soja, 

o arroz, a batata, o tabaco, o milho, o trigo e a uva. 

Destas, as que mais se destacam em uso de agrotóxi-

cos são as quatro primeiras, porém, poucos estudos 

são disponíveis para todas elas. Grützmacher et al. 

(2008) realizaram o monitoramento de agrotóxicos 

nas águas do canal São Gonçalo e do Rio Piratini, 

localizados na região sul do estado do Rio Grande 

do Sul. Os autores encontraram resíduos de carbofu-

rano, quinclorac, clomazone e fipronil.  

Nesta região destacam-se as lavouras de arroz, 

que no sistema de cultivo pré-germinado, muito 

utilizado no Estado do Rio Grande do Sul, a drena-

gem da área irrigada efetuada após a semeadura 

pode desencadear grave problema ambiental. Ao 

mesmo tempo, pode causar perdas dos nutrientes 

e/ou de herbicidas que estão em suspensão na água 

de irrigação que é liberada.  

No estado do Rio Grande do Sul, estudos reali-

zados por Mattos et al. (2002) mostraram a presença 

de glifosato em lavouras de arroz irrigado com água 

proveniente da Lagoa Mirim em concentrações aci-

ma de 7 μg L–1, valor máximo permitido pela Agên-

cia de Proteção Ambiental Americana (USEPA). 

Mattos et al. (2011) ao realizarem estudos de moni-

toramento de agrotóxicos em áreas de arroz irrigado 

na planície costeira externa e fronteira oeste do Rio 

Grande do Sul, no período 2007/2008, encontraram 

resíduos de 3 hidroxi-carbofurano, clomazone, cia-

lofope butílico, 2,4-D, azoxistrobina, bentazona, 

difenoconazol, edifenfós, etoxissulfurom, fipronil, 

glifosato, imazetapir, mancozebe, oxadiazona, oxi-

fluorfen, penoxsulam, propanil, tebuconazol, tetra-

conazol, tiabendazol, tiobencarbe. Sendo onze herbi-

cidas, dois inseticidas e sete fungicidas. Glifosato e 

2,4-D foram detectados em concentrações inferiores 

aos limites estabelecidos pelo CONAMA. Ainda, de 

acordo com os mesmos autores, resíduo do herbici-

da 2,4-D também foi detectado em uma área de ar-

roz localizada na Fronteira Oeste do Rio Grande do 

Sul na safra agrícola de 2006/2007, na concentração 

de 0,001 mg kg-1 de solo (EMBRAPA, 2014; MATTOS 

et al., 2007).  

Silva et al. (2009) detectaram resíduos de diver-

sos agrotóxicos nos períodos após a drenagem das 

lavouras, indicando que esta técnica deve ser aper-

feiçoada a fim de evitar a contaminação dos corpos 

d´água que recebem a água da lavoura de arroz. 

Neste mesmo estudo foi observado que as lavouras 

de Santa Catarina apresentam o mesmo padrão de 

contaminação verificado no Rio Grande do Sul. Os 

estudos disponíveis mostram que resíduos de agro-

tóxicos provenientes da água de drenagem das la-
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vouras de arroz são encontrados em todas as regiões 

produtoras do Rio Grande do Sul, incluindo a De-

pressão Central (MARCHESAN et al., 2010) e a regi-

ão sul do Estado (GRUTZMACHER et al., 2008) A 

cultura do arroz irrigado, por sua peculiaridade de 

inundar as áreas de cultivo, apresenta um risco po-

tencial de contaminação dos mananciais e, por esta 

razão, os estudos para a adequação destes sistemas 

de produção devem ser priorizados (EMBRAPA, 

2014). 

No município de Rondinha, Rio Grande do Sul, 

os organofosforados são utilizados principalmente 

em lavouras de fumo cultivadas em pequenas pro-

priedades de base familiar. Griza et al. (2008) reali-

zaram um estudo nesse município e ficou compro-

vada a contaminação em águas superficiais e em 

uma fonte de água mineral utilizada para consumo 

humano. Bortoluzzi et al. (2006), também constata-

ram o comprometimento da qualidade das águas 

superficiais de cursos d’água em uma microbacia 

hidrográfica de cabeceira com cultivo de fumo em 

Agudo, no Estado do Rio Grande do Sul, devido à 

presença de princípios ativos de agrotóxicos. Ainda, 

Sequinatto et al. (2006) registraram que a qualidade 

da água de superfície e de consumo humano, oriun-

da de uma pequena bacia hidrográfica rural, onde se 

cultivava fumo, estava contaminada com resíduos 

de agrotóxicos. Dos sete princípios ativos analisa-

dos, seis deles (imidacloprid, atrazina, clomazone, 

clorpirifós e iprodione) foram encontrados tanto nas 

águas do arroio como nas fontes utilizadas para o 

consumo humano. 

Relativo à contaminação das águas por agrotóxi-

cos oriundos de lavouras de soja e milho cultivadas 

nos Estados da Região Sul, os trabalhos ainda são 

escassos e necessitam de maiores estudos para reve-

larem quantitativamente essa contaminação. Sabe-se 

que essa contaminação ocorre, pois muitos córregos 

estão assoreados pelo carreamento de sedimentos 

vindos dessas lavouras.   

Os Estados do Paraná e do Rio Grande do Sul são 

o terceiro e quarto com maior produção de batata do 

Brasil, perdendo apenas para Minas Gerais e São 

Paulo (EMBRAPA, 2005). O cultivo da batata nor-

malmente exige um uso exagerado de agrotóxicos. 

Os consumidores selecionam as batatas através de 

características visuais, como forma e cor dos tubér-

culos, sendo que há uma preferência por tubérculos 

lisos e brilhantes (EMBRAPA, 2005). Assim, o abuso 

destas substâncias é comum em lavouras de batatas 

na busca de um produto adequado ao mercado, 

principalmente na região Sul, onde historicamente 

chegam a ser feitas até 30 pulverizações por ciclo 

produtivo (LOPES; BUSO, 1999).  

 

3.3 Contaminação de peixes por agrotóxicos  

 

Os ecossistemas aquáticos estão cada vez mais 

vulneráveis à contaminação por agrotóxicos. Em 

geral, os arredores das bacias hidrográficas do esta-

do do Rio Grande do Sul são ocupados por peque-

nos agricultores que praticam agricultura intensiva 

em áreas com relevo declivoso e com presença de 

processos erosivos. Estas condições são favoráveis 

para contaminação do solo e da água. Deste modo, a 

biota aquática está constantemente exposta a proces-

sos de escoamento agrícola, como os agrotóxicos e 

fertilizantes que acabam por alcançar rios e córregos, 

gerando a contaminação dos corpos d’água. 

A toxicidade de uma substância química é ge-

ralmente expressa como sendo a concentração eficaz 

ou dose capaz de produzir um efeito específico em 

50% da população de uma espécie teste (EC50 ou 

ED50). Quando o efeito registado é a morte dos indi-

víduos, os termos e LC50 e LD50 são utilizados. A 

concentração sem efeito observado (NOEL ou NO-

EC) é a dose imediatamente abaixo da menor dose 

causadora de algum tipo de resposta toxicológica. 

Os agrotóxicos podem causar grandes danos à vida 

aquática, sendo a mortalidade de peixes o efeito de 

maior notoriedade (SISSINO; OLIVEIRA-FILHO, 

2013). 

Quando chegam até os corpos hídricos, os pesti-

cidas provocam a contaminação desses locais, cau-

sando sérios danos a organismos não alvo, incluindo 

os peixes, o que pode resultar em alterações signifi-

cativas em determinados processos bioquímicos 

fisiológicos desses animais (MATHIESSEN et al. 

1995; SHWETA et al. 2007). Isto ocorre devido aos 

peixes serem particularmente sensíveis à influência 

de pesticidas, uma vez que eles são capazes de ab-

sorver e reter esses xenobióticos dissolvidos na água 

via transporte ativo ou passivo. As alterações fisio-

lógicas observadas em peixes não constituem apenas 

uma resposta às baixas concentrações ambientais de 

agrotóxicos, mas também proporcionam uma com-

preensão desses poluentes em termos biológicos e 

demonstram um modelo de toxicidade para verte-

brados, incluindo o homem (SANCHO et al. 2010).  

Além da possibilidade de contaminação dos cur-

sos de águas naturais, temos os sistemas de criação 

de peixes, prática muito empregada na região Sul do 

Brasil. Grande parte dos criadouros localiza-se pró-

ximo ou dentro de áreas de plantações agrícolas, 

mantendo assim, um contato direto dos animais com 
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os produtos químicos utilizados nas lavouras. As-

sim, a presença contínua de componentes tóxicos 

nas águas pode causar alterações diversas em pei-

xes, inclusive no comportamento reprodutivo, po-

dendo chegar até mesmo à mortalidade destes indi-

víduos. Um efeito em longo prazo pode culminar na 

extinção de espécies mais susceptíveis a esse tipo de 

variação ambiental (SOSO et al. 2007).  

Os peixes podem entrar em contato com os agro-

tóxicos por meio da ingestão de alimentos e água 

contaminados, respiração e através do contato com a 

pele. O produto químico atravessa as várias barrei-

ras do corpo e atinge os tecidos onde pode sofrer 

metabolização ou ficar depositado. Os peixes podem 

acumular os agrotóxicos em concentrações muito 

superiores às encontradas nas águas que habitam, 

processo conhecido como biomagnificação. Vários 

testes são utilizados para avaliar diferentes concen-

trações de agrotóxicos e o tempo de exposição a 

estes pesticidas em organismos, teste como os peixes 

com objetivo de mensurar a resposta produzida por 

determinado químico. Dentre os testes, estão aque-

les em ocorre a letalidade dos peixes devido ao efei-

to tóxico do agroquímico testado e também os testes 

subletais que envolvem alterações bioquímicas, fi-

siológicas, histológicas e de comportamento. As 

respostas bioquímicas podem ser determinadas por 

avaliações de estresse oxidativo assim como, pelo 

sistema de defesa antioxidante destes organismos 

através de testes enzimáticos e não enzimáticos. O 

efeito tóxico de agrotóxicos em peixes dependerá da 

suscetibilidade do organismo, do tempo de exposi-

ção das características químicas e concentração do 

toxicante e de fatores ambientais.  

Como componentes extremamente importantes 

dos ecossistemas de água doce, por estarem no topo 

da cadeia alimentar aquática, bem como pelo seu 

consumo por seres humanos, as comunidades de 

peixes têm sido amplamente utilizadas na avaliação 

e monitoramento de possíveis contaminações destes 

ambientes. Muitas pesquisas nacionais e internacio-

nais relatam os efeitos de inúmeros agrotóxicos em 

diferentes espécies de peixes. Esses estudos incluem 

levantamentos a campo e em condições controladas 

de laboratório. 

Spacie e Hamelink (1985) relataram a ocorrência 

de bioacumulação e biomagnificação dos inseticidas 

DDT (diclorodifeniltricloroetano), DDD (diclorodi-

fenildicloroetano) e metilmercúrio em peixes e ani-

mais silvestres. Bueno-Krawczyk et al. (2015) utiliza-

ram peixes da espécie Astyanax bifasciatus como 

bioindicadores para avaliar a integridade ecológica 

da bacia do Médio Rio Iguaçu no estado do Paraná, 

que recebe efluentes agrícolas e é usada para o abas-

tecimento público. Embora os resultados das análi-

ses físicas e químicas estivessem dentro dos limites 

permitidos na legislação brasileira para corpos hí-

dricos, foram observadas alterações em biomarcado-

res genéticos e bioquímicos demonstrando alteração 

no estado de saúde de peixes. Esta é uma preocupa-

ção para a população aquática e humana uma vez 

que esta água é utilizada para a pesca e para abaste-

cimento de água potável.  

Em estudos realizados em lavoura de arroz irri-

gado, utilizando um modelo de rizipiscicultura, 

Clasen et al. (2012, 2014), utilizando os inseticidas 

fipronil e carbofuran, Toni et al. (2011, 2013) utili-

zando o fungicida tebuconazole e herbicida quinclo-

rac, respectivamente, Cattaneo et al. (2011a, b) utili-

zando o herbicida penoxulan e clomazone, respecti-

vamente, encontraram mudanças em parâmetros 

bioquímicos enzimáticos e de estresse oxidativo em 

carpas da espécie Cyprinus carpio.  

Alterações no sistema antioxidante e de estresse 

oxidativo também foram reportadas em peixes 

(Cyprinus carpio e Rhamdia quelen) expostos a diferen-

tes formulações de agrotóxicos em pesquisas reali-

zadas em condições de laboratório (ANTES et al. 

2013; CATTANEO et al. 2011; CLASEN et al., 2014; 

MENEZES et al. 2011; MORAES et al. 2009; MU-

RUSSI et al. 2013;). 

Através destes e de outros estudos realizados 

avaliando o potencial toxicológico de inúmeros 

agrotóxicos podemos perceber que testes bioquími-

cos são importantes para avaliação da qualidade de 

ecossistemas aquáticos, pois em muitos casos perce-

be-se que mesmo os parâmetros físicos, químicos e a 

concentração de agroquímicos estando dentro dos 

valores permitidos na legislação brasileira, efeitos 

prejudiciais aos organismos que habitam estes cor-

pos hídricos podem estar ocorrendo, ameaçando e 

até mesmo colocando algumas espécies em risco de 

extinção. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

A situação no meio rural brasileiro, em especial o 

Sul do Brasil em relação ao uso indiscriminado de 

agrotóxicos é preocupante e medidas urgentes preci-

sam ser tomadas a fim de evitar uma situação irre-

versível em futuro muito próximo.  

Diante do exposto neste capítulo, a atividade 

agrícola tem sido considerada uma das principais 

atividades causadoras de contaminação ambiental, 

sendo o uso desordenado de agroquímicos o fator 

determinante, em especial quando abordamos os 
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recursos hídricos. A detecção de resíduos de pestici-

das em águas superficiais e subterrâneas tem sido 

relatada por vários pesquisadores na região Sul do 

Brasil, o que nos mostra a necessidade de monito-

ramento desses corpos d’água, dos quais, muitos são 

utilizados como fonte de abastecimento para a po-

pulação. Destacando que a determinação de biomar-

cadores em organismos bioindicadores destes ambi-

entes é fundamental para uma avaliação das condi-

ções reais destes ecossistemas evitando resultados 

falsos negativos. 

No entanto, para que esta situação possa ser re-

vertida, além de incentivo à pesquisas, a conscienti-

zação da população, em especial dos agricultores, 

quanto ao uso racional de agrotóxicos, é fator de-

terminante. Para tal, estes precisam ter conhecimen-

to dos efeitos agudos e crônicos causados a saúde 

em decorrência da exposição a estes produtos quí-

micos. Assim como, dos danos ambientais decorren-

tes do uso abusivo destes produtos que, além de 

contaminar as águas, ao atingir determinadas espé-

cies, como peixes, pode gerar acúmulo destes tóxicos 

nestes organismos e, através da cadeia alimentar 

poderão ser consumidos pelo homem. Situação que 

se repete para inúmeros outros alimentos contami-

nados como frutas e hortaliças que chegam a nossa 

mesa com altos níveis residuais de agrotóxicos. 

Ainda, o mercado internacional já está exigindo e 

vai exigir cada vez mais por alimentos com menores 

níveis de resíduos de agrotóxicos bem como, pela 

produção com redução dos impactos ambientais. 

Considerando este panorama, o Brasil precisa se 

adequar a estas condições para manter suas exporta-

ções.  

Segundo Gomes e Baizon (2014), o Brasil precisa 

avançar no controle do uso de agrotóxicos na agri-

cultura. A implementação de novas medidas regula-

tórias para o uso de agrotóxicos e o incentivo à pes-

quisa para geração de informações complementares 

são fundamentais. Este talvez seja o procedimento 

mais importante, no momento, para a busca da sus-

tentabilidade no meio rural.  
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INTRODUÇÃO 

 

No século XIX a procura por princípios ativos 

presentes em plantas medicinais caracterizou o sur-

gimento dos primeiros medicamentos. O pesquisa-

dor alemão Paul Erlich (1854 -1915), ganhador do 

prêmio Nobel de Medicina e Fisiologia em 1908, 

estabeleceu um dos principais conceitos que permi-

tiu o avanço da produção dos medicamentos ao 

afirmar que a ação de um medicamento somente é 

possível se houver sua ligação a um sítio específico 

(“Corpora Non Agunt Nisi Fixate”). No século XX, 

grandes descobertas casuais, como a penicilina e a 

sulfonamida, por Alexandre Fleming em 1928, vie-

ram marcar a história da humanidade, especialmen-

te pelo seu uso durante a segunda guerra mundial, 

salvando a vida de milhares de pessoas. Por conse-

quência dessas descobertas, a indústria farmacêutica 

e suas corporações multinacionais estabeleceram 

relações importantes entre os institutos de pesquisa 

e as universidades em diversos países da Europa e 

Estados Unidos, dando início a descobertas e o de-

senvolvimento de novos produtos (CALIXTO; JU-

NIOR 2008).  

Hoje, estão disponíveis no mercado medicamen-

tos com diferentes classes estruturais variando con-

sideravelmente suas estruturas moleculares e pro-

priedades físico-químicas (THIELE-BRUHN, 2003). 

Um exemplo são os produtos veterinários, adminis-

trados em todo o mundo para prevenção, diagnósti-

co, cura ou tratamento das doenças dos animais. No 

ano de 2014, a indústria mundial de saúde animal 

faturou 23,9 bilhões de dólares, com crescimento real 

de mais de 4,0% para o setor. As Américas e a Euro-

pa respondem por aproximadamente 80% do con-

sumo mundial de medicamento veterinários, parti-

cipando os produtos farmacêuticos, biológicos e 

aditivos alimentares com 62%, 26% e 12% do volume 

total vendido, respectivamente (SIDAN, 2015).  

A fiscalização e a regularização desses produtos 

no Brasil são realizadas pelo Ministério da Agricul-

tura, Pecuária e Abastecimento (MAPA) através da 

lei n º 467, de 13 de fevereiro de 1969, em que foi 

estabelecida, no artigo 1º, a obrigatoriedade da fisca-

lização da indústria, do comércio e do emprego de 

produtos de uso veterinário, em todo o território 

nacional. Desses produtos de uso veterinário, o Bra-

sil possui 6652 produtos autorizados para comercia-

lização (MAPA, Ministério da agricultura, pecuária e 

abastecimento, 2011), destacando-se entre eles anti-

bióticos e produtos de combate a ectoparasitas devi-

do à grande expressividade do agronegócio no país 

(REGITANO; LEAL, 2010). Nos anos de 2010 e 2011, 

as criações de bovinos, suínos e aves contribuíram 

com mais de 90% da produção nacional de carnes 

(Tabela 12), onde a região sul consumiu mais de 80% 

dos medicamentos comercializados no país (Figura 

4). 

Entre os anos de 2008 e 2013, o faturamento naci-

onal da indústria brasileira de produtos para a saú-

de animal aumentou 1,443 milhões de reais (Figura 

5), sendo o grupo dos medicamentos biológicos e 

anti-parasitas responsáveis por mais de 50% das 
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vendas nacionais (Figura 6) (SINDAN, Sindicato 

Nacional de Produtos de Saúde Animal, 2015). 

Sendo assim, diante da estimativa de crescimento 

nacional da produção animal para os próximos dez 

anos (abate de frangos aumento de 46,4%, de bovi-

nos aumento de 22,5% e de suínos aumento de 

20,6%) (MAPA, Ministério da agricultura, pecuária e 

abastecimento, 2013) far-se-á necessário seguir as 

exigências do mercado consumidor internacional, 

que se torna cada vez mais exigente em termos de 

segurança alimentar dos consumidores dos países 

compradores.  

O presente capítulo visa contribuir para que gru-

pos de pesquisas emergentes ou jovens pesquisado-

res possam ter uma síntese do estado atual do uso 

de medicamentos veterinários, suas rotas e trans-

formações no ambiente além de riscos ambientais 

dessa prática. Além disso, busca promover o questi-

onamento dos técnicos e produtores rurais sobre os 

possíveis riscos da presença de medicamentos vete-

rinários no ambiente. 

 

Tabela 12. Média da população animal dos anos de 2010 e 2011 das regiões do Brasil (SINDAN, 2015). 

Criação Norte Nordeste Sudeste Sul Centro-oeste Brasil 

 Número de animais (milhões) 

Bovinos 39,314 30,369 33,509 24,972 54,961 183,127 

Suínos 1,669 6,801 6,770 18,459 4,591 38,292 

Ovinos 0,586 9,857 0,781 4,886 1,268 17,380 

Caprinos 0,164 8,458 0,233 0,343 0,113 9,312 

Equinos 0,736 1,367 1,359 0,926 1,125 5,514 

Matriz aves de corte 0,189 3,030 13,303 27,174 5,855 49,556 

Pintos de corte 93,281 521,057 1.434,856 3,489 689,449 6.227,853 

Aves poedeiras 3,126 13,110 42,052 16,871 8,612 83.769 

 

 

 
Figura 4. Participação nacional de espécies animais tratados com produtos de uso veterinário no Brasil dos anos de 2008 

a 2013 em porcentagem. Adaptado de SINDAN (2015). 
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Figura 5. Faturamento nacional brasileiro da indústria de 

produtos para a saúde animal dos anos de 2008 a 2013 em 

milhões de reais. Adaptado de SINDAN (2015). 

 

 
Figura 6. Média da participação nacional das classes 

terapêuticas utilizadas no Brasil dos anos de 2008 a 

2013 em porcentagem. Adaptado de SINDAN 

(2015). 

 

1 MEDICAMENTOS NO AMBIENTE 

 

Os medicamentos veterinários ao serem adminis-

trados (via água, comida, injeção, pílulas) (SAR-

MAH; MEYER; BOXALL, 2006), mesmo quando em 

pequenas doses, terão parte do composto original ou 

seus metabólitos obrigatoriamente encontrados na 

urina ou fezes dos animais (HALLING-SØRENSEN, 

2001; HIRSCH et al., 1999). É bioquimicamente im-

possível metabolizar completamente esses compos-

tos pelos animais. Sendo assim, as concentrações 

residuais de medicamentos nos excrementos animais 

é um componente a mais para a contaminação do 

solo e dos mananciais de água (THIELE-BRUHN, 

2003; SARMAH; MEYER; BOXALL, 2006). Conside-

rando que o sistema de produção animal brasileiro 

predominante segue padrão veterinário baseado na 

intensificação do uso de medicamentos por causa do 

confinamento dos animais, indubitavelmente, vis-

lumbra-se forte aumento nos níveis desses contami-

nantes no solo e nos mananciais aquáticos (PROIA et 

al., 2013). Monitorar o impacto provocado por essa 

atividade pecuária na qualidade do solo e da água, 

entendendo os destinos e as transformações desses 

medicamentos pode permitir a melhoria do seu uso, 

potencializando os sistemas de produção. A estabi-

lidade dos compostos químicos com ação medica-

mentosa nos dejetos, ou nos locais de descarte, de-

penderá da sua estrutura química, de fatores micro-

biológicos e edafo-ambientais, como temperatura e 

umidade. As moléculas dos princípios ativos ou de 

seus metabólitos podem sofrer transformações bio-

químicas e físico-químicas, como hidrólise, oxida-

ção, fotólise, adsorção, percolação, volatilização, 

entre outras (VELEGALE, 1997; AULTON, 2001).  

 

1.1 Rotas de contaminação  

 

A contaminação dos mananciais aquáticos cau-

sada pelos medicamentos pode ocorrer quando: (i) 

adicionados diretamente na água (aquicultura); (ii) 

indiretamente através de: (a) eliminação pelas fezes 

e urina no solo em criações ao ar livre, (b)  aplicação 

dos resíduos no solo como fertilizante que, na pre-

sença de erosão podem ser escoados superficialmen-

te contaminando mananciais de águas superficiais, 

assim como por  percolação alcançar o lençol freático 

e (c) descarte intencional ou acidental dos dejetos 

animais armazenados nos reservatórios de tratamen-

to. Uma vez presentes no solo e na água, resultam 

em impactos negativos nos organismos terrestres e 

aquáticos (Figura 7) (JØRGENSEN; HALLING-

SØRENSEN, 2000).  
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Figura 7. Vias de exposição ambiental de medicamentos utilizados no tratamento veterinário (JØRGENSEN; HALLING-

SØRENSEN, 2000). 

1.2 Vias de decomposição 

 

Os medicamentos e seus metabólitos quando 

descartados no ambiente podem ser decompostos 

através de diferentes mecanismos: (i) biodegradação 

aeróbia, (ii) biodegradação anaeróbia e (iii) hidrólise 

e fotόlise (Figura 8). Essas rotas podem ocorrer con-

comitantemente e a magnitude de cada uma delas é 

dependente do tipo de medicamento e das condi-

ções ambientais, inclusive da presença de microrga-

nismos. A biodegradação é resultado do processo de 

biotransformação. Para que ocorra, o medicamento 

original deve ser convertido a metabólito dentro do 

corpo humano, no animal em que foi administrado 

ou no ambiente natural. Durante a biotransformação 

parcial o produto final é o medicamento inalterado e 

o seu metabólito. No entanto, durante a biotrans-

formação completa o medicamento pode ser conver-

tido completamente ou formar moléculas menores. 

 

 
Figura 8. Vias de degradação de medicamentos através da biodegradação aeróbia: (1) Biotransformação completa, bio-

transformação parcial (2), Mineralização parcial (3) e mineralização completa (4); Vias de degradação de medicamentos 

através da biodegradação anaeróbia: bioransformação completa (5) e biotransformação parcial (6); Vias de degradação de 

medicamentos através da hidrolise e fotólise em meio aquoso: transformação completa pela hidrolise e transformação 

química completa mediada pela luz ou por fotodegradação indireta (7) e transformação parcial pela hidrólise e transfor-

mação química parcial mediada pela luz (8) (Adaptado de VELEGALE, 1997).  
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1.2.1 Biodegradação aeróbia 

 

A biodegradação aeróbia ocorre na presença de 

oxigênio e pode conduzir a depleção completa da 

droga ou dos seus produtos biotransformados no 

ambiente, gerando água e dióxido de carbono. No 

entanto, pode haver biodegradação parcial ou in-

completa (VELEGALE, 1997), restando metabólitos 

dos medicamentos no ambiente. O tempo de biode-

gradação primária (quando a substância orgânica 

perde somente uma propriedade específica em de-

corrência da ação de um sistema biológico) de anti-

bióticos advindos do escoamento de lavouras com 

dejetos animais pode variar entre os medicamentos e 

as condições ambientais. Por exemplo, para olaqui-

ndox a degradação ocorre entre 4-8 dias, para a tilo-

sina de 9,5 a 45 dias, para a metronidazole 14 a 104 

dias e para a oxitetraciclina de 42 a 46 dias (IN-

GERSLEV et al., 2001). 

 

1.2.2 Biodegradação anaeróbia 

 

A biodegradação anaeróbia ocorre na ausência de 

oxigênio e resulta na bio-transformação parcial ou 

completa e na mineralização parcial. Nesse caso, os 

microrganismos usam outros aceptores finais de 

elétrons, em especial, nitrato e metais como manga-

nês e ferro. Comumente ocorre a manutenção de 

parte do esqueleto carbonado do medicamento e o 

aparecimento de radicais livres. Alguns compostos 

podem estar sujeitos à perda de elétrons como: alce-

nos, aldeídos, heteroátomos adjacentes a anel ben-

zênico (hidroquinonas), tióis e compostos de enxofre 

não totalmente oxidados, quelantes, EDTA (edetato 

de sódio, ácido edético), antioxidantes, ácido ascór-

bico), sulfitos (sulfito e metabissulfito de sódio), 

ácido ascórbico e seus ésteres, tocoferóis BHT (buti-

lhidroxitolueno), BHA (butilhidroxianisol) e sulfoxi-

lato. 

 

1.2.3 Fotόlise e hidrólise 

 

A fotólise é um mecanismo de alteração da molé-

cula do medicamento e de seus metabólitos que não 

envolve a presença de microrganismos e suas enzi-

mas. A fotodegradação direta ocorre quando uma 

molécula adquire excitação através da luz natural 

transformando quimicamente a molécula em um ou 

mais produtos. A fotodegradação indireta ocorre 

quando a molécula recebe energia a partir de um 

sensibilizador que absorveu luz solar (VELEGALE, 

1997). A luz UV afeta as ligações químicas fornecen-

do energia para a separação dos elétrons comparti-

lhados entre os dois átomos dessa ligação. O resul-

tado é a formação de radicais livres no processo de 

oxidação, lise da molécula formando dois radicais e 

quebra da molécula podendo causar isomerização. 

Alguns medicamentos são sujeitos à fotólise: vita-

minas (A, B1, B12, D e E), ácido fólico, corantes, di-

pirona, ácido meclofenâmico, metotrexato, fenotia-

zinas, corticoides (hidrocortisona e metilprednisolo-

na) (SANCHES, 2013). Na água, com aumento da 

turbidez e profundidade ou na presença de árvores, 

a incidência de luz é menor e as reações de fotode-

gradação ocorrem em menor quantidade ou podem 

não ocorrer (LUNESTAD et al., 1995; KUMMERER, 

2009a). No solo, o efeito desse processo na concen-

tração dos medicamentos não é significante, especi-

almente quando espalhados sobre o solo através da 

aplicação de lodo ou dejeto (KUMMERER, 2009a). 

A hidrólise é uma reação chave para compostos 

orgânicos em ambientes aquosos através da quebra 

da ligação química de uma molécula com a adição 

de uma molécula água. Essa reação é mediada pelo 

deslocamento direto de um grupo químico, através 

da quebra da molécula de água em íons de hidrogê-

nio (H+) e hidroxila (OH–), e a ligação das moléculas 

resultantes dessa quebra (VELEGALE, 1997). Molé-

culas mais apolares geralmente sofrem menos hidró-

lise que moléculas mais polares. Sendo assim, o tipo 

de ligação entre o medicamento e a molécula de 

água permitirá que a hidrólise ocorra em maior ou 

menor quantidade. Formas hidratadas, em que as 

moléculas se encontram ligadas à estrutura cristalina 

do medicamento, somente entram no processo de 

degradação quando água que fica adsorvida a su-

perfície é liberada. Ou seja, apenas as moléculas de 

água que não fazem parte da estrutura cristalina e 

que ficam adsorvidas à superfície do sólido, podem 

originar degradação do mesmo (YOSHIOKA; STEL-

LA, 2002). Alguns grupos funcionais favorecem a 

hidrólise: lactonas (ésteres cíclicos), lactamas (ami-

das cíclicas), ésteres e amidas.   

 

1.3 Medicamentos nos ambientes aquáticos 

 

Nos ambientes aquáticos diversos mecanismos 

podem limitar a persistência dos medicamentos. No 

entanto, o aporte constante é o principal fator que 

define o caráter de pseudo-persistência ambiental. 

Os teores de medicamentos presentes nas águas 

podem variar com as estações do ano, caso sejam 

rapidamente degradados, como é observado para a 

cafeína e a sulfametoxazol (CONLEY et al, 2008). Em 

contrapartida, há compostos mais estáveis, como a 

carbamazepina (HUA et al., 2006), que são menos 
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alterados e sua persistência na água é maior. Altera-

ções no regime hídrico, devido a diferenças de sazo-

nalidade, interferem igualmente nas concentrações 

de medicamentos na água levando a maiores teores 

na época de menor precipitação devido a menor 

quantidade de água na superfície de rios (VIENO; 

TUHKANEN; KRONBERG, et al., 2005). 

Nas zonas urbanas, mesmo que as águas servidas 

aos usuários passem por estações de tratamento, os 

medicamentos podem alcançar os cursos de água 

devido ao limitado potencial de descontaminação 

(KUMMERER, 2009a). No Brasil, esse cenário é mui-

to mais preocupante diante da carência de coleta e 

de tratamento de esgotos urbanos. Dados de mais de 

10 anos atrás mostravam uma realidade brasileira 

preocupante. Somente 20,2% dos municípios tinham 

estações de tratamento; em 32% havia apenas o ser-

viço de coleta sem tratamento e em 47,8% dos muni-

cípios o esgoto sequer era coletado e, portanto, lan-

çado diretamente nos mananciais aquáticos (BILA; 

DEZOTTI, 2003). Felizmente, na última década, o 

governo federal tem disponibilizado grande volume 

de recursos financeiros para elaboração do projeto 

de coleta e tratamento de esgoto. Vários desses pro-

jetos estão sendo executados, como é o caso da cida-

de de Porto Alegre em que em 2014 o percentual de 

tratamento era de apenas 27% de seus dejetos. Após 

a inauguração da Estação de Tratamento de Esgotos 

Serraria, na Zona Sul, o tratamento superou a meta 

contratada (56%) com a gestão central da prefeitura 

e praticamente dobrou o volume de esgoto tratado 

em Porto Alegre na comparação com o final do ano 

anterior (2014). Atualmente, a capital do Rio grande 

do Sul está tratando 66% do esgoto produzido.  

Nas zonas rurais a situação é tão crítica quanto 

nas cidades. As regiões produtoras de animais, co-

mo a região sul do Brasil, responsável por 55, 48 

e14% da produção nacional de leite, carne de aves e 

suínos, respectivamente, tratam de forma inadequa-

da seus dejetos (SIDAN, 2015). Grande parte das 

agroindústrias de processamento animal não possui 

sistema de tratamento de seus resíduos e quando 

presentes são ineficazes para eliminar antibióticos e 

outras moléculas medicamentosas (KUMMERER, 

2009a). Os dejetos aplicados sobre o solo como ferti-

lizantes (BURTON, 1997) são parcialmente transfe-

ridos aos sistemas aquáticos pelo escoamento super-

ficial, em decorrência do regime hídrico da região e 

da falta de práticas conservacionistas adequadas. Ao 

mesmo tempo, o armazenamento dos efluentes ani-

mais em tanques ou lagoas, antes da aplicação em 

campos agrícolas (JØRGENSEN; HALLING-

SØRENSEN, 2000) podem resultar em problemas de 

vazamento devido à má vedação dos tanques de 

tratamento (BURTON, 1997). Outra frequente reali-

dade é o descarte clandestino realizado pelos produ-

tores de animais que causa aporte direto dos conta-

minantes aos cursos d’água. 

A regularização e a orientação sobre o tratamento 

e a disposição dos resíduos sólidos no Brasil são 

regulamentadas através de órgãos como a Agência 

Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) e o Con-

selho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA). As 

resoluções RDC nº 306, de 7 de dezembro de 2004 

(ANVISA) (BRASIL, 2004) e Resolução nº 358, de 29 

de abril de 2005 (CONAMA) (BRASIL, 2005) enfati-

zam a responsabilidade dos geradores de resíduos 

em relação ao gerenciamento do início até sua dis-

posição final (ex.: exigência de segregação da fonte 

de poluição, tratamento dos resíduos havendo ne-

cessidade, local de destinação final). 

Diferentemente do curso atual do agronegócio 

brasileiro, alguns países desenvolvidos têm usado as 

preocupações ambientais para nortear as decisões 

governamentais. Especial atenção tem sido dada à 

manutenção da “qualidade” da água. Na Europa, 

por exemplo, a Comissão de Execução de 20 março 

2015 (EU - 2015/495) listou as substâncias sujeitas a 

fiscalização no domínio da política da água nos ter-

mos da Diretiva 2008/105/CE. Deverão ser analisa-

dos, para informar futuros exercícios de definição de 

prioridades referidas no artigo 16, parágrafo 2, da 

Diretiva 2000/60/CE do Parlamento Europeu e do 

Conselho, as substâncias: 17-alpha-éthinylestradiol 

(EE2), 17-beta-estradiol (E2), estrona (E1), diclofena-

co, 2,6-ditert-butyl-4-methylfenol, 4-

metoxycianamate de 2-etilhexyle, antibióticos ma-

crolídeos (Eritromicina, claritromicina, azitromici-

na), metiocarbe, neonicotinoides (imidaclopride, 

tiaclopride, timetoxame, clotianidina, acetamipride), 

oxadiazon e trialate. Concomitantemente, alguns 

países decidiram investir na pesquisa relacionada 

com a contaminação dos sistemas hídricos, como é o 

caso do Ministério Federal Alemão de Educação e 

Pesquisa que iniciou um quadro de financiamento 

chamado Gestão de Riscos Emergentes de Compos-

tos e Patógenos no Ciclo da Água (RiSKWa), o qual 

é formado por 12 projetos conjuntos de pesquisa. 

 
1.3.1 Efeitos e riscos da interação com seres aquáticos 

 

A disponibilização de moléculas de medicamen-

tos e seus metabólitos podem alterar o metabolismo 

dos seres vivos que habitam o meio aquático. Há 

concordância no meio científico que: modulações 

endócrinas em vertebrados podem ocorrer devido à 
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presença de estrógeno (CRANE; WATTS; BOU-

CARD., 2006); o aumento no tempo de desenvolvi-

mento embrionário e indução de vitelogenina pode 

aparecer em peixes machos (CARLSSON et al., 

2006); pode haver acumulação de resíduos de oxite-

traciclina na carapaça e nos músculos de animais 

como o camarão Litopenaeus vannamei, servindo de 

entrada para os medicamentos em animais de níveis 

tróficos superiores (LAVORANTE et al., 2009); pro-

blemas de alterações estruturais, funcionais e até a 

morte de organismos constituintes dos biofilmes 

podem se desenvolver e que essas moléculas podem 

ser transferidas dentro da cadeia trófica, como para 

as sulfonamidas, quinolonas e macrolídeos (PROIA 

et al., 2013).  

Pesquisadores de diferentes países usam a dinâ-

mica populacional dos macro invertebrados como 

medida da integridade biológica de rios e córregos. 

Como exemplo de método de verificação de quali-

dade ambiental através dos macroinvertebrados no 

mundo, a Suíça utiliza o RIVAUD (Rivers of Vaud 

Index); a Austrália o AUSRIVAS (Australian River 

Assessment Scheme); o Reino Unido o BMWP sco-

ring system (Biological Monitoring Working Party); 

os Estados Unidos o ICI (Invertebrate Community 

Index) e a França o IBGN (Indice Biologique Global 

Normalisé). Esses índices são baseados no exame 

global da macrofauna bêntica, analisada de acordo 

com um protocolo padrão de amostragem. Para tal, 

considera-se que as populações de um habitat são a 

expressão sintética de um conjunto de fatores ecoló-

gicos que condicionam o sistema. O índice é calcu-

lado tendo base uma tabela referente à fauna amos-

trada em relação aos grupos indicadores de sensibi-

lidade a diferentes perturbações e sua variedade 

(DIREN,2015). No caso do IBGN francês, após a 

coleta e a triagem dos animais, calculam-se: 

 

(i) Variedade taxonômica (∑t): número total de 

táxons independente do número de indivíduos 

e; 

(ii) Grupo indicador (GI): grupo mais sensível a 

poluição (no mínimo 3 ou 10 indivíduos de 

acordo com o táxon) e possuindo o índice mais 

elevado possível. 

 

Esses dados serão utilizados para o cálculo o 

IBGN a partir de uma tabela de dupla entrada onde, 

a abcissa comporta as classes de variedade taxonô-

mica (classificadas de 1 a 14) e na ordenada os gru-

pos faunísticos indicadores, classificados por ordem 

de crescimento de sensibilidade de poluição (9 a 1 – 

Tabela 13). De acordo com a diversidade taxonômica 

do sítio e a presença e ou ausência de táxons indica-

dores, uma nota é atribuída a qualidade hidrobioló-

gica que varia de 1 a 20 (Tabela 14). 

 

1.4 Medicamentos nos solos agrícolas 

 

As bactérias no solo são capazes de produzir di-

versos antibióticos (ex.: β-lactanos, estreptomicina e 

amino glicosídeos) (KUMMERER, 2009a) através de 

um mecanismo químico natural de regulação cha-

mado antibiose (GOTTLIEB, 1976). Todavia, solos 

agrícolas possuem como fonte de entrada majoritá-

ria de medicamentos a aplicação de dejetos conta-

minados. O aporte nos campos de produção pode 

alcançar teores de até quilogramas por hectare e um 

nível de concentração similar ao de pesticidas 

(WINCLER; GRAFE, 2001), apresentando risco am-

biental e à saúde humana. As propriedades físico-

químicas e as estruturas das moléculas dos antibióti-

cos têm um papel importante na adsorção das molé-

culas (WANG; WANG, 2015). Ao mesmo tempo, as 

propriedades individuais de cada medicamento são 

fortemente influenciadas pela interação das molécu-

las com as propriedades físico-químicas do solo 

como o pH, os compostos iônicos, a textura e a ma-

téria orgânica (THIELE-BRUHN, 2003). De forma 

geral, as relações sólido/soluto são complexas e sua 

modelagem igualmente. Rheinheimer et al. (2007) 

comentaram sobre essas relações: 

 
“A relação entre a interação solo-solução pode ser mo-

delada considerando o equilíbrio químico ou hipótese 

cinética. Em condições de equilíbrio químico, a adsor-

ção pode ser descrita por modelos fenomenológicos ou 

mecanicistas. Em modelos fenomenológicos os metais 

pesados contidos na solução do solo são matematica-

mente ajustados considerando as propriedades do so-

lo. Na literatura, existem diferentes tipos de isotermas, 

cada uma delas com as limitações e vantagens. No en-

tanto, para simulações de destino desses metais pesa-

dos, as isotermas não-lineares são mais realistas do 

que as lineares. Os modelos mecanicistas precisam de 

hipóteses matemáticas simplificadas devido à comple-

xidade do sistema. No entanto, eles exigem um grande 

número de parâmetros de solo e da solução do solo. O 

acoplamento de modelos mecanicistas com fluxos de 

água ao metal é ainda bastante recente. Em modelos 

cinéticos, a dessorção do metal pesado pode ser origi-

nada pela cinética de limitações físicas ou químicas. Is-

so significa que uma abordagem de dois locais (equilí-

brio químico e locais cinéticos) é mais apropriado do 

que o de um único site para melhorar o desempenho 

da simulação e, em seguida, prever as propriedades de 

transferência e destino de metais pesados nos solos. ” 
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Tabela 13. Valor de IBGN de acordo com a natureza e variedade taxonômica da macrofauna (norma NFT 90-

350 março 2004) (DIREN, 2015). 

Classe da variedade 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 4 3 2 1 

Taxons GI\∑t >50 

49 

a  

45 

44 

a  

41 

40 

a  

37 

36 

a  

33 

32 

a  

29 

28 

a  

25 

24 

a  

21 

20 

a  

17 

16 

a  

13 

12 

a  

10 

9 

a  

7 

6 

a  

4 

3  

a 

1  

Chloroperlidae (Plécoptères) 

Perlidae (Plécoptères) 

Perlodidae (Plécoptères) 

Taeniopterygidae (Plécoptères) 

9 20 20 20 19 18 17 16 15 14 13 12 11 10 9 

Capniidae (Plécoptères) 

Brachycentridae (Trichoptères) 

Odontoceridae (Trichoptères) 

Philopotamidae (Trichoptères) 

8 20 20 19 18 17 16 15 14 13 12 11 10 9 8 

Leuctridae (Plécoptères) 

Glossosomatidae (Trichoptères) 

Beraidae (Trichoptères) 

Goeridae (Trichoptères) 

Leptophlebiidae (Ephéméroptères) 

7 20 19 18 17 16 15 14 13 12 11 10 9 8 7 

Nemouridae (Plecoptères) 

Lepdostomatidae (Trichoptères) 

Sericostomatidae (Trichoptères) 

Ephemeridae (Ephéméroptères) 

6 19 18 17 16 15 14 13 12 11 10 9 8 7 6 

Hydroptilidae (Trichoptères) 

Heptageniidae (Ephéméroptères) 

Polymitarcidae (Ephéméroptères) 

Potamanthidae (Ephéméroptères) 

5 18 17 16 15 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 

Leptoceridae (Trichoptères) 

Polycentropodidae (Trichoptères) 

Psychomydae (Trichoptères) 

Rhyacophilidae (Trichoptères) 

4 17 16 15 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 4 

Limnephilidae* (Trichoptères) 

Hydropsychidae (Trichoptères) 

Ephemerellidae* (Ephéméroptères) 

Aphelocheiridae (Hétéroptères) 

3 16 15 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 4 3 

Baetidae* (Ephéméroptères) 

Caenidae* (Ephéméroptères) 

Elmidae* (Coléoptères) 

Gammaridae* (Crustacés) 

Mollusques 

2 15 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 4 3 2 

Chironomidae* (Diptères) 

Asellidae* (Crustacés) 

Achètes (Annélides) 

1 14 13 12 11 10 9 8 7 6 5 4 3 2 1 

* Taxons representados por ao menos 10 individuos - Os outros por pelo menos 3 individuos  

 

Tabela 14. Valores de interpretação do resultado do IBGN (DIREN, 2015). 

IBGN Interpretação 

>17 Excelente 

16–13 Boa 

12–9 Aceitável 

8–5 Medíocre 

<4 Ruim  

 

Algumas substâncias podem ser hidrofóbicas ou 

não polares, enquanto outras são completamente 

solúveis em água ou dissociadas em valores de pH 

tipicamente encontrados em solos (THIELE-

BRUHN, 2003). A capacidade de adsorção entre a 

fase da água e a fase sólida, como os solos e sedi-

mentos, é definida através do coeficiente de adsor-

ção K d (Kd = Cs /Cw , onde Cs representa a massa do 

contaminante na fase sólida do solo (mg kg-1) e Cw 

massa do contaminante na fase líquida (mg L-1) 

(WANG; WANG, 2015). No solo, o teor de carbono 

orgânico pode influenciar no processo de sorção e 

distribuição de compostos orgânicos. Para isso, o 

coeficiente de distribuição (Kd) nessa situação é ex-

presso pelo coeficiente de partição do contaminante 

na fração orgânica do solo (Koc, Koc= Kd/foc  onde, Koc 
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= coeficiente de partição normalizado pelo carbono 

orgânico (l kg‒1 substância orgânica); foc = fração de 

carbono orgânico (kg substância orgânica/kg solo 

seco) (TOLLS, 2001). No entanto, alguns autores 

consideram que a descrição do modelo de Koc apre-

sentado por Tolls (2001), sobre a sorção apolar orgâ-

nica através de forças de van der Walls, é falha para 

descrever a sorção de medicamentos veterinários a 

solos e sedimentos. Os pesquisadores comentam que 

o coeficiente de sorção de carbono normalizado (Koc) 

para fármacos é muitas ordens de magnitude maior 

do que o previsto por esses modelos típicos e que o 

Koc não demostra correlação com compostos hidro-

fóbicos (FIGUEROA; LEONARD; MACKAY, 2004). 

Mesmo assim, esse modelo continua sendo utilizado 

para a representação do comportamento das molé-

culas nos solos e sedimentos. Dessa forma, molécu-

las altamente solúveis tendem apresentar valores de 

Koc menores que 150 cm3 g-1 podendo ser rapidamente 

biodegradados no solo e na água. Moléculas com Koc 

entre 150 e 500 são consideradas moderadamente 

móveis e acima de 2.000 de baixa mobilidade no solo 

(BARCELÓ; HENNION, 2003). Considerando-se 

essa classificação, os medicamentos veterinários 

utilizados como exemplo teórico na Tabela 15 com 

menor mobilidade são a ciprofloxacina e norfloxaci-

na, seguidos da tilosina e a oxitetraciclina com baixa 

a nenhuma mobilidade e mobilidade moderada para 

o diclofenaco e sulfaquinoxalina (PUBCHEM, 2014). 

A associação de solutos com a matéria orgânica 

dissolvida pode ser comparada com a partição de 

equilíbrio, no qual a concentração associada à maté-

ria orgânica dissolvida (CDOM) é relacionada com a 

Caq através Kd, DOM, a razão entre matéria orgânica 

dissolvida e o coeficiente de partição da água. Dessa 

relação pode-se concluir que medicamentos veteri-

nários com um elevado valor de Kd, DOM irão partici-

onar significativamente para a matéria orgânica 

solúvel, possivelmente resultando no aumento da 

mobilidade dos medicamentos veterinários na sua 

presença (TOLLS, 2001). A quantidade e a qualidade 

da matéria orgânica influenciará a adsorção dos 

medicamentos, pois ao se associarem com a matéria 

orgânica dissolvida do solo, os medicamentos po-

dem ter sua mobilidade maior do que quando asso-

ciados aos minerais do solo. 

A solubilidade em água descreve o comporta-

mento do medicamento em relação ao transporte e 

os possíveis destinos no ambiente. Os medicamentos 

podem ser definidos como muito solúveis (solúveis 

em proporções g L-1) e muito insolúveis (solubilida-

de inferior a 0,5 a 1 mg L-1). Em complemento, usa-se 

o coeficiente de partição n-octanol–água (Kow), que 

relaciona as propriedades hidrofílicas e lipofílicas, e 

demonstra a tendência à bioconcentração destes 

compostos. Geralmente substâncias com valor de log 

Kow> 3 indicam acumulação (BARCELÓ; HENNION, 

2003). Os valores encontrados nos medicamentos 

listados na Tabela 15 variam de 0,9 a 4,51; os mais 

hidrofílicos (log Kow < 1) são a ciprofloxacina, a nor-

floxacina e a oxitetraciclina. Os compostos hidrofíli-

cos têm maior solubilidade em água e uma menor 

tendência a se adsorver em sedimentos, no solo ou 

mesmo em organismos biológicos.    

 

Tabela 15. Massa molar, fórmula química, classe terapêutica, pKa, Koc e Log Kow dos medicamentos estu-

dados.  

a PubChem (2014). (-) Dados não disponibilizados em PubChem (2014). Obs.: Os valores de pKa são valores calculados através de simu-

lações, e não são necessariamente valores encontrados experimentalmente. 

Medicamento Fórmula  

química 

Classe terapêutica Massa 

molar 

(g/mol) 

pKa1/pKa2 a Koc a log 

Kowa 

Enrofloxacina C19H22FN3O3 Antibiótico do grupo das fluo-

roquilonas 

359,39 (-) (-) (-) 

Ciprofloxacina C17H18FN3O3 Antibiótico do grupo das qui-

nolonas 

331,34 6,09/8,74 61000 0,28 

Diclofenaco C14H10Cl2NaNO2 Anti-inflamatório não esteroide 296,14 4,15 245 4,51 

Flavomicina C69H107N4O35P Antibiótico não inóforo 1583,57 (-) (-) (-) 

Norfloxacina C16H18FN3O3 Antibiótico anti-bactericida 

classe quinolonas 

319,33 6,34/8,75 61000 0,46 

Oxitetraciclina C22H24N2O9 Antibiótico fungicida e bacteri-

cida 

460,43 9,5 195-

93317 

-0,9 

Sulfaquinoxalina C14H12N4O2S 

 

Anti-protozoário 300,36 5,1 200 1,68 

Tilosina C46H77NO17 Antibiótico do grupo dos ma-

crolídeos 

916,10 7,73 553-

7988 

1,63 
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A constante de equilíbrio de ionização ácida 

(pKa) descreve a dissociação ácida dos medicamen-

tos. Se o pH do meio for igual ao valor de pKa da 

espécie significa que 50% de suas moléculas se en-

contram ionizadas e 50% apresentam-se não dissoci-

adas. Contudo, se os valores de pH do meio forem 

superiores a pKa concentração da fração aniônica 

predomina na solução. Se os valores de pH forem 

inferiores, predomina a fração neutra (MILHOME, 

2006). Nos ambientes naturais em que os valores de 

pH situam-se na faixa 5 – 8, grande parte das molé-

culas de medicamentos tende a estar ionizada nega-

tivamente e podem migrar no perfil com maior faci-

lidade (BARCELÓ; HENNION, 2003). Exemplo de 

aplicabilidade do pKa é a tetraciclina (Figura 9) em 

soluções fortemente ácidas ela se encontra carregada 

positivamente e negativamente quando em condi-

ções alcalinas. Ainda, as espécies de tetraciclina ca-

tiônicas podem neutralizar sítios de carga negativa 

quando em condições ácidas e podem ser repelidos 

pelas superfícies de argila em pH ácido (FIGUE-

ROA; LEONARD; MACKAY, 2004).  

O uso das propriedades dos medicamentos e 

seus metabólitos auxiliam no entendimento da di-

nâmica deles no ambiente. Moléculas antrópicas, 

como os medicamentos, presentes nos dejetos ani-

mais quando aplicados nos solos agrícolas, para 

alcançar os recursos hídricos superficiais, devem ser 

transportadas diretamente por escoamento e/ou 

erosão de dejeto ou dos solos contaminados (KOS-

CHORRECK et al., 2002). A percolação no perfil do 

solo de alguns medicamentos pode resultar em con-

taminação do lençol freático. Na Alemanha, por 

exemplo, a primeira constatação da presença de 

tetraciclina no sedimento retirado das valas de irri-

gação de área agrícola de alto uso de antibiótico 

veterinário oferece prova de que o transporte terres-

tre de antibióticos veterinários está ocorrendo (BAI-

LEY et al. 2015). Assim, novos estudos vem sendo 

desenvolvidos em todo o mundo para servir de sub-

sídio para a criação de leis referentes a entrada de 

medicamento através do dejeto animal aplicado nos 

campos de produção.  

 

1.5 Medicamentos nos alimentos  

 

A baixa solubilidade dos medicamentos na água 

no solo possibilita a sua bioacumulação pelas plan-

tas e a transferência na cadeia trófica (MIGLIORE et 

al., 1995), induzindo a contaminação indireta de 

organismos superiores da cadeia alimentar, inclusi-

ve, o homem. A análise de medicamentos veteriná-

rios e seus metabólitos em alimentos é justificada 

principalmente pela(o): (i) utilização irregular dos 

medicamentos veterinários e a não observação de 

rótulos e período de carência dos compostos; (ii) 

aparecimento de resistência, mutações, efeitos carci-

nogênicos e teratogênicos em organismos expostos 

aos medicamentos; (iii) problemas endócrinos, aler-

gias, toxicidade aguda e crônica (SOFOS, 2005).  

 

 

 
Figura 9. Química da tetraciclina e solução de especiação. 

Todos os antibióticos da classe das tetraciclinas têm sua 

estrutura de base comum com sítios de troca de próton 

relevantes no ambiente. Os grupos R1 e R2 são reportados 

para a oxitetraciclina (OTC), tetraciclina (TET) e a clorote-

traciclina (CTC). A especiação demostrada acima é refe-

rente a oxitetraciclina, no entanto representa igualmente a 

TET e a CTC devido à proximidade dos valores de pKa de 

todos esses compostos (FIGUEROA; LEONARD; MA-

CKAY, 2004).  

 

Os riscos à saúde humana devido à exposição de 

resíduos de medicamentos veterinários aumentam o 

interesse na certificação de alimentos orgânicos ou 

livres de resíduos (PRESTES et al., 2013). Para ame-

nizar e controlar a presença de medicamento nos 

alimentos, o governo federal através da Portaria n.º 

51, de 6 de fevereiro de 1986 instituiu o Plano Naci-

onal de Controle de Resíduos Biológicos em Produ-

tos de Origem Animal - PNCRB, visando o sistema-

tizar o controle da contaminação de produtos de 

origem animal por resíduos de compostos de uso na 
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agropecuária e/ou poluentes ambientais, onde po-

demos encontrar diversos programas, como por 

exemplo o Programa de Controle de Resíduos em 

Leite (PCRL); (BRASIL - Ministério da Agricultura, 

Pecuária e Abastecimento, 1986). Para atender essas 

necessidades os laboratórios do MAPA foram orga-

nizados visando atualizar e melhorar as políticas e 

atividades analíticas relacionadas à defesa sanitária 

vegetal e animal (MAURICIO; LINS ,2012). No ano 

de 1999, o PNCRB passou a se chamar “Plano Naci-

onal de Controle de Resíduos em Produtos de Ori-

gem Animal – PNCR” através da Instrução Norma-

tiva nº 42, de 20 de dezembro de 1999 (BRASIL. Mi-

nistério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento, 

1999) com o propósito de atender nacional e interna-

cionalmente as questões referentes à qualidade de 

alguns alimentos como carne, leite, mel e pescado. A 

partir desse momento, a ANVISA no ano de 2002 

implantou o Programa de Análise de Resíduos de 

Medicamentos Veterinários em Alimentos de Ori-

gem Animal (PAMVet) com o objetivo de fortalecer 

os mecanismos de controle sanitário. Entre os ali-

mentos selecionados, pode-se destacar o leite bovi-

no, carnes (bovina, frango e suína), pescado, ovos e 

mel. Diante do cenário internacional, no ano de 

2005, o MAPA decide atender as exigências da Uni-

ão Europeia relativa ao uso de medicamentos vete-

rinários sugerindo que o Brasil aperfeiçoasse o pro-

grama de resíduos em mel, criasse um plano de re-

síduo em ovos, adicionando os resíduos máximos 

permitidos pela legislação europeia entre outras 

solicitações (PACHECO-SILVA; SOUZA; CALDAS, 

2014). No mês de junho de 2009 foi iniciado o projeto 

“Uso racional de antibióticos e combate à resistência 

bacteriana”. Esse projeto tem ganhado cada vez 

mais importância com suas ações voltadas ao uso de 

farmacêuticos recebendo destaque e deixando em 

evidência que, por mais difícil que seja de sanar um 

problema, com o uso da informação de forma ade-

quada é possível amenizar a questão (BISSON, 

2010). No ano de 2012, a lei n° 12.689/2012 altera o 

Decreto-Lei nº 467/1969, normatizando o uso e a 

produção de medicamentos genéricos veterinários e 

determina os critérios para registro, fabricação, dis-

tribuição/comercialização, prescrição e dispensação 

destes produtos (BRASIL, Ministério da Agricultura, 

Pecuária e Abastecimento 2012). 

Nesse sentido, a certificação foi implantada como 

uma forma de garantir a segurança da população a 

possíveis exposições acidentais e ao mau uso dos 

compostos químicos, além de permitir a comprova-

ção de que o atual sistema de produção nacional 

contribui para a contaminação solo, água, sedimento 

e alimentos. Para a comprovação dessa realidade 

nacional, a regulamentação desses valores foi defi-

nida através do trabalho conjunto de agências naci-

onais e do fórum Códex Alimentarius Brasil (Fórum 

Internacional de Normatização do Comércio de 

Alimentos) estabelecido pela Organização das Na-

ções Unidas (ONU) por ato da Organização para a 

Agricultura e Alimentação (FAO) e Organização 

Mundial de Saúde (OMS) (PACHECO-SILVA; 

SOUZA; CALDAS, 2014). O Ministério da Saúde 

através da diretoria colegiada da Agência Nacional 

de Vigilância Sanitária aprovou o Regulamento Téc-

nico Mercosul - Rdc N° 53, de 02 de Outubro de 

2012- que dispõe de metodologias analíticas, quanti-

dade diária admissível de ingestão e limites máxi-

mos de resíduos para medicamentos veterinários em 

alimentos de origem animal. Assim, assumindo a 

existência de resíduos de medicamentos veterinários 

em produtos de origem animal no Brasil, a seleção 

de bactérias resistentes aos medicamentos veteriná-

rios é um tema atual, discutido e estudado nacio-

nalmente.  

Os alimentos de origem animal como carnes, vís-

ceras, leite, ovos e mel, dentre outros, são matrizes 

comumente analisadas em laboratórios de rotina, 

apresentando frequentemente resíduos de diversas 

classes de medicamentos veterinários. No ano de 

2009, o Laboratório de Resíduos de Medicamentos 

Veterinários (LRM/PL, MG, Brasil) analisou 1519 

amostras de tecido animal de dezesseis estados bra-

sileiros. Dentre estes, 644 amostras (42%) foram po-

sitivas a presença de medicamentos, 240 amostras 

(16%) para resíduos de macrolídeos, 23 amostras 

(1.5%) para amino glicosídeos. Nenhuma amostra 

foi encontrada com resultados superiores para os 6 

maiores analítos encontrados pelo LRM (Tabela 16) 

(NONAKA et al, 2013). 

Outro alimento muito estudado no Brasil é o lei-

te. De acordo com o relatório da Pesquisa de Orça-

mentos Familiares (IBGE/POF, 2008/2009), o leite 

representa o segundo maior gasto com a alimenta-

ção na área urbana (11,0%) e o terceiro maior gasto 

na área rural (8,7%) (Ministério do Planejamento, 

Orçamento e Gestão, 2010). Assim, Ferreira et al. 

(2012) ao estabelecer um panorama da contaminação 

do leite no Brasil com 35 publicações sobre monito-

ramentos de resíduos de medicamentos veterinários 

em leite, verificaram que o número de ocorrências 

de resíduos de antimicrobianos como os β-

lactâmicos e as tetraciclinas foram responsáveis pela 

maior incidência de amostras com resultados acima 

dos limites de detecção. 
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Tabela 16. Resultado dos seis maiores analitos encontrados pelo Laboratório De Resíduos De Medicamentos 

Veterinários encontrados no ano de 2009 (LRM/PL, MG, Brasil) (NONAKA et al, 2013). 

Analítos MRLa Bovino Cavalo Porco Aves 
Máximo 

encontrado 

  Valores (µg kg‒1) 

Lincomicina 1500 5 3 101 35 894,3 

Tilcomisina 1000 4 4 37 14 235,5 

Tilosina 100 1 0 28 4 <LOQc 

Clindamicina n.e.b 2 1 9 3 <LOQ 

Gentamicina 750 0 0 4 10 <LOQ 

Eritromicina 200 1 1 7 1 <LOQ 
a.MRLs – CODEX e EEC 2377/90 
b.Não estabelecido 
c LOQ -  Limite de quantificação 

 
Entre os artigos, dos nove estudos sobre anfeni-

cóis, quatro apresentaram ocorrência de cloranfeni-

col e florfenicol e somente três referências apresenta-

ram a ocorrência de amostras com teores acima do 

Limite Máximo de Resíduos (LMR). Para os analítos 

benzilpenicilina, da classe dos β-lact1âmicos e o 

amino glicosídeo estreptomici-

na/diidroestreptomicina apenas sete das referências 

avaliadas apresentaram resultados insatisfatórios 

para antimicrobianos com relação à legislação brasi-

leira. Os antiparasitários entre as 10 referências, 5 

apresentaram resultados acima do LMR.  

 

1.6 Resistência a medicamentos 

 

A presença de mecanismos de resistência às mo-

léculas de medicamentos veterinários é comum nos 

microrganismos que vivem no solo, na água e nos 

sedimentos. No solo, por exemplo, metade das espé-

cies de actinomicetos tem habilidade de sintetizar 

antibióticos (TOPP, 1981), sendo a resistência res-

ponsável pela sua proteção a outros organismos 

suscetíveis ao ataque competitivo (KEMPER, 2008). 

Alguns mecanismos de resistência podem ser intrín-

secos às células dos microrganismos, como a altera-

ção da redução da permeabilidade da membrana de 

lipopolissacarídeos, bomba de efluxo e alteração do 

sítio de ação. Outro mecanismo que pode ser desen-

volvido pelas bactérias é o de degradação enzimáti-

ca ou inativação do antibiótico. Existem três grandes 

estratégias para a degradação, a hidrólise e a trans-

ferência de um grupo ou processo redox (DŽIDIĆ; 

ŠUŠKOVIĆ; OS, 2007).  

Na natureza a troca de genes entre duas molécu-

las de DNA é designada a formar novas combina-

ções em um cromossomo, preservando sua integri-

dade genética por meio da reparação de possíveis 

falhas no DNA bacteriano (CONLEY, 1992) e ser-

vindo de fonte para a variação evolutiva da maioria 

dos procariotos (TORTORA; FUNKE; CASE, 2012). 

A transferência de material genético pode ser verti-

cal, quando os genes são passados de um microrga-

nismo para seus descendentes, ou horizontal, quan-

do os genes podem ser adquiridos de outros micror-

ganismos da mesma geração (BAUMAN, 2009). 

Quando adquiridos horizontalmente efeitos deleté-

rios podem ser ocasionados à célula bacteriana que 

os recebeu, resultando na eliminação da população 

ao qual está inserida. Em contrapartida, genes que 

conferem vantagem seletiva ao patógeno, em relação 

ao hospedeiro, podem potencialmente espalha-los 

rapidamente dentro da população bacteriana 

(THOMAS; NIELSEN, 2005).  Após a mutação ser 

adquirida, sua transmissão é feita através de meca-

nismos normais de reprodução e a progênie integra 

aquela característica genética passando aos micró-

bios parentais. Tendo em vista a alta taxa de repro-

dução das bactérias, em um curto período quase 

toda a população passa a ser resistente a um novo 

antibiótico (TORTORA; FUNKE; CASE, 2012). Por-

tanto, se os medicamentos forem utilizados indis-

criminadamente poderão fornecer risco à população 

tanto pela presença nos alimentos como pela seleção 

de linhagens bacterianas resistentes a diferentes 

princípios ativos, dificultando o tratamento de infec-

ções (GREENSON et al., 2013).  

Hoje, o maior interesse em relação ao uso de an-

tibióticos no tratamento humano e animal é o de-

senvolvimento de estirpes bacterianas resistentes 

que representem risco à saúde humana e animal 

(KEMPER, 2008; THIELE-BRUHN et al., 2003). A 

ingestão de alimentos contaminados com medica-

mentos pode resultar em riscos para a saúde, tais 

como problemas de alergia, toxicidade e potencial 

de desenvolvimento de cepas bacterianas resistentes 

quando esses resíduos de antibióticos alcançarem os 

seres humanos através da cadeia alimentar 

(FÀBREGA et al, 2008).  No Brasil, há vários estudos 
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relativos a organismos causadores de infecção hu-

mana e animal, como, por exemplo, Staphylococcus 

spp., Salmonella entérica subs. entérica (S.) (TEIXEIRA 

et al., 1995), Enterococus faecalism (CAMPOS et al., 

2013) e Escherichia coli (BACCARO et al.; 2002).  

A maior preocupação é a resistência que esses 

organismos vêm desenvolvendo aos antibióticos, 

causando risco de transmissão de genes de resistên-

cia antimicrobiana. Campos et al. (2013), por exem-

plo, isolaram e analisaram o perfil de resistência 

antimicrobiana de Enterococcus provenientes de car-

caças de frango resfriadas e congeladas comerciali-

zadas no Distrito Federal. Todas as cepas que foram 

isoladas apresentaram resistência a, pelo menos um 

antimicrobiano, sendo eles Tetraciclina, Eritromici-

na, Ciprofloxacina e Cloranfenicol. A principal preo-

cupação abordada é o surgimento de sérios proble-

mas para a saúde pública devido à capacidade de 

transmissão dos genes de resistência antimicrobiana 

para outros microrganismos presentes na microbiota 

intestinal de humanos e animais, podendo inviabili-

zar o uso destes medicamentos nos tratamentos 

clínicos (CAMPOS et al., 2013). Silva; Tejada; Timm 

(2014) avaliaram a sensibilidade antimicrobiana de 

cepas de Salmonella spp. previamente isoladas de 

amostras de produtos oriundos de carne de frango, 

fezes de frango e fezes humanas. Dezessete cepas 

foram testadas e os autores observaram resistência à 

poliximina B e eritromicina em 94,1% das cepas e 

58,8% apresentaram resistência à sulfonamida e 

penicilina G. Todas as cepas analisadas apresenta-

ram multirresistência frente aos antibióticos. Assim, 

a ocorrência de cepas multirresistentes não é um fato 

raro (SILVA; TEJADA; TIMM, 2014) e deve ser con-

siderada uma ameaça global devido à capacidade do 

microrganismo de interromper a atuação de um 

determinado agente antimicrobiano sobre ele, resul-

tando em tratamentos ineficazes, infecções persis-

tentes e a possibilidade de transmitir essa caracterís-

tica a outros microrganismos (OMS, organização 

mundial de saúde, 2012).  

A OMS, após analisar a resistência de microrga-

nismos em 114 países, constatou que todas as regi-

ões do mundo estão passíveis de passar uma "era 

pós-antibiótico" (WORLD HEALTH ORGANIZA-

TION, 2014). O elevado número de mortes no mun-

do devido à resistência das bactérias (EUROPEAN 

CENTRE FOR DISEASE PREVENTION AND 

CONTROL/EUROPEAN MEDICINES AGENCY, 

2009; KLEVENS et al., 2007) tem suscitados discus-

sões e publicações de trabalhos com o objetivo de 

aproximar os leitores ao tema, alertando sobre os 

riscos e discutindo medidas possíveis para redução 

dos problemas (WANNMACHER, 2004; WECKX, 

2012; YOUNG; CHOPRA; OJOO,2013; TILLOTSON, 

2013; HOWARD et al., 2013). Conjuntamente, des-

cobertas no mundo científico vêm sendo realizadas, 

como é o caso teiobaxin, um novo antibiótico que 

ainda não foi testado em humanos, porém é capaz 

de sanar infecções graves em ratos sem causar resis-

tência (LING et al., 2015). 

Diversos estudos referentes à resistência a medi-

camentos vêm sendo realizados nos últimos anos 

(Tabela 17) e demostram que a falta de programas 

estratégicos para o controle de doenças resulta na 

administração de medicamentos em intervalos cur-

tos de tempo, determinando a seleção de organis-

mos (NOVA et al., 2014). Como alternativa a baixa 

resposta aos medicamentos uma das saídas de com-

bate é a associação de medicamentos pode alcançar 

altos percentuais de eficácia e de redução das doen-

ças (BUZZULINI et al., 2007). 

 

2 AMOSTRAGEM, MÉTODOS DE EXTRAÇÃO E 

CONCENTRAÇÃO E TIPOS DE ANÁLISE DE 

MEDICAMENTOS VETERINÁRIOS NO  

AMBIENTE 

 

2.1 Amostragem  

 

A escolha de um método de amostragem depen-

de do tipo de amostra, das moléculas alvo, do nível 

de contaminação e do objetivo final da análise. Exis-

tem diferentes tipos de amostras ambientais: (i) lí-

quidas: água de superfície, subterrânea, salobra, 

salgada, potável, tratada, residual etc; (ii) sólidas: 

solo, sedimentos, materiais em suspensão, lama, 

esterco etc; e (iii) organismos: microrganismos, bio-

filmes, microinvertebrados, macroinverterados, 

crustáceos, peixes etc. 

 

2.1.1 Amostras líquidas  

 

A amostragem líquida geralmente é de fácil ob-

tenção, porém sua representatividade depende do 

modo que ela é realizada. 
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Tabela 17. Trabalhos brasileiros realizados com intuito de verificar resistência de organismos responsáveis por doenças animais em diferentes matrizes.  

Animal Matriz(Referência) Medicamento (Referência) Estado(Referência) Referencia 

Ovino Fezes 

Nitroxinil (1, 4) Ivermectina (1, 3, 4, 5, 6, 8, 10) Moxidectina (2, 

4, 6, 8) Fosfato de levamisol (2) Benzimidazole (3) Le-

vamisole (3, 4, 5) Closantel (3, 4, 5, 6) Abamectina (4) Sulfato 

de albendazole (4) Albendazole (4, 5, 6, 8, 9) Triclorfon (6) 

Tetraciclina (7) Sulfonamidas (7) Estreptomicina (7) 

 
PR (1,8) 

RS (2,3,5,7, 14, 20, 21,22 26) 

SC (4, 18) 

MS (6) 

PE(9, 13) 

RN (10, 11) 

CE (12) 

SP (15,16,17) 

 

 

 

 

 

 

(1)   Nova et al. (2014) 

(2)   Cezar et al. (2011) 

(3)   Echevarria et al. (1996) 

(4)   Hammerschmidt et al. (2012) 

(5)   Ramos et al. (2002) 

(6)   Sczesny-Moraes et al. (2010) 

Caprino Fezes 
Albendazole (9, 10, 11) Ivermectina (10, 11) Levamisole (12) 

Oxfendazole (12) 
(7)   Lopes (2014) 

Aves 
Swabs (13, 15) Fe-

zes e carne(14) 

Clortetraciclina (13) Oxitetraciclina (13) Lincomicina 

(13) Emoxicilina (13)Enrofloxacina (13) Norfloxacina (13) 

Tiafenicol (13) Timetropim (13, 15) Sulfas (13) Poliximina 

B (14) Eritromicina (14) Sulfonamida (14, 15) Penicilina 
(14) Gentamicina (15), Ceftazidima (15) Amoxicilina (15) 

(8)   Cunha-filho et al. (1998) 

(9)   Lima et al. (2010) 

(10) Pereira et al. (2008) 

(11) Coelho et al. (2010) 

(12) Vieira et al. (1999) 

Bovinos Fezes 

Ivermectina (14, 17, 18, 19) Moxidectina (14, 19)  Fosfato de 

levamisol (14, 18) Abamectina (14, 19) Doramectina (17, 19) 

Sulfóxido de albendozole (17) 

(13) Barros et al. (2011) 

(14) Silva et al. (2014) 

Suínos 

Fezes (20, 23, 24, 26) 

Carcaças (21) 

Sistema de 

tratamento de 

dejeto (22)  

Carne (23) Tonsi-

las (24) 

Apramicina (20) Florfenicol (20, 26) Trimetropina(20, 22, 26) 

Trimetropim (20, 26) Amplicina (21, 22, 24, 26) Estreptomi-

cina (21, 22, 24) Sulfonamida (21, 22) Tetraciclina (21, 22, 25, 26) 

Ácido nalidíxico (22) Cloranfenicol (22, 26) Cefaclor 

(22)Tobramicina (22, 23) Gentamicina (22, 23, 24, 26) Amoxa-

cilina (22) Neomicina (22) Amicacina(22, 26) Cetiofur (24) 

Kanamicina (24) Neomicina (24, 26) Oxitetraciclina 

(24)Eritromicina (25) Sulfamethoxazole (26) Colistina (26) 

Norfloxacina (26) Enrofloxacina (26)Cefalexina (26) 

(15) Galdino et al. (2013) 

(16) Neves (2014) 

(17) Rangel et al. (2005) 

(18) Souza et al. (2008) 

(19) Mello et al. (2006) 

(20) Valbring et al. (2014) 

(21) Cola et al. (2014) 

(22) Schmidt e Cardoso (2003) 

(23) Franco et al. (2010) 

(24) Baccaro et al. (2002) 

(25) Agnol et al. (2014) 

(26) Costa et al. (2010) 
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i) Amostragem pontual: A amostragem pontual é a 

mais fácil de ser efetuada, pois, geralmente, não 

necessita de material específico e tem baixo custo 

para a sua obtenção. Uma amostra pontual represen-

ta o estado de contaminação em um ponto e em um 

determinado momento. No entanto, não leva em 

consideração a evolução do meio (ex.: a flutuação da 

poluição em função da vazão do rio, a eficiência das 

estações de tratamento). Diversas amostragens pon-

tuais podem ser realizadas em diferentes pontos 

e/ou a diferentes momentos com o motivo de inte-

grar variações espaciais e/ou temporais. 

ii) Amostragem média: A amostragem média con-

siste em coletar periodicamente (ex.: todas as horas 

durante 24h, ou todos os dias durante 15 dias) den-

tro de uma mesma zona um volume de água. Ela 

pode ser efetuada manualmente ou através da im-

plantação de amostrador programado. Essa amos-

tragem pode ser ponderada, ligada ou não a varia-

ção da vazão. A utilização da vazão pode ser aplica-

da quando ocorrem variações importantes, como 

por exemplo, nas estações de tratamento de esgoto 

ou nos rios. As amostras são misturadas (automati-

camente ou manualmente) a fim de obter uma amos-

tra única, representativa dos fluxos de poluentes em 

um período de tempo. Assim, o fluxo de poluentes 

pode ser muito variável num mesmo período, espe-

cialmente para os efluentes hospitalares (LINDBERG 

et al., 2004).   

iii) Amostragem passiva: A amostragem passiva 

utiliza um material específico, dependendo da natu-

reza do poluente (GREENWOOD, R., MILLS, G., 

VRANA, B., 2007). Para acompanhar a poluição com 

medicamentos, dois tipos de amostradores podem 

ser usados: o Chemcatcher® (amostrador passivo 

equipado com uma membrana que limita a difusão) 

(VERMEIRSSEN et al., 2009; LISSALDE et al., 2015) 

e o POCIS (Amostrador Integrativo de Compostos 

Orgânicos Polares) (TOGOLA; BUDZINSKI, 2007; 

BROWN, 2010). O POCIS é atualmente o mais utili-

zado para o estudo de medicamentos em rios. Ele é 

composto por uma fase absorvente recoberta por 

uma membrana de proteção. O dispositivo é deposi-

tado no local desejado e deixado durante alguns dias 

ou semanas, dependendo da natureza dos compos-

tos, o nível de contaminação e as características do 

ambiente (temperatura, pressão). Um equilíbrio é 

gradualmente estabelecido entre a fase adsorvente e 

o meio até à retirada do dispositivo. Após a recupe-

ração, a fase contida dentro do POCIS é recuperada 

e pesada antes de extrair os medicamentos (ver item 

2.2 Métodos de extração e concentração). A amos-

tragem passiva dá uma representação do fluxo de 

contaminantes veiculados através da água. 

 

2.1.2 Amostras sólidas 

 

Diversas estratégias podem ser estudadas para a 

amostragem de solo e de sedimentos. A heteroge-

neidade espacial e temporal é fator complicador na 

amostragem e geralmente passa a ser o ponto crítico 

nos estudos de monitoramento ambiental de molé-

culas de medicamentos. 

i) Solos e sedimentos: Podem ser escolhidas para 

trabalhar amostras de superfície (primeiros centíme-

tros de espessura) ou em profundidade, utilizando 

trado. A profundidade pode variar até vários me-

tros, permitindo remontar a níveis mais antigos de 

contaminação. Assim que a zona contaminada é 

conhecida e constitui o objeto de estudo, uma amos-

tragem pontual pode ser indicada. Na presença de 

poluição difusa ou desconhecida, um mapeamento 

permite o conhecimento da contaminação do local 

como um todo. Neste caso, várias amostras são cole-

tadas a partir de várias áreas do sítio. As amostras 

podem ser constituídas de diversas amostragens 

pontuais ou de uma amostragem média na qual elas 

são misturadas. 

ii) Sólidos em suspensão: Os sólidos em suspensão, 

que são encontrados nos rios, podem ser um estudo 

de caso interessante por seu papel como fase porta-

dora (GUYOT; JOUANNEAU; WASSON, 1999) 

através do transporte de potenciais poluentes (FOS-

TER; CHARLESWORTH, 1996). Esses sólidos con-

sistem em sedimentos superficiais remobilizados ou 

partículas de solo arrastadas para rios através de 

escoamento superficial. No entanto, as concentra-

ções de sólidos em suspensão podem sofrer grandes 

variações espaciais e temporais devido ao uso e ma-

nejo do solo, conformação da paisagem, condições 

climáticas e fase da chuva, entre outros. A amostra-

gem manual desses sólidos pode ser considerada, 

mas é muito localizada e não integrativa para as 

condições ambientais e variações temporais. Assim, 

um coletor pode ser instalado visando a amostragem 

durante vários dias. Esses coletores podem ser cons-

tituídos por um tubo no qual é colocado um filtro de 

pano na extremidade ou, outro sistema que foi des-

crito por Phillips et al. (2000), em que o coletor pos-

sui dois pequenos furos, localizados nas extremida-

des do coletor, permitindo a entrada e saída de 

água. Estes furos permitem a entrada de água e a 

sedimentação dos sólidos em suspensão na parte 

inferior do coletor. 
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2.1.3 Amostras biológicas 

 

Os organismos vivos captam e acumulam muitos 

contaminantes em seus tecidos ao longo de suas 

vidas. A análise química destes contaminantes é 

capaz de fornecer informações em relação a poluição 

recebida por esses organismos. 

i) Biofilmes: Os biofilmes são constituídos por mi-

crorganismos (eucariotos, procariotos, protozoários 

e vírus) que secretam uma matriz protetora de con-

sistência viscosa orgânica e mineral (WATNICK; 

KOLTER, 2000).  Eles se desenvolvem na superfície 

de rochas e plantas, participando de forma significa-

tiva da cadeia trófica e dos ciclos bioquímicos do 

ambiente (BATTIN et al., 2003). Eles estão em intera-

ção permanente com a água e seus poluentes, po-

dendo acumulá-los de acordo com seu desenvolvi-

mento (DRURY; STEWART; CHARACKLIS, 1993). 

A amostragem de biofilmes pode ser feita direta-

mente nas rochas e plantas ou através da instalação 

de suportes de rochas mantidos constantemente em 

imersão. O biofilme natural ou desenvolvido é recu-

perado através da escovação das rochas e plantas, 

recuperando o líquido que é em seguida congelado e 

liofilizado antes de ser preparado para a análise 

(LAURENT, 2013) 

ii) Macro invertebrados/moluscos: A utilização de 

um Surber permite a coleta de macro invertebrados 

presentes no meio. O Suber é constituído por um 

quadro com uma malha coletora de malha variável, 

mas geralmente de 250 µm. Porém, o tamanho da 

malha pode variar dependendo do objetivo da pes-

quisa, tais como a importância ou não da coleta de 

indivíduos muito pequenos e imaturos, número de 

espécimes coletados entre outros (SILVEIRA; QUEI-

ROZ; BOEIRA, 2004). Ele é posicionado contra a 

correnteza e a área de amostragem é fixada no leito 

do rio. A área de amostragem do Surber é de 900 

cm2 e a coleta deverá representar todo o rio. Assim, 

vários lugares da região devem ser escolhidos para 

amostrar diferentes substratos (ex.: sedimentos, ro-

chas e plantas) e áreas de alta e de baixa velocidade 

do fluxo.  

iii) Organismos superiores (peixes, mamíferos, etc.): 

Na maioria dos casos, é necessário capturar indiví-

duos em seu ambiente natural ou nos locais onde 

eles se alimentam. Dependendo das espécies a serem 

estudadas, são realizados somente amostragens de 

fluídos biológicos (sangue, urina) antes de colocá-los 

novamente em liberdade ou então o organismo é 

sacrificado para a realização de testes a partir da 

remoção de tecidos ou órgãos receptivos à presença 

de contaminantes. 

2.2 Métodos de extração e concentração  

 

A fim de analisar os resíduos de produtos veteri-

nários contidos nas matrizes sólidas (sedimentos e 

solos), biológicas (biofilmes e tecidos animais) ou 

líquidas (água) por meio de análise cromatográfica, 

o analito tem que ser isolado da sua matriz. Da 

mesma forma, uma etapa de concentração é necessá-

ria devido à baixa concentração destes compostos 

em matrizes ambientais (da ordem de ng g-1). Existe, 

portanto, a necessidade de um plano de preparação 

de amostras, levando em consideração a extração, a 

purificação e a concentração da substância a anali-

sar. 

 

2.2.1 Ação de poluentes em matrizes sólidas 

 

No caso das matrizes sólidas (sedimento e solo) 

ou biológicas (biofilmes e tecidos animais), a extra-

ção sólido-líquido permite a dissolução do composto 

orgânico em um solvente. A técnica de Soxhlet com-

preende o aquecimento a refluxo de um solvente 

que, ao se condensar, atinge o corpo do extrator 

contendo o sólido a ser extraído e a sonificação no 

caso dos ultrassons em que o sólido é colocado num 

solvente sonificado. A sonificação é utilizada para 

desencadear cavitações ultrassônicas no meio, au-

mentando a temperatura e a pressão promovendo a 

solubilização de compostos solúveis no solvente. 

Este método é simples e barato, no entanto, tem 

desvantagens como a dimensão limitada da amostra 

e tempo de extração (várias horas). Atualmente, as 

técnicas de extração tendem para uma maior auto-

matização e utilização de quantidade reduzida de 

solvente. 

 

i) Extração líquida por pressão (pressure liquid extrac-

tion, PLE) (Tabela 18): A PLE consiste em fazer perco-

lar um solvente aquecido sob alta pressão através do 

sólido a ser extraído. A célula extratora é colocada 

dentro do extrator onde ela é preenchida com sol-

vente durante um tempo de contato definido, para 

então ser esvaziado e o extrato ser recolhido num 

frasco. Vários ciclos de extração podem ser realiza-

dos, bem como misturas de solventes quando os 

compostos são compatíveis. Diversos fatores podem 

influenciar na extração e devem ser ajustados como: 

o volume e a natureza do solvente, a temperatura e 

pressão, o número de ciclos de extração, a duração 

destes ciclos e a velocidade de drenagem de célula. 

Este método reduz significativamente o tempo de 

extração (cerca de uma hora para uma amostra de 

sedimento) e é possível trabalhar com diferentes 
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volumes de amostra (células podem conter um vo-

lume entre 1 e 100 mL). Além disso, é possível criar 

extrações sucessivas, utilizar diferentes solventes ao 

mesmo tempo através de um sistema automatizado. 

No entanto, este tipo de dispositivo não é adequado 

para compostos termolábeis. 

ii) Extração por fluído supercrítico (SFE): Esta técni-

ca é semelhante ao PLE com a utilização de pressões 

mais elevadas, mas temperatura mais baixa e, por-

tanto, adequado para os compostos termolábeis. 

Este método baseia-se nas propriedades dos fluídos 

supercríticos, entre o líquido e o gás correspondente. 

Os principais parâmetros em relação a extração são a 

natureza do fluído (geralmente é usado o dióxido de 

carbono), a pressão e a temperatura. Além do tempo 

reduzido de extração, este método utiliza pouco, ou 

nenhum, solvente orgânico. No entanto, a coleta dos 

extratos continua problemática. 

 

iii) Extração por micro-ondas (MAE): Nessa técnica, 

o solvente e a amostra são aquecidos por micro-

ondas. A economia de tempo é importante e é possí-

vel extrair várias amostras ao mesmo tempo com 

uma quantidade mínima de solvente. No entanto, é 

possível apenas a utilização de solventes polares 

(SANCHEZ-PRADO et al., 2015) e este método não é 

automatizado. Um resumo comparativo entre as 

técnicas de extração é apresentado na Tabela 19.

 

Tabela 18. Métodos de PLE aplicados a extração de medicamentos veterinários em amostras ambientais 

solidas (DIAZ-CRUZ; BARCELO, 2007).  

Composto Matriz Solvente 

(v/v) 

T 

(°C) 

P 

(bar) 

Ciclos Tempo 

estático 

(min.) 

Flushing 

(%) 

Macrolídeos  

Ionóforos  

Tiamulina 

30 g solo 1% amônia em MeOH 80 140 2 10 70 

Sulfonamidas  

Penicilinas 

5 g lama de bacia 

de infiltração 

Acetona/MeOH 50:50 75 150 3 5 60 

Sulfonamidas  

Tetraciclinas  

Macrolídeos 

10 g solo MeOH/solução tam-

pão de ácido cítrico 

(pH 4.7) 50:50 

Ambi-

ente 

150 - 3 - 

Antimicrobianos (diver-

sas classes terapêuticas) 

10 g solo MeOH/água 80:20 100 140 3 10 50 

 

 
Tabela 19. Comparação entre as técnicas de extração (KINSELLA et al., 2009).  

Técnica de extração MAE PLE SFE 

Tempo de extração 3–30 min 5–30 min 10–60 min 

Massa de amostra 1–10 g 1–30 g 1–5 g 

Solvente usado 10–40 ml 10–100 ml 2-20 ml 

Investimento Moderada Alta Alta 

Vantagens (i) Extrações rápidas e 

múltiplas 

(ii) Baixo volume de sol-

vente 

(iii) Altas temperaturas 

(i) Extrações rápidas 

(ii) Baixo volume de sol-

vente 

(iii) Temperaturas eleva-

das 

(iv) Filtragem desnecessá-

ria 

(v) Sistema automatizado 

(i) Extrações rápidas 

(ii) Volume mínimo de 

solvente 

(iii) Temperaturas elevadas 

(iv) Baixa interferência da 

matriz 

(v) Filtragem e limpeza 

desnecessária 

(vi) Sistema automatizado 

Desvantagens (i) Solvente polar 

(ii) Limpeza necessária 

(iii) Tempo de espera 

necessário para resfriar 

seus recipientes  

(i) Limpeza necessária (i) Muitos parâmetros para 

aperfeiçoar especialmente o 

conjunto de analitos. 
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2.2.2 Extração de poluentes orgânicos em matrizes  

líquidas e purificação 

 

i) Extração líquida - líquida: Esta técnica simples e 

antiga permite a transferência seletiva de compostos 

presentes numa solução para uma segunda solução 

imiscível com a primeira. Na prática, as duas solu-

ções são colocadas em contato, agitadas e separadas. 

A natureza e o volume da solução de extração e o 

pH são parâmetros ajustáveis. Devido à baixa seleti-

vidade deste método, impurezas podem subsistir 

após a separação. 

ii) Extração em fase sólida (solid phase extraction, 

SPE (Figura 10): O princípio deste método baseia-se 

na distribuição de compostos entre uma fase estaci-

onária sólida (sorvente) e uma fase móvel líquida. 

Na prática, a amostra penetra através de uma fase 

sólida (pré-condicionada) contida num cartucho. Os 

compostos de interesse são retidos pelo adsorvente 

que é então lavado para remover impurezas. Final-

mente, os compostos de interesse são eluídos em um 

pequeno volume de solvente orgânico. 

A escolha dos solventes (em todas as etapas) é 

um fator importante, assim como a escolha do ad-

sorvente. No caso da análise de resíduos de produ-

tos veterinários, resinas poliméricas permitem ab-

sorver grandes famílias de compostos. Esse método 

é atualmente muito utilizado. Ele apresenta a vanta-

gem de ser automatizado, de aceitar volumes de 

cargas importantes e permite igualmente uma boa 

purificação dos extratos dos tecidos extraídos das 

amostras solidas, liquidas ou biológicas. 

 

 
A B C D 

Figura 10. Representação dos quatro estágios que 

passa o cartucho para a recuperação dos compostos 

desejados onde: (a) representa o condicionamento 

do cartucho, (b) o cartucho sendo carregado com os 

compostos presentes na amostra, (c) a lavagem do 

cartucho e (d) a eluição do cartucho. 

 

iii) Secagem e restituição: Uma vez purificado, o ex-

trato pode ser seco para remover a água residual. O 

solvente orgânico é então evaporado a uma tempe-

ratura moderada, vácuo ou fluxo de nitrogênio. 

Finalmente, o volume da amostra é ajustado permi-

tindo o acesso ao fator de concentração dos proces-

sos de extração e purificação. 

Desde que estabelecido o protocolo de prepara-

ção de uma amostra, é importante otimizar cada 

etapa. É importante notar que quando uma análise 

de multirresíduos é realizada, a otimização se torna 

um compromisso. Além disso, é necessário conhecer 

a eficiência da extração de cada etapa de preparação. 

Um rendimento de 80% a 120% é geralmente consi-

derado satisfatório (RODIER et al., 2009). Existem 

inúmeros métodos de extração e purificação que 

podem ainda ser combinados. É importante que 

cada etapa seja aperfeiçoada a fim de facilitar a aná-

lise das amostras. A má preparação levará a uma 

análise ruim. Existem inúmeras publicações científi-

cas tratando sobre a análise de resíduos farmacêuti-

cos e /ou veterinários nas quais os métodos descritos 

neste capítulo são utilizados. 

 

2.3 Tipos de análise  

 

Os espectrômetros de massa de alta resolução são 

as principais ferramentas utilizadas para a análise de 

poluentes orgânicos. Diferentes tecnologias são pos-

síveis e a escolha é geralmente feita considerando o 

objetivo de quantificação e/ou identificação almeja-

da. 

 

2.3.1 Análise quantitativa  

 

A análise quantitativa permite determinar com 

segurança concentrações de moléculas químicas. 

Esta análise é geralmente utilizada para medir molé-

culas de interesse a partir de métodos de análise 

sensíveis que permitem a detecção de concentrações 

muito pequenas. Essa sensibilidade é obtida através 

de tecnologias de seletividade (ex. triplo quadruplo, 

Orbitrap) onde, espectrômetros de massa dedicados 

a análise de um composto alvo utilizam os fragmen-

tos da massa específica da molécula para conseguir 

detectá-la e identificá-la. 

 

2.3.2 Screening  

 

A análise conhecida como “screening” é cada vez 

mais utilizada nos estudos de contaminantes. Ela 

permite colocar em evidência compostos que não 

são pesquisados através da análise quantitativa. A 

técnica de screening chamada de “target screening” 

refere-se a busca específica de substâncias previa-

mente conhecidas enquanto o screening chamado de 
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“no – target screening” se refere a pesquisa de subs-

tâncias desconhecidas. Para realizar um screening, 

os métodos de análise utilizam os espectrômetros de 

massa de alta resolução permitindo a obtenção de 

grande precisão da massa (noção de “massa exata”) 

e a associação de uma massa específica relacionada à 

fórmula bruta (ex.: Time of Flight, Orbitrap).  

i) Screening direcionado (targeted screening): O scre-

ening direcionado é geralmente utilizado quando se 

buscam moléculas selecionadas dentro de uma lista 

específica como, por exemplo, as principais famílias 

de contaminantes referenciadas (ex.: hidrocarbone-

tos aromáticos policíclicos, pesticidas, bifenilas poli-

cloradas, dioxinas, furanos, substâncias farmacêuti-

cas e cosméticas). Assim, essa análise permite que o 

pesquisador consiga uma indicação da presença ou 

ausência das moléculas almejadas e a concentração 

estimada possibilita igualmente a obtenção de in-

formações semiquantitativas. 

ii) Screening não-direcionado (no-targeted screening): 

O screening não-direcionado, comparado com o 

screening direcionado, permite a realização de um 

inventário maior de moléculas e suas classes. Ele 

permite que inicialmente não seja realizada a escolha 

de moléculas alvo, porém permite que sejam evi-

denciadas moléculas desconhecidas (não identifica-

das) relacionadas com a poluição. No entanto, ele 

não permite detectar e identificar todas as substân-

cias presentes em uma amostra. Dessa forma, a aná-

lise por screening não direcionado depende das 

etapas de preparação das amostras (extração com 

auxílio de um solvente, concentra-

ção/enriquecimento da fase sólida) e das condições 

de medida (parâmetros do espectrômetro de massa, 

biblioteca de espectros de referência).  

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Esse capítulo foi escrito com o objetivo de insti-

gar os leitores na temática de poluição ambiental por 

compostos emergentes. Essa temática tem ganhado 

espaço para discussões em todo mundo pois existe 

uma grande preocupação em relação aos riscos que 

o homem pode oferecer através de suas interferên-

cias no meio ambiente.  

Considerando os avanços no setor nacional e 

mundial de produção animal, espera-se que haja 

aumento na produção animal, na utilização de me-

dicamentos e no volume de dejetos produzidos. 

Esses resíduos serão aplicados nos campos de pro-

dução e poderão atingir diferentes matrizes ambien-

tais. A grande preocupação está relacionada com os 

potenciais de contaminação ambiental de medica-

mentos veterinários no meio ambiente pois, orga-

nismos vivos se desenvolvem em zonas contamina-

das e através da cadeia trófica podem atingir os se-

res humanos. Dessa forma, é compromisso de todos 

conhecer os riscos de nossas práticas agrícolas para 

que possamos no futuro criar práticas agrícolas con-

servacionistas e preventivas. 
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INTRODUÇÃO 

 

A suinocultura está entre as principais atividades 

agropecuárias do Brasil, sendo desenvolvida, princi-

palmente, na Região Sul do país. O estado de Santa 

Catarina é o maior produtor de suínos do Brasil, se-

guido por Rio Grande do Sul e Paraná, sendo que 

juntos concentram em torno de 54% do rebanho brasi-

leiro de suínos (ASSOCIAÇÃO BRASILEIRA DA 

INDÚSTRIA PRODUTORA E EXPORTADORA DE 

CARNE SUÍNA - ABIPECS, 2012). A Figura 11 apre-

senta a distribuição da produção de suínos por estado 

no Brasil, enquanto que a Figura 12 e a Figura 13 

apresentam a distribuição da produção de suínos nos 

estados do Rio Grande do Sul e Santa Catarina, res-

pectivamente. 

Uma importante característica dessa atividade é a 

criação dos animais em confinamento, o que possibili-

ta aumento do número de suínos por unidade produ-

tora e, consequentemente, resulta na produção de 

grande quantidade de dejetos, que precisam ter des-

tino adequado. A alternativa mais comumente utili-

zada pelos produtores para o descarte dos dejetos 

gerados, especialmente nas pequenas propriedades, é 

a aplicação em áreas cultivadas como fonte orgânica 

de nutrientes para as plantas. Por causa disso, a ativi-

dade suinícola deve ser considerada como um siste-

ma de produção integrado entre lavoura e pecuária, 

sendo um erro considerá-la como uma unidade inde-

pendente de produção.  

Além disso, uma característica importante dos 

dejetos de suínos é a sua composição nutricional 

desbalanceada em relação a capacidade de suporte 

do solo e a necessidade das plantas. Por isso, as 

adubações em excesso ou sucessivas com dejeto de 

suínos podem ocasionar alterações nos atributos 

químicos do solo e provocar impactos ambientais 

indesejáveis como a poluição das águas superficiais 

e subsuperficiais. 

 

 
Figura 11. Distribuição da produção de suínos, por 

estado, no Brasil (ATLAS SOCIOECONÔMICO DO 

RIO GRANDE DO SUL, 2016). 

mailto:lourenzicr@gmail.com
mailto:tadeu.t@hotmail.com
mailto:ferreira.aap@gmail.com
mailto:girottosolos@gmail.com
mailto:girottosolos@gmail.com
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Figura 12. Distribuição da produção de suínos, por 

cidade, no estado do Rio Grande do Sul (ATLAS 

SOCIOECONÔMICO DO RIO GRANDE DO SUL, 

2016).  
 

 
Figura 13. Distribuição da produção de suínos, por 

região, no estado de Santa Catarina (IBGE, 2014). 

 

Ao longo do presente capítulo, com o intuito de 

apresentar um pouco das informações obtidas em 

estudos desenvolvidos no Sul do Brasil, serão abor-

dados os principais aspectos relacionados à compo-

sição nutricional dos dejetos de suínos e seus efeitos 

sobre a nutrição das plantas, com enfoque na produ-

tividade de grãos e matéria seca, especialmente, por 

culturas anuais. Em adição, serão apresentados os 

principais efeitos das aplicações dos dejetos de suí-

nos sobre os atributos químicos do solo relacionados 

a acidez e ao acúmulo de nutrientes no solo, especi-

almente, nitrogênio (N), fósforo (P), cobre (Cu) e 

zinco (Zn), juntamente com a avaliação do potencial 

contaminante desses elementos quando transferidos 

por escoamento superficial ou percolados no perfil 

do solo. 

 

1 USO DOS DEJETOS COMO FERTILIZANTES 

PARA CULTURAS 

 

1.1 Principais nutrientes e formas que são  

encontrados no dejeto líquido de suínos 

 

Atualmente a criação de suínos é realizada em 

sua grande maioria de forma confinada, sem contato 

com o solo e com a alimentação fornecida na forma 

de ração, composta basicamente de farelo de soja e 

de milho. Estes grãos não possuem concentrações 

suficientes de alguns nutrientes e há uma baixa ab-

sorção pelos suínos, sendo necessária a suplementa-

ção com macrominerais, como o P, cálcio (Ca), sódio 

(Na) e cloro (Cl), e microminerais, como o ferro (Fe), 

Cu, Zn, manganês (Mn), iodo (I) e selênio (Se) (NI-

COLAIEWSKY; PRATES, 1995). A conversão dos 

alimentos ingeridos pelos suínos em carne varia de 

40% a 60%, sendo o restante eliminado nos dejetos. 

Desta forma, embora as dietas sejam formuladas e 

balanceadas, em consequência do baixo aproveita-

mento pelos suínos, os resíduos mantém alta con-

centração de nutrientes.  

O dejeto líquido de suínos (DLS) é entendido 

como um composto de fezes e de urina dos animais, 

resíduos de rações, água excedente dos bebedouros 

e utilizada na higienização das baias, além de pelos 

e poeira das instalações (DIESEL; MIRANDA; PER-

DOMO, 2002). Nestes dejetos é observada grande 

variação do teor de matéria seca (MS), que geral-

mente é bastante baixo (média de 3%, conforme 

COMISSÃO DE QUÍMICA E FERTILIDADE DO 

SOLO [CQFS-RS/SC], 2004) e da composição quími-

ca do DLS, que decorre principalmente do sistema 

de criação dos suínos, onde a alimentação e o mane-

jo adotados são diferentes.  

No atual modelo, aplicado na grande maioria das 

propriedades criadoras de suínos, as unidades de 

criação são divididas em unidades de produção de 

leitões (UPL), que trabalham com cria e recria das 

matrizes, onde o desmame dos suínos é realizado 

com idade entre 21 e 28 dias e, após, permanecem na 

creche até atingirem dois meses e meio de idade. 

Posteriormente, os leitões são enviados para as uni-

dades de terminação (UT), que envolvem as fases de 

crescimento e terminação, onde permanecem, em 

média, 150 dias até atingirem peso final de 100 a 110 

kg (AMARAL et al., 2006). 

Geralmente o DLS produzido nas unidades de 

criação de suínos, são utilizados como fonte de nu-
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trientes às pastagens e diversas culturas para a pro-

dução de grãos e silagem nas áreas circunvizinhas. 

O problema surge porque, ao contrário dos fertili-

zantes solúveis que podem ser formulados para 

condições específicas de cada tipo de solo e cultura, 

o DLS apresenta, simultaneamente, nutrientes em 

quantidades desproporcionais em relação às neces-

sidades e capacidade de extração das plantas (CQFS 

- RS/SC, 2004). 

Como pode ser observado na Tabela 20, ocorre 

grande variação nas concentrações de nutrientes no 

DLS. Esta variação decorre, em grande parte, em 

função do teor de matéria seca do DLS, que também 

é influenciado pelo sistema de criação e, especial-

mente, devido ao desperdício de água nos bebedou-

ros, água utilizada na lavação e a água da chuva que 

entra em esterqueiras não cobertas. 

O N é um dos nutrientes encontrados em elevada 

concentração nos DLS, variando de 0,6 a 7,5 kg m-3 

em 19 amostras analisadas (Tabela 20, Figura 14). 

Deste total, de 50 a até 70% é encontrado já na forma 

mineral (N-NH4+ e N-NH3), que é a forma pronta-

mente disponível às plantas (SCHERER; BALDIS-

SERA; NESI, 2007). O restante do N encontrado no 

DLS está na forma orgânica e necessita que ocorra o 

processo de mineralização dos compostos orgânicos 

pelos microrganismos do solo para transformar-se 

nas formas disponíveis às plantas (N-NH4+, N-NO3-). 

Após a aplicação do DLS no solo, as bactérias ni-

trificadoras oxidam o N amoniacal até nitrato (N-

NO3-), sendo que essa reação ocorre rapidamente e 

aumenta consideravelmente a sua concentração no 

solo. Este se dá nos primeiros dias após a aplicação 

do DLS e, como o N na forma de nitrato é pouco 

retido pelo solo, ao longo dos dias ocorre uma dimi-

nuição nos seus teores, especialmente pela transfe-

rência do N-NO3- por escoamento superficial e per-

colação, cuja intensidade depende das precipitações. 

Por isso, para melhor aproveitar o N é necessário 

que a propriedade rural adote um manejo para oti-

mizar a sincronia entre a aplicação do nutriente via 

DLS e a sua absorção pelas plantas. A contaminação 

das águas superficiais e subterrâneas será abordado 

em detalhes nos capítulos V e VI. 

O P é outro nutriente encontrado em grandes 

quantidades no DLS, como pode ser observado na 

Tabela 20, sendo que mais de 60% de sua totalidade 

encontra-se em frações inorgânicas (CASSOL; GIA-

NELLO; COSTA, 2001), prontamente disponíveis 

para às plantas. O restante do P encontra-se na for-

ma orgânica e necessita da mineralização para que 

possa ser disponibilizado para as plantas. Como 

nem toda a fração orgânica dos dejetos é minerali-

zada durante o ciclo da cultura em que o mesmo foi 

aplicado, observa-se o chamado efeito residual do 

DLS, onde P remanescente será disponibilizado ao 

longo dos cultivos subsequentes. 

 

Tabela 20. Quantidade de macro e micronutrientes presentes em 19 amostras de DLS aplicados em diferen-

tes culturas de grãos e plantas de cobertura no período de 2000 a 2008 no município de Santa Maria (RS). 

DLS 
Matéria seca* N* P* K* Ca** Mg** Cu*** Zn*** 

(%) kg m-3 

1 1,9 1,10 0,46 0,23 0,65 0,25 0,021 0,028 

2 9,9 7,50 2,08 4,55 1,78 1,39 0,111 0,146 

3 0,8 1,40 0,33 0,19 0,24 0,19 0,009 0,012 

4 1,1 0,80 0,17 0,14 0,31 0,14 0,027 0,030 

5 3,7 2,00 0,59 0,78 1,07 0,48 0,010 0,029 

6 1,2 1,80 0,16 0,20 0,23 0,14 0,006 0,045 

7 0,5 1,10 0,11 0,02 0,22 0,05 0,005 0,007 

8 6,7 7,50 0,80 0,48 0,85 0,80 0,040 0,060 

9 4,8 2,20 1,42 0,72 1,01 1,00 0,053 0,046 

10 2,4 2,80 0,82 0,70 0,46 0,78 0,047 0,049 

11 2,1 4,00 0,70 0,96 0,29 0,56 0,033 0,027 

12 1,0 0,60 0,42 1,01 0,18 0,34 0,009 0,004 

13 7,2 3,70 4,02 0,91 2,52 2,12 0,021 0,055 

14 6,8 3,00 2,01 0,62 0,90 1,60 0,011 0,035 

15 8,9 1,20 3,94 2,17 1,29 1,34 0,018 0,045 

16 12,1 1,00 5,80 1,22 1,59 2,42 0,152 0,150 

17 9,9 1,00 5,32 1,83 1,25 2,33 0,203 0,199 

18 1,9 1,60 0,98 0,68 0,21 0,48 0,025 0,026 

19 3,5 3,20 2,02 1,25 1,39 2,59 – – 

Média 4,5 2,50 1,69 0,98 0,87 1,00 0,044 0,055 

Fonte: Lourenzi et al. (2011**; 2013*); Girotto et al. (2010a***). 
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Figura 14. Distribuição dos teores de nutrientes em 

19 amostras de DLS aplicados em diferentes culturas 

de grãos e plantas de cobertura no período de 2000 a 

2008 no município de Santa Maria (RS). 

 

Do total de P adicionado ao solo via DLS, parte 

pode ser adsorvida aos coloides do solo, podendo 

ocorrer de diversas formas. O processo predominan-

te é o mecanismo de troca de ligantes e se dá, pri-

meiramente, nos sítios de adsorção com maior avi-

dez pelo íon fosfato, formando ligações de alta ener-

gia e, por consequência, com baixa disponibilidade 

do nutriente às plantas. A adição de altas quantida-

des de P via DLS faz com que haja a saturação cres-

cente dos sítios de ligação, fazendo com que os íons 

fosfatos sejam adsorvidos com menor energia de 

ligação, aumentando o seu teor na solução do solo e 

a sua disponibilidade às plantas.  

O K é um dos nutrientes encontrados em maior 

quantidade nos DLS e também aquele que apresenta 

maior variabilidade dos teores. Nas amostras anali-

sadas e apresentadas na Tabela 20, o teor de K vari-

ou de 0,02 a 4,55 kg m-3 de DLS, o que exige atenção 

dos produtores no uso deste como fertilizante, para 

que as plantas não sofram deficiência deste nutrien-

te. De forma diferente ao que ocorre aos demais 

nutrientes, a totalidade do K encontrado nos DLS já 

está na forma mineral (K+), estando 100% disponível 

no momento da sua aplicação no solo (CERETTA et 

al., 2003). O K aplicado na forma de adubo orgânico 

comporta-se como o K aplicado na forma mineral, 

uma vez que ele não faz parte de compostos orgâni-

cos estáveis. Por isso, a disponibilização do K não é 

dependente da ação dos microrganismos para sua 

mineralização, tornando-se disponível às plantas no 

mesmo cultivo em que é aplicado. Como o K adicio-

nado ao solo forma ligações iônicas fracas com os 

grupos funcionais de superfície, fato que diminui a 

possibilidade de seu acúmulo no solo. Além disso, o 

K pode ser absorvido e exportado em grandes quan-

tidades pelas culturas, especialmente quando toda a 

parte aérea da cultura é utilizada como pastagem, 

confecção de silagem ou feno. 

O Ca e o Mg também são macronutrientes para 

as plantas e os DLS contém, em média, 0,87 e 1,00 kg 

m-3, respectivamente (Tabela 20). Quando estes nu-

trientes são adicionados em grandes quantidades, 

como ocorre pelas sucessivas aplicações de DLS, o 

Ca e o Mg acumulam no solo e afetam, principal-

mente, os atributos químicos relacionados à acidez, 

como a saturação por bases e capacidade de troca de 

cátions (CTC). Em um estudo com duração de 100 

meses, onde foram realizadas 19 aplicações de DLS 

nas doses de 0, 20, 40 e 80 m3 ha-1, Lourenzi et al. 

(2011) constataram incrementos nos teores de Ca, 

Mg e saturação por bases até a profundidade de 16, 

20 e 12 cm, respectivamente. 

Como abordado no capítulo I, dentre os micronu-

trientes encontrados nos DLS, destacam-se o Cu e o 

Zn, com média de 0,044 e 0,055 kg m-3, respectiva-

mente, observados na análise de 19 amostras de DLS 

(Tabela 20). Estes micronutrientes são encontrados 

nos DLS devido à adição de suplementos enriqueci-

dos com estes minerais nas rações suínas para ga-

rantir a sua absorção pelos animais. No DLS apenas 

7 a 12% do Cu total é Cu solúvel e trocável, ou seja, 

disponível às plantas no momento da aplicação. Já o 

Zn disponível às plantas apresenta, em média, ape-

nas 2% do seu total encontrado no DLS nestas mes-

mas frações (GIROTTO et al., 2010a). Embora o Cu e 

o Zn sejam nutrientes essenciais, tanto aos animais 

quanto às plantas, com sucessivas adições de DLS 

espera-se, ao longo dos anos, o acúmulo excessivo 

desses elementos no solo, podendo atingir teores 

tóxicos às plantas. Além do Cu e do Zn, os DLS po-

dem conter ainda outros metais pesados, como o 

manganês (Mn), o chumbo (Pb) e o níquel (Ni) 

(MATTIAS, 2006), os quais também podem poluir 

e/ou contaminar o solo e provocar toxidez às plan-

tas, ocasionando prejuízos às culturas de interesse 

econômico. 

 

1.2 Produtividade de grãos das culturas influencia-

da pelas aplicações de dejeto líquido de suínos 

 

Resultados de pesquisa de experimentos condu-

zidos em diferentes condições de solo e clima mos-

tram que culturas como o milho, feijão, trigo e soja 
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respondem bem a aplicação de DLS. Isto ocorre por-

que grande parte dos nutrientes está presente já na 

forma mineral, disponíveis às plantas (Figura 15a e 

15b). Os resultados de produtividade apresentados 

são dados de culturas cultivadas na região sul do 

Brasil. A produtividade do milho em diferentes ex-

perimentos variou de 4.674 a 15.027 kg ha-1 com a 

aplicação de doses de DLS variando de 37 a 94 m3 

ha-1, em diferentes safras no estado do Rio Grande 

do Sul. Com exceção da safra de 2009/2010 onde 

foram aplicados 94 m3 de DLS, em um experimento 

no município de Santa Maria (RS), a produtividade 

da cultura do milho esteve acima da média de pro-

dutividade do estado gaúcho (Figura 15a). 

Em outro experimento, conduzido no município 

de Campos Novos (SC), nas safras entre os anos 

1994 a 2003, foi implantada uma rotação de culturas 

com triticale/soja/ervilhaca comum/milho/aveia 

preta/feijão em solo fertilizado com DLS. A produti-

vidade média da soja em três cultivos com a aplica-

ção de 40 m3 ha-1 de DLS foi de 2.208 kg ha-1 (Figura 

15b), semelhante à produtividade média do estado 

do RS (2.224 kg ha-1). A cultura do feijão, com aplica-

ção de 40 m3 ha-1 de DLS, obteve produtividade mé-

dia em três cultivos de 2.030 kg ha-1. Nas safras de 

2002/2003, 2005/2006 e 2012/2013 a produtividade do 

cultivo do feijoeiro variou de 1.320 a 2.980 kg ha-1, 

com a aplicação de apenas 20 m3 ha-1 de DLS como 

fonte de nutrientes. Cabe ressaltar que a aplicação 

de 20 m3 ha-1 de DLS antes da implantação da cultu-

ra do feijoeiro obteve produtividades mais altas que 

a média de produtividade do estado do RS. Já em 

experimento conduzido em Santa Maria (RS), na 

safra de 2014/2015, foi cultivado trigo com a aplica-

ção de 23 m3 ha-1 de DLS e a produtividade da cultu-

ra foi de 1.621 kg ha-1, ficando abaixo da média do 

estado (Figura 15b). 

O efeito das diferentes doses de DLS aplicadas na 

produtividade da cultura do milho está relacionado, 

principalmente, com a concentração dos nutrientes 

nesses dejetos e com as condições climáticas de cada 

região. A dose de DLS aplicada em diferentes cultu-

ras pode ser determinada com base no nutriente que 

primeiro atingir a exigência da cultura que, nor-

malmente, é o N, especialmente quando da realiza-

ção de adubação em cobertura com adubação mine-

ral, o que reduz a quantidade de N a ser aplicada na 

semeadura via DLS. Quando racionalmente utiliza-

dos, os DLS são capazes de suprir todos os nutrien-

tes requeridos pelas plantas, podendo substituir com 

vantagem a adubação química, sem que ocorram 

perdas de produtividade. 
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Figura 15. Produtividade de grãos das culturas do 

milho (a), soja, feijão e trigo (b) cultivados em áreas 

de plantio direto com a aplicação de diferentes doses 

de DLS em variadas épocas do ano. Linhas continu-

as ou tracejadas representam a produtividade média 

das culturas cultivadas na região sul do Brasil. 

Dados compilados de Costa et al. (2011), Moraes et 

al. (2014), Ceretta et al. (2005a), Seidel et al. (2010), 

Lourenzi et al. (2014), Ciancio et al. (2014), Ciancio 

(2015), Pandolfo e Ceretta (2008). 

 

1.3 Produção de matéria seca e ciclagem de nutrien-

tes em culturas influenciadas pelas aplicações de 

dejeto líquido de suínos 

 

O efeito dos DLS sobre a produtividade das cultu-

ras comerciais no sistema plantio direto já é bem co-

nhecido. A aplicação de DLS em áreas sob sistema de 

plantio direto no cultivo de plantas de cobertura com o 

objetivo de aumentar a ciclagem de nutrientes e pro-

duzir mais palha para cobertura do solo é uma alterna-
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tiva de grande importância para o descarte dos DLS 

gerados nas propriedades suinícolas (Figura 16). 

Nesse sentido, vários trabalhos apresentam como 

resultados grande acúmulo de nutrientes na matéria 

seca de diferentes culturas, sejam de grãos ou plantas 

de cobertura (Tabela 21). Como exemplo, pode-se ob-

servar que no cultivo de aveia preta, em áreas de plan-

tio direto, com a aplicação de 16 a 40 m3 ha-1 de DLS, 

houve acúmulo de nutrientes na parte aérea que varia-

ram de 59 a 140 kg ha-1 para o N, de 6,6 a 19,8 kg ha-1 

para o P e de 55 a 90 kg ha-1 para o K. Já em áreas com 

a aplicação de 40 m3 ha-1 de DLS, quando cultivado 

com nabo forrageiro, aveia + ervilhaca, milheto e crota-

lária apresentaram acúmulos de 59, 142, 82 e 68 kg ha-1 

de N, de 9, 17, 23 e 13 kg ha-1 de P e de 38, 101, 183 e 6 

kg ha-1 de K, respectivamente.  

Além das plantas de cobertura, os resíduos vege-

tais das culturas de grãos acumulam grande quanti-

dade em seus tecidos vegetais (Tabela 21), sendo 

parte translocado para os grãos e o restante perma-

nece no resíduo depositado sobre o solo.  

O uso de plantas de cobertura do solo é de ex-

trema importância para a conservação do solo, pois 

reduz a erosão e propicia efeitos positivos nas pro-

priedades físicas, químicas e biológicas do solo. A 

adição sistemática de resíduos de plantas de cober-

tura aos solos tropicais melhora ou mantém os teo-

res de matéria orgânica, que em geral são baixos, 

contribui para a conservação do solo e da água, 

promove melhoria da estrutura do solo, favorece a 

aeração e a infiltração de água e possibilita maior 

penetração do sistema radicular das culturas. 

No sistema plantio direto, o uso de plantas de 

cobertura é uma alternativa para aumentar a susten-

tabilidade dos sistemas agrícolas, podendo restituir 

quantidades consideráveis de nutrientes aos culti-

vos, uma vez que essas plantas absorvem nutrientes 

das camadas subsuperficiais do solo e os liberam, 

posteriormente, na camada superficial através da 

decomposição dos seus resíduos. 

 

 
Figura 16. Plantas de milho submetidas a diferentes 

doses de DLS em experimento conduzido na Uni-

versidade Federal de Santa Maria, Santa Maria, RS. 

 

Tabela 21. Doses de DLS aplicado em diferentes culturas de grãos e plantas de cobertura, produção de maté-

ria seca e acúmulo de nitrogênio, fósforo e potássio na parte aérea das plantas. 

Dose aplicada 
Cultura 

Matéria seca N P K 
Referência 

m3 ha-1 Mg ha-1 -----------kg ha-1---------- 

64 Milho 11,94 * 164,5 34,5 100,0 Ciancio (2015) 

16 Aveia 4,05 * 75,2 14,9 55,5 Ciancio (2015) 

21 Feijão preto 4,25 79,6 24,3 33,7 Ciancio (2015) 

23 Trigo 3,32 54,1 15,8 38,4 Ciancio (2015) 

30 Milho 7,16 ** 73,6 15,6 83,2 Ciancio (2014) 

30 Feijão preto 3,74 77,8 17,9 92,5 Ciancio (2014) 

40 Aveia 4,91** 59,0 6,6 65,4 Ceretta et al. (2005a) 

40 Milho 6,25 ** 87,8 6,9 103,4 Ceretta et al. (2005a) 

40 Nabo 2,07 ** 59,7 8,6 37,7 Ceretta et al. (2005a) 

40 Aveia 6,0 * 139,8 19,8 90,3 Lourenzi et al. (2014) 

40 Aveia/Ervilhaca 5,99 ** 141,7 16,5 100,8 Lourenzi et al. (2014) 

40 Milheto 9,5 81,7 23,1 182,9 Lourenzi et al. (2014) 

40 Crotalária 2,87 68,4 13,2 6,3 Lourenzi et al. (2014) 

40 Feijão preto 2,71 ** 81,0 10,4 58,5 Lourenzi et al. (2014) 

40 Milho 9,6 *** 100,0 21,6 108,9 Lourenzi et al. (2014) 
* Média de produção de matéria seca de quatro cultivos. ** Média de produção de matéria seca de dois cultivos. *** Média de produção 

de matéria seca de três cultivos. 
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Os resíduos culturais depositados na superfície 

do solo constituem importante reserva de nutrientes, 

cuja disponibilização pode ser rápida e intensa, ou 

lenta e gradual, conforme a interação entre os fatores 

climáticos, principalmente precipitação pluvial e 

temperatura, atividade macro e microbiológica do 

solo e qualidade e quantidade do resíduo vegetal. 

Porém, para que uma cultura de grão ou para cober-

tura seja eficaz na absorção e ciclagem de nutrientes, 

deve haver sincronia entre o nutriente liberado pelo 

resíduo da planta de cobertura e a demanda da cul-

tura de interesse comercial, cultivada em sucessão. 

 
2 ALTERAÇÃO DOS ATRIBUTOS QUÍMICOS 

DO SOLO 

 

2.1 Atributos da acidez em solos com histórico de 

aplicação de dejetos líquidos de suínos 

 

Os DLS quando aplicados no solo podem alterar 

parâmetros relacionados à acidez do solo. Isso pode 

acontecer por causa do consumo de íons H+ e Al3+ do 

solo pela protonação de ânions orgânicos derivados 

de dejetos, que estão originalmente desprotonados 

em função da característica alcalina dos resíduos, 

cujo pH geralmente é superior a 7,0 (LOURENZI et 

al., 2011; BRUNETTO et al., 2012). Além disso, os 

DLS possuem em sua composição carbono (C), que 

incrementa os teores de matéria orgânica do solo 

(MOS). A MOS, por sua vez possui na sua estrutura 

grupos funcionais carboxil (COO-) e oxil (O-) capazes 

de tamponar as concentrações de H+ existentes na 

solução do solo por meio de troca iônica, diminuin-

do a acidez do solo (BRUNETTO et al., 2012). 

Aliado a isso, os DLS possuem na sua composi-

ção CaCO3 que, quando aplicado no solo é dissocia-

do, neutralizando os íons H+ tal como ocorre na rea-

ção do calcário, o que também reduz a acidez do 

solo. Parte do Ca e do Mg, ambos derivados das 

rações e persistentes nos dejetos, ocupam cargas da 

CTC do solo, aumentando a saturação por bases e, 

por consequência, reduzindo a saturação por Al, o 

que é desejável (LOURENZI et al., 2011; BRUNET-

TO et al., 2012). 

Modificações em parâmetros relacionados a aci-

dez do solo são dependentes da qualidade do dejeto 

adicionado, da sua quantidade e da frequência das 

aplicações (BRUNETTO et al., 2012; CHAO et al., 

2014), além de fatores intrínsecos do solo. Neste 

contexto, em um Argissolo Vermelho manejado sob 

sistema plantio direto (SPD), localizado no municí-

pio de Santa Maria (RS), submetido a 19 aplicações 

de DLS nas doses de 0, 20, 40 e 80 m3 ha-1, Lourenzi 

et al. (2011) verificaram que o aumento dos valores 

de pH nas camadas mais superficiais do solo está 

diretamente relacionado às doses de dejetos aplica-

das.  

Por outro lado, também em Argissolo Vermelho 

manejado sob SPD no munícipio de Braço do Norte 

(SC), Brunetto et al. (2012) relataram que a adição de 

cama sobreposta de suínos (CSS) e DLS ao longo de 

oito anos, pouco alterou a maioria dos parâmetros 

relacionados a acidez do solo. Porém, estes mesmos 

autores relatam que foi observado diminuição dos 

valores de saturação por alumínio e aumento da 

saturação por bases até 30 cm de profundidade no 

solo com adição de CSS. Já no solo com adição de 

DLS, se verificou diminuição da saturação por alu-

mínio e aumento da saturação por bases até 20 cm 

de profundidade. O reduzido efeito da adição de 

DLS sobre parâmetros relacionados à acidez do solo 

também foi relatada por Ceretta et al. (2003) em 

Alissolo Crômico, em Paraíso do Sul (RS), submeti-

do a adição de 20 e 40 m3 de DLS em intervalos de 

45 a 60 dias, bem como por Cassol et al. (2012), em 

solo Latossolo Vermelho, em Campos Novos (SC), 

após 10 aplicações de 25, 50, 100 e 200 m3 de DLS. Os 

autores destes estudos atribuem estes resultados a 

pequena disponibilidade ou ausência de compostos 

de reação alcalinizante. 

 

2.2 Acúmulo de nutrientes em solos com histórico 

de aplicação de dejetos líquidos de suínos 

 

Os DLS podem ser adicionados ao solo como fon-

te de nutrientes as culturas perenes e anuais. Em 

algumas situações os resíduos orgânicos são adicio-

nados como única fonte de nutrientes e em outras 

são complementados com fertilizantes minerais. 

Porém, quando os nutrientes são aplicados em quan-

tidades acima da necessidade das culturas, se espe-

ra, ao longo dos anos, acúmulo dos seus teores e 

modificações de suas formas no solo, como é o caso 

do P (GATIBONI et al., 2013). 

O acúmulo de nutrientes no solo é dependente 

do tipo e teor de minerais, oxihidróxidos de Fe, Al e 

Mn, carbonatos, valor de pH, CTC, teor e composi-

ção da matéria orgânica (WANG et al., 2015; MO-

RITSUKA et al.; 2013). Em solos de sistemas conser-

vacionistas, como o SPD, pastagens ou pomares em 

produção, com histórico de adição de resíduos orgâ-

nicos, alguns trabalhos relatam o acúmulo de nutri-

entes, como o P, K, Ca e Mg, nas camadas mais su-

perficiais dos solos (COUTO et al., 2010, 2013; LOU-

RENZI et al., 2013). Isso acontece porque os dejetos 

de animais são aplicados sobre a superfície do solo, 
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sem incorporação. Somado a isso, se espera que em 

sistemas conservacionistas sejam menores as perdas 

por escoamento superficial de nutrientes na forma 

solúvel ou mesmo adsorvidos em partículas, compa-

rativamente, ao sistema de cultivo convencional, 

com aração e gradagens.  

A concentração de P na matéria seca dos DLS 

pode chegar a 10%, encontrando-se, principalmente, 

em formas inorgânicas (60-70%) facilmente minera-

lizadas por microrganismos do solo. Por isso, o 

acúmulo de P no solo, derivado da aplicação de 

resíduos animais, geralmente ocorre em formas 

inorgânicas. O P, por possuir grande afinidade com 

os argilominerais, oxihidróxidos de Fe e Al, solos 

mais intemperizados como os Latossolos, tendem a 

acumular maiores teores de P em formas de média e 

baixa labilidade em relação a solos mais jovens 

(GUARDINI et al., 2012; COUTO et al., 2015a). Com 

o acúmulo de P em solos, normalmente se espera a 

saturação dos sítios de adsorção de partículas reati-

vas nas camadas superficiais, o que estimula a sua 

migração desse elemento para camadas mais pro-

fundas do solo (GATIBONI et al., 2008; GUARDINI 

et al., 2012). Em uma microbacia hidrográfica, com 

predomínio de solo Argissolo Vermelho, em Braço 

do Norte (SC), Couto et al. (2015a) observaram in-

cremento de frações orgânicas, inorgânicas nos teo-

res de P extraído por resina trocadora de ânions até 

a profundidade 30 cm, em áreas com mais de 25 

anos de aplicação de DLS. 

O K também pode apresentar concentrações de 

até 10% da matéria seca dos DLS, entretanto, possui 

maior mobilidade no solo se comparado ao P. A 

adição de K via dejetos, como os DLS, tende a in-

crementar os teores de K disponível nas camadas 

superficiais do solo, porém, especialmente em solos 

com textura arenosa e baixos teores de MOS e, por 

consequência, com baixa CTC, pode ocorrer a sua 

percolação no perfil do solo (SCHERER; NESI; 

MASSOTTI, 2010; LOURENZI et al., 2013). 

Os DLS possuem na sua matéria seca em torno 

de 3% de Ca e 1% de Mg. Em sistemas conservacio-

nistas, como no sistema plantio direto, ambos os 

elementos tendem a ser acumulados em camadas 

superficiais, especialmente, por causa do não revol-

vimento do solo e presença dos maiores teores de 

MOS, que contribui para o aumento da CTC e da 

adsorção de Ca e Mg (CERETTA et al., 2003; BRU-

NETTO et al., 2012). 

Cu e Zn estão presentes nos DLS em quantidades 

extremamente baixas, em torno de 0,11 e 0,15% da 

matéria seca, respectivamente. No entanto, apesar 

de serem elementos essências para os seres vivos, 

são absorvidos em pequenas quantidades, o que 

contribui para o acúmulo desses metais pesados em 

solos. Normalmente, o Cu e o Zn aplicados via DLS 

são adsorvidos nos sítios mais ávidos e com maior 

energia de ligação. Porém, após as sucessivas aplica-

ções de dejetos, estes sítios são saturados sendo os 

elementos então redistribuídos em frações de menor 

energia de ligação, tornando-se cada vez mais dis-

poníveis para as plantas e passiveis de serem perdi-

dos por escoamento superficial (TIECHER et al., 

2013). 

O Cu quando adicionado através de dejetos suí-

nos é acumulado principalmente em complexos 

orgânicos, pela afinidade de adsorção do elemento 

aos grupos funcionais de superfície da MOS (FER-

NÁNDEZ-CALVIÑO et al. 2010). Já o Zn é, prefe-

rencialmente, adsorvido aos grupos funcionais de 

superfície de partículas da fração mineral do solo 

(FERNÁNDEZ-CALVIÑO et al. 2009). Apesar do 

incremento de Cu e Zn em solos com histórico de 

adição de dejetos de animais, os teores atuais não 

representam potencial de toxidez a maioria das 

plantas cultivadas. Entretanto, esses elementos po-

dem ser transferidos por escoamento superficial e, 

especialmente em solos com textura arenosa e baixos 

teores de MOS, por percolação (ASENSIO et al., 

2013).  

Ao avaliar o acúmulo e a distribuição das frações 

de Cu e Zn em solos submetidos de 3 a 30 anos de 

aplicações de DLS em uma microbacia no Sul de SC, 

Couto et al. (2015b) observaram que as aplicações de 

dejetos aumentaram os teores de Cu e Zn disponível 

na camada superficial do solo. Além disso, os autores 

encontraram maior acúmulo de Cu ligado às frações 

orgânica e mineral do solo, enquanto que o Zn acu-

mulou, preferencialmente, na fração mineral. Efeito 

semelhante foi observado por Tiecher et al. (2013), 

após 32 aplicações de 90 e 180 m3 ha-1 de DLS, em um 

Argissolo Vermelho, em Braço do Norte (SC). 

 

2.3 Acúmulo de carbono orgânico em solos com 

histórico de aplicação de dejetos líquidos de  

suínos 

 

O DLS possui, normalmente, baixos teores de 

matéria seca, em torno de 3%, sendo que, aproxima-

damente, 30% da matéria seca é carbono orgânico. O 

carbono existente nos dejetos é extremamente lábil e 

de fácil mineralização pelos microrganismos do solo. 

Por causa disso, na maioria das situações não se 

observa acúmulo substancial de carbono orgânico e, 

por consequência, matéria orgânica em solos com 

histórico de adição de dejetos líquidos de suínos 
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(COMIN et al., 2013). Por outro lado, os nutrientes 

aportados pelo DLS incrementam a produção de 

biomassa de culturas, e a biomassa produzida ao 

longo dos anos contribui para a manutenção e in-

cremento dos teores de C do solo. 

Ao comparar os teores de MOS de mata nativa e 

áreas que receberam DLS a mais de 20 anos em La-

tossolo, Cambissolo e Neossolo, Scherer, Nesi e 

Massotti (2010) observaram decréscimo acentuados 

nos teores de MOS da área com aplicação de DLS em 

relação a mata nativa. Já em um Argissolo que rece-

beu 19 aplicações de 20, 40 e 80 m3 de DLS, Lourenzi 

et al. (2011) observou incremento nos teores de MOS 

até a camada de 60 cm, em relação ao tratamento 

que não recebeu aplicação de dejetos. No entanto, os 

autores atribuem este aumento a decomposição dos 

resíduos de culturas depositados sobre a superfície 

do solo.  

O incremento de MOS no solo tem relação direta 

com sua composição, onde as interações organomi-

nerais, especialmente, com óxidos de Fe e Al (SAN-

TANA et al., 2011), podem estabilizar o C no solo 

por dificultarem a acessibilidade de enzimas e de 

microrganismos ou conferirem uma estabilidade 

química aos compostos orgânicos. Este efeito foi 

observado por Lourenzi (2014), em dois tipos de 

solos com aplicação de dejetos suínos. O autor ob-

servou maiores proporções de C na fração ácido 

fúlvico da MOS, em Argissolo Vermelho com 170 g 

kg-1 de argila, e na fração humina da MOS, em La-

tossolo Vermelho com 834 g kg-1 de argila. O resul-

tado sugere que em solos com baixos teores de argila 

o C encontra-se, preferencialmente, em frações mais 

funcionalizadas da MOS, enquanto que em solos 

com maiores teores de argila há um predomínio de 

C em frações menos funcionalizadas e mais associa-

das com a matriz mineral do solo. 

 

3 RISCOS DE CONTAMINAÇÃO AMBIENTAL 

 

3.1 Nitrogênio 

 

O N é um dos nutrientes encontrados em maior 

proporção no DLS. Na maioria dos casos, cerca de 

60% do N encontra-se na forma mineral, especial-

mente em formas amoniacais (PAYET et al., 2009), 

podendo ocorrer perdas de N por volatilização na 

forma de amônia (NH3), pelo escoamento superficial 

e percolação de amônio (NH4+) e nitrato (NO3-), que 

além de poluir o ar e mananciais de água também 

diminuem o potencial fertilizante do dejeto. 

As perdas de N por volatilização podem ocorrer 

quando os dejetos de suínos são armazenados por 

longos períodos e, principalmente, após sua aplica-

ção no campo. Por ser um gás em condições normais 

de temperatura e pressão atmosférica, a amônia 

presente no solo, na água, fertilizantes e dejetos, 

pode rapidamente volatilizar para a atmosfera e 

então interagir com prótons, metais e compostos 

ácidos para formar íons ou compostos que variam 

em estabilidade. 

Os porcentuais de perda de N por volatilização 

de amônia dependem das características do dejeto e 

do ambiente e podem, segundo Gordon et al. (1988) 

e Thompson, Pain e Rees (1990), ser pequenos ou até 

superiores a 90% do N mineral aplicado. Dejetos 

com maiores teores de matéria seca favorecem as 

perdas de N por volatilização. Contudo, aplicar de-

jetos sobre uma superfície com presença de plantas 

que diminuem a velocidade do vento pode diminuir 

as perdas de amônia (SOMMER et al., 1997). Nesse 

sentido, Gonzatto et al. (2013) observaram redução 

de 34% na volatilização de NH3 quando da manu-

tenção da palha da cultura da aveia-preta em solo 

que recebeu aplicação de 60 m3 ha-1 de dejeto líquido 

de suínos. As maiores perdas de N por volatilização 

ocorrem nas primeiras horas após a aplicação dos 

dejetos, como observado por Basso et al. (2004) em 

trabalho conduzido em Argissolo Vermelho subme-

tido a aplicações das doses de 0, 20, 40 e 80 m3 ha-1 

DLS. Esses autores salientam que uma forma de 

reduzir essas perdas é através da incorporação dos 

dejetos, entretanto essa prática é pouco adotada 

pelos produtores que utilizam dejetos em áreas de 

lavoura. 

Devido ao fato de grande parte do N mineral 

presente nos dejetos de suínos se encontrar em for-

mas amoniacais e também devido à baixa afinidade 

das formas de N com os coloides do solo, logo após 

a aplicação do dejeto no campo podem ocorrer 

transferências de N na forma de N-NH4+ por escoa-

mento superficial e percolação. Isso foi observado 

por Ceretta et al. (2005b) e Girotto et al. (2013) em 

avaliações das transferências de N e P por escoa-

mento superficial e percolação em Argissolo Verme-

lho submetido a sucessivas aplicações das doses de 

0, 20, 40 e 80 m3 ha-1 de DLS. Esses autores observa-

ram que as maiores transferências de NH4+ por esco-

amento superficial e por percolação acontecem nos 

primeiros dias após a aplicação dos dejetos. 

Após a aplicação de DLS no solo, as bactérias ni-

trificadoras oxidam o N amoniacal até nitrato (N-

NO3-), como observado por Aita, Port e Giacomini 

(2006), que encontraram taxas de nitrificação de até 

0,98 e 1,53 kg ha-1 dia-1, para as doses de 40 e 80 m3 

ha-1 de dejeto líquido de suínos, respectivamente, em 
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avaliação realizada quatro dias após a aplicação do 

dejeto. Essa rápida transformação do N amoniacal 

até nitrato aumenta consideravelmente a sua con-

centração no solo. Assim, seu acúmulo no solo se dá 

nos primeiros dias após a aplicação do dejeto, como 

observado por Chantigny et al. (2004), Assmann et 

al. (2007) e Adeli et al. (2008), e diminui ao longo dos 

dias. Isso ocorre pelo fato de que o N-NO3- forma 

complexo de esfera-externa com os grupos funcio-

nais de superfície das partículas reativas do solo, 

sendo mantida a sua água de hidratação ao ser ad-

sorvido e, por isso, a sua energia de adsorção com as 

partículas orgânicas e inorgânicas é pequena, dei-

xando-o mais suscetível às transferências por esco-

amento superficial (SMITH; JACKSON; PEPPER, 

2001; CERETTA et al., 2005b) e percolação 

(DAUDÉN; QUÍLEZ; VERA, 2004; BASSO et al., 

2005). Esse efeito foi comprovado por Ceretta et al. 

(2010) e Girotto et al. (2013), os quais observaram 

que as maiores transferências de NO3- por escoa-

mento superficial e por percolação ocorreram nos 

primeiros eventos após a aplicação dos dejetos. Os 

capítulos V e IX do presente livro trarão maiores 

informações sobre os efeitos na qualidade da água 

causados pelo nitrato e pela atividade suinícola in-

tensiva. 

 

3.2 Fósforo 

 

O P é encontrado em grandes quantidades no 

DLS, sendo mais de 60% em frações inorgânicas 

(CASSOL; GIANELLO; COSTA, 2001). O P é um 

macronutriente para as plantas, mas quando aplica-

do em excesso acumula no solo e pode tornar-se 

poluente, provocando a contaminação de mananci-

ais de água superficiais e subsuperficiais (BER-

WANGER; CERETTA; RHEINHEIMER, 2008). A 

adsorção de P no solo ocorre pelo mecanismo de 

troca de ligantes e se dá, primeiramente, nos sítios 

de adsorção com maior avidez pelo íon fosfato, for-

mando ligações de alta energia e, por consequência, 

com baixa disponibilidade do nutriente na solução 

do solo. Entretanto, a adição de altas quantidades de 

P via dejeto faz com que ocorra redução da capaci-

dade máxima de adsorção de P pelos sítios de ad-

sorção do solo (SIDDIQUE; ROBINSON, 2003; 

ADELI et al., 2008). Como consequência, os íons 

fosfatos são adsorvidos com menor energia de liga-

ção, aumentando o seu teor na solução do solo 

(McDOWELL; SHARPLEY; FOLMAR, 2001). 

O aumento da disponibilidade de P em solos com 

aplicações de dejeto de suínos ocorre devido adição 

de quantidades excessivas do elemento, somatório 

das sucessivas e/ou volumosas aplicações de DLS. 

Em trabalho realizado por Lourenzi et al. (2013) em 

Argissolo Vermelho, foram adicionados ao solo o 

total de 2511 kg ha-1 de P após 19 aplicações da dose 

de 80 m3 ha-1 de DLS durante 93 meses de condução 

do experimento. Esse grande aporte de P promoveu 

a saturação dos sítios de adsorção das partículas 

reativas das camadas mais superficiais do solo, di-

minuindo a energia de ligação do P, permitindo 

transferência e acúmulo de P até 60 cm de profundi-

dade e aumentando às transferências por escoamen-

to superficial e percolação. 

Em trabalho realizado em Argissolo Vermelho e 

que recebeu sucessivas aplicações das doses de 0, 20, 

40 e 80 m3 ha-1 de DLS, Ceretta et al. (2010) observa-

ram maiores transferências nos primeiros eventos 

pluviométricos após as aplicações dos dejetos. Isso 

ocorre pelo fato de grande parte do P estar na forma 

inorgânica nos dejetos no momento em que os mes-

mos são aplicados. Além disso, como as aplicações 

ocorrem, normalmente, antes da implantação das 

culturas, a demanda por nutrientes pelas culturas é 

pequeno nos estágios iniciais, e o P não absorvido 

pelas plantas está mais suscetível às transferências. 

Devido ao P apresentar alta afinidade com as partí-

culas coloidais do solo, as suas transferências por 

percolação são pequenas, como observado por Gi-

rotto et al. (2013). Esses autores não observaram 

transferências maiores do que 0,13% do P aplicado 

via dejeto em cinco anos de avaliação no mesmo 

experimento do trabalho de Ceretta et al. (2010). 

Como as aplicações de dejetos de suínos nor-

malmente são realizadas superficialmente sem in-

corporação e o acúmulo de P ocorre, predominan-

temente, nas camadas superficiais do solo, as trans-

ferências de P por escoamento superficial também 

ocorrem pelo carregamento de partículas sólidas 

pela água das chuvas. Para evitar isso deve-se ado-

tar um manejo que resulte na manutenção de cober-

tura no solo, que favoreça a infiltração de água e 

evite o transporte de partículas, seja de solo ou do 

próprio dejeto.  Ceretta et al. (2010), demostraram 

que a transferência de P por escoamento superficial 

tem estreita relação com as quantidades de P aplica-

das ao solo. Por isso, sugere-se o uso de doses de 

DLS que atendam às exigências das culturas, redu-

zindo assim seu impacto negativo no ambiente. 

 

3.3 Cobre e zinco 

 

Os meios de transferência de cobre (Cu) e zinco 

(Zn) de um compartimento para outro no ambiente 

têm grande importância no entendimento da dinâ-
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mica desses elementos. Uma vez que estes elemen-

tos, não se degradam, volatilizam ou decaem por 

fotólise, seu destino em sistemas aquáticos é, princi-

palmente, controlado por processos de transporte 

(GUILHERME et al., 2005). 

O transporte de metais pesados como o Cu e o 

Zn nos solos é governado por inúmeros fatores, tal 

como pH, CTC e propriedades físicas como textura, 

presença e tipo de óxidos etc. (SPOSITO, 1989). O Cu 

e o Zn são retidos no solo por reações de adsorção 

em superfícies orgânicas e minerais e ainda por rea-

ções de precipitações (McBRIDE, 1994). Além disso, 

processos microbiológicos podem influenciar o pH 

do solo, potencial redox e, concentração de CO2 po-

dendo imobilizar ou mobilizar os metais pesados no 

solo (MANSON; AMMANN; SIGG, 1999). O trans-

porte de Cu e Zn no solo ocorre também, como re-

sultado da complexação com ligantes orgânicos 

dissolvidos em solução, com origem no solo ou de 

compostos adicionados ao solo. Quando em maior 

concentração no solo, compostos orgânicos solúveis 

podem aumentar várias vezes a transferência de 

metais pesados por escoamento superficial e perco-

lação. 

Apesar dos metais pesados serem considerados 

pouco móveis no solo, várias pesquisas têm relatado 

a associação de metais com componentes da fase 

sólida que teriam mobilidade no solo. Liang e 

Mccarthy (1994) citam duas linhas de pesquisas que 

demonstram que os coloides podem influenciar o 

transporte de contaminantes em subsuperficies: (i) 

estudos de colunas de solo, em laboratório, demons-

trando o co-transporte de contaminantes adsorvidos 

a coloides móveis, (ii) estudos de campo demons-

trando a associação de contaminantes com coloides 

naturais em águas subsuperficiais. 

A associação de metais à compostos orgânicos 

aumenta a mobilidade dos mesmos no perfil do solo, 

com isso elementos que são considerados pouco 

móveis na forma livre no solo. Isto já foi demonstra-

do para o Cu+2, que mesmo sendo pouco móvel na 

forma de cátion livre, passa a ser móvel quando 

complexados a compostos orgânicos (HAN; THO-

MPSON, 2003; PLAZA et al., 2005; ASHWORTH; 

ALLOWAY, 2007). 

O Cu possui alta capacidade de formar comple-

xos com a matéria orgânica dissolvida (MOD), nor-

malmente expressa como carbono orgânico dissolvi-

do (COD) (BENGTSSON et al., 2006). A maior pre-

sença de COD em solos provoca o movimento signi-

ficativo de Cu2+ e também de Zn2+ (ZHANG et al., 

2003; McLAREN; CLUCAS; TAYLOR, 2004). O Cu2+, 

geralmente, forma complexo do tipo esfera interna, 

de alta energia, com compostos orgânicos em valo-

res de pH até menores que 4,0 (KANG; BLEAM; 

HELMKE, 1997). Por isso, o transporte de Cu2+, or-

ganicamente complexado, ocorre em uma ampla 

faixa de valores de pH. 

Pelo exposto, se o uso de DLS aumenta o COD na 

solução do solo, aumentaria também a mobilidade 

de elementos como o Cu no solo. Ashworth e Al-

loway (2004) relatam que a mobilidade do Cu atra-

vés do solo foi aumentada na presença de MOD 

derivada de lodo de esgoto, podendo ocorrer o 

mesmo com a aplicação de DLS. Desta forma, além 

de aportar metais pesados ao solo, o próprio DLS é 

promotor da transferência destes, aumentando o 

potencial de contaminação de águas superficiais e 

subsuperficiais. 

Embora, o risco de intoxicação por Cu para saúde 

dos homens ser baixo, a World Health Organization 

sugere valores padrões (máximos) de 2 mg L-1, para 

água potável (ASHWORTH; ALLOWAY, 2007). 

Contudo, vários trabalhos têm encontrado efeito de 

toxidez nas plantas cultivadas em solos com altas 

concentrações de Cu e Zn na solução, quando estes 

se encontram em formas livres (ROONEY; ZHAO; 

McGRATH, 2006). 

O Zn é considerado um elemento com relativa 

mobilidade por autores que estudaram seu compor-

tamento em solos com aplicação de lodo de esgoto 

(RICHARDS et al., 2000). Entretanto, Giusquiani et 

al. (1998) estudando a capacidade de adsorção de Cu 

e Zn na MOD proveniente da fase líquida (<0,45 µm) 

de DLS, relatam que o Zn estava adsorvido aos gru-

pos funcionais do solo, apesar da presença da maté-

ria orgânica dissolvida, proveniente do dejeto. Estes 

autores justificaram este comportamento à relativa 

pequena estabilidade da constante da ligação for-

mada no complexo organometal (Zn-MOD). Desta 

forma a matéria orgânica dissolvida teria uma me-

nor influência na mobilidade do Zn se comparado, 

com sua influência na mobilidade do Cu. 

Nessa mesma linha de raciocínio Ashworth e Al-

loway et al. (2004) encontraram através da predição 

do programa MINTEQA2, que em torno de 50% do 

Zn presente na fase líquida, proveniente de lodo 

esgoto, estava fazendo parte ou ligado a compostos 

orgânicos. Neste trabalho os autores justificaram a 

pequena influência da matéria orgânica dissolvida 

na mobilidade do Zn, devido à baixa constante de 

estabilidade no complexo formado metal-MOD 

(3,561 para o Zn e 4,961 para Cu, essas constantes 

estimadas pelo programa MINTEQA2), desta forma 

os grupos funcionais da fase sólida do solo adsorve-

riam o Zn, retirando-o dos compostos orgânicos, 
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diminuindo assim a sua mobilidade. Por outro lado, 

o Cu permaneceria adsorvido à matéria orgânica 

dissolvida proveniente de resíduos orgânicos e isso 

aumentaria a sua mobilidade no solo. 

Na região Sul do Brasil, especialmente nos esta-

dos de Santa Catarina e Rio Grande do Sul a presen-

ça de Cu e Zn em altas concentrações em DLS foram 

apontadas pelos estudos de Mattias et al. (2010), 

Girotto et al. (2010a) e Tiecher et al. (2013), entre 

outros. Girotto et al. (2010a), em estudo realizado em 

um Agrissolo encontraram acúmulos significativos 

de Cu até a camada de 12 cm de profundidade e de 

Zn até a camada de 10 cm de profundidade, com 

aplicação de 20, 40 e 80 m3 ha-1 de DLS. O acréscimo 

nos teores de Cu e Zn no solo foi atribuído às altas 

concentrações desses metais nos dejetos, que resulta-

ram, após sete anos de aplicação de dejetos, na adi-

ção de 16,0, 32,0 e 64,0 kg de Cu ha-1 e 19,9, 39,8 e 

79,6 kg de Zn ha-1, respectivamente para as doses de 

20, 40 e 80 m3 ha-1 de DLS. Resultados semelhantes 

foram observados por Tiecher et al. (2013) em solos 

oriundos de áreas com aplicações de resíduos orgâ-

nicos no estado de Santa Catarina. 

Desta forma, espera-se que aplicações sucessivas 

de dejeto líquido de suínos, assim como outros deje-

tos de origem animal, tendem a induzir a transfe-

rência por escoamento superficial, causando a con-

taminação de sedimentos e águas superficiais 

(L’HERROUX et al., 1997; GIROTTO et al., 2010b). 

Dados de transferência de metais pesados, seja 

por escoamento superficial ou por percolação no 

solo, são escassos na literatura nacional e internacio-

nal. Tal informação é essencial para o estabelecimen-

to de algum tipo de balanço de massa de metais no 

solo, assim como na quantificação das entradas de 

metais em águas superficiais (BENGTSSON et al., 

2006).  

Trabalhos realizados na Europa geralmente 

apontam pequenas transferências de metais pesados 

via escoamento superficial. Isso porque as condi-

ções, principalmente, de intensidade de precipita-

ções não proporcionam transferências significativas 

de solução via escoamento superficial. Por outro 

lado, nas condições de clima da região Sul do Brasil, 

com maiores volumes e intensidade de precipita-

ções, a transferência de nutrientes via escoamento 

superficial é apontada por vários estudos como a 

principal forma de transferência de elementos do 

solo (BASSO, 2003; BASSO et al., 2005; CERETTA et 

al., 2005b, BERWANGER, 2006; CERETTA et al., 

2010; GIROTTO et al., 2010b). 

Em trabalho realizado por Girotto (2007) a forma 

principal de perda de Cu e Zn foi via escoamento 

superficial em solo cultivado em SPD e submetido a 

sucessivas aplicações de DLS. Neste mesmo estudo, 

a maior parte do Cu na solução escoada foi detecta-

da na forma particulada representando de 68 a 80% 

do total transferido por escoamento superficial. 

Comportamento semelhante também foi observado 

Bertol (2005), que menciona que praticamente todo o 

Cu presente em soluções escoadas superficialmente 

encontrava-se particulado em sedimentos em sus-

pensão nas soluções transferidas. Por sua vez, Girot-

to (2007) relata que as quantidades transferidas de 

Zn foram maiores que as observadas para o Cu, 

porém a distribuição entre as formas particuladas e 

solúveis foram semelhantes, sendo a fração particu-

lada do Zn em solução de 66, 66, 75 e 67 % onde não 

foi aplicado dejeto e onde foi aplicado 20, 40 e 80 m3 

ha-1, respectivamente. Desta forma pode se inferir 

que, a maior parte do Cu e do Zn presentes nas so-

luções escoadas superficialmente no solo se encon-

tram adsorvidos ou fazendo parte da constituição 

dos sedimentos transportados. 

Em relação às quantidades transferidas por esco-

amento superficial, Girotto (2007) detectou, durante 

o ciclo do milho (entre outubro de 2006 e abril de 

2007), 9,5, 14,0, 12,0 e 38,5 g ha-1, em solo sob SPD 

adubado com 20, 40 e 80 m3 ha-1 de DLS, respecti-

vamente. Isso representou a transferência de 0,9, 0,2 

e 1,4 %, do total de Cu aplicado nas respectivas do-

ses. Para o Zn as quantidades foram semelhantes às 

observadas para o Cu, sendo de 8,4, 7,2, 12,6 e 24,0 g 

ha-1, para o solo sem adubação e para as três doses 

de DLS, respectivamente. 

Cabe salientar que as quantidades totais de Cu e 

Zn transferidas por escoamento superficial determi-

nadas por Girotto (2007), foram bem maiores que as 

relatas em outros trabalhos desenvolvidos em países 

Europeus como o de Moolenaar e Lexmond (1998). 

Este autor estimou em um estudo de balanço que a 

percolação de Cu e Zn era de 8,1 e 0,6 g ha-1 ano-1, 

respectivamente, independentemente do sistema de 

cultivo adotado. Entretanto, as quantidades detecta-

das por Bengtsson et al. (2006) em soluções percola-

das de solos, em fazendas do Nordeste da Suíça com 

cultivos fertilizados com resíduos orgânicos, foram 

semelhantes e em alguns tratamentos até superiores, 

chegando a 57±33 e 16±11 g ha-1 ano-1 para o Cu e Zn, 

respectivamente, em um dos solos avaliados. É im-

portante considerar que estes resultados foram obti-

dos quando a concentração na camada superficial do 

solo estudado era de 9,6 e 43 mg kg-1, para Cu e Zn, 

respectivamente, sendo bem menores que as encon-

tradas no trabalho de Girotto (2007) nas condições 

do Sul do Brasil.  
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Em relação à transferência por percolação, os da-

dos apresentados por Girotto (2007) também indi-

cam que Cu e Zn são transferidos na forma particu-

lada, sendo de 82, 58, 87 e 80% para o Cu respecti-

vamente, onde não foi aplicado e onde foram apli-

cados 20, 40 e 80 m3 ha-1 de DLS. Isto evidencia que a 

baixa disponibilidade do Cu na solução ocorre em 

função da sua migração na forma particulada e não 

na forma solúvel. Por outro lado, as transferências 

de Zn na forma particulada foram de 45, 14, 32 e 

58% do total transferido, respectivamente para os 

tratamentos com aplicação de 0, 20, 40 e 80 m3 ha-1 

de DLS. Essas transferências indicam um compor-

tamento diferenciado do Zn com maior migração em 

formas solúveis. 

A baixa disponibilidade do Cu e Zn em solução, 

em solo com 21 aplicações de dejeto líquido de suí-

nos, também foi constada por De Conti et al. (2016), 

onde as espécies químicas de Cu e Zn complexados 

com carbono orgânico dissolvido predominaram, 

sendo pequenas as quantidades destes dois elemen-

tos em formas livres em soluções percoladas em 

colunas de solo indeformado. 

A taxa de infiltração de água no solo, juntamente 

com a intensidade e duração da chuva, rugosidade 

superficial e a topografia são os fatores que irão 

determinar a magnitude do escoamento superficial. 

A aplicação superficial de dejeto líquido de suínos 

no solo causa o aumento na concentração de metais 

pesados e, com isso, aumenta o teor de metais na 

solução do solo e na solução escoada superficial-

mente. Porém, em trabalhos desenvolvidos com essa 

abordagem as quantidades transferidas de Cu e Zn 

via escoamento superficial são pequenas e pouco 

significativas. Por outro lado, salienta-se que o tipo 

de solo é um importante fator que controla a movi-

mentação vertical de Cu e Zn no perfil do solo. 

Quanto maior é a interação entre o solo e solução 

que percola no perfil, maior é possibilidade de ad-

sorção dos elementos, diminuindo sua mobilidade. 

 

4 SÍNTESE 

 

A Figura 17 apresenta uma síntese dos principais 

efeitos do uso dos DLS sobre a produtividade das 

culturas, transferência de solução e nutrientes por 

escoamento superficial e percolação, disponibilidade 

de nutrientes no solo e traz uma inferência sobre os 

riscos de contaminação ambiental. Fica claro que 

com o aumento das doses de DLS há redução na 

transferência de solução via escoamento superficial, 

o que é desejável, pois favorece a infiltração e reten-

ção de água no solo. Isso fica evidente observando 

que as transferências de solução por percolação so-

frem pequenas variações com o aumento das doses 

de DLS, ou seja, aumenta a infiltração de água do 

solo mas não apresenta linearidade com o volume 

de solução percolada. 

 

Dose de DLS

Produtividade das culturas 

Solução.escoada 

Solução percolada

Nutrientes escoados

Nutrientes percolados 

Disponibilidade de nutrientes

Risco Ambiental 

Figura 17. Principais efeitos decorrentes do uso de 

DLS sobre a produtividade das culturas, transferên-

cia de solução e nutrientes por escoamento superfi-

cial e percolação, disponibilidade de nutrientes no 

solo e risco de contaminação ambiental.  

 

O aumento das doses de DLS também proporci-

ona maior disponibilidade de nutrientes no solo o 

que, consequentemente, reflete em maiores produti-

vidades pelas culturas. Entretanto, esse aumento da 

disponibilidade de nutrientes favorece maiores 

transferências de nutrientes por escoamento superfi-

cial e percolação, o que aumenta os riscos de conta-

minação ambiental em áreas que recebem aplicações 

de DLS. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

O uso de dejetos em áreas de lavouras para pro-

dução de grãos ou pastagens diminui a necessidade 

da compra de nutrientes para a adubação e é uma 

importante alternativa para a redução de custos de 

produção agrícola. Esta vantagem e a necessidade 

de descarte do enorme volume de DLS presente na 

região Sul do Brasil torna imprescindível seu uso 

para este fim. Essa prática mostra-se eficiente pois 

aumenta a produção de grãos e matéria seca pelas 

culturas bem como aumenta a oferta de forragem 

em áreas de pastagens. 

O uso dos dejetos em áreas de lavoura também 

promove alterações nos atributos químicos do solo, 

podendo reduzir a acidez ativa e potencial, reduzir a 

disponibilidade de Al3+, aumentar teores de matéria 

orgânica, a disponibilidade de nutrientes como o P, 

K, Ca, Mg, Cu, Zn, entre outros, o que é positivo 

para o solo, pois melhora nutrição das plantas. 
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Entretanto, aplicações sucessivas em uma mesma 

área ou em doses muito elevadas podem provocar 

um desequilíbrio no solo e afetar o desenvolvimento 

das plantas. Também pode ocorrer a transferência 

de nutrientes para manancias de água superficiais e 

subsuperficiais, afetando a qualidade da água desti-

nada ao consumo humano e de animais. 

Dessa forma, é importante salientar que o uso 

dos dejetos gerados na propriedade pode ser uma 

importante prática para aumentar a lucratividade e 

melhorar a qualidade do solo, além de ser uma for-

ma de descarte desses resíduos gerados nas propri-

edades, mas sempre deve-se ter claro que o uso ina-

dequado pode trazer graves consequências para o 

meio ambiente e também para os seres vivos que 

estão nesse meio. 
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Capítulo V 

Contaminação da água com nitrato pelo uso  

excessivo de dejeto líquido de suínos na França: 
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INTRODUÇÃO 

 

O dejeto líquido de suínos (DLS) é amplamente 

utilizado como fertilizante no mundo todo pois pos-

sui quantidades apreciáveis de vários nutrientes 

essenciais para as plantas. No entanto, como visto 

nos capítulos I, III e IV, o seu uso excessivo e contí-

nuo sobre uma mesma área resulta no acúmulo de 

nutrientes no solo, ocasionando efeito tóxico de me-

tais pesados para as plantas cultivadas (TIECHER et 

al., 2016), aumentando o riso de contaminação dos 

recursos hídricos com fósforo (P), nitrogênio (N) 

(RO et al., 2016) e resíduos de medicamentos de uso 

veterinário (FREY et al., 2015). Em ambientes bem 

drenados, o N encontra-se principalmente na forma 

de nitrato (N-NO3–), que apresenta grande mobili-

dade no solo. Quando as doses de fertilizantes ni-

trogenados (orgânicos e minerais) aplicados são 

superiores às demandas das plantas ocorre então a 

lixiviação de N-NO3–, que pode atingir o lençol freá-

tico (Figura 18), contaminando a água utilizada para 

consumo, sendo tóxico em teores acima de 10 mg L–

1. A contaminação com nitrato também pode ser 

oriunda da aplicação de fertilizantes nitrogenados 

sintéticos, como será abordado no capítulo seguinte 

(capítulo VI). 

Na Região do Médio Alto Uruguai (MAU) no Rio 

Grande do Sul (RS), já existem evidências de que a 

agricultura e a produção pecuária intensiva pratica-

da no local está contaminando tanto as águas super-

ficiais (CAPOANE et al., 2015) quanto subterrâneas 

(FERNANDES et al., 2016). Esses trabalhos demons-

traram relação direta entre a adição excessiva de 

nitrogênio via dejeto líquido de suínos e os níveis de 

nitrato na água, e devem servir de alerta aos gesto-

res e agricultores da região, pois o sistema de pro-

dução agropecuário não está usando as recomenda-

ções técnicas e está comprometendo a sustentabili-

dade do ambiente.  

 
Figura 18. Esquema representando a contaminação da água do lençol freático com nitrato (N-NO3–) devido 

ao uso excessivo de dejeto líquido de suínos (Ilustração: Tales Tiecher). 

mailto:laurent.caner@univ-poitiers.fr
mailto:tales.t@hotmail.com
mailto:tales.tiecher@gmail.com
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É importante lembrar que o reflexo da contami-

nação do lençol freático será sentido por toda popu-

lação rural e urbana, uma vez que a coleta de água 

para dessedentação humana se dá através de poços 

tubulares ou da coleta direta dos rios. A água capta-

da dos rios para o abastecimento humano passa por 

uma série de tratamentos. No entanto, o atual o sis-

tema de tratamento é incapaz de retirar todo o nitra-

to e nitrito da água, o que representa uma potencial 

fonte de intoxicação humana. Esse problema tornar-

se-á cada vez mais presente em nossa sociedade, 

uma vez que aumento previsto na produção de aves, 

bovinos e suínos (previsões de 2011/12 para 2021/22) 

é de 56, 32 e 22% (IBGE, 2011). Isso significa que 

haverá aumento da quantidade de dejetos produzi-

dos (TIECHER et al., 2014), potencializando cada 

vez mais os riscos de contaminação ambiental. 

A região da Bretanha1 na França (Figura 19a) é 

uma região agrícola que concentra quase 60% dos 

suínos da França (CRP – COMITE REGIONAL 

PORCIN BRETAGNE, 2013), similar ao que ocorre 

na região Sul do Brasil, que concentra atualmente 

cerca de 50% da produção (ROPPA, 2014), notada-

mente no norte do RS, oeste de SC e sudoeste do PR. 

Assim como no Sul do Brasil, a cadeia de produção 

suinícola na Bretanha também se baseia em empre-

sas familiares e emprega cerca de 31 mil pessoas. 

Devido à alta concentração de suínos na Bretanha, 

ela foi a primeira região francesa a sofrer com a de-

terioração da qualidade dos cursos de água e dos 

lençóis freáticos com nitratos de origem agrícola. 

Atualmente, mais da metade do país é afetado por 

esse problema (BENOIT et al., 2015; FLIPO et al., 

2007; LOPEZ; BARAN; BOURGINE, 2015; 

OEURNG; SAUVAGE; SÁNCHEZ-PÉREZ, 2010; 

PASSY et al., 2012; ROGERS; NICOLINI; 

GAUTHIER, 2012), e para combater a poluição dos 

corpos d’água com nitratos de origem agrícola, vá-

rios programas de ação têm sido implementados 

com sucesso desde 1996 em vários departamentos 

franceses, com a finalidade de recuperar a qualidade 

de águas superficiais e subterrâneas.  

O presente capítulo sintetiza algumas ações fran-

cesas visando diminuir a contaminação das águas 

com nitrato. Nesse material também é apresentado 

                                                 
1 A Bretanha (em francês Bretagne) é uma região adminis-

trativa do oeste da França com uma grande costa litoral 

entre o Canal da Mancha e o Oceano Atlântico. Sua capital 

é Rennes e seus habitantes chamam-se bretões. A Bretanha 

é hoje em dia uma das 6 nações celtas reconhecidas pela 

Celtic League, com a Escócia, a Irlanda, a Ilha de Man, o 

País de Gales e a Cornualha (FRANÇA, 2016). 

uma avaliação dos programas de ação e da regula-

mentação das modalidades e das datas de fertiliza-

ção nitrogenada, bem como algumas adaptações no 

manejo do solo, visando diminuir a contaminação 

da água com nitrato na França. Com isso, espera-se 

subsidiar informações que sirvam de base para 

ações que visem mitigar a contaminação com nitrato 

originado da aplicação excessiva de dejeto líquido 

suíno no Sul do Brasil. 

 

 
 

 
Figura 19. Localização geográfica da França com 

destaque para a região da Bretanha em vermelho 

(acima), e localização da produção europeia de suí-

nos no ano de 2011 (CRP – COMITE REGIONAL 

PORCIN BRETAGNE, 2013) (abaixo). 
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1 DIVISÕES ADMINISTRATIVAS DA FRANÇA 

 

Antes de aprofundarmos a discussão sobre a con-

taminação das águas com nitrato na França é impor-

tante conhecermos um pouco sobre as divisões ad-

ministrativas do país. Na França existem muitas 

divisões administrativas com distintos objetivos: 

político (governo local), eleitoral (distritos) ou ad-

ministrativos (serviços descentralizados do Estado). 

O conceito legal atual da região foi criado oficial-

mente em 1982 pela Lei de Descentralização 

(LEGIFRANCE, 1982). Em 2016, de acordo com a Lei 

no 2015-29 de 17 de Janeiro de 2015 relativa à delimi-

tação das regiões que entrou em vigor em 1º de Ja-

neiro de 2016, o que antes eram 27 regiões foi redu-

zido para 18 regiões administrativas (Figura 20), 

sendo 13 regiões metropolitanas e 5 regiões ultrama-

rinas (Francês: Région d'outre-mer – ROM)  

(LEGIFRANCE, 2015). As 13 regiões metropolitanas 

(incluindo 12 regiões continentais mais a ilha de 

Córsega, embora Córsega é formalmente uma cole-

tividade territorial, é considerada equivalente a uma 

região), são subdivididas em 2 a 13 departamentos, 

enquanto as regiões ultramarinas consistem em ape-

nas um departamento cada. Um departamento é 

equivalente ao estado no Brasil. 

Atualmente, as 13 regiões francesas metropolita-

nas são subdivididas em 96 departamentos; os de-

partamentos são subdivididos em 323 arrondisse-

ments (distritos); os arrondissements são subdivididos 

em 1.995 cantons (cantões); que por sua vez são 

subdivididos em 36,529 communes (comunas ou 

municípios). Já as 5 regiões francesas ultramarinas – 

Guiana Francesa (América do Sul), Guadalupe e 

Martinica no Caribe (América do Norte), Mayote e 

Reunião no Oceâno Índico (África) – representam 

um departamento cada uma, que são subdivididos 

em 12 distritos; que são por sua vez subdivididos 

em 172 cantões e 129 comunas.  

 

Figura 20. Divisão das regiões francesas metropolitanas e ultramarinas (destacadas no canto inferior esquer-

do). Fonte: adaptado de Wikipédia (2016a). As seis regiões com asterisco possuem nome temporário resulta-

do da fusão de duas ou mais regiões e deverão escolher outro nome até 1 de julho de 2016. O decreto final 

ocorrerá em 1 de outubro de 2016. 

* 

* 

* 

* 

* 

* 
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Cada departamento constitui tanto uma divisão 

administrativa como um estado e uma coletividade 

territorial. A sede do departamento do governo é 

conhecida como a prefeitura. Cada departamento é 

administrado por um conselho departamental 

(Francês: Conseil Départemental), uma assembleia 

eleita por seis anos por sufrágio universal, com o 

Presidente do Conselho como executivo do depar-

tamento. A capital de um distrito (arrondissements) é 

chamada de subprefeitura. Quando um distrito con-

tém a prefeitura (capital) do departamento, a capital 

do distrito atua tanto como uma prefeitura como 

uma subprefeitura. A administração de um distrito é 

atribuída a um sub-prefeito. Ao contrário das regi-

ões, departamentos e comunas, os distritos não têm 

estatuto de entidade jurídica no direito público, e 

eles não são executados por funcionários eleitos, 

mas pelos responsáveis políticos designados pelo 

Presidente Francês. O papel do cantão é essencial-

mente prover uma estrutura para as eleições regio-

nais. Cada cantão elege uma pessoa para representá-

lo junto ao conselho geral do departamento, que é a 

principal divisão administrativa francesa. Os cantões 

foram criados em 1790 ao mesmo tempo que os de-

partamentos, durante a Revolução Francesa2. 

 

2 AÇÕES FRANCESAS PARA DIMINUIR A 

CONTAMINAÇÃO DAS ÁGUAS COM  

NITRATO 

 

As principais ações realizadas na França para mi-

tigar a contaminação das águas superficiais e subter-

râneas foram: 

 

i) Criação de um código de boas práticas agríco-

las em 1993. 

ii) A definição sobre o território francês das zo-

nas vulneráveis à poluição das águas por ni-

trato. Nessa definição a região da Bretanha foi 

                                                 
2 A Revolução Francesa (1789-1799) foi um período de 

intensa agitação política e social na França, que teve um 

impacto duradouro na história do país e do mundo. A 

monarquia absolutista que tinha governado a nação du-

rante séculos entrou em colapso em apenas três anos. A 

sociedade francesa passou por uma transformação épica, 

quando privilégios feudais, aristocráticos e religiosos se 

evaporaram sobre um ataque sustentado de grupos políti-

cos radicais, das massas nas ruas e de camponeses na 

região rural do país. Antigos ideais da tradição e da hie-

rarquia de monarcas, aristocratas e da Igreja Católica fo-

ram abruptamente derrubados pelos novos princípios de 

Liberté, Égalité, Fraternité (em português: liberdade, igual-

dade e fraternidade) (WIKIPÉDIA, 2016b). 

classificada como “zona vulnerável” desde 

1994 de acordo com as disposições das instru-

ções diretivas europeias 91/676/CEE de 12 de 

dezembro de 1991 (EUROPEAN UNION 

OPEN DATA PORTAL, 1991) conhecida co-

mo “Diretiva Nitratos”, devido à grande con-

centração de produção de suínos (Figura 19b). 

iii) Elaboração de um programa de ação da Dire-

tiva Nitratos, definindo as medidas que regem 

a prática da adubação nitrogenada. Desde 

1997 quatro programas de ação foram criados 

nos departamentos Bretões (Côtes-d'Armor, 

Ille-et-Vilaine, Morbihan e Finistère). 

 

As obrigações dos programas de ação aplicaram-

se a todos os usuários de fertilizantes nitrogenados, 

sendo agricultores ou não e, portanto, qualquer sis-

tema de produção pecuária independentemente da 

natureza e do tamanho de seu rebanho. O programa 

de ações da Diretiva Nitratos é departamental e 

inclui (i) medidas gerais para toda a região, e (ii) 

medidas específicas dentro de três tipos de zonas 

consideradas mais sensíveis à poluição das águas 

com nitrato (DREAL BRETAGNE - DIRECTION 

RÉGIONALE DE L’ENVIRONNEMENT, 2015; 

LEGIFRANCE, 2011a, 2011b, 2011c, 2012; 

MINISTÈRE DE L’AGRICULTURE DE 

L'AGROALIMENTAIRE ET DE LA FORÊT - 

FRANÇA, 2015a), sendo elas: 

 

i) As zonas de excedente estrutural (ZEE): can-

tões onde a produção total de nitrogênio ex-

ceder 170 kg de nitrogênio por hectare de su-

perfície agrícola útil (SAU), em que o efluente 

pode ser aplicado. O zoneamento das ZEE e 

as medidas que se aplicam a elas foram atua-

lizadas em 2002 e 2006. 

ii) As zonas de ação complementar (ZAC): baci-

as hidrográficas onde o teor de nitrato no ní-

vel de captação de água potável é superior ao 

limite de potabilidade de 50 mg L–1 de NO3– 

(ou seja, ~11,3 mg L–1 de N-NO3–). 

iii) As baías algas verdes da Côtes-d'Armor e Fi-

nistère (Figura 19a), onde se manifestavam 

importantes desenvolvimentos de algas ver-

des no litoral, devido aos altos teores de nitra-

to na água (Figura 21). 
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Figura 21. Proliferação de algas verdes na baía de 

Douarnenez, na Bretanha. Fonte: Philippe Devanne. 

 

Essas medidas foram aplicadas imediatamente, 

ou foram objeto de um período de execução. As 

medidas aplicáveis sob as zonas vulneráveis foram 

relacionadas à fertilização, ao calendário de interdi-

ção de aplicação de fertilizantes, às condições parti-

culares da aplicação de fertilizantes (principalmente 

a declividade das áreas) e de armazenamento e, 

relacionado ao manejo do solo utilizado. 

 

2.1 A fertilização nitrogenada 

 

O respeito do equilíbrio da fertilização para cada 

parcela de terra é a base da Diretiva de Nitratos. Em 

todos os casos as entradas de nitrogênio orgânico 

não devem passar o limite de 170 kg de N ha–1 de 

superfície agrícola útil (SAU) (decreto nacional de 10 

de outubro de 2011 - LEGIFRANCE, 2011a) no con-

junto do sistema de exploração agrícola. A quanti-

dade de fertilizantes nitrogenados aplicados é limi-

tada pelo equilíbrio entre necessidades previsíveis 

das culturas e as entradas de N de toda natureza 

(solo, dejetos, N mineral). Isso tem como objetivo 

valorizar ao máximo os efluentes gerados pelas cria-

ções. Cada agricultor deve gerar um documento 

onde ele descreve um “plano de adubação nitrogenada 

estimado” (PANE) (“plan de fumure prévisionnel azote - 

PFPA”) (DREAL BRETAGNE - DIRECTION 

RÉGIONALE DE L’ENVIRONNEMENT, 2015; 

LEGIFRANCE, 2011a, 2011b, 2011c, 2012; 

MINISTÈRE DE L’AGRICULTURE DE 

L'AGROALIMENTAIRE ET DE LA FORÊT - 

FRANÇA, 2015a), registrando a quantidade de ni-

trogênio aplicada em cada parcela de terra cultiva-

da, também conhecido como caderno de fertilização. 

Os objetivos do estabelecimento de um plano de 

adubação nitrogenada são: (i) procurar uma previ-

são de fertilização equilibrada distribuindo e valori-

zando ao máximo a participação dos efluentes dis-

poníveis na propriedade e (ii) ajustando, se preciso, 

as entradas minerais complementares para doses 

estritamente necessárias, diminuindo assim também 

os custos por área cultivada. 

O PANE inclui as doses e o fracionamento das 

doses necessárias para um bom desenvolvimento 

das culturas, sempre respeitando o ambiente. O 

caderno de fertilização com o plano de fertilização 

deve ser guardado por 5 anos para cada proprieda-

de e pode ser objeto de controle retroativo. O PANE 

é estabelecido cada ano antes da primeira aplicação 

na saída do inverno (ou antes da segunda aplicação 

em caso de fracionamento das aplicações) para as 

parcelas de terra com características de solo, culturas 

e rotações homogêneas. O PANE compreende: 

 

i) Identificação, localização e área das parcelas 

de terra em questão. 

ii) A cultura cultivada, o período de semeadura 

previsto e a estimativa de produtividade. 

iii) O tipo de solo. 

iv) A data de abertura do balanço de nitrogênio. 

v) Porcentagem de leguminosas para os con-

sórcios gramínea/leguminosas. 

vi) As entradas previstas pela irrigação e o teor 

de nitrogênio na água de irrigação. 

vii) Se uma análise de solo foi realizada para a 

parcela de terra, o teor de nitrogênio na saí-

da do inverno e o teor de matéria orgânico 

do solo. 

viii) A quantidade de nitrogênio total a ser apli-

cada pela fertilização após a abertura do ba-

lanço de nitrogênio e para cada tipo de ferti-

lizantes utilizado (orgânico e mineral). 

ix) O tipo de fertilizante utilizado caracterizado 

pela sua relação C/N, sendo: tipo I = dejeto 

de bovino, tipo II = dejeto de suíno, tipo III = 

fertilizante mineral sintético. 

 



 

 

 

P
ág

in
a9

8
 

2.2 Condições específicas da fertilização  

nitrogenada 

 

Nos diferentes departamentos da Bretanha (Figu-

ra 19a), a aplicação de todos fertilizantes é proibida 

em solos declivosos que geram escoamento superfi-

cial para fora da parcela de terra em questão (Figura 

22). A aplicação de fertilizantes do tipo II é proibida 

em distâncias menores que 100 m das margens dos 

cursos d’água se a declividade do solo é superior a 

7%. A distância pode ser reduzida a 35 m se a decli-

vidade é >7% e as parcelas de terra apresentam uma 

inclinação contínua perpendicular à encosta para 

evitar todo escoamento ou fluxo direto aos cursos 

d’água.  

 

2.3 Medidas específicas de controle da contamina-

ção com nitrato 

 

2.3.1 Medidas específicas em zonas de excedente estrutu-

ral (ZEE) 

 
As ZEE correspondem aos cantões onde a carga 

de nitrogênio de origem animal é superior ao máxi-

mo autorizado pela Diretiva de Nitratos, ou seja, 170 

kg de N ha–1 de SAU. Isso corresponde às zonas de 

forte concentração de criação de animais por área de 

aplicação de dejetos disponíveis. 

As medidas a serem aplicadas nessas áreas são 

definidas dentro dos domínios departamentais 

(províncias). Entre 2005 e 2009 foi observado uma 

diminuição do número de cantões de risco na Breta-

nha devido à uma redução no tamanho das criações 

de animais.  

Os primeiros programas de diminuição de polui-

ção com nitrato de origem agrícola iniciaram a partir 

de 1996. Os programas tiveram como objetivo per-

mitir aos agricultores das ZEE baixarem a média 

cantonal3 das doses de aplicações de dejetos para 

valores inferiores a170 kg de N ha–1 de SAU. Estas 

ações exigem que os agricultores com produção de 

N animal excedente façam a readequação do sistema 

de produção, buscando uma solução de tratamento 

ou de transferência dos efluentes na escala cantonal. 

As superfícies máximas disponíveis para a aplicação 

de dejetos para cada propriedade rural foram defi-

nidas para evitar a aquisição de novas áreas ou a 

prestação de serviços de pulverização para outros 

agricultores. Também foi proibido aumentar o nú-

mero de propriedades (fazendas), exceto para a ins-

                                                 
3 Média nos cantões (ver item 1 do presente capítulo “Di-

visões administrativas da França”) 

talação de jovens agricultores. A expansão das áreas 

das propriedades rurais foi permitida no caso de 

reestruturação de várias fazendas. As ações que 

facilitam a absorção de nitratos incluem: 

 

i) O tratamento dos dejetos (nitrificação-

desnitrificação dos dejetos principalmente) 

para reduzir o teor de N ou aumentar a rela-

ção C/N. 

ii) A transferência de estrume para os cantões 

fora da ZEE, para áreas com menos de 140 

unidades de nitrogênio orgânicos por hectare 

de SAU disponível. 

iii) A redução das quantidades de nitrogênio na 

fonte (diminuição das entradas alimentares 

dos animais). 

iv) Redução da quantidade de animais. 

v) Aumento da dose aplicada por área através de 

práticas que permitam diminuir as transferên-

cias para os cursos d’água e os odores (e.g. in-

jeção direta no solo). 

 

2.3.2 Medidas específicas em zonas de ação  

complementar (ZAC) 

 

As ações complementares foram realizadas den-

tro das bacias hidrográficas situadas a montante dos 

locais de abastecimento de água para consumo hu-

mano onde a qualidade de água era ruim. Para me-

lhorar a qualidade da água de forma mais rápida 

possível, as seguintes medidas específicas foram 

tomadas para reduzir a transferência de nitratos aos 

cursos d’água: 

 

i) Obrigatoriedade de cobertura total dos solos 

nos períodos de maior propensão à lixiviação. 

ii) Manutenção das margens com cobertura ve-

getal. 

iii) Não aplicação de N para cultivos que seguem 

um retorno de pastagem de mais de 3 anos. 

iv) Limitação da fertilização nitrogenada orgâni-

ca e mineral à 210 kg N ha–1 de SAU. 

v) Não extensão das criações, exceto em condi-

ções particulares como nas ZEE. 
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Tipo de  

fertilizante 
Especificação 

Declividade 

<10% >10% >15% >20% 

Tipo I 

Caso geral Autorizado Autorizado 

Proibido, exceto se 

disposto perpendicu-

lar ao declive 

Proibido 

Dejeto com 

palha,  

composto 

Autorizado Autorizado 
Proibido, exceto sobre 

culturas perenes 

Proibido, exceto se 

for pastagem de 

mais de 6 meses 

Pastagens de 

menos de 6 

meses 

Autorizado Autorizado Autorizado Proibido 

Tipo II Caso geral 

Autorizado 

Proibido, exceto se 

disposto perpendi-

cular ao declive 

Proibido Proibido 

 

Autorizado 

 

Autorizado Proibido Proibido 

Autorizado 

se declivi-

dade <7% 

Autorizado em declivi-

dade >7% distante 100 

metros da margem dos 

cursos d’água 

Proibido Proibido 

Autorizado em declivi-

dade >7% distante 35 

metros da margem se 

inclinação for perpendi-

cular à margem 

Proibido Proibido 

Tipo III Caso geral 

 

Autorizado 

 

Autorizado Proibido Proibido 

Figura 22. Autorizações e proibições da aplicação de fertilizantes dependendo da inclinação e do tipo de 

fertilizante. Fonte: Modificado de DREAL Bretagne - Direction Régionale de L’Environnement (2015).  

 

3 AVALIAÇÃO DOS PROGRAMAS DE AÇÃO E 

DA REGULAMENTAÇÃO DA FERTILIZAÇÃO 

NITROGENADA 

 

Em 2010 a França alterou a regulamentação para 

diminuir a poluição das águas com nitrato após a 

condenação da França em 2009 pela comissão euro-

peia de qualidade de água. Essas mudanças resulta-

ram na substituição das ações departamentais por 

um programa nacional que dá uma abordagem apli-

cável sobre o conjunto de zonas francesas vulnerá-

veis. Esse programa nacional é complementado por 

programas de ações regionais que especificam as 

medidas adicionais e reforços necessários para res-

tabelecer a qualidade das águas contra a poluição 

por nitratos de origem agrícola. 

Isto é particularmente evidente na implementa-

ção dos Grupos Regionais de Especialização em 

Nitratos (“Groupe Régionaux d’Expertise Nitrates” – 

GREN) (LEGIFRANCE, 2011a, 2011b, 2011c, 2012), 

que tem como missão difundir o conhecimento téc-

nico sobre a implementação regional da Diretiva 

Nitratos. Os GREN foram criados para facilitar o 

estabelecimento do PANE pelos agricultores em 

cada região e para controlar o equilíbrio da fertiliza-

ção nas parcelas de terra que recebem aplicação de 

fertilizantes a fim de gerar um balanço de nitrogênio 

(SYNAGRI, 2015). 

Cada GREN reúne especialistas da pesquisa agrí-

cola, institutos técnicos, as organizações profissio-

nais agrícolas e de administração. Os GRENs desen-

volveram ferramentas relacionadas com o Comitê 

Francês de Estudo e Desenvolvimento da Fertiliza-

ção Racional (COMIFER - "Comité Français d’Etude et 

de Développement de la Fertilisation Raisonnée") 

(COMIFER, 2013; SYNAGRI, 2015) para controlar o 

equilíbrio da fertilização nas parcelas afetadas pela 

aplicação de fertilizantes e gerar assim um balanço 

de nitrogênio. 

O cálculo da adubação nitrogenada requer o co-

nhecimento das necessidades de nitrogênio da cul-

tura que é corresponde à quantidade absorvida por 

uma cultura necessária para alcançar eficiência e 

qualidade definida (normalmente pela média local). 

O cálculo da quantidade de N necessário para a 

cultura é realizado de acordo com os princípios do 
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balanço estabelecido pelo COMIFER. As especifici-

dades de cada cultura são levadas em conta para o 

cálculo do balanço de N. A equação simplificada do 

balanço de massa da fertilização nitrogenada é: 

 

Estado final = Estado inicial + Entradas – Saídas 

 

onde Estado final = quantidade de nitrogênio no fe-

chamento do balanço (colheita), Estado inicial = quan-

tidade de nitrogênio no começo do balanço, Entradas 

= fornecimento de nitrogênio (fertilizantes, minerali-

zação da matéria orgânica do solo, produtos orgâni-

cos residuários, resíduos, entrada atmosférica, ...), 

Saídas = nitrogênio absorvido pela cultura, perdas de 

nitrogênio (lixiviação, volatilização/desnitrificação, 

organização microbiana). 

As necessidades são proporcionais à expectativa 

de produtividade da parcela, exceto para as culturas 

que precisam de quantidades fixas por superfície de 

área cultivada (e.g. beterraba açucareira, legumes 

industriais): 

 

Necessidade total da cultura em N (kg N ha–1) 

= b × Rdt 

 

onde b = nitrogênio absorvido por unidade de ren-

dimento, e Rdt = espectativa de produtividade da 

cultura. Por exemplo: necessidade do trigo = 90 q4, e 

b = 3 uN/q (necessita 3 unidades de N para produzir 

100 kg de grão), portanto, a necessidade de nitrogê-

nio é: 90 × 3 = 270 kg N ha–1. 

O balanço de nitrogênio pode ser escrito da se-

guinte forma levando em conta diferentes entradas e 

saídas de nitrogênio dentro do sistema: 

 

Rf – Ri = [Mh + Mhp + Mr + MrCi + Xa + Nirr + X] – 

[Pf – Pi + L] 

 

Por transformação, obtemos a seguinte equação: 

 

Pf = Pi + Ri + Mh + Mhp + Mr + MrCi + Nirr + X + 

Xa – L – Rf 

 

onde: 

Estado inicial e final 

Rf: Quantidade de nitrogênio mineral no solo no 

fechamento do balanço 

Ri: Quantidade de nitrogênio mineral no solo na 

abertura do balanço  

Entrada de nitrogênio no sistema solo-planta 

                                                 
4 Do francês “quintau”, ou quintal métrico = unidade de 

medida equivalente a 100 kg. Portanto, 90 q = 9000 kg. 

Mh: Mineralização líquida do húmus do solo 

Mhp: Mineralização líquida devido ao retorno da 

área em pastagem 

Mr: Mineralização líquida dos resíduos da colhei-

ta 

MrCi: Mineralização líquida dos resíduos da cul-

tura intermediária 

Nirr: Nitrogênio fornecido pela água de irrigação 

X: Entrada de nitrogênio na forma de fertilizante 

mineral sintético 

Xa: Equivalente fertilizante mineral eficaz cor-

respondente à entrada de produtos residuários 

orgânicos (compostagem ou lodo de plantas de 

tratamento de águas residuais urbanas ou da in-

dústria de alimentos (e.g. melaço de beterraba, 

resíduos da produção de vinho) 

Saídas de nitrogênio do sistema solo-planta 

Pf: Quantidade de nitrogênio absorvido pela cul-

tura no fechamento do balanço 

Pi: Quantidade de nitrogênio absorvido pela cul-

tura na abertura do balanço  

L: Perdas pela lixiviação de nitrato durante a 

abertura do balanço 

 

 

3.1 Cálculo ou estimativa dos diferentes parâme-

tros de fertilização nitrogenada 

 

Ri: Quantidade de nitrogênio mineral no solo na abertura 

do balanço  

É possível medir a quantidade de nitrogênio no 

solo no fim do inverno através de uma análise do 

solo. No entanto, existem várias ferramentas dispo-

níveis no território francês para estimar o parâmetro 

Ri com ajuda de modelos agroclimáticos quando não 

é possível/concebível de medi-lo. Esses modelos 

utilizam uma estimativa da drenagem do solo e das 

fontes de nitrogênio mineral disponíveis (estoque de 

N mineral na colheita da cultura precedente, mine-

ralização da matéria orgânica do solo, ...). 

 

Mh: Mineralização líquida do húmus do solo 

A ferramenta de cálculo proposta permite obter 

valores de mineralização de nitrogênio do solo (Mh) 

em função das diferentes situações climáticas e de 

tipo de solo. 

 

MrCi: Mineralização de resíduos da cultura intermediária 

Contempla a mineralização da cultura interme-

diária no caso da implantação de uma planta entre 

os cultivos principais (CIPAN – Cultura armadilha 

intermediária para nitratos) 
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L: Perdas por lixiviação de nitrato 

As perdas por lixiviação de nitrato são estimadas 

com ajuda de ábacos de ajuste em função do regime 

pluviométrico e da drenagem (infiltração) de água 

no solo.  

  

A partir desse balanço é possível calcular a dose 

projetada de nitrogênio que pode ser aplicada na 

parcela de terra respeitando o equilíbrio da fertiliza-

ção nitrogenada. As regras a seguir para o cálculo da 

dose projetada são fixadas para cada região. Assim, 

a dose de fertilizante aplicado é limitada com base 

no equilíbrio entre as necessidades das culturas e as 

entradas de nitrogênio de todos os tipos (solo, ester-

co, minerais). O plano de fertilização permite uma 

valorização máxima dos dejetos animais, bem como 

ajustar as entradas de fertilizante mineral para o 

mínimo (economia de custos com fertilizantes mine-

rais sintéticos). O plano de fertilização inclui além da 

dose, o fracionamento necessário para uma boa ges-

tão das culturas e respeito ao meio ambiente.  

 

4 AS MODALIDADES E AS DATAS DE  

FERTILIZAÇÃO TAMBÉM SÃO REGULADAS 

 

Um calendário e as condições de aplicação de fer-

tilizantes nitrogenados no solo são definidos. As 

datas de utilização de fertilizantes dependem de sua 

natureza, principalmente da sua relação carbo-

no/nitrogênio (C/N) e das culturas (grandes culturas 

de outono, e.g. trigo, grandes culturas de primavera 

(importante lembrar que no hemisfério norte as es-

tações do ano são o inverso do hemisfério sul, como 

pode ser visto na Figura 23), e.g. milho, pastagens 

com mais de 6 meses, culturas especiais). Os fertili-

zantes são classificados em três tipos: 

 

i) Fertilizantes tipo I: fertilizantes contendo prin-

cipalmente nitrogênio orgânico e em pequena 

proporção de nitrogênio mineral (caracterizado 

por uma relação C/N superior ou igual a 8). Isso 

corresponde aos dejetos bovinos, equinos, 

compostos de efluentes de criações agropecuá-

rias, e alguns produtos de origem orgânica (em 

função da relação C/N). 

ii) Fertilizantes tipo II: fertilizantes contendo ni-

trogênio orgânico e uma proporção de nitrogê-

nio mineral variável (C/N inferior ou igual a 8). 

Isso corresponde aos dejetos líquidos de bovi-

nos, suínos, aves, etc.), as águas residuárias ur-

banas e efluentes pouco carregados, aos diges-

tores brutos de metanização, e alguns produtos 

de origem orgânica (em função da relação C/N).  

iii) Fertilizantes tipo III: fertilizantes minerais e 

ureídeos sintéticos. Isso corresponde aos fertili-

zantes nitrogenados simples, binários, ternários 

(ureia, amoníacos, nitratos, etc) e fertilizantes 

em fertirrigação.  

 

As condições particulares de aplicação devem ser 

respeitadas (material de aplicação adaptado ao tipo 

de fertilizante, a dose aplicada e a natureza da cultu-

ra, sendo que a incorporação dos dejetos no solo 

dentro de 24 horas é fortemente recomendada nas 

proximidades das habitações e dos cursos d’água, 

etc). Existem também períodos do ano onde a apli-

cação de dejetos e outros fertilizantes é proibida 

(Figura 24).  

A aplicação de efluentes do tipo II sobre pasta-

gens de mais de 6 meses é autorizado somente a 

partir de 1º de fevereiro. A aplicação de efluentes do 

tipo II sobre o milho é autorizado de 16 de março ou 

a partir de 1º de abril de acordo com as áreas em 

questão levando em conta as condições de solo e de 

clima heterogêneos encontrados na Bretanha. 

A aplicação de efluentes do tipo I é autorizada a 

partir do dia 16 de janeiro e proibida a partir do dia 

15 de maio (Figura 24). A aplicação de fertilizantes 

minerais nitrogenados sobre culturas de primavera 

(incluindo pastagens) implantadas após no mínimo 

6 meses é autorizado a partir do dia 16 de fevereiro. 

Para as culturas leguminosas, perenes, a aplicação 

de todos os tipos de efluentes, inclusive fertilizantes 

minerais, é proibida do dia 15 de dezembro a 15 

janeiro. Tipo I (15/11 a 15/1), tipo II (1/10 a 15/1) e 

tipo III (15/12 a 15/1). Para a cultura do milho im-

plantada mais tarde na primavera (ver estações do 

ano na Figura 23), os dejetos animais não podem ser 

aplicados antes de 15 de fevereiro. 

 
 

Hemisfério Local País J F M A M J J A S O N D 

Sul Sul Brasil  Verão Outono Inverno Primavera   

Norte França  Inverno Primavera Verão Outono   
Figura 23. Estações do ano no sul do Brasil e na França. 
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Cultura Tipo de efluente Jan Fev Mar Abr Mai Jun Jul Ago Set Out Nov Dez 

Grandes culturas 
 

Solos não cultivados, CIPAN, legu-

minosas 
I, II e III                                                 

Culturas implantadas no outono ou 

no final do verão (exceto canola e 

pastagens de menos de 6 meses) 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

Canola de inverno implantada no 

outono 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

Pastagem de menos de 6 meses 

implantadas no outono ou no final 

do verão 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

Culturas implantadas na primavera 

(exceto milho e pastagem de menos 

de 6 meses) 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

Milho 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

Pastagens 

 Pastagens após 6 meses de implan-

tação (pastagens permanentes, alfa-

fa) 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

Outras culturas 

 
Culturas perenes, pomares, legumi-

nosas 

I                                                 

II                                                 

III                                                 

                          

 

Período de proibição de aplicação de fertilizantes para a região da Bretanha, França 

Figura 24. Períodos de autorização e proibição de aplicação de dejetos e de fertilizantes na região da Breta-

nha, França. Fonte: modificado de DREAL Bretagne (2015). 

 

Uma regulamentação específica para as baías de 

algas verdes (Figura 19a) foi implantada dentro do 

plano de controle de algas verdes. A quantidade 

máxima de nitrogênio foi limitada a 210 uN ha–1 e a 

aplicação de dejetos animais foi proibida até dia 15 

de março. Durante os períodos de interdição de 

aplicação, os efluentes devem ser estocados pelos 

criadores de animais. 

 

5 MEDIDAS DE GESTÃO ADAPTATIVA DA 

TERRA TAMBÉM SÃO DESEJADAS 

 

As aplicações de N próximas aos cursos d’água 

são também bem regulamentadas. A implantação de 

cordões (faixas) vegetativas (ou arborizadas) de uma 

largura mínima de 5 metros de comprimento em 

todos os cursos d’água é obrigatória. Os fertilizantes 

tipo I e II não podem ser aplicados em distâncias 

menores que 35 metros da margem dos cursos de 

água, ou à menos de 10 metros se uma cobertura 

vegetal permanente de 10 metros e não recebe ne-

nhuma entrada exceto dos dejetos dos animais em 

caso de pastagem, é implantado nas margens dos 

cursos d’água. Os fertilizantes tipo III não podem ser 

aplicados ao longo das margens dos cursos d’água 

sobre as faixas vegetativas existentes. 

Para diminuir a transferência de nitrato para os 

cursos de água, as áreas de terra cultivadas devem 

ser cobertas com plantas de cobertura (BEAUDOIN 

et al., 2005; PLAZA-BONILLA et al., 2015) durante 

os períodos chuvosos de inverno (ver estações do 

ano na Figura 23), e todo ano para as áreas próximas 

aos cursos de água (faixas vegetais permanentes). A 

cobertura do solo no inverno exceto após o cultivo 

de milho para produção de grão assim como a pro-

teção das zonas úmidas (várzeas onde é proibido 

drenagem ou retorno de pastagens em zonas inun-

dáveis) são obrigatórias (Figura 25). 
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Ago Set Out Nov Dez Jan Fev Mar Abr Mai Jun Jul 

Caso geral * 

Todas as culturas inter-

mediárias (cereais e cul-

turas de verão) 

                                                

Caso especí-

fico ** 

Culturas intermediárias 

após milho 
                                                

* Parcelas devem estar cobertas no mínimo de 10/09 até 10/02 

** Parcelas devem estar cobertas no mínimo de 01/11 até 01/02 

Figura 25. Período de cobertura do solo obrigatória por uma planta intermediária. Fonte: modificado de 

DREAL Bretagne (2015). 

 

O agricultor é obrigado a cobrir as áreas de terra 

no período entressafra curto entre a cultura da cano-

la e uma cultura semeada no outono (ver estações do 

ano na Figura 23), bem como as áreas com entressa-

fra longa (e.g. a colheita do trigo ou canola em ju-

nho/julho, e cultivo de milho ou girassol com seme-

adura somente em março/abril do ano seguinte). A 

cobertura do solo não é obrigatória para as áreas 

onde a colheita é realizada após 1º de novembro, 

exceto para produção de milho para grão. Toda a 

cobertura do solo deve ser mantida no mínimo até 1º 

de fevereiro (final do inverno, equivalente a uma 

cobertura do solo mantida até o final de agosto no 

sul do Brasil – Figura 23), exceto em caso de semea-

dura de uma cultura leguminosa de primavera na 

substituição da cobertura. Nesse caso a cobertura 

deve ser mantida no mínimo até 15 de dezembro. 

Após a implantação de uma “cultura intermediária 

armadilha de nitrato” (CIPAN), é proibido a aplicação 

de fertilizantes, exceto a aplicação de fertilizantes 

tipo I destinados a cultura seguinte e somente a par-

tir do dia 15 de janeiro. O controle químico (aplica-

ção de herbicidas) e tratamentos fitossanitários são 

proibidos para limitar o impacto sobre a qualidade 

de água. O controle químico pode ser utilizado so-

mente em casos específicos como a utilização de 

CIPAN não resistentes ao frio ou para culturas le-

guminosas precoces. 

Na Técnica de Cultivo Simplificado ("Technique 

Culturale Simplifiée" – TCS), a destruição química das 

plantas CIPAN não resistentes ao frio será proibida 

a partir do dia 1º de janeiro de 2016. Já a fertilização 

das faixas vegetativas ao longo das margens dos rios 

é proibida para todos os tipos de fertilizantes. Essas 

medidas serão reforçadas em 2016 através do Plano 

Ecophyto (MINISTÈRE DE L’AGRICULTURE DE 

L'AGROALIMENTAIRE ET DE LA FORÊT - 

FRANÇA, 2015b) que visa diminuir progressiva-

mente a utilização de produtos fitossanitários (20% 

em 2020, e 50% em 2025), tanto quanto possível en-

quanto se mantém uma agricultura economicamente 

eficiente. 

Além disso, recentemente, em um experimento 

de 9 anos estimando a lixiviação de nitrato na esta-

ção experimental do INRA5 de Lusignan na França, 

Kunrath et al. (2015) demonstraram que a introdu-

ção de pastagem cegadas (ceifadas) em um plano de 

rotação de culturas causou uma redução acentuada 

nos níveis de nitrato nas águas subterrâneas, e quan-

to maior a proporção de pastagens no plano de rota-

ção, mais acentuada foi a redução dos níveis de ni-

trato, em todos os níveis de N utilizados. Nesse ex-

perimento foi demonstrado que os tratamentos com 

mais tempo de pastagem no sistema de rotação 

apresentaram menor lixiviação de nitrato que aque-

les que contêm uma proporção maior de cereais. A 

concentração média de nitrato foi de 52,7 ± 38,63 mg 

NO3 L–1 sob uma rotação de culturas anuais, e de 

14,9 ± 14,76 mg NO3 L–1 sob um tratamento de pas-

tagem permanente. 

 

6 GESTÃO DAS ENTRADAS DE  

FERTILIZANTES 

 

As aplicações de nitrogênio podem ser fraciona-

das visando (i) promover a absorção do nitrogênio 

durante o período de crescimento ativo das culturas, 

(ii) minimizar os riscos de perdas de nitrogênio de-

vido às condições climáticas desfavoráveis (excesso 

e escassez de chuva, temperaturas elevadas), e (iii) 

promover a transferência de nitrogênio para os ór-

gãos colhidos (e.g. aumentar o teor de proteína dos 

grãos de cereais). 

                                                 
5 INRA, Institut National de la Recherche Agronomique, foi 

fundada em 1946 sob a autoridade conjunta dos Ministé-

rios da Pesquisa e da Agricultura, desenvolve projetos de 

pesquisa para uma agricultura sustentável, um ambiente 

preservado e um alimento saudável e de alta qualidade. É 

a instituição francesa equivalente a EMBRAPA no Brasil. 
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O fracionamento das doses de nitrogênio aplica-

das permite uma melhor utilização do nitrogênio 

pelas plantas. O número de aplicações para cada 

cultura corresponde a uma relação entre o interesse 

agronômico de um fracionamento em função do 

crescimento das plantas e da viabilidade econômica 

de múltiplas aplicações (possibilidade de aplicações 

tardias sobre coberturas bem desenvolvidas, riscos 

eventuais de danos foliares, etc). 

As recomendações do fracionamento das doses 

de fertilizantes nitrogenados devem levar em consi-

deração as necessidades previstas em cada aplica-

ção, o estágio de crescimento ótimo da cultura para 

aplicar nitrogênio. No início do ciclo da cultura a 

aplicação de uma quantidade mínima de nitrogênio 

que garanta o estabelecimento de uma área folhar 

suficiente para garantir um crescimento satisfatório 

é importante. O fracionamento é otimizado quando 

é realizado com base em indicadores de crescimento 

da cultura, tais como número de perfilhos, etc. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Na França, as medidas legislativas e regulamen-

tares em vigor destinam-se a controlar e reduzir as 

entradas de N proveniente de dejetos animais em 

solos agrícolas, especialmente na região da Bretanha, 

uma das mais afetadas na França devido à grande 

concentração de animais. Contudo, o efeito da apli-

cação dessas normas não é imediato. Apesar de re-

gulamentações vigentes por cerca de 20 anos, exis-

tem ainda muitos casos onde os teores de nitratos 

nas águas superficiais e subterrâneas excedem o 

limite de potabilidade estabelecido pela legislação 

francesa de 50 mg NO3– L–1 (~11,3 mg N-NO3– L–1, 

similar ao limite de 10 mg N-NO3– L–1 do CONAMA 

- Conselho Nacional do Meio Ambiente do Brasil). 

Mesmo assim, a exposição da população Bretã aos 

nitratos na água de abastecimento teve um declínio 

acentuado nos últimos anos (Figura 26). A propor-

ção de pessoas cuja água da torneira esteve continu-

amente em conformidade com os teores de nitratos 

aumentou de 86,7% em 1999 para 99,5% em 2010. 

Baseado nestes resultados, a Comissão Europeia 

encerrou o litígio instaurado contra a França sobre a 

qualidade da água distribuída na Bretanha. 

Os poderes públicos apontam que esta série de 

medidas está induzindo uma redução gradual das 

descargas de nitrogênio no solo, de forma que os 

teores de NO3– na água irão diminuir gradativamen-

te. Apesar disso, existe ainda uma frequentemente 

resistência à essas regulamentações em proprieda-

des rurais na França, especialmente na Bretanha, 

pois a implementação dessas práticas leva ao au-

mento nos custos de produção de suínos e uma di-

minuição da rentabilidade das explorações de suínos 

no mercado internacional. Contudo, é preciso en-

tender o princípio da supremacia do interesse públi-

co, onde o interesse individual (maior produção) 

não pode sobrepor-se ao coletivo (água potável). 

 

 
Figura 26. Exposição da população da Bretanha ao 

nitrato de 1997–2010. Modificado de DREAL Bre-

tagne - Direction Régionale de l’Environnement 

(2010). 

 

Com certeza, caso a fertilização seja regulamen-

tada nos mesmos moldes no Brasil, haverá da mes-

ma forma uma resistência por parte dos produtores 

rurais. Mas é preciso compreender que essa é uma 

questão que se estende além dos limites das propri-

edades rurais, pois a contaminação do lençol freático 

será sentida por toda população rural e urbana, uma 

vez que a coleta de água para dessedentação huma-

na se dá através de poços tubulares ou da coleta 

direta dos rios, e o sistema de tratamento não é ca-

paz de eliminar todo o nitrato e nitrito da água. Co-

mo demonstrado nesse capítulo, as ações francesas 

visando diminuir a contaminação das águas com 

nitrato tem surtido resultados positivos e, por isso, o 

sul do Brasil pode (e deve!) utilizar essas experiên-

cias como exemplo para preservar as nossas reservas 

de água potável.  
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INTRODUÇÃO 
 

A agricultura no sul do Brasil é diversificada e is-

so permitiu o desenvolvimento diferenciado dessa 

região em relação ao restante do país. No entanto, a 

ocupação de terras com baixa aptidão agrícola e a 

implantação de sistemas intensivos de produção, 

levaram à rápida degradação do solo (já discutido 

em capítulos anteriores) e a contaminação da água 

superficial e subsuperficial com NO3-. Quando os 

teores de nitrogênio (N) na forma de nitrato (NO3-) 

atingem valores acima de 10 mg L-1 na água destina-

da ao consumo humano, a saúde das pessoas fica 

comprometida. Entre os sistemas de produção que 

apresentam maior potencial da contaminação da 

água com NO3- destaca-se a suinocultura, devido à 

grande quantidade de dejetos gerados, como já dis-

cutido no capítulo V e a produção de fumo ou taba-

co (Nicotina tabacum L.)  devido à grande quantidade 

de fertilizantes nitrogenados aplicados durante o 

ciclo da cultura. Nesse capítulo, o objetivo é caracte-

rizar o sistema de produção de fumo predominante 

no sul do Brasil e as consequências sobre a qualida-

de da água, dando-se ênfase a contaminação da 

água com NO3- . 

O fumo é o principal cultivo não alimentício em 

todos os continentes, e o produto final sustenta um 

vício maléfico à saúde humana. No Brasil, a cultura 

do fumo é a principal fonte de renda de muitas pro-

priedades familiares e o país tornou-se, nas últimas 

décadas, o segundo maior produtor mundial de 

fumo e o principal exportador. O sistema integrado 

de produção de fumo implantado na década de 20 e 

os avanços tecnológicos, principalmente com a cha-

mada revolução verde são fatores que contribuíram 

para a expansão do setor. 

A região Sul do Brasil é a principal produtora de 

fumo, sendo responsável por 97,4% da produção naci-

onal, com destaque especial para o Rio Grande do Sul 

(RS), onde mais de 90 mil famílias de pequenos agri-

cultores dependem dessa cultura para manterem-se no 

campo. O fumo é típico de pequenas propriedades 

familiares (Figura 27) devido à necessidade de muita 

mão de obra para a sua implantação, condução e co-

lheita e, também, por ser uma opção econômica para 

pequenas propriedades. A cadeia produtiva envolve 

648.503 pessoas das famílias que trabalham diretamen-

te na lavoura fumageira e gera mais 114.000 empregos 

sazonais, principalmente durante o plantio e a colheita. 

A área média das propriedades é de 15,7 ha e mais de 

47 mil famílias não possuem terra e trabalham em 

regime de parceria ou na forma de arrendatários. A 

cadeia produtiva completa do fumo envolve mais de 

2,2 milhões de pessoas (AFUBRA, 2015). 
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Figura 27. Localização dos principais municípios 

produtores de fumo em folha (média de 2009-2011) e 

distribuição dos estabelecimentos agropecuários de 

agricultura familiar no RS. Adaptado do Atlas socio-

econômico do Rio Grande do Sul. 

 

A produção fumageira é uma atividade conflitan-

te com o bem-estar da humanidade, uma vez que 

não traz nenhuma contribuição à vida, muito pelo 

contrário, o produto final (o cigarro) é responsável 

por doenças como o câncer e encurta a vida de mui-

tas pessoas, lota hospitais e fragiliza muitas famílias. 

Além disso, é uma atividade ambientalmente impac-

tante, tanto pelo sofrimento humano para a sua pro-

dução, assim como pelo desrespeito aos princípios 

básicos da natureza. Dessa forma, os dois extremos 

da cadeia da fumicultura (produtores e consumido-

res) são vítimas de um sistema produtivo que só traz 

benefícios reais aos intermediários (indústrias mul-

tinacionais e ao governo). O governo fica com a 

maior parte da fatia do dinheiro gerado (impostos) e 

pouco investe em programas sociais e ambientais 

eficientes para atender aos fumicultores, que vivem 

esquecidos no meio de ambientes frágeis e, muitas 

vezes, já degradados. As empresas fumageiras bus-

cam o lucro a qualquer custo, independentemente se 

o pacote tecnológico adotado está destruindo em 

pouco tempo o ambiente que a natureza levou sécu-

los para construir, além dos danos gerados à saúde 

humana.  

A perda de solo e de nutrientes por erosão hídri-

ca é um grave problema em áreas manejadas com 

alto grau de revolvimento para a implantação da 

cultura do fumo. Os resultados da degradação do 

solo pela erosão são facilmente visíveis no ambiente 

e geram grande impacto visual na comunidade rural 

e científica. No entanto, em se tratando de qualidade 

de água superficiais e subsuperficiais, em que a qua-

lidade não é totalmente dependente da aparência e 

sim da concentração de substâncias orgânicas e mi-

nerais, o impacto não é tão visível e nem alarma a 

opinião pública. Dessa forma, estudos que avaliem a 

composição da água de drenagem ou aquela utiliza-

da para o abastecimento humano, torna-se uma im-

portante ferramenta para alertar a sociedade e for-

necer subsídios a melhoramento do planejamento 

das atividades agrícolas. 

A grande maioria das pesquisas brasileiras vol-

tadas ao estudo da dinâmica do nitrogênio, busca 

melhorar o seu aproveitamento pelas culturas ou 

viabilizar sistemas de manejo com plantas de cober-

tura ou dejetos de animais como fontes alternativas 

aos fertilizantes industrializados. Os estudos de 

contaminação da água pelo nitrogênio usado na 

agricultura são escassos no Brasil, especialmente em 

sistemas produtivos como a fumicultura.  

 

1 CARACTERÍSTICAS DA CULTURA DO FUMO 

 

O tabaco ou fumo (é uma planta pertencente à 

família Solanaceae, originária da região andina do 

continente americano. As plantas possuem folhas 

simples grandes e vigorosas, são alternadas e com 

margens inteiras. O sistema radicular das plantas é 

pivotante, com uma raiz principal grossa e raízes 

secundarias mais finas. O sistema radicular se con-

centra nas camadas superficiais do solo, dificilmente 

ultrapassando camadas abaixo dos 0,30 m de pro-

fundidade (Figura 28). O sistema radicular não tem 

capacidade de crescimento em solos minimamente 

compactados e nem tolera curtos períodos de exces-

so de umidade do solo. 
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Figura 28. Lavoura de fumo (acima) e sistema radicu-

lar de uma planta (abaixo). Fotos: André Pellegrini. 

 

 

 

O fumo é altamente exigente em nutrientes, prin-

cipalmente potássio (K) e nitrogênio (N) que são 

absorvidos em maior quantidade (Figura 29). A ab-

sorção de K é crescente até o final do ciclo da cultu-

ra, enquanto o N tem seu pico de absorção aos 49 

dias após o transplante. Tanto o N quanto o K são 

aplicados no momento do transplante das mudas e 

em cobertura, aos 30 a 45 dias após o transplante.  O 

fósforo (P) é exigido em menor quantidade, sendo 

esse suprido pela adubação feita durante o trans-

plante das mudas. O cálcio (Ca) e o magnésio (Mg) 

são supridos pelo calcário utilizado na correção da 

acidez do solo. Para a maioria dos solos cultivados 

com fumo no sul do Brasil, não são necessárias apli-

cações suplementares através de fertilizantes indus-

trializados.  

A cultura do fumo exige alta disponibilidade de 

N até o florescimento, sendo que deficiências nesse 

período diminuem a produtividade e a qualidade 

das folhas. O salitre do Chile (nitrato de K e Na) é 

usado em cobertura como fonte de N e K, devido à 

ausência de cloro (Cl) e amônio (NH4+) que, quando 

absorvidos em excesso, reduzem o poder de queima 

do fumo e, assim, diminuem a qualidade dos cigar-

ros (McCANTS; WOLTZ, 1967). Além disso, altas 

concentrações de NH4+ reduzem a absorção de K 

pelas plantas de fumo. Por outro lado, o excesso de 

N na solução do solo após o período de florescimen-

to resulta em alto teor de proteína nas folhas, dimi-

nuindo também a capacidade de queima do fumo 

(McCANTS; WOLTZ, 1967).  

 

 
Figura 29. Absorção de nutrientes e produção de massa seca ao longo do ciclo da cultura do fumo. Fonte: 

Adaptado de McCants e Woltz, 1967. 
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O NO3- também atua como regulador da ramifica-

ção do sistema radicular do fumo e na alocação e dis-

tribuição dos carboidratos entre raízes e parte aérea da 

planta (TOURAINE et al., 2001). Assim, em condições 

de baixa concentração de NO3- na rizosfera, o cresci-

mento radicular e sua ramificação são estimulados e 

priorizados pela planta, enquanto o crescimento da 

parte aérea é desfavorecido. Essa é uma situação inde-

sejável na fumicultura, pois a parte comercializável da 

planta é as folhas. Para evitar isso, são aplicadas altas 

doses de nutrientes minerais, via fertilizantes indus-

trializados. Outros estudos também indicam baixa 

eficiência de aproveitamento do N pela cultura do 

fumo, principalmente em solos bem drenados (MA-

CKOWN; SUTTON, 1997). Sifola e Postiglione (2003) 

constataram recuperação média de 8,5% a 30% do N 

aplicado no fumo, sendo que a taxa de recuperação 

decresceu com o aumento da dose aplicada (120, 240 e 

360 kg ha-1), principalmente em anos chuvosos, pois 

nessas condições as perdas de N por lixiviação foram 

maiores.  

O fumo, apesar de apresentar sistema radicular 

pivotante, as raízes se concentram nos primeiros 

centímetros de solo (PELLEGRINI, 2006). Não tolera 

solos minimamente compactados e tem baixíssima 

eficiência na absorção de nutrientes (SIFOLA; POS-

TIGLIONE, 2003). Em função dessas características 

das raízes, torna-se necessário criar uma zona de 

solo solto com alta concentração de nutrientes no 

momento da implantação das mudas de fumo no 

campo e após períodos frequentes de chuva são 

necessárias aplicações suplementares de N e K em 

cobertura, para compensar as perdas de NO3- 

(WHITTY; GALLAHER, 1995). Caso contrário, ocor-

rerá menor eficiência na absorção de outros nutrien-

tes, levando ao menor desenvolvimento das plantas 

(McCANTS; WOLTZ, 1967).  

 

2 CARACTERÍSTICAS DO SISTEMA DE  

PRODUÇÃO 

 

As principais regiões produtoras de fumo no RS 

se localizam nos municípios que tiveram coloniza-

ção alemã (Figura 27). Embora um terço dos produ-

tores (47 mil famílias) são de ‘excluídos caboclos e 

negros’, meeiros ou agregados. Tão logo uma famí-

lia para de cultivar tabaco, as empresas são obriga-

das a encontrar outra, que geralmente se localiza na 

periferia das zonas tradicionais de cultivo. Assim, na 

última década a cultura se espalhou pelo Estado. 

Hoje, das 35 microrregiões que compõem o Estado, 

em dez delas a produção do tabaco tem grande sig-

nificância socioeconômica: Cachoeira do Sul, Cama-

quã, Frederico Westphalen, Guaporé, Lajea-

do/Estrela, Pelotas, Restinga Seca, São Jerônimo, 

Soledade e Santa Cruz do Sul. Os municípios com as 

maiores áreas cultivas com tabaco são: Venâncio 

Aires, São Lourenco do Sul, Candelária, Camaquã, 

Canguçu, Santa Cruz do Sul, Vale do Sol, Dom Feli-

ciano, Arroio do Tigre e Agudo (BORGES, 2011).  

Independentemente da microrregião, as proprie-

dades produtoras de fumo estão localizadas nos 

ambientes frágeis ecologicamente. Por exemplo, 

municípios como Camaquã, São Lourenço do Sul 

Canguçu, Dom Feliciano e Amaral Ferrador estão 

localizados no Escudo Sul-rio-grandense, em especi-

al, rumo a Lagoa dos Patos. São solos rasos e textura 

extremamente grosseira. Outros como em Candelá-

ria, Santa Cruz do Sul, Vera Cruz, Venâncio Aires, 

Passo Sobrado, Vale do Sol, Novo Cabrais e Agudo, 

as propriedades fumageiras ou estão localizadas em 

solos planos, mas extremamente arenosos ou estão 

nas bordas dos morros, que além de serem pouco 

tamponados ecologicamente, apresentam declivida-

des muito acima das permitidas legalmente para o 

uso com culturas anuais. Ainda, há muitos fumicul-

tores em municípios como Arvorezinha, Fontoura 

Xavier, Progresso, Barros Cassal, Arroio do Tigre, 

Sobradinho, Lagoão e Tunas em que as áreas perifé-

ricas com alta declividade, pedregosas e na beira dos 

arroios são destinadas à fumicultura. Em todos os 

casos, há forte conflito ambiental, especialmente, 

quando se trata de bacias hidrográficas de cabeceira.  

Os solos predominantes são rasos, como os Ne-

ossolos, Cambissolos e Chernossolos, que eram con-

siderados os melhores solos na época da sua ocupa-

ção, por serem naturalmente férteis do ponto de 

vista químico. No entanto, do ponto de vista físico 

esses solos são muito frágeis, por serem pouco de-

senvolvidos, com baixa capacidade de armazena-

mento de água e muito suscetíveis a erosão. Portan-

to, grande parte da produção de fumo é desenvolvi-

da em regiões ecologicamente frágeis, com predo-

mínio de áreas declivosas e solos pedogeneticamen-

te jovens (Figura 30). Normalmente, nessas regiões 

formam-se pequenas bacias hidrográficas, onde 

nascem muitos rios e também ocorre a recarga do 

lençol freático. 
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Figura 30. Relevo e paisagem típica da maioria das regiões produtoras de fumo no Rio Grande do Sul. Foto: 

Os autores. 

 

O sistema produtivo do tabaco é baseado na in-

tegração, onde as grandes agroindústrias fumageiras 

fornecem os insumos e a assistência técnica e com-

pram o fumo produzido. Esse modelo foi planejado 

e implementado ainda em 1918 pela British Ameri-

can Tobacco. As famílias produtoras participam com 

a terra e a mão de obra para garantir a boa produti-

vidade e qualidade final do produto e, normalmen-

te, sofre os prejuízos advindos da má utilização dos 

recursos naturais.  

Para simplificar o processo produtivo, a assistên-

cia técnica das indústrias fumageiras, adota pacotes 

tecnológicos que são disseminados igualmente entre 

todos os produtores, desconsiderando-se aspectos 

sociais e ambientais. Dentro desses pacotes está inclu-

ído o uso de grandes quantidades de agrotóxicos de 

vários princípios ativos e altas doses de fertilizantes, 

com vistas a garantir alta produtividade e qualidade 

do produto final, não sendo considerado o impacto 

advindo do uso desses insumos sobre o ambiente, a 

água e a saúde dos fumicultores (REICHERT et al., 

2013). Em síntese, os fumicultores são ‘empregados’ 

das empresas fumageiras, a qual não arca com os 

custos sociais como faz qualquer outra empresa. Cabe 

aos governos (federal, estadual e municipal) garantir 

minimamente a assistência social, médica e inclusive 

de aposentadoria. 

A cultura é implantada a partir de mudas produzi-

das em canteiros ou bandejas. Quando atingem o ta-

manho e número de folhas adequadas, as mudas são 

transplantadas a campo. O sistema de manejo do solo 

para a implantação das mudas é predominantemente o 

convencional, onde o solo é intensamente revolvido 

por arados sob tração animal nas áreas mais declivosas 

(Figura 31) e por tração mecanizada nas propriedades 

mais tecnificadas e com relevo mais plano. Praticamen-

te todos os equipamentos disponíveis nos fumiculto-

res, incluso tratores, têm sido adquiridos com o Pro-

grama Mais Alimentos do Governo Federal, mesmo 

que parece e é contraditório. 

O sistema convencional de cultivo torna o solo al-

tamente suscetível à desagregação pelo impacto das 

gotas de chuva e leva a grandes perdas de solo e 

água pela erosão. O sedimento produzido pela ero-

são é enriquecido com nutrientes e moléculas de 

agrotóxicos que são carreados aos mananciais de 

água levando o assoreamento dos rios, contamina-

ção da água e reduz a vazão dos rios pela menor 

recarga do lençol freático.Com a degradação do solo, 

novas áreas que deveriam ser preservadas são des-

matadas, e assim se elimina a faixa natural de pre-

servação do solo e contenção de sedimentos e da 

água. 
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Figura 31. Sistema convencional de cultivo de fumo (acima), adubação de cobertura (abaixo - esquerda) e 

incorporação da adubação de cobertura com arado sob tração animal (abaixo - direita). Fotos: André Pelle-

grini. 

 

Como alternativa ao sistema convencional de culti-

vo (Figura 32), surgiu o cultivo mínimo, onde é im-

plantada alguma cultura de cobertura no inverno, 

normalmente a aveia, e antes do transplante das mu-

das as plantas são dessecadas com herbicidas e é aberta 

uma verga com o arado sob tração animal, onde são 

depositados e enterrados os fertilizantes, e posterior-

mente é feito transplantio manual das mudas. Também 

é possível preparar o camalhão antes da semeadura da 

cultura de cobertura do solo e, portanto, no momento 

do transplante da muda não há mais necessidade de 

utilização de equipamentos mecânicos. O transplante é 

feito com auxílio de saraquá modificado. Esse sistema 

é mais eficiente que o convencional, por reduzir a per-

da de solo e água, garantindo bons níveis de produti-

vidade da cultura. A adubação de cobertura pode ser 

aplicada com saraquá ou incorporadas com arado sob 

tração animal ou tratorizado. 

 

 
Figura 32. Sistema de cultivo mínimo para a implan-

tação da cultura do fumo. Foto: André Pellegrini. 
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Embora amplamente adotado e razoavelmente 

funcional para culturas produtoras de grãos de se-

queiro, o sistema plantio direto ainda é pouquíssimo 

usado na fumicultura. Para o plantio direto de fumo, 

obrigatoriamente deve ser construído o camalhão no 

início do sistema. O problema maior é o estabeleci-

mento da planta de cobertura, uma vez que o trans-

plante das mudas do fumo se faz facilmente com 

auxílio do saraquá modificado (Figura 33). Não há 

máquinas manuais ou mecanizadas eficientes e, 

quase sempre, os fumicultores aplicam esses dois 

nutrientes sobre o camalhão antes do transplante 

das mudas. Então, por um lado o sistema reduz 

significativamente as perdas de solo e água, e man-

tém o solo mais úmido, devido à cobertura do solo, e 

por outro, a água das lavouras estará mais concen-

trada em nutrientes prontamente disponível para os 

organismos aquáticos, facilitando o processo de 

eutroficação. 

Durante a condução da cultura, são aplicadas al-

tas doses de fertilizantes a base de N, P e K, em for-

mulações comerciais antecedendo o transplante 

(NPK) e como fertilizantes simples e mistos em co-

bertura (cloreto de potássio e nitrato de potás-

sio/sódio). A recomendação da adubação é baseada 

na precaução; desconsiderando os teores de nutrien-

tes disponíveis e o teor de matéria orgânica do solo. 

Dessa forma, anualmente são adicionadas altas do-

ses de fertilizantes, mesmo que os teores presentes 

sejam suficientes para se obterem produtividades 

satisfatórias.  

A adubação nitrogenada é ajustada de acordo 

com a intensidade e frequências das chuvas ocorri-

das durante o ciclo da cultura, isso para compensar 

as perdas ocorridas para o ambiente. Além disso, a 

cultura do fumo possui baixa eficiência na absorção 

de nutrientes. O melhoramento genético dessa cul-

tura buscou o aprimoramento da parte aérea, que 

apresenta valor econômico, deixando de lado o sis-

tema radicular, cuja baixa capacidade de exploração 

do perfil do solo compromete o uso eficiente dos 

nutrientes. 

Além dos fertilizantes, são usadas intensivamen-

te altas doses de agrotóxicos em todas as etapas do 

ciclo produtivo da cultura, visando manter a cultura 

‘saudável’ e com maior qualidade para comerciali-

zação, o que deixa os agricultores e o ambiente vul-

neráveis a problemas de saúde e a impactos ambien-

tais.  

  

 

  
Figura 33. Sistema de cultivo em plantio direto da cultura do fumo (esquerda), adubação de cobertura com a 

utilização de saraquá (direita). Foto: André Pellegrini. 

 

  



 

 

 

P
ág

in
a1

1
4

 

4 IMPACTOS SOBRE A QUALIDADE DA ÁGUA 

 

Dentre os nutrientes exigidos em grande quanti-

dade pela cultura do fumo, o N é o mais limitante 

para obtenção de altas produtividades e tabaco de 

qualidade, quanto por causa da impossibilidade de 

armazená-lo no solo. Somente uma pequena parte 

do N adicionado antes do transplante e nas várias 

adubações de cobertura é absorvido pelas plantas de 

tabaco (McCANTS; WOLTZ 1967; SIFOLA; POSTI-

GLIONE, 2003). Outra parte menor ainda é imobili-

zado temporariamente pela biomassa microbiana. A 

maior parte do N aplicado é transferido do sistema 

solo para os mananciais aquáticos superficiais ou 

profundos. A situação é muito mais caótica do que 

para outras culturas que também demandam altas 

doses de N, como é o caso do milho e arroz, por 

causa da adição de N já na forma de nitrato. O NO3- 

tem seus três oxigênios praticamente satisfeitos 

quimicamente e, portanto, não são adsorvidos pelos 

grupos funcionais dos coloides do solo, movimen-

tando-se livremente junto com a água do solo. 

Além disso, as plantas de fumo possuem sistema 

radicular pouco ramificado, poucos pelos radicula-

res e dificilmente se associam a fungos micorrízicos 

e, portanto, tem baixa capacidade de explorar o solo. 

Isso tudo aliado ao cultivo predominante em solos 

rasos, em áreas declivosas, com sistemas de manejo 

que envolvem o revolvimento intensivo do solo, 

tornam as perdas de solo e nutrientes muito fre-

quentes nesse sistema, o que aumenta a necessidade 

de aplicações suplementares para atingir o potencial 

produtivo da cultura. A concentração de NO3- na 

solução do solo abaixo do sistema radicular tem sido 

apontada como bom indicador na avaliação do po-

tencial de contaminação da água subterrânea em 

sistemas de produção agropecuários (WEBSTERE-

TAL, 1993; GRIGNANI; ZAVATTARO, 2000) e no 

caso do cultivo de tabaco passa ser mais importante 

ainda, pois é um dos sistemas de produção que mais 

utiliza fertilizantes nitrogenados. 

Em um estudo de caso realizado nos anos de 

2005 e 2006, na pequena bacia hidrográfica do Ar-

roio Lino, no município de Agudo (RS), foram cons-

tatadas altas concentrações de NO3- na solução do 

solo nas áreas cultivas com o fumo em relação às 

áreas sob mata e campo nativo (KAISER et al.,2015). 

Nessa bacia hidrográfica na safra de 2005/2006, fo-

ram cultivados 80,4 ha-1, sendo 53,5 ha-1 (67%) em 

sistema convencional, 26 ha-1 (32%) em cultivo mí-

nimo e apenas 0,8 ha-1 (1%) em sistema plantio dire-

to. O preparo do solo é, via de regra, realizado com 

arado de aiveca e grade de pinos tracionados por 

animais. Nas lavouras de fumo foram aplicados 

36.900 kg de fertilizante solúvel (NPK 10-14-28) no 

transplante das mudas, 6.850 kg de ureia (45-00-00) e 

51.400 kg de salitre do Chile (14-00-14) em cobertura. 

Isso representa dose média de 177 kg N ha-1.  

McCants e Woltz (1967) verificaram que, em 

condições ótimas de disponibilidade de nutrientes 

no solo, a cultura do fumo absorve no máximo 70 kg 

N ha-1 para produzir aproximadamente 4 Mg ha-1 de 

massa seca de folhas. No estudo de Kaiser et al. 

(2015), a produtividade média de folhas foi de ape-

nas 2.114 kg ha-1e de matéria seca de raízes e caules 

remanescentes foi de 2.358 kg ha-1 (PELLEGRINI, 

2006). Considerando-se que as folhas contêm, em 

média, 2,6% de N (RHEINHEIMER et al., 1991) e as 

raízes e caules possuem 1,1% de N (WHITTY; GAL-

LAHER, 1994), constata-se que 56 kg N ha-1 (32%) 

foram exportados com as folhas e 26 kg N ha-1 (14%) 

permaneceram nos caules e raízes. Os outros 95 kg 

N ha-1, ou 54% não foram aproveitados pela cultura 

e ficaram sujeitos a algum tipo de perda ou biotrans-

formação (Tabela 22). Ao fazer-se esse balanço do 

uso dos nutrientes pela cultura do fumo nessa bacia 

hidrográfica, percebe-se que o residual de nutrientes 

que não é aproveitado diretamente pela cultura é 

grande, representando um alto potencial poluidor 

da água. O N que não é aproveitado pela cultura do 

tabaco pode ser imobilizado pelos microrganismos, 

ser perdido por volatilização quando estiver na for-

ma amoniacal (NH3), passar pelo processo de nitrifi-

cação (NO3-) quando na forma de amônia e ser lixi-

viado ou ser desnitrificado (perdas principalmente 

na forma de gases NO e N2O,) para a atmosfera. No 

entanto, pelo fato de grande parte do N já ter sido 

aplicada na forma de NO3-, a probabilidade que ele 

tenha sido perdido por percolação é alta. 

Então, o monitoramento da concentração de NO3- 

na solução do solo em lavouras cultivadas com taba-

co comparativamente a biomas naturais ou outras 

culturas tem fundamental importância tanto sob 

ponto de vista agronômico/econômico quanto ambi-

ental. Kaiser et al. (2015) utilizaram lisímetros de 

tensão para monitorar as quantidades de NO3- no 

solo quando o tabaco foi cultivado no sistema de 

cultivo convencional, cultivo mínimo e plantio dire-

to, comparando com mata e pastagem nativa (Figura 

34). Além disso, monitorou-se a concentração de 

nitrato na água de duas fontes utilizadas pelos agri-

cultores (poços escavados sem proteção), sendo uma 

localizada numa mata sem a presença de lavouras 

de fumo a montante e a outra localizada numa mata 

com cultivo intensivo de fumo nas lavouras locali-

zadas acima da mata.  



 

 

 

P
ág

in
a1

1
5

 

Tabela 22. Balanço de nutrientes na cultura do fumo para a safra 2005 na Bacia hidrográfica do Arroio Lino, 

Agudo – RS. Fonte: Kaiser et al. (2010). 

Nutriente 
Total aplicado 

Exportação por cada compartimento da planta Residual no 

solo Folhas Caules Raízes 

kg ha-1 

N 177,63 56,27 15,48 10,45 95,43 

P 112,87 4,88 2,67 1,81 103,51 

K 282,13 69,01 29,00 19,57 164,55 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 34. Mapa de uso do solo na Bacia Hidrográfica do Arroio Lino, Agudo (RS) e localização dos transec-

tos e pontos de coleta da solução do solo. Os pontos amarelos no mapa e os números indicam a localização 

dos pontos de coleta. Fonte: Kaiser et al. (2015). 

 

A concentração de NO3- na solução do solo foi 

variável ao longo do tempo entre os sistemas de 

manejo e profundidades avaliadas (Tabelas 23 e 24). 

A maior concentração de NO3-na solução do solo 

ocorreu no início do monitoramento, após a aplica-

ção da adubação de base. Esse período foi caracteri-

zado por precipitações frequentes, mantendo maior 

quantidade de água no solo (PELLEGRINI, 2006), o 

que permitiu a coleta da solução e também pode 

proporcionar maiores perdas de NO3- por lixiviação.  

Em todos os sistemas de manejo do solo ocorreu 

diminuição na concentração de NO3- na solução do 

solo com o tempo. Isso pode ser atribuído à absorção 

do N da solução do solo pela cultura em crescimen-

to, imobilização microbiana e também pelas perdas 

por escoamento, desnitrificação e lixiviação.  
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Tabela 23. Concentração de nitrogênio na forma de NO3– na zona radicular da cultura do fumo sob cultivo 

convencional (PC), cultivo mínimo (CM) e plantio direto (PD). Fonte: Kaiser et al. (2009). 

DAT 

Manejo do solo 

PC CM PD 

NO3– (mg L–1) 

12 15,79  39,50  56,49  

21 73,32  138,83  82,52  

34 129,47  226,20  111,87  

40 77,85 165,18 56,30 

185 69,06  46,88  37,15  

205 41,13  37,68  27,40  

223 172,98  64,95  23,38  

241 98,10 26,24 21,51 

 

Tabela 24. Concentração de nitrogênio na forma de NO3- abaixo da zona radicular da cultura do fumo sob 

cultivo convencional (PC), cultivo mínimo (CM) e plantio direto (PD). Fonte: Kaiser et al. (2009). 

DAT 

Manejo do solo 

PC CM PD 

NO3– (mg L–1) 

12 28,40  142,17  67,14  

21 65,85  145,41  58,75  

34 40,70  141,47  81,67  

40 119,28  153,92  62,49  

185 56,73  * 32,19 

205 45,78  52,51  17,75  

223 48,28  35,80  14,91  

241 52,29  47,53  11,15  

 

O NO3- apresenta-se exclusivamente na forma li-

vre na solução do solo e seu movimento ocorre por 

fluxo de massa, seguindo o fluxo da água no solo. 

Para as condições do estudo, o predomínio de fra-

ções grossas no solo reduz a formação de poros capi-

lares e os macroporos são predominantes (PELLE-

GRINI, 2006; KAISER et al., 2015) o que impede a 

ocorrência de fluxo ascendente e predomínio de 

fluxo descendente da água no solo. A diferença ob-

servada entre a concentração de NO3- entre uma 

coleta e outra também pode ser atribuída à variação 

no teor de água no solo e à diferença de condutivi-

dade hidráulica entre os pontos, pois após ser extra-

ída a solução na volta da cápsula forma-se um gra-

diente de potencial, fazendo com que a solução de 

pontos mais distantes migre para essa região, visan-

do equilibrar o potencial no solo (GROSSMANN; 

UDLUFT, 1991). 

No sistema convencional e cultivo mínimo, a 

adubação é colocada em maior profundidade, devi-

do à incorporação durante a construção do cama-

lhões, dessa forma, até a planta estabelecer o seu 

sistema radicular, parte do nitrato já pode ter atingi-

do camadas mais profundas e ficar fora do alcance 

das raízes. Sangoi et al. (2003) também verificaram 

maior lixiviação de NO3- quando o fertilizante foi 

incorporado ao solo. Em parte, isso pode ter sido 

responsável pela maior concentração de nitrogênio 

no início do estabelecimento da cultura. Por outro 

lado, no plantio direto, como os fertilizantes ou são 

adicionais sobre o camalhão ou minimamente incor-

porados no topo desse, o NO3- estará mais próximo a 

zona radicular, diminuindo o potencial de contami-

nar água subterrânea, mas aumenta severamente a 

possibilidade de transferência pelo escoamento su-

perficial da água. 

Apesar da grande variação na concentração de 

NO3- observada tanto entre tratamentos no tempo e 

no espaço, as concentrações de NO3- observadas 

abaixo da zona radicular do fumo foram altas quan-

do comparadas aos biomas naturais (mata e campo) 

(Tabela 3 e 4), ou com dados da literatura (WILLI-

AMS, 1999; OLIVEIRA et al. (2001). 
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Tabela 25. Concentração média, máxima e mínima de NO3- detectada na zona radicular e abaixo da zona 

radicular da cultura do fumo, em mata nativa e em pastagem nativa da Bacia Hidrográfica do Arroio Lino, 

Agudo – RS. Fonte: Kaiser et al. (2015). 

 

Uso do solo 

Média* de N-

NO3– 

Máximo de NO3– 

detectado 

Mínimo de NO3– 

detectado 

mg L–1 

Lavoura de fumo (zona radicular) 17,13 158,4 1 

Lavoura de fumo (abaixo da zona radicular) 19,23 79,0 1 

Pastagem nativa 2,54 7,3 0,1 

Mata nativa 9,25 39,1 0,1 
* Média de sete coletas ao longo do ciclo da cultura do fumo. 

 

A adubação aplicada no transplante das mudas 

de fumo representa a principal fonte de nitrogênio 

mineral na solução do solo e quando o NO3- é lixivi-

ado abaixo da zona radicular, pode passar de nutri-

ente a poluente e tornar-se uma fonte difusa de con-

taminação da água subterrânea (COSTA et al., 2002). 

A desnitrificação e a lixiviação são os principais 

destinos do NO3- não utilizado pelas culturas agríco-

las (SMITH et al., 1990). A desnitrificação é um pro-

cesso de reações bioquímicas desencadeadas por 

bactérias anaeróbicas facultativas onde o NO3- é 

transformado em N2O, NO ou N2 (gás). Para ocorrer 

a desnitrificação é necessário ter baixo suprimento 

de oxigênio no solo e presença de compostos orgâni-

cos facilmente decomponíveis (MOREIRA; SIQUEI-

RA, 2002). No entanto, essa não é a realidade dos 

solos cultivados com fumo, uma vez que essa cultu-

ra não tolera excesso de umidade do solo (Figura 

35). 

 

 
Figura 35. Neossolo Litólico extremamente degra-

dado pelo cultivo intensivo de fumo por longo perí-

odo de tempo. Foto: Os autores. 

 
Assim, a lixiviação é, sem nenhuma dúvida, o 

principal destino do NO3- não aproveitado pela cul-

tura do tabaco. Os solos predominantes na bacia 

hidrográfica do presente estudo de caso foram rasos 

e pedregosos e, por conseguinte, têm baixa capaci-

dade de armazenar água. A infiltração da água no 

solo é rápida, levando consigo os nutrientes aplica-

dos via fertilizantes para as camadas mais profundas 

num primeiro momento, e na sequência seguem o 

fluxo lateral encosta abaixo. 

A carga de NO3- na água de superfície é função 

do volume transportado e da concentração de nitra-

to na água. Em períodos de altas precipitações, o 

solo permanece saturado por mais tempo, favore-

cendo o fluxo de água no solo e permitindo que 

parte considerável da água drene abaixo da zona 

radicular ficando inacessível para as plantas (RAN-

DALL; MULLA, 2001) e recarregando o lençol freáti-

co. Em solos rasos, a saturação pode ser atingida 

mais rapidamente durante as precipitações, o que 

aumenta o escoamento e também favorece o fluxo 

saturado no solo. Além disso, a alta pedregosidade 

presente nessas áreas pode aumentar a taxa de infil-

tração de água no solo (MANDALET al., 2005) e 

favorecer a perda de água e nutrientes por lixivia-

ção. O fator que dita a magnitude da lixiviação dos 

nutrientes é a sua disponibilidade no horizonte su-

perficial e o excesso de precipitação em relação à 

evapotranspiração (PARAVASIVAM et al., 2000). 

O NO3- perdido do sistema por lixiviação atinge a 

água retida no solo em camadas mais profundas e 

flui para as partes mais baixas do relevo, onde pode 

aflorar na forma de vertentes ou formar zonas mais 

úmidas, normalmente onde são encontrados Gleis-

solos associados aos Neossolos. Essas zonas úmidas 

são os locais preferenciais para a construção de po-

ços para captação de água para o abastecimento 

doméstico. No estudo desenvolvido por Kaiser et al. 

(2015) constatou-se que o NO3- que penetrou no 

perfil no solo nas lavouras de fumo já atingiu o len-

çol freático superficial e atingiu a fonte localizada 

abaixo das lavouras de fumo (Figura 36).  
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Figura 36. Concentração de nitrato na água de duas fontes (poços escavados) usadas para abastecimento 

doméstico na Bacia Hidrográfica do Arroio Lino, Agudo (RS). Fonte: Kaiser et al. (2015). 

 

A água dessa fonte continha mais de 10 mg L-1 de 

NO3-, considerado crítico pelas normas regulatórias 

(WHO, 2004; CONAMA, 2005) e, representam riscos 

à saúde dos consumidores, principalmente para 

crianças com menos de seis meses de idade (RAO; 

PUTTANNA, 2000; ADDISCOTT; BENJAMIN, 

2004). Esse NO3- é de origem agrícola, pois quando 

não ocorrem lavouras de fumo nas proximidades os 

teores de NO3- nas fontes estão bem abaixo de 3 mg 

L-1 (Figura 36). Esse valor é tido como referência pela 

Organização Mundial da Saúde para determinar se o 

lençol freático recebeu contaminação de origem an-

trópica (WHO, 2004). Costa et al. (2002) verificaram 

que 36% das fontes de água estavam com níveis 

acima de 10 mg L-1 de NO3-, em regiões da Argentina 

com sistemas intensivos de produção de batata e 

milho. Esses autores verificaram que as maiores 

concentrações foram observadas nas áreas cultiva-

das, após as adubações nitrogenadas e períodos de 

alta precipitação, e isso tem aumentado os teores de 

nitrato no lençol freático e nas águas dos rios daque-

las regiões.  

A proteção das fontes de água com estruturas de 

alvenaria e filtros de areia/ pedra/brita tem sido uma 

alternativa eficiente para reduzir a contaminação da 

água destinada ao abastecimento doméstico. Esse 

tipo de proteção reduz a entrada de contaminantes 

externos, reduzindo a turbidez da água e a concen-

tração de material orgânico e coliformes fecais 

(RHEINHEIMER et al., 2006). Na Figura 37 são mos-

tradas duas fontes de captação de água para o abas-

tecimento doméstico. A fonte A está totalmente des-

protegida, permitindo a entrada de contaminantes 

pela superfície e também pelo fluxo subterrâneo. A 

fonte B representa uma fonte protegida, onde a en-

trada de contaminantes externos é impedida, pela 

proteção de alvenaria e pela presença de filtros de 

areia no seu interior. Essas são as fontes mais indi-

cadas para serem utilizadas no meio rural, por ga-

rantirem melhor qualidade da água para consumo 

humano. No entanto, mesmo com esse tipo de pro-

teção física, caso ela esteja localizada a jusante das 

lavouras de tabaco, a água pode ser contaminada 

pelo fluxo subsuperficial, não somente pelo NO3- 

mas também por moléculas de agrotóxicos que fo-

ram aplicadas nas lavouras de fumo acima, e ao 

lixiviarem no solo podem seguir seu fluxo natural e 

aflorar nas partes mais baixas do relevo. Esse tipo de 

contaminação normalmente não é percebida pelos 

agricultores, dando a falsa impressão de que a água 

consumida é de boa qualidade. Nesse caso, a prote-

ção da fonte com uma estrutura de alvenaria é inefi-

caz em reduzir a contaminação da água com nitrato, 

apesar de essa ser uma alternativa viável para evitar 

outros contaminantes (RHEINHEIMER et al., 2006).  
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Figura 37. Poço escavado sem proteção (esquerda) e poço protegido e com filtro de areia (direita) utilizados 

para a o abastecimento doméstico em uma bacia hidrográfica com produção intensiva de fumo. Fotos: Os 

autores. 

 

 
Figura 38. Crescimento de plantas aquáticas na água de riacho contaminado com nitrato e fósforo oriundos 

das lavouras de fumo. Foto: Os autores. 

 

A contaminação da água subterrânea por NO3- é 

lenta e gradual na natureza e, dessa forma, não 

chama a atenção da população. O problema só é 

percebido quando atinge níveis críticos que passam 

a prejudicar a saúde humana. Nessas condições, o 

processo de contaminação já atingiu magnitudes 

elevadas e difíceis de serem remediadas. No entanto, 

quando altas concentrações de NO3- juntamente com 

o P são atingidas em corpos de água superficiais, é 

comum o aparecimento e crescimento de algas e 

aguapés, o que reduz o nível de oxigênio e, muitas 

vezes, ocasiona a morte de peixes, processo esse 

conhecido por eutrofização (Figura 38). 

A eutrofização também pode levar ao apareci-

mento de algas e cianobactérias responsáveis pela 

produção de toxinas nocivas aos seres humanos, que 

são difíceis de serem removidas nos tratamentos 

convencionais da água. Esse processo pode aconte-

cer em locais distantes da fonte de poluição, o que 

demostra que os efeitos da contaminação da água 

por nutrientes oriundos da agricultura podem com-

prometer também a saúde de consumidores urbanos 

que dependem da água tratada oriunda de fontes 

superficiais, principalmente rios e lagos.  
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5 CONSEQUÊNCIAS DO NITRATO PARA A 

SAÚDE HUMANA 

 

A concentração natural NO3- na água do lençol 

freático e da água superficial fica em torno de 1 a 2 

mg L-1. Quando a concentração de NO3- atinge valo-

res acima de 10 mg L-1 na água de consumo humano, 

considerado como limite crítico pela legislação brasi-

leira (CONAMA, 2005), pode causar problemas à 

saúde dos consumidores (ADDISCOTT; BENJA-

MIM, 2004). Infelizmente os limites críticos de ele-

mentos químicos e moléculas orgânicas na água não 

são definidos unicamente por critérios científicos. 

Cada país, em decorrência das forças sociais e eco-

nômicas, define legalmente e não cientificamente 

qual será o limite máximo permitido para que a 

água possa ser potável.  

 Na saliva ou no intestino humano, o NO3- é con-

vertido a NO2 e, quando esse atinge concentrações 

acima de 3 mg L-1 e entra na corrente sanguínea, 

pode oxidar o íon ferroso da hemoglobina a íon 

férrico, formando a metahemoglobina. A concentra-

ção normal de metahemoglobina no organismo hu-

mano fica entre 2 e 3%, mas com o consumo de altas 

doses de nitrato os teores podem ficar acima de 5% 

e, nessas condições, ocorre a deficiência no transpor-

te de oxigênio no sangue (WHO, 2004), podendo 

levar crianças à morte por asfixia, doença popular-

mente conhecida como síndrome do “bebê azul” ou 

metahemoglobinemia (ADDISCOTT; BENJAMIN, 

2004). Além disso, pode ocorrer a formação poten-

cial de nitrosaminas carcinogênicas (RAO; PUT-

TANNA, 2000) e causar o aborto espontâneo em 

mulheres. 

Na Europa mais de 65 % da água consumida é de 

origem subterrânea (WHO, 2004) e, para aqueles 

países, concentrações de nitrato acima de 3 mg L -1 

indica contaminação devido a ações antrópicas 

(SQUILLACE et al., 2002). Na Europa e nos EUA, a 

agricultura intensiva praticada nos últimos 40 anos 

tem sido apontada como a principal causa do au-

mento da concentração de nitrato na água subterrâ-

nea (WHO, 2004). Nos EUA, os principais problemas 

de contaminação da água ocorrem na região do “cin-

turão do milho”, onde são aplicadas altas doses de 

fertilizantes nitrogenados. Para as condições brasi-

leiras, são escassas as informações dessa natureza, 

mas dificilmente esteja ocorrendo percolação de 

NO3- nos cultivos de milho e outras gramíneas, exce-

to talvez, em sistemas de irrigação e com altas pro-

dutividades, o que exige doses muito mais elevadas. 

De acordo com a Organização Mundial da Saúde 

(WHO, 2004), a indução de methahemoglobinemia 

pode ocorrer com o consumo de doses de NO3- que 

variam de 0,4 a 200 mg kg-1ou de 0,09 a 45 mg kg-1de 

peso corporal. Com base nisso e levando-se em con-

sideração a ocorrência de um teor médio de 9,9 mg 

L-1 de NO3- na água da fonte que sofre influência das 

lavouras de fumo, pode-se constatar que, nessas 

condições, crianças podem ter sua saúde comprome-

tida. Assim, devem ser buscadas alternativas para 

reduzir a entrada de fertilizantes minerais e melho-

rar o sistema de manejo, para aumentar os estoques 

de N orgânico no solo reduzindo a lixiviação e o 

potencial de contaminação da água subterrânea. 

 

6 ALTERNATIVAS PARA REDUÇÃO DA  

CONTAMINAÇÃO DA ÁGUA COM NITRATO 

 

A utilização de práticas agrícolas incompatíveis 

com a aptidão e o potencial de uso das terras e a 

utilização de altas doses de fertilizantes e pesticidas 

tornam a fumicultura uma atividade com grande 

potencial de contaminação dos recursos hídricos em 

bacias hidrográficas e levam a um rápido declínio da 

capacidade produtiva do solo (MINELLA et al., 

2007) e da qualidade da água nesses locais (GON-

ÇALVES, 2003; PELLEGRINI, 2005; BECKER et al., 

2009). Indubitavelmente o homem deveria extirpar 

de suas vidas o tabaco. Não há sequer uma justifica-

tiva para se continuar com essa atividade nefasta ao 

produtor, consumidor e ambiente. O discurso de 

que há muitas pessoas envolvidas na cadeia produ-

tiva não se sustenta perante o desastre na saúde 

humana e na contaminação ambiental. Nesse senti-

do, mesmo que há mais de uma década o Governo 

Federal através de vários ministérios, em especial os 

do Desenvolvimento Agrário e do Desenvolvimento 

Social e Combate à Fome, a configuração da fumi-

cultura em nada se alterou. O máximo que está ocor-

rendo é a substituição de algumas famílias por ou-

tras; diminuição numa microrregião e expansão 

numa outra. Aliás, muito pelo contrário, o Brasil tem 

sido o destino de muitas empresas internacionais 

que abandonaram a atividade na África ou que ex-

pandiram suas atividades no Sul do Brasil para 

atender seus mercados ou mercados emergentes 

como é o caso da China. 

Então, não resta alternativa ao agricultor a não 

ser continuar a atividade fumageira, até porque as 

empresas multinacionais alteram seus discursos 

para se adaptar às mínimas ações governamentais 

em curso. Exemplo disso é o discurso da diversifica-

ção de culturas. Ela sempre existiu na cultura do 

fumo, embora seja absolutamente periférica socioe-

conomicamente. As próprias associações de produ-
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tores de fumo sempre tiveram umbilicalmente liga-

dos às empresas e não têm, portanto, capacidade de 

questionamento, salvo raras exceções que diz respei-

to ao preço, mesmo que sem poder extremamente 

limitado. Assim, não se pode imaginar que os fumi-

cultores, em regra geral, tomem consciência da gra-

vidade que a atividade gera na sua própria saúde, 

na saúde dos consumidores e na saúde do ambiente. 

Similarmente, as instituições de ensino, pesquisa e 

extensão têm ação muito restrita e periférica ao sis-

tema produtivo; jamais aturarão no coração do pro-

blema que é a necessidade de eliminar o cultivo do 

tabaco e apontar alternativas viáveis sustentáveis 

(ética, econômica, social e ambiental).  

Relativo à contaminação com nitrato pelo cultivo 

do fumo, podem ser adotadas algumas alternativas 

de curto e médio prazo, mesmo que não eliminem o 

problema, podem amenizar significativamente os 

impactos ambientais da atividade e melhorar a qua-

lidade de vida da população. Para isso, é necessário 

ter uma visão sistêmica da produção, onde as pe-

quenas bacias hidrográficas devem ser adotadas 

como unidades de manejo e gestão da produção 

agropecuária e dos recursos naturais. Para isso ser 

viabilizado, uma das primeiras tarefas é a melhoria 

na formação dos estudantes nas escolas de agrono-

mia, buscando-se trabalhar mais a formação socioló-

gica e ambiental, de forma a ter profissionais que 

tenham a capacidade de ver os sistemas de produ-

ção agropecuária não apenas como fornecedores de 

alimentos e matéria prima, e como usuários de paco-

tes tecnológicos pré-definidos e, sim como um meio 

de vida fundamental para o desenvolvimento rural e 

transformação social da agricultura. 

A redução dos impactos ambientais da atividade 

fumageira pode iniciar com melhoria no planeja-

mento e no uso das terras, procurando-se utilizar as 

áreas com melhor aptidão para essa atividade, onde 

o relevo é mais plano e os solos mais profundos.  

Como exemplo da falta de planejamento no uso das 

terras, podemos ver a figura abaixo (Figura 39), que 

mostra parte de uma propriedade rural localizada 

na região produtora de fumo, onde a área com me-

nor declividade e com o solo mais profundo é usada 

como campo nativo (potreiro) onde poucos animais 

são criados, enquanto as áreas com relevo mais de-

clivoso e solos mais rasos são utilizadas intensamen-

te para o cultivo de fumo. Nesse caso, a simples 

mudança no uso das terras poderia acarretar melho-

rias na produtividade da cultura e reduzir a lixivia-

ção de nitrato e agrotóxicos e as perdas de solo por 

erosão, melhorando a eficiência no uso dos fertili-

zantes.  

 
Figura 39. Propriedade rural com produção fuma-

geira onde a área com menor declividade e solos 

mais profundos é usado como potreiro e as áreas 

mais declivosas com solos rasos é destinada a pro-

dução de fumo. Foto: Os autores. 

 

A manutenção e recuperação da mata ciliar são 

fundamentais, pois a vegetação atua como uma bar-

reira física na contenção de sedimentos carregados 

com nutrientes e moléculas de agrotóxicos e as raí-

zes atuam como um filtro natural, absorvendo parte 

do NO3- transportado pelo fluxo subsuperficial da 

água, reduzindo a carga de poluentes que chega nas 

fontes de água e nos rios. Os locais sem mata ciliar 

favorecem as perdas de solos e nutrientes por erosão 

e pela lixiviação (Figura 40). 

 

 
Figura 40. Cultivo de fumo na margem de rio des-

protegido de mata ciliar. Foto: André Copetti. 

 

O manejo do solo predominante nos sistemas de 

cultivo de fumo, com revolvimento intensivo é in-

sustentável, sendo necessário adotar sistemas menos 

intensivos como o cultivo mínimo e o plantio direto. 

Além disso, a utilização de plantas de cobertura, 

adubação verde, adubação orgânica e a rotação de 

culturas ainda são práticas pouco exploradas na 

fumicultura. Da mesma forma, as práticas conserva-

cionistas complementares, como o cultivo em nível, 
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o terraceamento, o cultivo em faixas e os cordões 

vegetativos são técnicas consagradas para a conser-

vação do solo e da água, mas que são pouco adota-

dos e conhecidas pelos fumicultores. 

Para garantir a potabilidade da água utilizada 

para o consumo humano, a construção dos poços 

deve ser feita em locais onde não tenha interferência 

de cultivos agrícolas nas proximidades. Além disso, 

essas fontes devem ser protegidas para evitar a en-

trada de agentes poluentes externos.  

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

A agricultura familiar é uma das grandes respon-

sável pela erradicação da fome no mundo, pela pro-

dução de alimentos que chegam à mesa das famílias 

com menor custo e em quantidade e qualidade. 

Além disso, o fato de produzir alimentos que podem 

ser comercializados in natura ou industrializados na 

própria região de produção contribui para a geração 

de renda e o desenvolvimento da região, o que me-

lhora a qualidade de vida da população rural e ur-

bana, garante a sucessão familiar e permite que essa 

região tenha maior facilidade em suportar crises que 

afetam os países a nível mundial.  

Na fumicultura, o produto gerado garante a ge-

ração de renda para as famílias, mas sob um custo 

muito alto a saúde dos agricultores e ao ambiente.  

A contaminação da água por nitrato é um dos gran-

des problemas nas regiões produtoras de fumo no 

sul do Brasil. Além disso, o principal destino do 

fumo é a produção de cigarros, que sustenta um 

vício maléfico da sociedade, que traz sérios proble-

mas de saúde aos consumidores e custa milhões ao 

sistema de saúde pública e privada. Dinheiro esse 

que poderia ser utilizado para melhorar todo o sis-

tema de saúde do país. Portanto, pode se afirmar 

que na cadeia produtora do fumo, os dois extremos 

(agricultores e consumidores finais) são os mais 

prejudicados diretamente, além dos efeitos indiretos 

gerados para os demais setores da sociedade.  

Dessa forma, um dos grandes desafios de todas 

as pessoas ligadas a agricultura (agricultores, exten-

sionistas, pesquisadores, estudantes e políticos) é 

viabilizar tecnica, social, economica e ambientalmen-

te outros sistemas de produção agrícolas para ir 

substituindo gradualmente a fumicultura por outras 

atividades que possam produzir alimentos saudá-

veis e garantir a sustentabilidade da agricultura 

familiar no sul do Brasil. 
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INTRODUÇÃO 

 

A região Sul do Brasil iniciou o cultivo da videira 

com a chegada dos primeiros imigrantes italianos, 

por volta de 1870, sendo hoje a região com a maior 

área cultivada no país. A vitivinicultura possui 

grande importância social e econômica, porque é a 

principal atividade e fonte de renda de milhares de 

produtores rurais familiares. No Estado do Rio 

Grande do Sul (RS) a viticultura está presente em 

mais de 15 mil propriedades rurais, sendo que no 

ano de 2012 a área ocupada com vinhedos era de 

41.076 ha, com média de 2,60 ha por propriedade. 

Isto demonstra que a atividade é desenvolvida pre-

dominantemente em pequenas propriedades de 

agricultura familiar (MELLO; MACHADO, 2013). Já 

no Estado de Santa Catarina (SC), segundo levanta-

mentos efetuados pela Estação Experimental da 

EPAGRI/Videira, a área total de videiras é de 4.070 

ha. No contexto do Estado de Santa Catarina, a viti-

cultura envolve cerca de 2.000 famílias, com uma 

média de aproximadamente 2,0 ha por propriedade, 

sendo responsável por cerca de 20.000 empregos 

diretos (PROTAS; CAMARGO, 2011). Nos dois Es-

tados, nas áreas de viticultura, há o predomínio de 

variedades híbridas e americanas, em detrimento 

das variedades viníferas, sendo que a maior parte da 

produção é destinada para a elaboração de vinhos, 

sucos e espumantes. 

No RS, a região da Serra Gaúcha é a maior e mais 

tradicional produtora de uvas, representando mais 

de 80% de toda área vitícola do Estado no ano de 

2012. Nesta região predominam as pequenas propri-

edades rurais, com média de 15 ha de área total, da 

qual 40% a 60% é área útil e 2,5 ha são ocupados 

com vinhedos. A mão de obra é basicamente famili-

ar, sendo a atividade pouco mecanizada devido à 

topografia acidentada. Cerca de 80% da produção é 

de uvas americanas e híbridas e a cultivar Isabel é a 

de maior expressão. O sistema de condução das 

videiras predominante é latada ou pérgola (horizon-

tal), proporcionando produção de 18 a 30 toneladas 

por hectare, de acordo com a cultivar e com a safra. 

A maior parte da uva colhida é destinada à elabora-

ção de vinhos, sucos e outros derivados. Uma pe-

quena porcentagem da produção, especialmente de 

uvas americanas como a Niágara Rosada e a Isabel é 

destinada ao mercado para consumo in natura. 

A região da Campanha Gaúcha, que tem como 

principal polo produtor o município de Santana do 

Livramento, localizada na Mesorregião do Sudoeste 

Rio-Grandense, teve sua produção vitivinícola inici-

ada na década de 70 e tem aumentado sua represen-

tatividade no Estado, especialmente a partir dos 

anos 2000, sendo que no ano de 2012 já contava com 

1.262 ha de vinhedos. Esta região, diferentemente 

das outras regiões do Sul do Brasil, apresenta uma 

viticultura de cunho mais empresarial, com uso in-

tensivo de capital, tanto na mecanização, quanto na 
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contratação da mão de obra. São cultivadas princi-

palmente variedades viníferas, as quais representam 

cerca de 15% da produção de uvas viníferas do Es-

tado. A área média dos vinhedos é maior que 25 ha 

por propriedade, muito superior à média do RS. 

Nos últimos anos, novos polos vitícolas começa-

ram a surgir, com investimentos na implantação de 

vinhedos de variedades viníferas, feitos diretamente 

por empresas vinícolas tradicionais do ramo vitivi-

nícola ou em parceria destas com agropecuaristas. 

Destacam-se os municípios de Bagé e Candiota, na 

região da Campanha Meridional, e Pinheiro Macha-

do e Encruzilhada do Sul, na região da Serra do 

Sudeste. Além destes polos, a viticultura está sendo 

implantada em outros municípios não tradicionais 

como alternativa de diversificação de pequenas pro-

priedades rurais, principalmente na região do Alto 

Uruguai do RS, onde a matriz produtiva com base 

na cultura de pequenas áreas de soja, trigo e milho 

tornou-se inviável. 

Em Santa Catarina, a viticultura apresenta ex-

pressão econômica principalmente na Região do 

Vale do Rio do Peixe, no meio oeste catarinense. A 

viticultura desta região ocupa uma área de 1.707 ha, 

apresentando grande similaridade com a da Região 

da Serra Gaúcha quanto à estrutura fundiária, topo-

grafia e tipo de exploração vitícola, baseada no uso 

da mão de obra familiar. A produção de uvas é des-

tinada principalmente à elaboração de vinhos de 

mesa e suco de uva, sendo uma parte menor da pro-

dução destinada ao consumo in natura. A área média 

total das propriedades desta região é de aproxima-

damente 30 ha, sendo 2,14 ha com vinhedos. O rele-

vo acidentado desta região resulta em propriedades 

com áreas declivosas, nem sempre aproveitáveis 

integralmente para a agricultura (BRASIL, 2001).  

A região Carbonífera catarinense representa um 

importante polo vitivinícola, englobando municípios 

como Urussanga e Braço do Norte, cuja base da pro-

dução são os vinhos coloniais. Nos últimos anos a 

cidade de São Joaquim tem apresentado grande 

crescimento na atividade vitivinícola na serra catari-

nense, com a produção de vinhos finos. Também 

houve aumento nas áreas produtivas com vinhedos 

na região oeste do estado, na microrregião de Cha-

pecó e arredores, principalmente através da agricul-

tura familiar.  

No decorrer deste capítulo serão detalhadas as 

características climáticas das principais regiões vití-

colas do Sul do Brasil e as principais doenças que 

ocorrem na cultura da videira, visto que a combina-

ção destes dois fatores obriga os viticultores a reali-

zarem sucessivas aplicações preventivas de fungici-

das à base de cobre (Cu) e zinco (Zn) ao longo de 

cada ciclo produtivo. Posteriormente, serão discuti-

dos como ocorre o acúmulo de Cu e Zn no solo, os 

riscos de contaminação do meio ambiente, bem co-

mo o efeito tóxico que o excesso destes metais pode 

ocasionar nas videiras e nas plantas que coabitam os 

vinhedos. 

 

1 CONDIÇÕES CLIMÁTICAS DAS REGIÕES 

PRODUTORAS E PRINCIPAIS DOENÇAS QUE 

AFETAM AS VIDEIRAS 

 

1.1 Condições climáticas das regiões vitícolas 

 

A região Sul do Brasil é a principal responsável 

pelo cultivo de videiras, especialmente de uvas viní-

feras, com grande destaque para os estados do Rio 

Grande do Sul (RS) e Santa Catarina (SC), responsá-

veis por, aproximadamente, 66% da produção naci-

onal de uvas. Essa região caracteriza-se por precipi-

tações pluviométricas frequentes e bem distribuídas 

ao longo do ano, com médias anuais variando de 

1.250 a 2.000 mm. 

No RS a região da Serra Gaúcha se caracteriza 

por estar localizada em altitude de 600 a 800 m, 

apresentando médias anuais de precipitação, tempe-

ratura e umidade relativa do ar de 1.700 mm, 17,2 OC 

e 76%, respectivamente (Figura 41). Já a região da 

Campanha Gaúcha está localizada em altitude de 

100 a 300 m, apresentando médias anuais de precipi-

tação, temperatura e umidade relativa do ar de 1.370 

mm, 18,4 OC e 75%, respectivamente (Figura 42). 
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Figura 41. Médias mensais de precipitação, tempera-

tura máxima (T° máx), temperatura mínima (T° 

min), temperatura média compensada (T° média) e 

umidade relativa do ar (UR) para a região da Serra 

Gaúcha. Dados retirados do Instituto Nacional de 

Meteorologia (INMET) correspondentes às medições 

do período de 01/1988 a 12/2013. 
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Em SC, a região do Vale do rio do Peixe apresen-

ta condições climáticas semelhantes à região da Ser-

ra Gaúcha. Ela está localizada em altitude de 600 a 

800 m e apresentando médias anuais de precipita-

ção, temperatura e umidade relativa do ar de 1.800 

mm, 17,1 OC e 80%, respectivamente (Figura 43). 

Como se pode observar nas Figuras 41, 42 e 43, nas 

regiões vitícolas do Sul do Brasil ocorrem elevadas 

precipitações, bem distribuídas ao longo de todo o 

ano. Aliado a isto está a ocorrência de temperaturas 

altas e umidade relativa do ar elevada durante as 

fases vegetativa, de floração e frutificação das plan-

tas. Esta combinação propicia que diversas doenças 

fúngicas ocorram na cultura da videira, como será 

esmiuçado no próximo item deste capítulo. 
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Figura 42. Médias mensais de precipitação, tempera-

tura máxima (T° máx), temperatura mínima (T° 

min), temperatura média compensada (T° média) e 

umidade relativa do ar (UR) para a região da Cam-

panha Gaúcha. Dados retirados do Instituto Nacio-

nal de Meteorologia (INMET) correspondentes às 

medições do período de 06/1998 a 12/2013. 
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Figura 43. Médias mensais de precipitação, tempera-

tura máxima (T° máx), temperatura mínima (T° 

min), temperatura média compensada (T° média) e 

umidade relativa do ar (UR) para a região da Serra 

Catarinense. Dados retirados do Instituto Nacional 

de Meteorologia (INMET) correspondentes às medi-

ções do período de 01/1988 a 12/2015. 

 

1.2 Relato das principais doenças fúngicas das  

videiras6 

 

Devido às altas precipitações que ocorrem nas 

principais regiões produtoras de uvas, a incidência 

de doenças fúngicas é acentuada nos vinhedos. Den-

tre as principais doenças fúngicas das videiras, des-

tacam-se a antracnose, escoriose, mancha das folhas, 

míldio, oídio, podridão amarga do cacho, podridão 

da uva madura, podridão cinzenta da uva, fusariose, 

dentre outras. 

Antracnose: também conhecida como varíola, 

negrão, varola ou olho de passarinho, é causada pelo 

fungo Elsinoe ampelina Schear. É uma doença que 

pode causar sérios danos não só à produção do ano, 

como também às produções futuras. Em condições 

muito favoráveis ao desenvolvimento do fungo, os 

danos são tão severos a ponto de ser considerada, 

nestes anos, a principal doença da cultura (Figura 

44). 

Escoriose: é uma doença causada pelo fungo 

Phomopsis viticola Sacc., cujos danos vão desde a 

redução das gemas brotadas e a seca dos ramos, 

podendo causar até a morte da planta. A incidência 

nos frutos poderá diminuir a produção e a qualida-

de da uva (Figura 45). 

Mancha das folhas: também conhecida como isa-

riopsis, a doença causada pelo fungo Pseudocercospo-

ra vitis Speg tem grande importância em cultivares 

americanas e híbridas, principalmente em regiões 

mais quentes, onde a doença evolui rapidamente. A 

desfolha precoce é o principal dano, acarretando o 

enfraquecimento da planta e deficiência na matura-

ção dos ramos e, consequentemente, má brotação no 

ciclo seguinte. A Figura 46 ilustra os principais sin-

tomas causados pela mancha das folhas em videiras. 

Míldio: também conhecida como mufa, mofo ou 

peronóspora, é causada pelo pseudofungo Plasmopa-

ra viticola. É a doença de maior importância para a 

viticultura no Brasil. Os maiores prejuízos causados 

pela doença estão relacionados à destruição total ou 

parcial das inflorescências e/ou frutos e a queda 

prematura das folhas. O desfolhamento precoce, 

além dos danos na produção do ano, afetará tam-

bém a produção dos anos seguintes. Portanto, a 

doença causa danos na qualidade e na quantidade 

da produção do ano e enfraquecimento da planta 

para as safras futuras (Figura 47). 

 

                                                 
6 Informações e imagens retiradas da Circular Técnica nº 

56, Embrapa 2005, de autoria de Olavo Roberto Sônego, 

Lucas da Ressurreição Garrido e Albino Grigoletti Júnior. 
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(a)

 

(b)

 

(c) 

 

(d)

 
Figura 44. Necrose e deformação da folha (a), cancros em pecíolo (b), cancros em ramo herbáceo (c) e seca de 

botões florais (d) causada por antracnose. 

 

(a) 

 

(b)

 

(c)

 

(d)

 
Figura 45. Escoriações na base do ramo (a), lesões no ramo (b), lesões na folha (c) e deformação da folha (d) 

causada por escoriose. 
 

 
Figura 46. Sintomas de mancha da folha em videira. 

 

 

Oídio: também conhecido como míldio pulveru-

lento, causado pelo fungo Uncinula necator Burril, 

ocorre em todas as regiões vitícolas do mundo. Na 

Região Sul do Brasil, não apresenta caráter epidêmi-

co, pois as condições climáticas não são favoráveis 

ao seu desenvolvimento. Entretanto, em anos propí-

cios ocorre com maior intensidade sobre cultivares 

sensíveis (Figura 48). 

Podridão amarga do cacho: é conhecida como 

podridão amarga por deixar gosto amargo nas uvas. 

É causada pelo fungo Greeneria uvicola Punithalin-

gam. Os danos podem ocorrer tanto em uvas para 

vinho, como em uvas de mesa. O fungo ataca os 

tecidos de bagas danificadas ou próximo a senescên-

cia (Figura 49). 

 

(a)  (b)  (c)  (d)  

Figura 47. Manchas necróticas na folha (a), escurecimento do ramo (b), cachos com bagas murchas (c) e seca 

da inflorescência (d) causada por míldio. 
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(a)

 

(b)

 

(c)

 
Figura 48. Frutificação do fungo na superfície da folha (a), frutificação do fungo na superfície da baga verde 

(b) e lesões de oídio em ramo herbáceo (c) causadas por oídio. 

 
(a)

 

(b)

 
Figura 49. Frutificação do fungo em bagas com po-

dridão amarga (a) e sintomas de podridão amarga 

do cacho em uvas Isabel (b). 

 

Podridão da uva madura: causada pelo fungo 

Glomerella cingulata Spauld., provoca perdas tanto na 

qualidade como na quantidade da uva produzida 

em regiões com verão quente e chuvoso. Também 

tem sido relatada a ocorrência deste fungo em diver-

sas espécies de frutíferas temperadas e tropicais, 

causando principalmente podridão dos frutos (Figu-

ra 50). 

Podridão cinzenta da uva: também conhecida 

como mofo cinzento ou podridão de Botrytis, é cau-

sada pelo fungo Botryotinia fuckeliana Whetzel. A 

doença acarreta danos tanto à produtividade como à 

qualidade da uva, afetando diretamente a qualidade 

do vinho pela degradação de compostos qualitativos 

e pela presença de substâncias indesejáveis para a 

vinificação, conservação e qualidade gustativa do 

vinho. As uvas com Botrytis contêm fenoloxidases e 

lacases, enzimas responsáveis pela oxidação enzimá-

tica dos compostos fenólicos, prejudicando a cor, o 

aroma e o sabor do vinho. Este fungo também infec-

ta diversas outras espécies frutíferas (Figura 51). 

Fusariose: é causada por Fusarium oxysporum 

Schl., sendo a principal doença vascular causadora 

de morte em videiras na região da Serra Gaúcha. Os 

danos causados são bastante significativos, princi-

palmente pela redução drástica da produtividade do 

vinhedo, decorrente da morte de plantas e conse-

quente redução do número de plantas produtivas. A 

Figura 52 ilustra os principais sintomas causados 

pela fusariose em videiras. 

 

1.3 Necessidade e frequência da aplicação dos  

fungicidas a base de cobre e zinco 

 

Como foi observado anteriormente, existe uma 

grande incidência de doenças fúngicas em áreas de 

vinhedos do Sul do Brasil, o que torna necessário o 

emprego de técnicas de controle. O controle químico 

é aquele utilizado em maior escala, com a realização 

de várias aplicações de fungicidas ao longo do ciclo 

da cultura, buscando minimizar os efeitos das doen-

ças sobre a produtividade das videiras. Os princi-

pais fungicidas utilizados contém em sua composi-

ção elementos como o Cu, encontrado na calda bor-

dalesa [Ca(OH)2 + CuSO4] e no oxicloreto de cobre 

[CuCl2.3Cu(OH)2], e o Zn, encontrado principalmen-

te no Mancozeb [C4H6N2S4Mn + C4H6N2S4Zn]. 

Um fator extremamente importante nas regiões 

produtoras de uvas é a frequência das precipitações 

pluviométricas, pois esse componente é que governa 

a frequência das aplicações dos fungicidas. Isso 

ocorre pelo fato das precipitações provocarem uma 

remoção parcial do fungicida anteriormente aplica-

do e que se encontra sobre a superfície das folhas, 

ramos, caules e frutos. Além disso, as precipitações 

geram condição de alta umidade no dossel vegetati-

vo das videiras, o que favorece o aparecimento e 

desenvolvimento das doenças fúngicas. Dessa for-

ma, é necessária a realização de novas aplicações de 

fungicidas a base de Cu ou Zn após cada precipita-

ção, especialmente se a videira se encontra em está-

dio de floração e frutificação. 
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(a)

 

(b)

 

(c)

 
Figura 50. Murchamento das bagas em uva branca (a), frutificação do fungo (b) e mumificação das bagas em 

uva tinta (c) causadas pela podridão da uva madura. 

 

(a) 

 

(b)

 

(c) 

 

(d)

 
Figura 51. Podridão cinzenta em cacho de uva (a), cacho totalmente danificado (b), podridão peduncular (c) 

e mancha necrótica em folha (d) causada por Botrytis. 

 

(a)

 

(b)

 

(c)

 
Figura 52. Morte súbita da planta (a), corte longitudinal mostrando escurecimento interno (b) e corte trans-

versal mostrando escurecimento do xilema (c) causados por fusariose. 

 

O Cu e Zn aplicados via fungicidas são deposita-

dos sobre as superfícies dos órgãos das videiras e, 

com a incidência das precipitações, são carreados até 

a superfície do solo onde podem acumular em di-

versas formas, desde mais disponíveis para as plan-

tas até formas mais estáveis, associadas à fração 

mineral e orgânica do solo. A deposição das folhas e 

ramos das videiras sobre o solo, pela senescência das 

folhas ou pela poda das videiras, também pode car-

regar consigo e depositar no solo o Cu e Zn aderidos 

a esses órgãos pelas aplicações de fungicidas. Além 

disso, durante as aplicações dos fungicidas pode 

ocorrer a deriva destes elementos e o consequente 

depósito de Cu e Zn diretamente sobre o solo, o que 

também promove o acúmulo desses elementos no 

solo e acentuam os problemas ambientais advindos 

dessa prática amplamente difundida e adotada por 

viticultores em todo o mundo. 

 

2 ACÚMULO DE COBRE E ZINCO NOS SOLOS 

DE VINHEDOS 
 

Como mencionado anteriormente, a região Sul 

do Brasil apresenta clima subtropical, com chuvas 

distribuídas em todos os meses do ano. Neste con-

texto, a atividade vitícola desenvolvida nas regiões 

da Campanha, do Noroeste e Norte do Estado do 

RS, apresentam vantagens em relação às regiões da 

Serra Gaúcha, dos Campos de Cima da Serra e do 

Vale do Rio do Peixe, em função da maior evapo-

transpiração encontrada nestas regiões, o que propi-
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cia redução no número de aplicações de fungicidas 

ao longo de cada ciclo produtivo da cultura. 

A aplicação da calda bordalesa contribui princi-

palmente para o aumento do teor de Cu no solo. 

Como forma de reduzir a quantidade de Cu adicio-

nada aos vinhedos, alguns produtores passaram a 

utilizar fungicidas à base de Zn, como os que possu-

em como princípio ativo o Mancozeb, em detrimen-

to dos fungicidas cúpricos, resultando na ocorrência 

de altos teores de ambos os elementos, Cu e Zn, em 

solos de vinhedos, como já foi reportado por alguns 

pesquisadores da região Sul do Brasil (BRUNETTO 

et al., 2014a; TIECHER et al., 2016). Cabe ressaltar 

que na composição da calda bordalesa também são 

encontrados outros metais, dentre eles o Zn, o que 

também contribui para o aumento do teor deste 

elemento no solo. Esses fatos tornaram-se uma das 

principais causas de contaminação de solos agrícolas 

com metais pesados no sul do Brasil, conforme é 

descrito no capítulo 1 do presente livro. 
No Brasil a viticultura tem pouco mais de um sé-

culo e os estudos de acúmulo de Cu e Zn são escas-

sos. Ainda assim, os estudos apontam uma grande 

amplitude de teores totais destes elementos, o que 

ocorre por diferenças entre os solos e, principalmen-

te, pela quantidade de Cu e Zn aplicados. Este últi-

mo fator é relacionado principalmente com a preci-

pitação média da região de cultivo, a qual influencia 

na severidade das doenças. Como as regiões produ-

toras do Sul do Brasil recebem elevado volume de 

precipitações anualmente, as aplicações de fungici-

das são frequentes e, consequentemente, os teores de 

Cu e Zn acumulados no solo são muito maiores do 

que os encontrados em outras tradicionais regiões 

produtoras de uvas no mundo, embora muitas vezes 

o tempo de cultivo seja o mesmo, ou até menor. Por 

isso, o tempo de cultivo dos vinhedos nem sempre 

está bem correlacionado com os teores de Cu e Zn 

no solo. 

 

2.1 Formas de acúmulo de cobre e zinco no solo 
 

Os fungicidas utilizados na atividade vitícola ge-

ralmente possuem ação de contato e, portanto, após 

a ocorrência de uma chuva o Cu e o Zn contidos nos 

fungicidas aplicados na videira são carreados para a 

superfície do solo. No solo, o Cu e o Zn são retidos 

por ligações físico-químicas, sendo a sua labilidade 

dependente do tipo de ligante. O teor máximo de Cu 

e Zn de um solo está relacionado com a sua capaci-

dade de sorção que depende de diversos componen-

tes. Em geral, a capacidade de sorção do solo é mai-

or, quanto maior for o conteúdo de argilominerais, 

óxidos e hidróxidos de Fe, Al e Mn, carbonatos e 

matéria orgânica do solo (MOS) (BRADL, 2004). O 

pH do solo, a capacidade de troca de cátions (CTC) e 

a qualidade da MOS são importantes fatores que 

regulam a sorção e a biodisponibilidade de Cu e Zn 

no solo. Solos com valores de pH neutro a alcalino, 

por exemplo, podem, em geral, suportar teores mais 

altos de Cu e Zn sem causar toxidez às plantas, se 

comparado com solos ácidos onde a biodisponibili-

dade destes elementos é maior (PIETRZAK; MC 

PHAIL, 2004). 

Devido a interação entre estes fatores físico-

químicos, o Cu e o Zn são encontrados em diferentes 

frações no solo, onde naturalmente são adsorvidos 

com diferentes graus de energia (GIROTTO et al., 

2014). Porém, o aumento dos teores de Cu e Zn no 

solo, por causa de aplicações frequentes de fungici-

das, pode interferir na distribuição das suas frações 

no solo. Os elementos químicos adicionados ao solo 

pela atividade antrópica distribuem-se nas formas 

pré-existentes (RHEINHEIMER et al., 2003), sendo 

que normalmente a sorção do Cu e do Zn no solo 

ocorre primeiramente nos sítios de ligação mais 

ávidos e facilmente acessados. Em seguida, os íons 

remanescentes são redistribuídos em frações que são 

retidas com menor energia de adsorção ou em pre-

cipitados com maior solubilidade, que possuem 

maior biodisponibilidade e mobilidade. Isso pode 

ser visualizado nas Tabelas 26 e 27, extraídas de um 

estudo realizado por Couto et al. (2014) na região do 

meio oeste catarinense, comparando as frações de 

Cu e Zn de um solo oriundo de mata nativa com 

outro oriundo de um vinhedo com 95 anos de culti-

vo. 

Há que se considerar ainda que o acúmulo de Cu 

e Zn no solo depende da interação competitiva des-

tes elementos pelos sítios de adsorção, bem como 

das demais espécies químicas presentes na solução 

do solo. Por isso, a cinética de sorção desses elemen-

tos quando adicionados simultaneamente no solo é 

diferente da observada quando apenas um deles é 

depositado no solo, favorecendo o aumento dos 

teores em frações mais lábeis de ambos os elementos 

quando estes são aplicados ao mesmo tempo. 

Diante da dinâmica apresentada pelo Cu e o Zn 

no solo e das características dos solos encontrados 

nas regiões vitícolas do Sul do Brasil, pode-se desta-

car a região da Campanha Gaúcha como aquela de 

maior risco para a ocorrência de prejuízos econômi-

cos e ambientais ocasionados pelos elevados teores 

de Cu e Zn. Isto porque nesta região predominam 

Argissolos com textura superficial arenosa (<10% 

argila) com valores de pH naturalmente baixos, pre-
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domínio de argilominerais do tipo 1:1 e com baixa 

concentração de óxidos. O baixo teor de argila, alia-

do às condições de temperatura e umidade, que 

favorecem a atividade microbiológica do solo, con-

tribuem para que ocorram baixos teores de MOS 

nestes solos, o que favorece a maior biodisponibili-

dade do Cu e do Zn. 

O somatório destes fatores confere a esses solos 

da região da Campanha Gaúcha uma baixa capaci-

dade sortiva no horizonte superficial, o que aumenta 

o risco de toxidez de Cu e Zn às plantas, uma vez 

que o acúmulo tende a ocorrer em formas solúveis e 

trocáveis, como observado em estudos de fraciona-

mento químico de Cu e Zn nos solos de vinhedos da 

Campanha do RS (BRUNETTO et al., 2014a). Devido 

a isso, mesmo que nessa região a exploração da ati-

vidade vitícola é relativamente recente, já foram 

diagnosticados sintomas de toxidez às plantas, em 

áreas de reimplantação de vinhedos, ocasionados 

pelos elevados teores de Cu e Zn (TIECHER et al., 

2016). 

Nas demais regiões vitícolas do Sul do Brasil 

também já foram reportados indícios de toxidez de 

Cu e Zn em plantas, devido aos altos teores destes 

elementos no solo. Entretanto, a maioria dos solos 

encontrados nestas regiões apresenta capacidade 

para reter maiores quantidades de Cu e Zn adsorvi-

dos com alta energia de ligação e menor biodisponi-

bilidade. Isto se deve, principalmente, ao fato de que 

estes solos apresentam teores elevados de argila e 

óxidos e aos teores de MOS, que geralmente são 

maiores do que os constatados na região da Campa-

nha Gaúcha.  

 

Tabela 26. Frações de Cu em quatro camadas de solo oriundo de mata nativa e de um vinhedo com 95 anos 

de cultivo, na região do meio oeste catarinense. 

Profundidade 

(m) 

Cobre 

Solúvel Trocável Mineral 
Matéria  

orgânica 
Residual 

Soma  

frações 
Total 

 Mata nativa 

0-0,10 0,20a 0,75a 11,30c 15,92a 241,77a 269,94a 239,33a 

0,10-0,20 0,12b 0,41b 11,05c 9,79b 250,77a 272,14a 239,00a 

0,20-0,30 <0,001c 0,54b 15,61b 3,67c 254,43a 274,25a 201,55b 

0,30-0,40 <0,001c 0,32b 17,78a 2,84c 252,47a 273,41a 174,50b 

 Vinhedo com 95 anos de cultivo 

0-0,10 2,20a 3,63a 50,99a 41,30a 376,77a 474,89a 602,23a 

0,10-0,20 0,36b 1,29b 20,33b 19,02b 309,93b 350,93b 324,33b 

0,20-0,30 0,04c 0,82c 24,97b 6,62c 313,10b 345,55c 325,50b 

0,30-0,40 <0,001c 0,59c 22,66b 5,09c 268,27c 296,61d 305,77b 
Médias seguidas de mesma letra nas colunas não apresentam diferença significativa pelo teste de Tukey, ao nível de 5% de probabilida-

de. Fonte: Adaptado de Couto et al. (2014). 

 

Tabela 27. Frações de Zn em quatro camadas de solo oriundo de mata nativa e de um vinhedo com 95 anos 

de cultivo, na região do meio oeste catarinense. 

Profundidade 

(m) 

Zinco 

Solúvel Trocável Mineral 
Matéria  

orgânica 
Residual 

Soma 

frações 
Total 

 Mata nativa 

0-0,10 0,16a 0,84bc 35,97a 3,52a 79,17a 119,67a 93,83a 

0,10-0,20 0,16a 0,75c 28,77b 2,40b 80,00a 112,08b 81,17b 

0,20-0,30 0,16a 1,28ab 22,17c 1,69c 74,50a 99,80c 70,50b 

0,30-0,40 0,16a 1,47a 17,23d 0,87d 80,25a 99,98c 77,17b 

 Vinhedo com 95 anos de cultivo 

0-0,10 0,16a 0,88a 40,40a 4,11a 70,17a 115,72a 120,87a 

0,10-0,20 0,16a 0,51b 22,43b 1,83b 63,50b 88,43b 72,50b 

0,20-0,30 0,16a 0,37c 13,63c 1,77b 67,33b 83,23c 77,33b 

0,30-0,40 0,16a <0,001d 13,37c 1,46b 68,67b 83,66c 72,67b 
Médias seguidas de mesma letra nas colunas não apresentam diferença significativa pelo teste de Tukey, ao nível de 5% de probabilida-

de. Fonte: Adaptado de Couto et al. (2014). 
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2.2 Fragilidades apresentadas pelas principais  

regiões vitícolas 

 

Os vinhedos da região da Campanha Gaúcha 

ocupam áreas com relevo suave ondulado, onde 

ocorrem predominantemente Argissolos com hori-

zonte superficial profundo e arenoso (STRECK et al., 

2008). A textura arenosa da camada superficial, as-

sociada à presença de horizonte textural, torna estes 

solos frágeis à erosão hídrica, mesmo com a topogra-

fia mais plana em relação a outras regiões vitícolas 

do Sul do Brasil. A susceptibilidade dos solos à ero-

são hídrica, torna necessária a adoção intensiva de 

práticas conservacionistas, para evitar a degradação 

dos solos utilizados na produção de uvas. Essa tex-

tura arenosa, associada aos baixos teores de MOS e 

óxidos nos solos de vinhedos desta região, também 

confere baixa capacidade sortiva ao solo, o que au-

menta o risco de transferência de metais por lixivia-

ção e, consequentemente, a contaminação de águas 

subsuperficiais, tornando-as impróprias para o con-

sumo humano.  

Na região da Serra Gaúcha, os vinhedos ocupam 

predominantemente áreas de encostas, onde o rele-

vo varia de ondulado a forte ondulado, com predo-

mínio de solos rasos. Os tipos de solos que predo-

minam nestes vinhedos são Neossolos e Cambisso-

los, que em geral apresentam horizonte superficial 

pouco espesso, associado à pedregosidade e aflora-

mentos de rochas na superfície, o que limita o volu-

me de solo passível de ser explorado pelo sistema 

radicular das videiras e dificulta a mecanização. As 

limitações de uso agrícola destes solos, além de con-

dicionarem as formas de uso e manejo os tornam 

frágeis à degradação pela erosão hídrica (STRECK et 

al., 2008). 

Em Santa Catarina, a vitivinicultura com caráter 

industrial, apresenta maior expressão na região do 

Vale do Rio do Peixe, apresentando grande similari-

dade de topografia, solo e clima da região da Serra 

Gaúcha (PROTAS et al., 2014). A similaridade destas 

duas regiões produtoras de uvas permite realizar a 

abordagem de forma conjunta. A textura argilosa e 

os altos teores de MOS e óxidos destas duas regiões 

vitícolas, conferem alta capacidade adsortiva de 

nutrientes e contaminantes, a exemplo do Cu e Zn, 

promovendo acúmulo nas camadas superficiais 

quando o solo não é revolvido (BRUNETTO et al., 

2014a, 2014b). Isto aumenta o risco de transferência 

dos elementos por escoamento superficial, tanto de 

formas solúveis, mas principalmente associados a 

sedimentos, para os corpos hídricos (CASALI et al., 

2008).  

As áreas de encosta, como as utilizadas com vi-

nhedos na região da Serra Gaúcha e do Vale do Rio 

do Peixe, são classificadas em sua maioria como 

áreas de uso restrito, por apresentar inclinação entre 

25O e 45 O, possuindo como aptidão agrícola cultivos 

perenes, a exemplo da fruticultura e reflorestamen-

to. Entretanto, é necessário adoção de práticas con-

servacionistas de proteção do solo (RAMALHO-

FILHO; BEEK, 1995). Áreas com declividade superi-

or a 45% devem ser mantidas com a cobertura vege-

tal natural, devido ao elevado risco de degradação 

do solo e contaminação ambiental, conforme deter-

mina a legislação brasileira (BRASIL, 2012). O uso de 

solos com baixa aptidão agrícola é melhor contex-

tualizado por Pellegrini et al. (2015). 

Conformações do relevo que possuem faces côn-

cavas concentram os fluxos da água que escoa na 

superfície do solo, ocasionando maiores perdas de 

sedimentos. Isto pode resultar no decréscimo do 

horizonte superficial e no transporte de elementos 

químicos, principalmente em regiões com elevado 

volume de precipitação, como a Serra Gaúcha e o 

Vale do Rio do Peixe, que possuem média anual de 

precipitação próxima de 2.000 mm (PROTAS et al., 

2014). A região da Campanha, por sua vez, apresen-

ta topografia mais plana e menor precipitação, cerca 

de 1.400 mm anuais (IPA, 1989), apresentando me-

nor risco de transferência de sedimentos por escoa-

mento superficial em relação as outras regiões vití-

colas. Entretanto, as características físico-químicas 

dos solos desta região aumentam o risco de transfe-

rência por lixiviação e da ocorrência de fitotoxidez.  

 

2.3 Riscos de transferências por escoamento  

superficial e lixiviação  

 

A baixa mobilidade de Cu e Zn no solo, devido à 

alta afinidade sortiva destes metais a constituintes 

orgânicos e minerais, favorece o acúmulo na camada 

superficial dos solos de vinhedos. O acúmulo em 

superfície ocorre devido à ausência do revolvimento 

após a implantação dos vinhedos e também pelo 

maior teor de MOS na camada superficial do solo 

(BRUNETTO et al., 2014a, 2014b). O acúmulo de 

metais em superfície, principalmente nos solos da 

Serra Gaúcha e Vale do Rio do Peixe, que apresen-

tam maior capacidade sortiva, associado ao cultivo 

em áreas com maior declividade, aumenta significa-

tivamente o risco de transferência para ambientes 

aquáticos, através da água que escoa na superfície. A 

partir do escoamento da água, pode ocorrer o pro-

cesso de erosão, transportando elementos químicos 

na solução escoada para outros ecossistemas, como 
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observado por El Azzi et al. (2013) em uma região 

vitivinícola do Sul da França, onde 50 a 75% do Cu 

antropogênico encontrado no rio estudado era pro-

veniente de solos de vinhedos. Os problemas relaci-

onados à erosão e à transferência de sedimentos a 

partir de solos agrícolas são descritos por Minella et 

al. (2015) e Tiecher e Minella (2015). 

A transferência de metais através do escoamento 

superficial pode ocorrer em formas solúveis, pois 

parte dos metais adicionados se acumulam em for-

mas mais solúveis aumentando o teor na solução do 

solo (BRUNETTO et al., 2014a). Entretanto, as maio-

res transferências de Cu e Zn através do escoamento 

superficial são esperadas em formas particuladas, 

onde os metais são transportados nos sedimentos 

em suspensão. Estudos demonstram que o Cu é 

predominantemente transferido na solução escoada 

associado a materiais em suspensão, devido a sua 

alta reatividade com compostos orgânicos, os quais 

apresentam menor densidade em relação a partícu-

las minerais, o que favorece o transporte (LE-

BLANC; SCHROEDER, 2008).   

Na região da Campanha Gaúcha, a menor decli-

vidade das áreas ocupadas com vinhedos, somada 

ao menor volume de precipitação pluviométrica, 

indica menor risco de transferência de metais por 

escoamento superficial. Entretanto, a textura arenosa 

do horizonte superficial torna estes solos frágeis à 

erosão, pois apresentam menor resistência à desa-

gregação, que é o processo de quebra e individuali-

zação das partículas da massa de solo, que posteri-

ormente podem ser transportadas através do escoa-

mento superficial, levando consigo nutrientes e con-

taminantes. O revolvimento do solo nas entrelinhas 

das videiras era uma prática comum para o controle 

de plantas espontâneas até a década de 1980. No 

entanto, por resultar na desestruturação do solo e 

eliminação da vegetação, favorecendo a erosão e, 

consequentemente, a transferência de metais associ-

ados aos sedimentos, esta prática deixou de ser utili-

zada. Uma forma de proteger o solo dos processos 

erosivos e reduzir a transferência de metais é a ma-

nutenção de espécies nativas e/ou introdução de 

plantas de cobertura de solo nas entrelinhas dos 

vinhedos, reduzindo assim as perdas de solo e a 

transferência de metais pesados (DUPLAY et al., 

2014; MIOTTO et al., 2014).  

Em solos arenosos, como os encontrados nos vi-

nhedos da Campanha Gaúcha, é esperado maior risco 

de transferência de metais pesados por lixiviação do 

que em solos argilosos, uma vez que os sítios de adsor-

ção das camadas superficiais podem ser rapidamente 

saturados. Isso aumenta a concentração destes elemen-

tos na solução do solo e a sua movimentação através 

do fluxo da água no perfil do solo. A presença de li-

gantes orgânicos na solução do solo pode favorecer a 

migração de metais pesados no perfil de solo, pois 

além de favorecer a dessorção da fase sólida, estes 

ligantes complexam as espécies químicas livres (Cu2+ e 

Zn2+), reduzindo a proporção destas espécies químicas 

na solução do solo (WENG et al., 2002). Como os com-

plexos orgânicos solúveis são menos reativos aos co-

loides do solo em relação às espécies livres, isto contri-

bui para o incremento nos teores de Cu e Zn em pro-

fundidade e aumenta o risco de transferência por lixi-

viação (WENG et al., 2002).  

O risco de transferência de Cu e Zn por lixiviação 

é evidenciado pelo incremento nos seus teores em 

profundidade em solos da Campanha Gaúcha, como 

observado por Brunetto et al. (2014a) onde foram 

evidenciados em um solo cultivado com videiras por 

30 anos incrementos nos teores de Cu disponível até 

a profundidade de 20 cm e de Zn até 10 cm. Já em 

solos de vinhedos do Meio Oeste de Santa Catarina, 

Brunetto et al. (2014b) observaram incremento nos 

teores disponíveis de Cu até a profundidade de 10 

cm e de Zn até 5 cm. Neste cenário surge a necessi-

dade de monitoramento dos solos de vinhedos, além 

da adoção de práticas de manejo conservacionista do 

solo, para que não ocorram transferências de conta-

minantes a outros ecossistemas. Além do risco de 

transferência de Cu e Zn para outros ambientes, o 

aumento dos teores destes elementos nas camadas 

superficiais do solo podem ocasionar sintomas de 

toxidez nas videiras e nas plantas que coabitam os 

vinhedos, como será relatado nas próximas seções 

deste capítulo.  

 

3 EFEITOS DO COBRE E ZINCO NAS VIDEIRAS 

E PLANTAS QUE COABITAM OS VINHEDOS 

 

A constatação da presença de concentrações de 

Cu e Zn muito acima das concentrações naturais em 

solos sob vinhedos tem levado diversos pesquisado-

res a estudar a dinâmica destes elementos em vi-

nhedos de tradicionais regiões vitícolas do mundo 

(BRUNETTO et al., 2014a, 2014b; GIROTTO et al., 

2014; KOMÁREK et al. 2008; MIOTTO et al., 2014, 

TIECHER et al., 2016; TOSELI et al., 2009). Na maio-

ria destas regiões, principalmente em países como 

França e Itália, os solos são calcários e apresentam 

alta fertilidade natural. Entretanto, no Brasil, especi-

almente na região Sul, as videiras são geralmente 

cultivadas em solos que apresentam baixa a média 

fertilidade natural e elevada acidez. Isso dificulta a 

comparação e extrapolação dos resultados obtidos 
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em outros países para as condições dos solos tradi-

cionalmente utilizados no Brasil no cultivo de videi-

ras. Além disso, o clima mais úmido na região Sul 

do Brasil, em comparação às tradicionais regiões 

vitícolas da Europa, requer aplicações muito mais 

frequentes de fungicidas a base de Cu e, mais recen-

temente, de Zn, para a prevenção de doenças fúngi-

cas.   

A propagação de altas concentrações de Cu e Zn 

em solos sob vinhedos leva a uma questão ambiental 

grave devido à natureza não-biodegradável destes 

elementos e ao seu uso em longo prazo. Para avaliar 

os riscos ecotoxicológicos que os altos teores de Cu e 

Zn podem gerar é necessário antes predizer a bio-

disponibilidade de ambos às plantas. Além disso, a 

acumulação destes elementos pode afetar negativa-

mente os microrganismos do solo em termos de 

número, atividade e diversidade (MIGUÉNS et al., 

2007), podendo causar graves problemas agrícolas e 

ambientais. Isso é agravado ainda mais porque o Cu 

e o Zn adicionados em solos de vinhedos são retidos 

em sua maior parte nas camadas superiores do solo 

(KOMÁREK et al. 2008, GIROTTO et al., 2014, 

BRUNETTO et al., 2014a), afetando principalmente a 

camada com maior atividade microbiana. 

Tanto o Cu como o Zn são elementos essenciais 

para o crescimento e desenvolvimento normal das 

plantas. O Cu está envolvido em muitos processos 

fisiológicos e bioquímicos nas plantas, devido a sua 

capacidade de apresentar múltiplos estados de oxi-

dação in vivo, podendo ser encontrado nas formas 

Cu2+ e Cu+ (YRUELA, 2005). Esta propriedade redox 

confere ao Cu o caráter de essencialidade e também 

contribui para sua inerente toxidez às plantas 

(YRUELA, 2005). O Cu pode atuar como elemento 

estrutural em proteínas regulatórias e participa no 

metabolismo da parede celular e sinalização hormo-

nal. Íons de Cu também atuam como cofatores em 

muitas enzimas tal como Cu/Zn superóxido dismu-

tase (SOD), citocromo oxidase, amino oxidase, plas-

tocianinas e polifenol oxidase (YRUELA, 2005).  

O Zn participa de vários processos metabólicos 

nas plantas, tais como, ativação enzimática, síntese 

de proteínas e metabolismo de carboidratos, lipídeos 

e ácidos nucléicos. Este elemento está associado 

também à regulação da expressão de genes, integri-

dade estrutural do ribossomo e metabolismo de 

fosfato, além da síntese de enzimas como as desi-

drogenases, proteinases e peptidases (CHERIF et al., 

2011; KABATA-PENDIAS, 2011). Maiores detalhes 

podem ser encontrados no capítulo 1 desta obra. 

Entretanto, quando as concentrações destes ele-

mentos no ambiente atingem valores muito altos 

podem desencadear sérios problemas de toxidez 

tanto nas plantas de interesse como naquelas que 

coabitam o sistema produtivo. Alguns detalhes a 

este respeito serão discutidos a seguir. 

 

3.1 Alterações no sistema radicular de plantas oca-

sionadas pelos altos teores de cobre e zinco no solo 

 

As plantas possuem mecanismos constitutivos e 

adaptativos para acumular ou tolerar altas concen-

trações de elementos potencialmente tóxicos na ri-

zosfera (PAL; RAI, 2010). Uma estratégia comum de 

tolerância das plantas a estes elementos é evitar a 

absorção excessiva e o transporte de íons metálicos 

(KABATA-PENDIAS, 2011). Sabe-se que a exsuda-

ção de substâncias quelantes é um mecanismo eficaz 

na redução da absorção desses íons e, assim, na toxi-

cidade de elementos potencialmente tóxicos (PAL; 

RAI, 2010). Esta estratégia é de grande importância 

para as plantas cultivadas em solos com altos teores 

de Cu e Zn, pois uma vez no interior da planta, o Cu 

e o Zn, em excesso, podem alterar o equilíbrio fisio-

lógico em locais como os sítios de absorção primária 

ou nos locais de transporte de nutrientes das raízes 

(YANG et al., 2011). 

Os sintomas de toxidez gerados pelo excesso de 

Cu e Zn podem variar entre as espécies vegetais. 

Contudo, geralmente se observa redução no cresci-

mento das raízes com ramificações anormais, espes-

samento, coloração escura e redução do alongamen-

to, como observado por Ambrosini et al. (2015). A 

resposta morfogênica induzida pelo estresse gerado 

por esses metais pode ser mediada por processos 

moleculares comuns, como o aumento de produção 

de espécies reativas de oxigênio (EROs) e alteração 

do equilíbrio de fitohormônios (POTTERS et al., 

2007).  

As altas concentrações de Cu e/ou Zn nas plantas 

são frequentemente apontadas como responsáveis 

por alterações morfológicas do seu sistema radicu-

lar. Quando as plantas se desenvolvem em ambien-

tes com a presença de altos teores de Cu e Zn, que 

resulta em elevadas concentrações de ambos os ele-

mentos nos seus tecidos, geralmente ocorre um efei-

to sinérgico, sendo observadas alterações mais signi-

ficativas na morfologia das raízes das plantas de-

senvolvendo-se nesta condição (BOCHICCHIO et 

al., 2015; SOFO et al., 2013). O Cu e o Zn absorvidos 

pelas raízes são translocados lentamente para a par-

te aérea e, por isso, se acumulam nas raízes onde 

podem exercer efeitos adversos às plantas (BOCHI-

CCHIO et al., 2015; SOFO et al., 2013).  
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Dentre as alterações morfológicas, o aumento do 

diâmetro médio das raízes é frequentemente relata-

do em plantas cultivadas em solos com excesso de 

Cu e Zn (AMBROSINI et al., 2015; BOCHICCHIO et 

al., 2015). Isto pode ser consequência de alterações 

no desenvolvimento da raiz, como a diferenciação 

prematura da endoderme e a lignificação dos tecidos 

corticais, ou consequência da redução do alonga-

mento radicular (ARDUINI et al., 1995). É importan-

te destacar que o espessamento das raízes de plantas 

cultivadas em solos com altos teores de elementos 

potencialmente tóxicos é uma estratégia de defesa e, 

geralmente, ocorre juntamente com o encurtamento 

das raízes e aumento do número de raízes laterais 

(POTTERS et al., 2007).  

As alterações na morfologia das raízes podem re-

fletir em redução na absorção de nutrientes e água, 

provocando inibição do crescimento e menor incre-

mento de biomassa de raízes e da parte aérea das 

plantas (KOPITTKE et al., 2009; TOSELLI et al., 

2009). Um dos principais sintomas encontrados na 

morfologia de raízes de plantas cultivadas em solos 

com elevados teores de elementos potencialmente 

tóxicos é o encurtamento da região de diferenciação 

celular (AMBROSINI et al., 2015). Isto pode estar 

relacionado com as alterações no índice mitótico, 

reduzindo a frequência de divisão celular no ápice 

das raízes (JIANG et al., 2001). Além disso, a redu-

ção da multiplicação celular na região do meristema 

primário, no ápice radicular, é compensada pela 

maior multiplicação de células na região de alonga-

mento distal, com rediferenciação do periciclo e 

consequente aumento no número de raízes laterais, 

na tentativa de encontrar um ambiente mais ade-

quado para o desenvolvimento radicular (POTTERS 

et al., 2007). 

Outros sintomas, como a deformação e a plasmó-

lise de células do córtex das raízes e a desintegração 

das células da epiderme, também já foram relatados 

em trabalhos com exposição de plantas a altos teores 

de elementos potencialmente tóxicos (CHEN et al., 

2013; JUANG et al., 2014). A plasmólise geralmente é 

constatada pela coloração marrom das raízes, que 

apresentam essa cor por causa da oxidação de fenóis 

liberados de vacúolos das células da epiderme, co-

mo efeito dos elementos potencialmente tóxicos ao 

sistema radicular (AMBROSINI et al., 2015). O acú-

mulo de compostos fenólicos nas raízes é uma estra-

tégia de defesa das plantas, pois podem inibir a for-

mação e auxiliar na eliminação das EROs que são 

produzidas em condição de estresse (GRAEL et al., 

2010), neste caso representado pelas altas concentra-

ções de elementos potencialmente tóxicos (YRUELA, 

2009). 

 

3.2 Alterações fisiológicas e nutricionais em  

plantas, ocasionadas pelos altos teores de cobre e 

zinco no solo 

 

Em plantas cultivadas em solo com altos teores 

de Cu e Zn, normalmente se observa redução na 

produção de biomassa e sintomas de clorose na par-

te aérea, como pode ser observado na Figura 53, em 

plantas de milho cultivadas em solo de vinhedo 

oriundo da Região da Campanha Gaúcha, com ex-

cesso de Cu disponível e que recebeu a adição de 

doses de Zn (TIECHER et al., 2016). Os sintomas 

observados na parte aérea de plantas cultivadas em 

solos com altos teores de formas disponíveis de Cu e 

Zn, geralmente ocorrem juntamente com a redução 

no crescimento das raízes, embora isto seja variável 

entre as diferentes espécies. 

Na Figura 54 são apresentados resultados obtidos 

por Girotto (2010) para a produção de matéria seca 

de plantas de aveia preta aos 15 e aos 40 dias após a 

emergência (DAE). Pode-se observar drástica redu-

ção no acúmulo de matéria seca de raízes e parte 

aérea das plantas cultivadas nos solos com maiores 

teores de Cu disponível no solo (extraído por 

EDTA), quando comparado com as plantas cultiva-

das nos solos sem cultivo de videiras (Cambissolo 

com 5,2 mg kg-1 de Cu e Argissolo com 2,2 mg kg-1 

de Cu, ambos extraídos por EDTA). 

Além disso, em algumas espécies vegetais o ex-

cesso de Cu pode induzir a redução da concentração 

de ferro (Fe) na parte aérea, com consequente cloro-

se internerval. Esse efeito foi observado por Mi-

chaud et al. (2008), em ensaios com o cultivo de tri-

go, e por Girotto (2010), em ensaios com o cultivo de 

aveia preta em solo contaminado com Cu. Isto suge-

re que os sintomas de clorose nas folhas jovens de 

plantas cultivadas em solo com excesso de Cu, pode 

ser oriunda da deficiência induzida de Fe. 
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Figura 53. Plantas de milho aos 35 dias após a emergência, cultivado em Argissolo oriundo de campo nativo 

(a) e em Argissolo oriundo de um vinhedo da Campanha Gaúcha com 120 mg kg-1 de Cu disponível com a 

adição de 0, 30, 60, 90, 180 e 270 mg kg-1 de Zn, respectivamente (b a g). Imagem: Tadeu Luis Tiecher. 

 

 
Figura 54. Acúmulo de matéria seca (MS) de raízes (a) e parte aérea (b) aos 15 e 40 dias após a emergência 

(DAE), em plantas de aveia preta cultivadas em solos coletados em vinhedos na Serra e na Campanha Gaú-

cha. Fonte: Adaptado de Girotto (2010).  

 

A toxicidade também pode ser resultado da forte 

interação do Cu com os grupamentos sulfidrílicos de 

enzimas no apoplasto das células, causando inibição 

na atividade ou alteração na sua estrutura, bem co-

mo a substituição de elementos essenciais. Além 

disso, altas concentrações de Cu também podem 

causar efeitos sobre o metabolismo do nitrogênio 

(N). De acordo com Liorens et al. (2000), altos teores 

de Cu reduzem drasticamente a atividade das enzi-

mas de fixação e assimilação de N (nitrato e nitrito 

redutases, glutamina sintase e glutamato sintase), 

principalmente nas raízes, reduzindo os níveis de N 

total, nitrato e aminoácidos livres (especialmente 

glutamina e glutamato) em toda a planta. Desta 

forma, o excesso de Cu altera principalmente a ca-

pacidade de assimilar N na forma de nitrato. 

Altas concentrações de Zn no solo podem causar 

danos em raízes, redução na taxa fotossintética e no 

conteúdo de clorofilas das folhas, como observado 

por Tiecher et al. (2016) em plantas de milho culti-

vadas em solo de vinhedo contaminado com Cu e 

com a adição de altas doses de Zn. Assim como 

ocorre para o excesso de Cu, elevadas concentrações 

de Zn inibem o aparato fotossintético e a atividade 

de várias enzimas, como por exemplo a Rubisco. A 

redução na taxa fotossintética ocorre devido a inibi-

ção do fotossistema II, como observado por Quar-

tacci et al. (2000), o que seria ocasionado pelo deslo-

camento do Mg por Zn neste fotossistema. 

O excesso de Zn também pode induzir a forma-

ção de EROs, que causam danos em moléculas orgâ-

nicas. Embora o Zn não apresente reações de oxirre-
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dução, sua presença gera estresse oxidativo através 

de mecanismos ainda não claramente compreendi-

dos. O Zn, em altas concentrações no tecido vegetal, 

pode causar inibição enzimática, entretanto, também 

pode incrementar significativamente a atividade de 

outras enzimas, dentre as quais estão a superóxido 

dismutase, peroxidases e catalases, o que seria um 

mecanismo de defesa contra o estresse oxidativo. 

Os sintomas de toxidez causados pelo excesso de 

Cu e Zn são expressos devido a uma gama de inte-

rações que ocorrem em nível molecular e celular nas 

plantas. O excesso de Cu e Zn pode causar inibição 

da atividade enzimática pela alteração estrutural de 

enzimas, com a ligação desses elementos a sítios 

ativos específicos, ou pela deficiência induzida de 

outros elementos necessários à ativação enzimática. 

Além disso, ambos os metais podem estimular a 

formação de EROs, tais como o ânion superóxido 

(O2•–), o oxigênio singleto (1O2), o peróxido de hi-

drogênio (H2O2) e o radical hidroxil (OH•), que são 

considerados os principais agentes causadores de 

injúria nos tecidos após a exposição de plantas a 

elevadas concentrações de elementos potencialmen-

te tóxicos. 

Nos estudos desenvolvidos por Girotto et al. 

(2014), Miotto et al. (2014) e Tiecher et al. (2016) com 

o cultivo de plantas anuais e perenes em solos com 

altos teores de Cu e Zn, foi observado acúmulo des-

tes elementos predominantemente nas raízes das 

plantas. A translocação do Zn e, especialmente, do 

Cu acumulado nas raízes, para a parte aérea foi con-

siderada pequena. Este aumento na concentração de 

metais nas células das raízes das plantas deve-se 

principalmente a produção intracelular de substân-

cias quelantes, como ácidos orgânicos e fitoquelati-

nas. Os metais são ligados a quelantes no citosol e, 

posteriormente, o quelato é sequestrado no vacúolo, 

através do processo conhecido como compartimen-

talização (SOUZA et al., 2011), o que contribui para 

a diminuição dos danos aos processos metabólicos. 

Nesse sentido, como ressaltado em outros estudos, a 

concentração de Cu nas raízes pode ser um indica-

dor sensível ao acúmulo de Cu no solo (BRUN et al. 

2001; CHAIGNON et al., 2003; McBRIDE, 2001).  

Em função da dificuldade de remover por fitor-

remediação elementos potencialmente tóxicos de 

solos contaminados, foi testado recentemente uma 

série de substâncias inorgânicas, tais como calcário, 

fertilizantes fosfatados e biossólidos alcalinos com o 

intuito de promover a imobilização destes elementos 

no solo (BOLAN et al., 2003). Nesse sentido, estudos 

indicam que a adição de fosfatos (BOLAN et al., 

2003; LI et al., 2008; SPARROW; SALARDINI, 1997) 

e calcário (AMBROSINI et al., 2015) podem efetiva-

mente reduzir a fitotoxicidade de elementos poten-

cialmente tóxicos. Isso porque a adição de calcário 

pode aumentar o número de cargas negativas no 

solo, promovendo a adsorção de cátions como o Cu 

e o Zn, nas camadas superficiais do solo (AMBRO-

SINI et al., 2015) e a precipitação de metais em com-

postos fosfatados (BOLAN et al., 2003; SPARROW; 

SALARDINI, 1997). Assim, a adição de corretivo da 

acidez do solo, fosfatos e compostos orgânicos po-

dem ser estratégias empregadas para amenizar os 

efeitos fitotóxicos do excesso de Cu e Zn em solos de 

vinhedos com excesso destes metais.  

Nas condições dos solos cultivados com vinhe-

dos na região da Serra e da Campanha Gaúcha e no 

Vale do Rio do Peixe em SC, onde já se observa 

acúmulo de Cu e onde o acúmulo ainda é incipiente, 

o melhor meio para evitar os problemas decorrentes 

da alta concentração de Cu no solo é diminuir a 

quantidade desse elemento adicionada anualmente, 

o que requer cuidados com as dosagens, número de 

aplicações por safra, concentração de Cu na calda e 

substituição da calda bordalesa por outros insumos 

menos contaminantes. Em adição, novos estudos são 

necessários para estabelecer faixas de toxidez de 

acordo com as características físico-químicas dos 

solos, e das espécies de plantas. Isso vai de acordo 

com o observado no estudo realizado por Girotto 

(2010), que verificou grande redução no crescimento 

das plantas cultivadas em Argissolos coletados em 

vinhedos da Campanha Gaúcha, que apresentavam 

teores 2,7 vezes menores que os 200 mg Cu kg-1 de 

solo, estabelecido como limiar de toxidez (CONA-

MA, 2009). Com isso, pode-se inferir que o valor 

estabelecido por essa normativa não é adequado 

para solos arenosos, como é o caso dos solos de vi-

nhedos da região da Campanha Gaúcha. 

Com o auxílio da análise de componentes princi-

pais (ACP) Girotto et al. (2014) observaram efeitos 

semelhantes entre as plantas cultivadas em solos 

com teores de Cu disponível no solo (extraído por 

EDTA) variando entre 67,2 a 270,5 mg Cu kg-1. Isso 

ocorre porque a biodisponibilidade, toxicidade e 

mobilidade do Cu e também do Zn no solo são 

grandemente influenciadas pela sua cinética de dis-

tribuição entre a solução e a fase sólida do solo, e 

pela variação na quantidade dos componentes da 

fase sólida (HAN et al., 2001). Nesse sentido, obser-

va-se a necessidade de se considerar as característi-

cas do solo como a CTC, teor de argila e MOS, para 

avaliar o nível de contaminação de cada solo. 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 

O incremento nos teores de Cu e Zn tem sido di-

agnosticado nos últimos anos em solos de vinhedos 

na região Sul do Brasil, especialmente, naqueles do 

Rio Grande do Sul e Santa Catarina. Estes dois me-

tais pesados são derivados, em especial, do grande 

número de aplicações de fungicidas foliares realiza-

dos a cada ciclo da cultura, para o controle preventi-

vo de doenças em videiras em produção. Como fo-

ram discutidas ao longo do texto, estas aplicações se 

fazem necessárias em virtude do clima subtropical, 

predominante na região Sul do Brasil, que propicia 

elevados volumes de precipitações pluviométricas 

ao longo de todo o ano e ao grande número de do-

enças que podem se instalar em um vinhedo. Por 

isso, estes fungicidas devem ser usados criteriosa-

mente seguindo as recomendações técnicas oficiais 

para a cultura.  

O acúmulo de Cu e Zn em solos de vinhedos tem 

aumentado as suas frações mais lábeis, de maior 

disponibilidade as plantas, o que podem potenciali-

zar a toxidez às videiras, especialmente àquelas 

plantas jovens, transplantadas para solos de vinhe-

dos antigos erradicados. Esse acúmulo pode preju-

dicar também as espécies de plantas de cobertura do 

solo que coabitam os vinhedos, o que também não é 

desejável. As frações mais lábeis também podem ser 

mais facilmente transferidas no perfil dos solos, 

especialmente naqueles arenosos, que é o caso dos 

solos de vinhedos da região da Campanha Gaúcha, 

potencializando a contaminação de águas subsuper-

ficiais. Além disso, podem ser transferidas por esco-

amento na superfície do solo, como nos vinhedos da 

Região da Serra Gaúcha ou mesmo das regiões vití-

colas de Santa Catarina, contaminando águas super-

ficiais adjacentes aos vinhedos.  

Parte do Cu adicionado em solos de vinhedos 

pode ser complexado pela matéria orgânica do solo. 

Por isso, manejos que visem a manutenção de com-

postos orgânicos no solo são fundamentais, pois 

estes compostos, se mineralizados, potencializarão a 

disponibilidade deste metal pesado e, por conse-

quência, a toxidez às plantas e a transferência para 

outros ambientes. Já o Zn normalmente é acumula-

do na fração mineral do solo, o que minimiza a toxi-

dez às plantas e consequentemente as suas perdas. 

Porém, as frações orgânicas e minerais do solo pos-

suem uma capacidade máxima de adsorção destes 

metais. Por isso ao longo dos anos é necessário di-

minuir o aporte de Cu e Zn em vinhedos.  

Assim, surge a necessidade de pesquisas de no-

vas práticas de controle de doenças foliares. Além 

disso, naqueles solos de vinhedos que já possuem 

altos teores de Cu e Zn, torna-se necessária a adoção 

de estratégias de mitigação, com o intuito de mini-

mizar o potencial de toxidez destes elementos às 

plantas, bem como suas transferências para os ambi-

entes aquáticos.  
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INTRODUÇÃO 

 

De acordo com o Censo Agropecuário realizado 

pelo Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística 

(IBGE, 2006), a maioria dos produtos agrícolas é 

originária de pequenas propriedades rurais com 

áreas inferiores a 80 ha, cuja mão de obra é essenci-

almente familiar, denominadas de propriedades 

familiares. Trata-se, então, de uma organização do 

território importante para produção de alimentos e 

merecedora de pesquisas e políticas públicas adap-

tadas.  

Antes de tudo, a agricultura familiar se constitui 

numa forma de preservar a família rural e seus cos-

tumes e mitigar os problemas sociais relacionados 

ao êxodo rural. Entretanto, com as modificações da 

sociedade brasileira vivenciadas nas últimas déca-

das, em que, inegavelmente, atingiram o meio rural 

e principalmente as pequenas propriedades familia-

res, com a diminuição do número de membros da 

família, a baixa qualificação profissional dos jovens, 

além da própria conjuntura das pequenas proprie-

dades, como a reduzida área para cultivo, o aumen-

to das pressões antrópicas sobre áreas frágeis e de-

clivosas (ALBUQUERQUE et al., 2011) e com baixa 

aptidão agrícola, baixo capital de investimento ou 

investimentos feitos com pouco ou nenhum critério 

técnico (NERO et al., 2009), deixam incertezas e 

inúmeros questionamentos quanto ao futuro dessas 

propriedades e suas famílias.  

Na incessante busca pela viabilização econômica 

verifica-se que, tradicionalmente, há uma diversifi-

cação das atividades agropecuárias dentro da pe-

quena propriedade rural (TINOCO, 2006). Na região 

Norte do RS, as pequenas propriedades estabelece-

ram sistemas de produção mistos ou de integração 

entre as atividades agrícola e pecuária, sobretudo a 

leiteira. Esse sistema de integração lavoura-pecuária 

pode auxiliar a maximizar a renda por área utiliza-

da, já que alterna, na mesma área, o cultivo de pas-

tagens anuais ou perenes, destinadas à alimentação 

animal, e culturas destinadas à produção vegetal, 

sobretudo grãos.  

A adoção de sistemas mistos agrega também in-

cógnitas de ordem agronômica do consórcio de ati-

vidades diferentes na mesma área, bem como ques-

tões relacionadas à qualidade dos recursos naturais 

(solo e água) e dos produtos oriundos dessas ativi-

dades, principalmente o leite. Nesse sistema de pro-

dução agrícola, a qualidade de solo é frequentemen-

te negligenciada, bem como é comum ignorar os 

limites da função do solo na produção vegetal e a 

consequência na qualidade da água. Num contexto 

de bacia hidrográfica, as alterações provocadas 

quando se utiliza inadequadamente um sistema 

misto de produção (leite/grãos) se propagam em 

cadeia, tendo reflexos em muitos compartimentos 

ambientais, tais como solo e água. 

A execução desses projetos em bacia leiteira, aqui 

apresentados, visou quantificar os impactos do uso e 

manejo do solo e água a fim de traçar estratégias de 

desenvolvimento sustentáveis dentro dos sistemas 

de produção agrícola em pequenas propriedades 

familiares. Acerca dos fatores de estrangulamento 

no sistema de produção, algumas questões foram 

norteadoras das ações de pesquisa, entre elas: (i) 
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seria um ponto de estrangulamento agroambiental o 

fato de haver restrição em área nas pequenas pro-

priedades familiares na utilização do solo em siste-

mas de integração lavoura-pecuária leiteira? (ii) o 

planejamento inadequado de uso e manejo do solo 

nas pequenas propriedades rurais em regiões com 

fragilidade ecológica seria o responsável pelos es-

trangulamentos agroambientais? (iii) a diversidade 

de sistemas de produção denotaria uma carência de 

especialização nas atividades realizadas em peque-

nas propriedades rurais? (iv) cultivar produtos ne-

cessários à subsistência ou até mesmo matérias-

primas para outras atividades internas, ou agregar 

valores aos produtos comercializados (nutracêuti-

cos, agroindústrias familiares...) ao invés de captar 

produtos no mercado externo não seria uma alterna-

tiva para permanência no meio rural? 

Nesse contexto, o presente capítulo aborda os 

principais resultados de estudos de caso em peque-

nas propriedades rurais, cujas questões organizacio-

nais, de qualidade do solo e de água serão aborda-

das num contexto geográfico de bacia hidrográfica. 

Acredita-se que os resultados a serem apresentados 

possam ser extrapolados para outras bacias hidro-

gráficas de semelhante configuração no território 

brasileiro. 

 

1 SISTEMA INTEGRAÇÃO LAVOURA-

PECUÁRIA LEITEIRA 

 

Nos últimos anos, os sistemas de integração entre 

lavoura e pecuária tiveram um crescente incentivo 

por parte das empresas brasileiras de pesquisa e ex-

tensão. No entanto, o conceito tecnológico da integra-

ção lavoura, pecuária e floresta é tão antigo quanto a 

domesticação dos animais e das plantas, sendo prati-

cado em vários países com distintas combinações de 

atividades (CARVALHO et al., 2005). 

Rösener (1997) cita a existência do costume des-

tas três funções na Europa do Norte desde a idade 

média. Este arquétipo das paisagens europeias cor-

responde à trilogia agrária: espaço regularmente 

cultivado (AGER), espaços de percurso das tropas de 

animais, sejam planícies, pradarias e clareiras (SAL-

TUS) e a floresta (SILVA) (BERQUE, 1995), sendo 

estes três espaços complementares, mas com limites 

flutuantes e se superpondo muitas vezes. Esta utili-

zação do espaço rural à europeia, - a trilogia agrária 

- é quase espontânea em toda a região sul brasileira 

(PETRY, 2003). Como já afirmaram Weimer (1987), 

Rambo (1994) e outros autores, o aspecto típico de 

uma propriedade no sul brasileiro é fundado na 

policultura de propriedades privadas com estas três 

funções. Weimer (1987) encontrou nas antigas colô-

nias alemãs as três partes assim distribuídas: floresta 

(10-30% da superfície); terras cultivadas (75-90%); e 

pastagens (‘potreiros’ com 10 a 25%, sempre limita-

dos por matas). Este conjunto de terras agricultáveis 

e pradarias apresentam características constantes, 

sendo divididas em peças retangulares, cada uma 

com cultura específica. No conjunto, a paisagem 

lembra o aspecto de um patchwork (colcha de reta-

lhos) com numerosas nuances de verde: “A colônia 

consistiu numa ocupação do espaço e uma organiza-

ção social da comunidade rural segundo o mundo 

europeu, adotando técnicas agrícolas brasileiras” 

(LE BORGNE-DAVID, 1998, p. 26) se apresentando 

como um sistema campesino à europeia. Esta paisa-

gem diversificada encanta os olhos ao se cruzar as 

zonas coloniais sulinas, é o efeito colcha de retalhos, 

que contrasta com a monotonia visual (lençóis) dos 

latifúndios (PETRY, 2003), e nos lembra a mais im-

portante função social da terra das pequenas propri-

edades em relação às grandes (RIBEIRO, 1996). 

Esse sistema consiste na integração de atividades 

produtoras de fibra, carne, leite, madeira e/ou agroe-

nergia, desde que sejam implantadas na mesma área, 

em manejo de sucessão, consórcio ou em rotação. No 

contexto de pequenas propriedades rurais, a integra-

ção lavoura-pecuária é uma alternativa de diversifica-

ção (FONTANELI et al., 2000) podendo ser um siste-

ma autônomo, econômico e que valoriza e respeita os 

recursos naturais. Algumas das vantagens que esse 

sistema proporciona aos produtores é a obtenção de 

maior renda por área e, por conseguinte, menor risco 

econômico e menor custo de produção (AMBROSI et 

al., 2001; LOPES et al., 2009). 

A integração lavoura-pecuária leiteira tem sido 

desenvolvida em propriedades rurais que não dis-

põem de extensas áreas agrícolas, como é o caso das 

pequenas propriedades rurais (BALBINOT JR. et al., 

2009). Tal sistema se baseia na alternância, na mes-

ma área, de cultivo de pastagens anuais ou perenes, 

destinados à alimentação animal, e culturas destina-

das à produção vegetal, sobretudo grãos. No Sul do 

Brasil, a integração lavoura-pecuária leiteira tem 

sido desenvolvida com base no cultivo de aveia e 

azevém, que por serem espécies forrageiras, servem 

de alimento aos animais no período invernal, e no 

cultivo de espécies visando à produção de grãos no 

verão, sendo que algumas culturas são utilizadas 

para a fabricação de silagem. 

Vale destacar a pujança da bovinocultura leiteira 

no Estado do Rio Grande do Sul e no Brasil. De acor-

do com o Censo Agropecuário realizado pelo IBGE 

no ano de 2009, o Brasil possui o 2O maior  rebanho de 
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bovinos (destinados à produção de carne e de leite) 

do mundo, ficando atrás apenas da Índia. A produção 

brasileira de leite é de 29,1 bilhões de litros (IBGE, 

2009a), sendo que o Rio Grande do Sul é o segundo 

maior estado produtor de leite, contribuindo com 

11,7% do total da produção nacional. No Brasil, o 

número de vacas ordenhadas é de 22,4 milhões de 

cabeças, com produtividade de 1.297 litros de lei-

te/vaca/ano, média de 3,55 litros de leite/vaca/dia 

(IBGE, 2009a). A produtividade média de litros de 

leite/vaca/dia no Estado do Rio Grande do Sul é de 

6,34 (IBGE, 2009a). Embora a atividade leiteira apre-

sente-se em ascensão, a produção média de leite está 

aquém do potencial esperado (EMBRAPA, 2007). 

Assim, torna-se necessário especializar e tecnificar os 

estabelecimentos rurais produtores de leite. Dentre os 

agravantes e o que explicaria a baixa média anual em 

litros de leite/vaca é a sazonalidade temporal de ofer-

ta de forragens aos animais (NORO et al., 2006). No 

norte do Estado, é comum que o pico da produção de 

leite se dê nos meses de julho a setembro, visto que 

nessa estação de cultivo as culturas semeadas são 

destinadas à alimentação animal. Já no verão, ocorre 

principalmente o plantio de culturas destinadas à 

colheita de grãos em detrimento as culturas destina-

das à alimentação animal. Assim, a falta de cultivos 

destinados à alimentação animal, bem como a ausên-

cia de processos que sirvam para futuras reservas 

alimentares nos períodos ditos vazios outonais e pri-

maveris, como ensilagem, se torna um ponto de es-

trangulamento da produção leiteira (BITTENCOURT 

et al., 2000). Ainda, tal manejo configura um conflito 

de uso do território, mesmo que essas propriedades 

sejam ditas como praticantes de integração lavoura-

pecuária leiteira (ILP). 

Vale ressaltar que o sistema ILP não é apenas al-

ternar o uso das áreas com diferentes produções. 

Algumas premissas devem ser atendidas para que se 

obtenha êxito. Balbinot Jr. et al. (2009) elencaram 

algumas dessas premissas, das quais destacam-se: 

uso do sistema plantio direto, rotação de culturas, 

genótipos de animais e vegetais melhorados, corre-

ção da acidez e fertilidade do solo e, principalmente, 

manejo adequado da pastagem. Sendo que, no que 

diz respeito ao manejo da pastagem, o método de 

pastejo, lotação animal empregada e manutenção de 

altura correta da pastagem têm potencial para defi-

nir o sucesso da atividade, pois apresenta efeitos 

diretos e indiretos sobre a quantidade de forragem e 

de nutrientes que serão ciclados no sistema solo-

planta-animal. 

Entre os métodos de pastejo, a lotação rotaciona-

da, apesar de se caracterizar por elevadas densida-

des instantâneas de animais por unidade de área, 

apresenta maior controle do pastejo quando compa-

rada ao método de pastejo em lotação contínua, no 

qual os animais têm distribuição aleatória em toda a 

área. Com relação à lotação animal e a manutenção 

da altura de pastagem, acontece que, muitas vezes, 

em virtude da pouca área a ser explorada nas pro-

priedades e da falta de planejamento forrageiro para 

o vazio alimentar de outono, o pastejo dos animais, 

normalmente em lotação contínua, é iniciado quan-

do ainda há baixa disponibilidade de forragens na 

área. Nessas situações, Baggio et al. (2009) constata-

ram que os animais tendem a intensificar o processo 

de busca e apreensão da forragem, realizando maior 

descolamento na área, sendo que quanto maior o 

deslocamento dos animais menor a massa de lâmina 

foliar residual, pois essa é prejudicada pelo pisoteio. 

Também, ao antecipar a entrada dos animais nas 

pastagens anuais de inverno, trabalha-se com carga 

animal acima da capacidade de suporte da pasta-

gem, consequentemente o resíduo deixado para a 

cultura subsequente vai ser insuficiente para assegu-

rar um bom manejo para a semeadura direta (NI-

COLOSO et al., 2006; ASSMANN et al., 2008).  

O desafio do sistema integração lavoura-pecuária 

leiteira é encontrar uma oferta de biomassa de forra-

gem que promova um bom desempenho animal ao 

mesmo tempo em que permita a sobra de biomassa 

sobre o solo de modo a criar um ambiente para um 

adequado rendimento de grãos na cultura subse-

quente. Ressaltando que, a cultura subsequente deve 

ser capaz de produzir grandes quantidades de fito-

massa e deve servir para o processo de ensilagem, 

prevendo o próximo vazio primaveril. Com o passar 

do tempo, esse manejo inadequado irá ter reflexos 

tanto no rendimento zootécnico quanto agrícola. 

Santos et al. (2013) observaram que ao agrupar pe-

quenas propriedades praticantes de ILP leiteira em 

função do uso do solo, as propriedades que no verão 

destinavam suas áreas ao cultivo de grãos em detri-

mento do pastejo animal produziram leite com 6,3% 

e 5,4% menos gordura e proteína, respectivamente, 

no período de verão em comparação com o período 

de inverno. Assim, um planejamento adequado do 

uso do solo nas pequenas propriedades manejadas 

sob ILP é fundamental para não haver consequên-

cias em termos agronômicos sobre os produtos ori-

undos desse sistema. Para o francês André Voisin, 

criador do pastoreio racional, a pastagem é o encon-

tro do animal com a planta. É preciso potencializar 

os benefícios desse encontro. O emprego do pasto-

reio racional Voisin é uma alternativa viável dentro 

de uma ótica sustentável e agroecológica por prever 
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que: a) entre dois cortes sucessivos a pastagem deve 

ter tempo de repouso suficiente; b) o tempo de pas-

toreio deve ser suficientemente curto para a erva 

não ser forrageada duas vezes; c) animais mais exi-

gentes devem forragear a melhor erva em quantida-

de elevada; e d) um animal não deve permanecer 

mais que três dias para garantir a performance dele 

e da pastagem (POUSSET, 2012). Assim, um plane-

jamento adequado do uso do solo nas pequenas 

propriedades manejadas sob ILP é fundamental para 

não haver consequências em termos agronômicos 

sobre os produtos oriundos desse sistema. 

Contudo, diversos fatores de cunho agronômico 

e ambiental devem ser considerados, principalmen-

te, em escala de bacia hidrográfica. Nesse sentido, o 

projeto de pesquisa, intitulado “Manejo sustentável 

de solo em bacia hidrográfica com exploração leitei-

ra na região da Produção do Rio Grande do Sul” foi 

desenvolvido pelo Laboratório de Uso e Manejo do 

Território e de Recursos Naturais da Universidade 

de Passo Fundo, com apoio financeiro do Edital 

Procoredes VI – Processo FAPERGS nº: 0905280. 

Dentre os 23 municípios que compõem o COREDE 

Produção, e tendo como fonte os dados do IBGE 

(2009b), procurou-se um município que atendesse às 

seguintes características: (i) importância da ativida-

de leiteira do município; (ii) presença de bacias hi-

drográficas de primeira ordem; (iii) matriz produti-

va baseada em pequenas propriedades rurais de 

agricultura familiar diversificadas com característi-

cas de integração lavoura-pecuária leiteira, e (iv) 

presença de áreas de preservação permanente. 

 

2 ESTUDO DE CASO DA BACIA  

HIDROGRÁFICA DE VILA MARIA 

 

2.1 Uso do território nas pequenas propriedades 

rurais com exploração leiteira 

 

O presente estudo foi desenvolvido em uma ba-

cia hidrográfica (BH) do município de Vila Maria - 

Rio Grande do Sul. A BH é tributária do Rio Guapo-

ré, Bacia dos Rios Taquari – Antas, que por sua vez 

pertence à BH do Guaíba (FINAMORE, 2010). O 

clima da região é do tipo subtropical úmido (Cfa), 

segundo a classificação de Köppen, com precipita-

ção média de aproximadamente 1.400 mm ano-1.  

A BH estudada perfaz uma área de aproxima-

damente 1.150 ha, sendo cerca de 450 ha de mata 

nativa, conforme ilustra Figura 55. Por meio de uma 

enquete aplicada em visita às propriedades rurais foi 

possível diagnosticar o uso do território na BH de 

Vila Maria. Nela, estão instaladas 39 propriedades 

rurais com áreas manejadas com cultivos anuais, 

sendo que em 25 dessas propriedades, além de apre-

sentarem área manejada com cultivos anuais, apre-

sentavam outra área onde o sistema integração la-

voura-pecuária leiteira era praticado. 

 

 

 

 
Figura 55. Localização da BH e seus elementos, Vila 

Maria, RS, Brasil. Fonte: Vanin (2012). 

 

A área média das 39 propriedades rurais é de 

32,2 ha, caracterizadas com total utilização de mão 

de obra familiar. A utilização predominante do solo 

na BH é de: mata nativa; cultivo de grãos, cuja 

semeadura se dá por sistema plantio direto; cultivo 

de espécies anuais e pequenos potreiros de campo 

nativo destinados ao pastejo de bovinos de leite; 

cultivo de fumo, sob preparo convencional do solo e 

reflorestamento com espécies exóticas (eucalipto e 

pinus) e nativas (erva-mate). Esses cultivos 

predominam sobre solos da ordem: Neossolos, 

Cambissolos, Latossolos e Chernossolos, conforme 

Figura 56. Da área total da BH, cerca de 47% do ter-

ritório é ocupado, permanentemente, por sedes e 

benfeitorias, reservatórios de água, mata nativa, 

campo nativo e reflorestamento. Resta, portanto, 
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cerca de 610 ha para o uso por cultivos anuais de 

verão e inverno (Figura 57). 

Pode-se perceber que na estação de cultivo do 

verão da safra de 2009/2010 houve o predomínio do 

cultivo de soja e que, no período de inverno, essas 

áreas passaram a ser exploradas com cultivos de 

aveia + azevém e trigo. Essa configuração de uso do 

território no período de verão denota o monocultivo 

de soja e pode se apresentar como um fator limitante 

para a produção leiteira visto a ausência de áreas 

cultivadas com espécies anuais de verão destinadas 

à alimentação animal. A ausência de cultivo de es-

pécies anuais de verão, tanto as destinadas ao paste-

jo animal como as utilizadas em processos para ob-

tenção de reserva alimentar, como ensilagem, dentre 

outras consequências, acarreta em necessidade de 

suplementação do rebanho leiteiro via cocho duran-

te essa estação. 

Embora na BH a maioria das propriedades rurais 

pratique bovinocultura de leite de forma extensiva, 

também se observou a priorização do uso do solo 

durante a estação de inverno da safra de 2010/2011 

com cultivo de trigo (26,8%) em detrimento às áreas 

cultivadas com aveia + azevém (22,3%). A competi-

ção entre os cultivos no período de inverno aumenta 

a pressão de pastejo, pois, o número de animais do 

rebanho é mantido constante e a área para o pastejo, 

reduzida. Ainda, as áreas submetidas ao pastejo 

animal durante o período de inverno ocorrem em 

áreas marginais, locais onde os solos são rasos e com 

má drenagem.  

 

 
Figura 56. Relevo montanhoso (de acordo com descrito em Santos et al., 2005) predominante na BH (A), per-

fil de solo da ordem dos Neossolos sendo ocupado por vegetação primária e secundária (B); perfil de solo da 

ordem dos Cambissolos sendo ocupado por cultivos anuais (C); perfil de solo da ordem dos Latossolos sen-

do ocupado por cultivos anuais lavoura (D) e perfil de solo da ordem dos Chernossolos sendo ocupado por 

potreiro (E). Vila Maria, RS, Brasil. Fonte: Santos (2011). 
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Figura 57. Contribuição relativa de cada classe de uso da terra do território na BH de Vila Maria, RS, Brasil, 

durante a estação de cultivo de verão da safra 2009/2010 e de inverno da safra 2010/2011. Adaptado de San-

tos (2011). 

 

O uso prioritário do solo na BH estudada com o 

cultivo de grãos, tanto no verão como no inverno, 

gera um estrangulamento de área para o desenvol-

vimento da integração lavoura-pecuária leiteira e 

eleva a pressão de uso do território, fazendo com 

que em muitas propriedades haja uma intensiva 

exploração antrópica. Essa situação pode compro-

meter atributos do solo e, por conseguinte interferir 

na qualidade da água e no rendimento da produção 

animal e vegetal. 

 

2.2 Impactos do uso do território 

 

Os resultados gerados no projeto “Manejo sus-

tentável de solo em bacia hidrográfica com explora-

ção leiteira na região da Produção do Rio Grande do 

Sul” serão aqui apresentados subdivididos em três 

tópicos, conforme sumarizado na Figura 58. A fim 

de contextualização, em cada tópico será apresenta-

da brevemente a metodologia utilizada, sendo que a 

ênfase será dada às principais informações obtidas. 

 

2.2.1 Atributos químicos do solo 

 

No mês de agosto de 2010, coletaram-se 126 

amostras deformadas de solo com auxílio de pá de 

corte, na profundidade de 0 a 20 cm. As coletas fo-

ram realizadas de forma casualizada e os procedi-

mentos de amostragem seguiram o recomendado 

em CQFS – RS/SC (2004). Em cada uma das seis 

propriedades rurais, nove repetições representavam 

as situações de manejo, os quais foram estabelecidos 

há mais de 10 anos: (i) áreas manejadas sob sistema 

de integração lavoura-pecuária (SILP): caracterizada 

pelo cultivo de aveia e azevém destinado ao pastejo 

de bovinos de leite no inverno e por cultivo anual 

destinado à colheita de grãos no verão. Essas áreas 

tinham a peculiaridade de estarem alocadas próxi-

mas à sede da propriedade familiar e ao estábulo. 

Cerca de 90% do rebanho leiteiro era composto por 

animais da raça Holandesa, os quais eram mantidos 

de forma extensiva sob pastejo contínuo e recebiam 

complementação de sal mineral via cocho; (ii) áreas 

manejadas exclusivamente com cultivos anuais sob 

semeadura direta (SD): essas áreas eram cultivadas 

para colheita de cereais e grãos no inverno e verão, 

respectivamente; e (iii) áreas naturais com mata na-

tiva (MN): formada por floresta primária denomi-

nada Floresta Ombrófila Mista integrando o Bioma 

Mata Atlântica. 

As áreas de mata foram amostradas em três repe-

tições. Assim, as situações de manejo SILP, SD e MN 

foram representadas por 54, 54 e 18 amostras de 

solo, respectivamente. As análises químicas efetua-

das foram: pH em H2O, fósforo e potássio disponí-

veis no solo, matéria orgânica e Al3+, Ca2+ + Mg2+ 

trocáveis. Calculou-se a soma de bases, a capacidade 

de troca efetiva e a capacidade de troca pH 7,0, satu-

ração por bases e saturação por alumínio conforme 

CQFS-RS/SC (2004). Após a análise e a obtenção dos 

resultados, os atributos químicos de cada situação 

de manejo (nSILP: 54; nSD: 54; nMN: 18 e nTOTAL: 126) 

foram interpretados de acordo com os níveis pro-

postos pela CQFS-RS/SC (2004) e com base no nú-

mero de ocorrências dessas amostras em cada nível 

de interpretação calculou-se a porcentagem de fre-

quência das amostras em cada classe de fertilidade 

de solo. 
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Figura 58. Organograma simplificado da estratégia de apresentação dos resultados. Vila Maria, RS, Brasil. 

 
Em cerca de 65% do total das amostras o pH em 

H2O encontrou-se em nível alto (> 6,0). Tal resultado 

denota a aplicação de corretivo de acidez ou em 

quantidades acima do recomendado ou em intervalo 

de tempo menor do que o indicado. Analisando a 

distribuição da frequência do pH em H2O em áreas 

manejadas com SD e áreas de SILP pode-se perceber a 

maior frequência de pH em H2O em nível alto nas 

áreas submetidas ao pastejo de bovinos (81%) (Figura 

5). Essa constatação indica que há aplicação preferen-

cial de corretivos de acidez em áreas pastejadas. Du-

rante as visitas na BH, notou-se que os produtores 

não têm uma visão correta sobre os corretivos de 

acidez do solo. Eles consideram os corretivos de aci-

dez do solo como fertilizantes e os aplicam, após a 

retirada dos animais, para a melhoria da fertilidade 

química do solo para a semeadura do cultivo de ve-

rão. Um dos fatores preponderantes a essa escolha é, 

que ao comparar o preço dos fertilizantes, os produ-

tores, sem conhecimento técnico, optam pela aplica-

ção de calcário, o qual é aplicado sempre numa de-

terminada quantidade. Assim, verificou-se, por 

exemplo, a aplicação de calcário numa propriedade 

praticante de SILP em que o pH em H2O desse solo, 

na média das nove repetições na profundidade 0 a 20 

cm, foi 6,94 e o índice SMP 6,80, portanto sem a ne-

cessidade de aplicação de corretivo de acidez. Um 

dos efeitos da aplicação de corretivo de acidez pode 

ser percebido quando se analisa a CTC efetiva e CTC 

pH 7,0, onde, do total de amostras, 83% em nível 

baixo para CTC efetiva e 36% em nível médio para a 

CTC pH 7,0. 

Outra informação gerada pelo estudo faz refe-

rência à baixa disponibilidade de fósforo no solo, 

que foi observada em 84% das amostras analisadas 

(Figura 5). Esses dados confirmam os achados de 

Machado et al. (1993) e podem ser explicados pelo 

tipo de solo na região estudada do RS, com altos 

teores de argila e de óxidos de ferro. Martinazzo 

(2006) ao realizar um diagnóstico da fertilidade de 

solos em áreas sob plantio direto consolidado no RS, 

também observou que 30% e 70% das amostras 

apresentavam baixa disponibilidade de P na camada 

superficial e na mais profunda, respectivamente. 

Inversamente ao observado com a disponibilida-

de de fósforo, 76% do total das amostras de solo 

apresentam teor de potássio em nível alto (28%) e 

muito alto (48%) (Figura 59), portanto acima do ní-

vel de suficiência, ou seja, acima do nível médio 

conforme CQFS-RS/SC (2004). 

Percebe-se, nas amostras de solo representativas 

das áreas submetidas ao pastejo, frequências mais 

bem distribuídas entre os níveis de interpretação para 

o teor de K. É provável que o animal, ao pastejar, faça 
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+ e N-NO3

-.



 

 

 

P
ág

in
a1

4
8

 

uma seleção de seu alimento, de forma que algumas 

forragens não são consumidas e passam a ser uma 

fonte, embora lenta, de retorno de K para o solo. 

Também, a excreta dos animais facilita a perda de 

nutriente ao solo de forma mais rápida. A grande e 

heterogênea distribuição de K prontamente disponí-

vel da urina pode levar a uma ineficiente ciclagem do 

nutriente e representar potencial para perdas (FER-

REIRA et al., 2009). O potássio é excretado principal-

mente pela urina e encontra-se na forma iônica, que é 

solúvel e está prontamente disponível para as plantas 

(MATHEWS e SOLLENBERGER, 1996). De acordo 

Monaghan et al. (1999) o exato destino do K da urina 

é desconhecido, pois processos que envolvem as rea-

ções de trocas com coloides do solo (minerais de argi-

la e matéria orgânica), absorção por plantas e lixivia-

ção podem ocasionar descidas, devido às altas con-

centrações de K na solução do solo, depois de uma 

micção. Ferreira et al. (2009) observaram que um 

maior número de animais por unidade de área pode 

favorecer as perdas do elemento, pois a alta quanti-

dade de K na solução do solo, em regiões com alta 

pluviosidade facilita as perdas por lixiviação, erosão 

ou escoamento superficial. Essas perdas podem ser 

acentuadas quando o pastejo ocorre em solos com boa 

drenagem e o período de pastejo é durante a estação 

de maior pluviosidade, como no presente caso. Fer-

reira et al. (2009), ao avaliarem a concentração de 

potássio do solo em SILP em plantio direto, concluí-

ram que o SILP manteve os teores de K originais do 

solo, independentemente da intensidade de pastejo, 

no entanto ocorreu um gradiente decrescente de con-

centração de K no solo a partir da superfície. Também 

notaram que na situação de ausência de pastejo hou-

ve menor ciclagem de K. 

O fertilizante mais utilizado nas propriedades es-

tudadas é a formulação 05-20-20 de N-P2O5-K2O. Além 

da fertilização mineral, os resíduos das atividades pe-

cuárias, principalmente das atividades avícolas, como 

a cama de aviário, são depositados superficialmente 

nas áreas. Visto os elevados teores de K nas áreas, as 

próximas adubações potássicas deveriam contemplar 

apenas o exportado pelas culturas, a chamada aduba-

ção de reposição (CQFS-RS/SC, 2004), o que pode re-

presentar a diminuição de custos ao produtor (MAR-

TINAZZO, 2006). Porém, a realização da análise de 

solo não é prática comum na maior parte dos produto-

res, e os que a realizam não consideram a recomenda-

ção segundo CQFS-RS/SC (2004).  

Observações semelhantes foram feitas por Yagi et 

al. (2011) ao realizarem um diagnóstico de atributos 

químicos e físicos de solos sob plantio direto em pro-

priedades agrícolas familiares do sudoeste do Paraná. 

Os autores citam ainda, como causa do desbalancea-

mento dos nutrientes no solo, a comercialização indis-

criminada de formulações NPK não compatíveis às 

necessidades da cultura, em quantidades e proporções 

de nutrientes inadequadas, ao longo do tempo para as 

propriedades agrícolas familiares. 

 

 
Figura 59. Frequência das amostras de solo representativa das áreas praticantes de sistema integração lavoura pecuária 

(SILP), cultivos anuais via semeadura direta (SD), mata nativa (MN) e no total das amostras (Total) em cada nível de 

interpretação de pH em H2O, fósforo e potássio. Vila Maria, RS, Brasil. Adaptado de Santos (2011). 
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Ficou constatado que na BH estudada há desba-

lanceamento de nutrientes no solo. Em geral, o solo 

da BH apresenta: elevada frequência de amostras 

com pH elevado; quase a totalidade teor de fósforo 

abaixo do nível crítico e teor de potássio acima do 

nível crítico. As áreas cultivadas com grãos tendem 

a concentrar o K em níveis muito altos no solo, en-

quanto que as áreas submetidas ao pastejo bovino 

propiciam menor disparidade entre as frequências 

dos níveis de interpretação para o elemento K. As-

sim, o diagnóstico da fertilidade química do solo 

pela realização da análise de solo, bem como a in-

terpretação dessa para a aquisição dos fertilizantes 

necessários ao cultivo deve ser uma prática adotada. 

 

2.2.2 Atributos físicos do solo 

 

Para a determinação de atributos físicos do solo 

como densidade do solo, porosidade total, retenção 

de água ao potencial matricial de –10 kPa e –1.500 

kPa e resistência do solo à penetração foram selecio-

nadas seis propriedades rurais que apresentavam as 

mesmas três situações de uso e manejo do solo des-

critas anteriormente: SILP, SD e MN. No ano de 

2012, em cada uma das seis propriedades rurais, 

foram coletadas nove repetições de amostras defor-

madas e indeformadas de solo em cada uma das três 

situações de uso e manejo do solo. Assim, cada situ-

ação de uso e manejo do solo foi considerada como 

tratamento e representada por 54 amostras de repe-

tição, em delineamento inteiramente casualizado. 

Na camada 0,00–0,10 m observaram-se valores 

médios de densidade do solo de 1,61 Mg m-3, 1,39 

Mg m-3 e 0,87 Mg m-3 para SILP, SD e MN, respecti-

vamente. Enquanto que na camada 0,10–0,20 m, 

notou-se valores médios de densidade do solo de 

1,61 Mg m-3, 1,41 Mg m-3 e 1,04 Mg m-3 para SILP, SD 

e MN, respectivamente (Figura 60a). Quanto à poro-

sidade total, inversamente ao observado para a den-

sidade do solo, verificou-se maior volume de poros, 

em ambas as profundidades avaliadas, nas áreas 

mantidas com mata nativa (0,67 m3 m-3 na camada 

0,00-0,10 m e 0,60 m3 m-3 na camada 0,10-0,20 m) 

seguida pelas áreas manejadas exclusivamente com 

cultivos anuais sob SD (0,54 m3 m-3 na camada 0,00-

0,10 m e 0,54 m3 m-3 na camada 0,10-0,20 m).  

Os menores valores de porosidade total foram 

obtidos nas áreas manejas com SILP, sendo 0,47 m3 

m-3 tanto na camada 0,00-0,10 m como na camada 

0,10-0,20 m (Figura 60b). Nesse sentido, as áreas 

manejadas sob SILP apresentaram maior densidade 

e menor porosidade total em ambas as camadas de 

solo quando comparadas aos outros usos (Figura 

60a e 60b). As alterações observadas na densidade 

do solo decorrem da pressão exercida pelo tráfego 

animal somado ao tráfego de máquinas. Fatores 

intrínsecos do solo e do regime de aplicação dessas 

pressões refletem na compactação do solo, e como 

consequência na restrição do crescimento radicular e 

na redução da taxa de infiltração de água no solo 

(SILVA et al., 2006). 
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Figura 60. Densidade do solo (Mg m-3) (a), porosi-

dade total (m3 m-3) (b), máxima resistência do solo à 

penetração (RPmáx, MPa) e profundidade de máxi-

ma resistência do solo à penetração (profundidade 

RPmáx, m) (c) em áreas manejadas com integração 

lavoura-pecuária (SILP), exclusivamente com culti-

vos anuais sob semeadura direta (SD) e área de mata 

nativa (MT) nas profundidades de 0,00-0,10 m e 

0,10-0,20 m. Médias seguidas de mesma letra, dentro 

da mesma camada de solo, não diferem pelo teste de 

Tukey (p<0,01). Vila Maria, RS, Brasil. 
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A máxima resistência mecânica à penetração 

(RPmáx) obtida em áreas de mata foi de 1,78 MPa. Em 

áreas submetidas ao pastejo por bovinos de leite a 

resistência foi superior (2,58 MPa) às demais situa-

ções de uso e manejo amostradas (Figura 60c). O 

valor de resistência mecânica à penetração de 2 MPa 

é, segundo Taylor et al. (1966), crítico para o cresci-

mento das plantas. Assim, tanto as áreas manejadas 

exclusivamente com cultivos anuais sob semeadura 

direta quanto aquelas manejadas com sistema inte-

gração lavoura-pecuária apresentaram resistência 

mecânica à penetração superior a esse limite crítico. 

Essa observação é compatível com as obtidas por 

Matias et al. (2009). Ademais, Greenwood e McKen-

zie (2001) afirmam que a camada mais compactada 

pelo trânsito de animais é geralmente 0,05-0,15 m. 

No presente estudo notou-se que no SD e SILP a 

máxima resistência mecânica à penetração foi obtida 

aos 0,16 m e 0,17 m de profundidade, respectiva-

mente (Figura 60c). O reflexo da alta resistência à 

penetração pode ser observado na produtividade 

média das seis UPFs, onde a produtividade de soja 

foi maior em sistema semeadura direta do que em 

sistema integração lavoura-pecuária, ou seja, 3,12 

Mg ha-1 para SD e 2,88 Mg ha-1 para SILP (Figura 

61a). 

O volume de água retido no solo, na camada de 

0,00–0,10 m, no potencial matricial de -10 kPa, tido 

como capacidade de campo, foi maior em áreas de 

mata nativa em relação às demais (Figura 62a), atri-

buído ao maior teor de matéria orgânica (MATIAS 

et al., 2009). Em ambas as camadas de solo estuda-

das os tratamentos SD e SILP não diferiram entre si 

e, de acordo com Carducci et al. (2011), o menor 

volume de água retido na capacidade de campo 

pode ser atribuído a maior densidade e menor poro-

sidade total, uma vez que a retenção de água no solo 

sob baixos potenciais matriciais é fortemente altera-

da pelo arranjamento das partículas do solo. Quan-

do o solo foi submetido ao potencial de -1.500 kPa, 

potencial em que o conteúdo de água no solo é con-

siderado ponto de murcha permanente às plantas, 

não houve diferença entre as médias de volume de 

água retido pelos diferentes tratamentos estudados 

(Figura 62a). Isso indica que os solos são similares 

em termos de seus constituintes orgânicos e mine-

rais e, haja vista que a esse potencial de água no 

solo, onde a água é retida em criptoporos, a estrutu-

ra não tem influência sobre a retenção de água 

(BORTOLUZZI et al., 2008). Calculando-se o volume 

de microporos o qual equivale ao volume de água 

disponível às plantas, obtido pelo intervalo compre-

endido entre o volume de água retido ao Ψm –10 kPa 

e o volume de água retido ao Ψm – 1.500 kPa pode-se 

inferir que, na profundidade 0,00-0,10 m, o volume 

de água disponível às plantas é maior nas áreas de 

mata nativa. Já na camada de 0,10–0,20 m não se 

observou diferenças desse parâmetro entre os trata-

mentos MN e SD (Figura 62b). 
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Figura 61. Produtividade de soja (Mg ha-1), safra 2009/10, observada em áreas manejadas com sistema inte-

gração lavoura-pecuária (SILP) e com cultivos anuais sob semeadura direta (SD) nas unidades de produção 

familiares (UPFs) estudadas (a); área (ha) total e destinada ao sistema integração lavoura-pecuária (SILP) de 

cada UPF (barras) e lotação animal (UA ha-1) no período de verão 2009/10 e inverno 2010/11 de cada UPF 

(dispersão) (b). *Avaliada por meio de coleta de plantas (abril/2010) representativas a uma área de 1 m², com 

nove repetições e umidade de grãos corrigida a 13%. **O somatório das unidades animais foi dividido pela 

área destinada para pastejo no período de verão da safra 2009/2010 e inverno da safra 2010/2011. Vila Maria, 

RS, Brasil. 
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Figura 62. Volume de água retido no solo (θ, m3 m-3) quando submetido ao potencial matricial (Ψm) de -10 

kPa e -1.500 kPa (a) e volume de macroporos, microporos e criptoporos (m3 m-3) (b) em áreas manejadas com 

integração lavoura-pecuária (SILP), exclusivamente com cultivos anuais sob semeadura direta (SD) e área de 

mata nativa (MT) nas profundidades de 0,00-0,10 m e 0,10-0,20 m. Médias seguidas de mesma letra, dentro 

da mesma camada de solo, não diferem pelo teste de Tukey (p<0,01). Vila Maria, RS, Brasil. 

 

Segundo Conte et al. (2011) as alterações nos 

atributos físicos do solo em SILP ocorrem em virtu-

de da taxa de lotação animal empregada, do tempo 

de pastejo dos animais e a quantidade de biomassa 

vegetal sob o solo durante o ciclo de pastejo, além 

das influências do teor de umidade e da textura do 

solo. Em geral, na BH em estudo, as propriedades 

rurais utilizam uma pequena área para pastejo no 

período de inverno (Figura 61b), denotando que a 

maior parte da área foi utilizada para cultivar cere-

ais, nesse caso trigo. Não obstante, no período de 

verão, as áreas que foram utilizadas no inverno para 

pastejo animal passam a ser cultivadas com grãos. 

Isso demonstra que há pontos de estrangulamento 

na execução do SILP no que tange o uso e manejo do 

solo, o que pode refletir em conflitos de ordem pe-

cuária, agronômica e ambiental (GUIMARÃES et al., 

2013). A deficiência de planejamento nas proprieda-

des é relatada por Santos et al. (2013) e podem ser 

ilustradas na Figura 63. Percebe-se pelas imagens 

que há uma alta taxa de lotação animal e que os 

animais são mantidos em áreas marginais, como 

resultado pode-se observar a baixa quantidade de 

biomassa sobre o solo.  

Ainda, em virtude de os animais serem maneja-

dos de forma extensiva sob pastejo contínuo, por 

muitas vezes as premissas do sistema integração 

lavoura-pecuária como: umidade do solo (COSTA et 

al., 2009), altura da pastagem (NICOLOSO et al., 

2006) e quantidade restante de biomassa para seme-

adura da cultura de verão (COSTA et al., 2009) são 

ignoradas. Os atributos físicos do solo, em áreas 

manejadas sob sistema integração lavoura-pecuária 

leiteira, podem ser negativamente alterados quando 

há intensificação de pastejo (FIDALSKI et al., 2013; 

TORRES et al., 2014). Moreira et al. (2014) observa-

ram redução da qualidade física do solo, desde a 

superfície até a profundidade de 15 cm, em situação 

de intensificação de pastejo (altura de pastejo a 7 cm) 

por um período de sete anos de integração lavoura-

pecuária. Da mesma forma, Fidalski et al. (2013) 

verificaram que a menor altura de pastejo resultou 

na menor qualidade física do solo. No presente es-

tudo, a forte pressão de uso do solo, foi responsável 

pela alteração nos atributos físicos do solo estudado. 

Com relação aos danos ambientais, uma vez que o 

comprometimento da qualidade física dos solos 

resulta em aumento do escoamento superficial e 

potencializa os processos erosivos (KAYOMBO e 

LAL, 1994), sedimentos e excrementos dos animais 

podem ser carregados para os cursos hídricos im-

pactando-os negativamente, principalmente em 

áreas próximas a nascentes, caso da presente pesqui-

sa. 

 

2.2.3 Qualidade das águas superficiais 

 

Dentro do território da bacia hidrográfica foram 

escolhidas três unidades paisagísticas (UPs) com 

características diferenciadas, principalmente pela 

pressão antrópica que sofrem. A Figura 64 ilustra a 

paisagem, a nascente e o talvegue de cada uma das 

UPs. A UP1 possui território de 12 ha e localiza-se 

no ponto mais elevado da bacia hidrográfica, cuja 

altitude média, por meio de GPS, é de 682 m. A ati-

vidade desta UP é exclusivamente com atividade 

leiteira, explorada de forma intensiva, e conserva 

6,73% de sua área total com mata nativa. Conside-

rou-se esta UP como de alto nível de pressão antró-

pica. 
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Figura 63. Áreas com baixa disponibilidade de forragem sendo pastejada por bovinos de leite (a, b, c, d) e 

vista da cobertura vegetal residual do solo (e, f). Vila Maria, RS, Brasil. Imagens: Daniela Batista dos Santos. 

 

A UP2 possui aproximadamente 364 ha e situa-se 

a uma altitude média de 654 m. Inúmeras atividades 

são desenvolvidas, entre as principais, o confina-

mento de gado e culturas anuais, conserva 43,73% 

de sua área com vegetação nativa. Considera-se esta 

UP como de médio nível de pressão antrópica. A 

UP3, que compreende apenas uma propriedade 

rural com 38 ha, possui altitude média de 461 m. 

Trata-se de uma propriedade com totalidade de 

território coberto com mata nativa conservada, não 

possui fins lucrativos e foi adquirida com a finalida-

de de preservação dos recursos hídricos e da biodi-

versidade. Considera-se esta UP como de baixo nível 

de pressão antrópica. 

Amostras de água foram coletadas na nascente e 

no canal de drenagem de cada uma das três UPs e 

no ponto correspondente ao exutório da BH (tratado 

aqui como resultante de todo o processo antrópico 

na bacia hidrográfica). As coletas foram realizadas, 

em períodos com chuvas de alta intensidade em três 

momentos (antes, durante e pós-chuva), nos meses 

de março e junho de 2010, coincidindo com as épo-

cas, onde o solo estava desprotegido (março, ao final 

da colheita da soja) e com cobertura vegetal (junho, 

com pastagens de inverno estabelecidas). Na primei-

ra chuva, com 155 mm, a coleta correspondente ao 

antes da chuva (A1) ocorreu no dia 25 de março, no 

dia 27 (durante a máxima intensidade de precipita-

ção) (D1) e no dia 29 considerada a coleta pós-chuva 

(P1). Na segunda chuva, com 74 mm, a coleta ocor-

reu no dia 05 de junho (A2), no dia 07 (D2) e no dia 

09 de junho (P2). 
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Figura 64. Visualização de cada Unidade Paisagística, e a respectiva situação da nascente e do talvegue, onde 

foram realizadas as coletas de água na bacia hidrográfica no município de Vila Maria, RS, Brasil. Fonte: 

Adaptado de Vanin (2012). 

 

A qualidade da água foi determinada pela men-

suração de N-amoniacal (N-NH3+N-NH4), N-nitrato 

(NO3-), fósforo total (PT), fósforo solúvel (PS) e sóli-

dos totais (ST), sendo que os valores foram confron-

tados com os padrões de qualidade de água preco-

nizados pela Resolução nº 357/2005 do CONAMA, 

BRASIL (2005). 

Na Tabela 1, estão apresentados os resultados 

das concentrações de N-NH3+N-NH4, NO3, PT, PS e 

ST das amostras de água coletadas nas 3 UPs e tam-

bém os teores preconizados pela Resolução nº 

357/2005 do CONAMA, para a classe 1. 

De acordo com a Tabela 28, pode-se perceber que 

a nascente da UP1 apresentou maiores teores de N-

amoniacal e nitrato quando comparado às demais 

nascentes. Apesar de estar protegida com tubos de 

concreto e proteção de alvenaria, não foi suficiente 

para garantir a qualidade da água, nesses critérios, 

dentro dos padrões. Em acordo com observações de 

Rheinheimer et al. (2010) e Amaral et al. (2003), de-

vido ao fato de estar situada em pontos mais baixos 

do terreno apresenta maior contaminação de nutri-

entes móveis, em períodos chuvosos, em função do 

escoamento de águas superficiais. 

Quanto ao fósforo total e solúvel, não foram de-

tectados em nenhum dos dois eventos pluviométri-

cos estudados, o que pode ser atribuído ao fato desta 

possuir proteção física com tubos de concreto e co-

bertura de alvenaria impedindo a entrada de sedi-

mentos via superficial. Rheinheimer et al. (2010) 

constataram que mesmo uma proteção rudimentar 

das fontes de água foi eficiente para evitar que o 

fósforo entre em contato com a água. Já a presença 

de P-total e solúvel nos momentos D e P no talvegue 

T1 foram detectadas acima dos valores preconizados 

pelo CONAMA para ambos os eventos pluviométri-

cos. Isso pode ser em decorrência do escoamento 

superficial nestes locais, explicado pelos valores de 

sólidos totais encontrados principalmente durante a 

chuva nessas situações. 
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Tabela 28. Teores de N-amoniacal, N-nitrato, fósforo total, fósforo solúvel e sólidos totais na água de nascen-

tes e talvegues de três unidades paisagísticas e no exutório da bacia hidrográfica no município de Vila Maria, 

RS, Brasil. 
   Eventos pluviométricos1 

UP2 Local3 Padrão4 A1 D1 P1 Média A2 D2 P2 Média MG 

  N – amoniacal, mg L-1 

UP1 N1 3,7 0,63  0,98 0,69 0,77 0,86 1,14 1,02 1,01 0,89 

 T1  0,69  1,73 1,39 1,27 0,70 1,30 0,86 0,95 1,11 

UP2 N2  0,20  0,44 0,26 0,30 0,16 0,23 0,11 0,17 0,23 

 T2  0,63  2,10 1,60 1,44 1,24 3,66 1,72 2,21 1,83 

UP 3 N3  0,37  0,82 0,64 0,61 0,32 0,87 0,27 0,49 0,55 

 T3  0,42  0,87 0,75 0,68 0,43 0,66 0,49 0,53 0,60 

 Ex  0,53 0,92 0,80 0,75 0,59 1,03 0,64 0,75 0,75 

Média   0,50 1,12 0,88  0,61 1,30 0,73   

DMS5   0,24 0,24 0,24  0,43 0,26 0,22   

  N – nitrato, mg L-1 

UP1 N1 10 0,70 1,24 0,59 0,84 0,69 1,19 0,84 0,90 0,88 

 T 1  0,81 1,89 0,64 1,11 0,79 1,57 0,69 1,02 1,06 

UP2 N2  0,21 0,39 0,27 0,29 0,26 0,17 0,31 0,25 0,27 

 T2  0,70 1,78 1,56 1,35 1,12 4,86 1,44 2,47 1,91 

UP3 N3  0,38 0,82 0,59 0,60 0,26 0,71 0,38 0,45 0,52 

 T3  0,43 0,76 0,48 0,56 0,31 0,60 0,32 0,41 0,48 

 Ex  0,64 0,92 0,75  0,77 0,42 0,98 0,48 0,63 0,70 

Média   0,55 1,11 0,70  0,55 1,44   0,64   

DMS   0,22 0,29 0,32  0,20 0,28 0,22   

  Fósforo Total, mg L-1 

UP1 N1 0,025 nd6  nd  Nd Nd nd  nd  nd  Nd Nd 

 T 1  nd   1,23 0,96 0,73 nd  0,38 0,30 0,23 0,47 

UP2 N2  nd  nd  Nd Nd nd  nd  Nd Nd Nd 

 T2  nd  1,66 0,77 0,81 Nd 1,52 0,23 0,58 0,70 

UP3 N3  nd  0,38 Nd 0,13 Nd 0,23 nd  0,07 0,10 

 T3  nd  0,42 0,32 0,25 nd  0,24 0,23 0,16 0,20 

 Ex  nd  0,50 0,29 0,26 nd  0,26 0,25 0,17 0,22 

Média   Nd 0,60 0,33  Nd 0,37 0,14   

DMS   0 0,21 0,06  0 0,02 0,02   

  Fósforo Solúvel, mg L-1 

UP1 N1 - nd  Nd nd  Nd nd  nd nd   Nd Nd 

 T1  nd   0,18 0,06 0,08 nd   0,02 0,02 0,01 0,05 

UP2 N2  nd  nd  nd  Nd nd  nd  nd  Nd Nd 

 T2  nd  0,16 0,13 0,10 nd  0,03 0,02 0,02 0,06 

UP3 N3  nd  0,03 nd  0,01 nd  0,01 nd  0,00 0,00 

 T3  nd  0,09 0,04 0,04 nd  0,01 nd  0,00 0,02 

 Ex  nd  0,10 0,05 0,04 nd  0,02 nd  0,01 0,03 

Média   Nd 0,08 0,04  Nd 0,013 0,004   

DMS   0 0,01 0,01  0 0,005 0,001   

  Sólidos Totais, mg L-1 

UP1 N1 - 114,33 151 140,66 135,33 81,66 87,66 59,67 76,33 105,83 

 T1  163,33 445 131 246,44 147,33 208,66 185,67 180,55 213,49 

UP2 N2  52 146,66 36 78,22 58,66 84,66 78 73,77 75,99 

 T2  121,66 308,33 142,66 190,88 146 618,33 247,67 337,33 264,10 

UP3 N3  82,66 145,33 115 114,33 71 105 99,67 91,89 103,11 

 T3  124 256,33 146,33 175,55 114,33 182,33 154,67 150,44 162,99 

 Ex  166 242,33 168,33 192,22 140,66 223 186 183,22 187,72 

Média   117,71 242,14 125,71  108,52 215,66 144,47   

DMS   19,38 25,24 18,14  16,41 16,75 18,78   
1Eventos Pluviométricos ocorridos A1, D1 e P1 (antes, durante e após chuva de 155 mm); A2, D2 e P2 (antes, durante e após chuva de 74 

mm). 2UP1: Unidade paisagística de alto antropismo, UP2: Unidade paisagística de médio antropismo, UP3: Unidade paisagística de 

baixo antropismo. 3N1= nascente 1, T1= talvegue 1, N2= nascente 2, T2= talvegue 2, N3= nascente 3, T3= talvegue 3; Ex= Exutório. 
4Padrão do CONAMA (Classe 1), definido pela Resolução 357 nº 357/2005, BRASIL (2005). DMS: Diferença mínima significativa na 

comparação de médias entre os tratamentos pelo Teste de Tukey a 5% de significância. nd= não detectado; MG= média geral. Fonte: 

Vanin (2012) 
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Segundo Vanzela et al. (2010), o aumento da con-

centração de sólidos em mananciais geralmente tem 

origem de áreas agricultadas que também são res-

ponsáveis pela transferência de poluentes aos ecos-

sistemas aquáticos via particulado (MINELLA et al., 

2007; PELLEGRINI et al., 2008). A área de captação 

da UP1 é utilizada por uma gama variada de usos 

do solo: tais como lavoura, campo nativo e pela se-

de, além da atividade leiteira. A atividade leiteira 

praticada de forma intensiva produz em média diá-

ria cerca de 1.600 kg de dejetos (LUCAS e AMORIM, 

2005), esta UP foi caracterizada como de alta pressão 

antrópica aumentando o risco de poluição da água 

tanto da N1 como do T1. A alta pressão antrópica é 

citada por Pellegrini et al. (2008) e Andrade et al. 

(2007) como uma das principais causadoras da con-

taminação das águas rurais a qual pode ser agrava-

da, segundo Vanzela et al. (2010), pelo uso e ocupa-

ção da terra. 

Na UP2, o N-amoniacal e nitrato na situação da 

N2 e T2 apresentaram valores muito discrepantes e 

sempre superiores durante a chuva que os demais 

momentos. Na UP2, N-amoniacal e nitrato na nas-

cente (N2) apresentaram os menores teores em todos 

os momentos (A, D e P) nos dois eventos pluviomé-

tricos em relação às demais nascentes avaliadas. 

Fósforo total e solúvel não foram detectados na N2 

em nenhum dos momentos, nos dois eventos pluvi-

ométricos. Também nesta condição, foram detecta-

dos os menores valores de sólidos totais, o que foi 

atribuido a sua posição na paisagem, com grande 

extensão de vegetação de preservação permanente 

no entorno da nascente, e também da ausência de 

uso da terra com agricultura e pecuária próximas ao 

local de coleta. Essa interpretação é respaldada por 

Donadio et al. (2005) e Rheinheimer et al. (2003) que 

comparando nascentes com diferentes usos do solo 

em relação àquelas com vegetação nativa remanes-

cente, observaram melhor qualidade da água (nitro-

gênio total), quando com presença de vegetação. A 

vegetação permanente é responsável pela redução 

de fontes de poluição não pontuais porque atuam 

como barreira na entrada de poluentes, inclusive 

agrotóxicos na água (BORTOLUZZI et al., 2006). 

Para o N-amonical, nitrato, fósforo total e solúvel 

valores mais elevados foram observados no T2 (UP 

2), em relação ao T1, T3 e no exutório. Isto pode 

estar relacionado à posição na paisagem deste curso 

d’água que se encontra a jusante de um confinamen-

to de gado de corte, recebendo boa parte do deflú-

vio. O confinamento de gado pode ser caracterizado, 

segundo Gonçalves et al. (2005), como uma fonte de 

poluição pontual e esta contaminação varia no tem-

po, em virtude dos períodos de chuva. Conforme 

Assis e Muratori (2007), o nitrato é a principal forma 

de nitrogênio associada à contaminação da água por 

atividades agropecuárias, explicando assim valores 

elevados de nitrato em relação aos demais talvegues, 

porém mantendo-se abaixo dos padrões estabeleci-

dos pelo CONAMA, para classe II. 

Apesar da nascente N2 apresentar qualidade de 

água dentro dos padrões para enquadramento na 

classe II do CONAMA, apenas um foco de poluição 

pontual no talvegue, caso do T2, é fator suficiente 

para afetar a qualidade da água em uma bacia 

(UP2). Pellegrini et al. (2008) corroboram a interpre-

tação dada no presente estudo de que em unidades 

paisagísticas mais antropizadas o P-total tende a ser 

maior em função do aumento do carregamento su-

perficial de partículas em meses com maior precipi-

tação. Contudo, chama-se a atenção para que em-

preendimentos como confinamentos tenham um 

sistema de tratamento de dejetos a fim de evitar a 

poluição pontual. Teores de fósforo acima daqueles 

preconizados pelo CONAMA para classe II, como 

observado, podem caracterizar ambientes aquáticos 

eutrofizados e resultar em problemas de saúde pú-

blica para populações que dependem dessa água 

(ASSIS e MURATORI, 2007). 

Na UP3, unidade com menor pressão antrópica, 

as concentrações de fósforo e os teores de N-

amoniacal e N-nitrato foram menores em relação às 

demais UPs. No entanto, durante a chuva nos dois 

eventos pluviométricos, observaram-se maiores 

teores de N-nitrato na N3 do que no T3. A N3, ape-

sar de estar protegida por vegetação nativa, encon-

tra-se no fundo de um vale e em momentos de 

grandes precipitações recebe água do escoamento 

superficial, o que favorece a entrada de água de 

escoamento enriquecida com elementos móveis, tais 

como o nitrogênio. Vale lembrar que o nitrato pode 

também ser formado pela vegetação nativa, quando 

há mineralização da matéria orgânica do solo, e 

ganhar as nascentes por lixiviação. No T3 ocorreram 

os menores teores de fósforo total e solúvel em rela-

ção aos demais talvegues estudados (T1 e T2), mes-

mo assim, os valores foram acima dos preconizados 

pelo CONAMA para classe II. Este fato pode ser 

atribuído à diluição da água ao longo do percurso 

pela presença de um grande número de tributários 

que esta bacia hidrográfica possui. 

No Exutório, para os quatro nutrientes avaliados 

(N-amoniacal e nitrato; P-total e solúvel), as médias 

foram menores quando comparadas aos talvegues 

(T1 da UP1 e T2 da UP2), com exceção apenas para o 

T3 que apresentou valores inferiores ao do exutório. 
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Este fato é provavelmente decorrente da diluição da 

água que ocorreu nesta bacia hidrográfica, ao longo 

de seu percurso, e a influência das outras unidades 

paisagísticas não adotadas neste estudo. 

Em uma análise geral percebe-se que as ativida-

des agrícolas, de bovinocultura de leite e corte (con-

finamento) foram se intensificando e exercendo dife-

rentes pressões antrópicas nas unidades paisagísti-

cas. Como resultado observaram-se diferentes áreas 

de vegetação nativa e conformações de uso do solo, 

fato que exerceu consequências sobre o aumento dos 

teores de poluentes. Logo, o uso do solo na paisa-

gem é o principal fator que gere a qualidade da 

água. Nesse sentido, a qualidade da água da bacia 

hidrográfica está relacionada com a capacidade in-

dividual de cada UP em produzir e transferir polu-

entes dos solos ao sistema hídrico. Caso haja manu-

tenção das pressões antrópicas aos níveis desse es-

tudo nas UPs, estima-se que a qualidade da água se 

mantenha sem alterações no exutório. 

Contudo, o aumento da pressão antrópica nas 

UP2 e UP3 favoreceria as modificações da qualidade 

da água não somente nos talvegues da UP, mas 

principalmente no exutório da bacia hidrográfica. 

Desta forma é necessário o planejamento das ativi-

dades agrícolas dentro da bacia hidrográfica, sobre-

tudo dentro das UPs, tendo em vista a sua capaci-

dade de resiliência quanto à pressão antrópica. 

A influência do uso do território sobre a qualida-

de da água superficial também pode ser observada 

ao analisar nitrato, fósforo total e solúvel em nascen-

tes e talvegues alocadas em diferentes conformações 

de paisagem. Para esse estudo, coletaram-se amos-

tras de água, mensalmente de janeiro a junho de 

2011, em seis locais, cujas características ambientais 

são descritas na Figura 65.  

 

 
Figura 65. Sistematização dos locais de coleta e caracterização ambiental desses. Vila Maria, RS, Brasil. Adap-

tado de Busnello (2011). 

 

T1a

Nascente da rede de drenagem principal, localizada

no ponto de cota mais alta do relevo, circundada por

mata nativa, sem interferência antrópica a montante

do local, consideradacomo testemunha.

T1b

A jusante do local T1a, a rede de drenagem corta a

propriedade com atividade leiteira. Ausência de mata

ciliar. Há livre acesso dos animais à rede de

drenagem. As benfeitorias estão localizadas a 20

metros.

T2a

A nascente é circundada por lavoura com

predominância de cultivo de fumo (Nicotiana

tabacum L.) e soja (Glicine max L. Merril), esta

nascente não apresenta proteção física, apenas é

circundada por árvores de pequeno porte.

T2b

A jusante do local T2a. Ausência de mata ciliar.

Influência da atividade leiteira em campo nativo à

margem esquerda e à direita sob influência de

lavoura de soja (Glicine max L. Merril) no verão e

trigo (Triticum aestivum L.) no inverno.

T3

Situado na junção das águas tributárias das sub-

bacias e sob influência dos locais T1a, T1b, T2a e

T2b. Local circundado por espécies nativas com

extensão de 20 metros desde o centro do córrego para

ambos os lados .

Ex

Exutório da BH. Sob influência de todas as

atividades exercidas na BH. Na margem direita há

exploração leiteira semi-extensiva e à esquerda

lavoura de soja (Glicine max L. Merril), no verão, e

aveia (Avena sativa L.) no inverno.
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Na Tabela 29 é apresentada a média das concen-

trações de nitrato, fósforo total e solúvel. Para a con-

centração de nitrato, as concentrações obtidas foram 

inferiores ao preconizado para águas superficiais de 

classe II pela Resolução no 357/2005 do CONAMA 

(BRASIL, 2005). No geral, os valores de N-NO3- fo-

ram superiores nos locais sob maior ação antrópica 

T1b e T2a. A presença de N-NO3- em águas superfi-

ciais é decorrente do desbalanço entre as fontes e 

demandas de N no solo. 

Os maiores teores de fósforo total na água foram 

encontrados nas áreas com maior pressão antrópica: 

locais T2a; T2b e Ex. Em áreas com proteção dos 

recursos naturais os níveis encontrados foram nulos 

T1a, T1b e T3. O exutório apresentou a maior con-

centração, indicando grande quantidade de P carre-

ado provavelmente por sedimentos. Com relação ao 

fósforo solúvel, o local T1a manteve seus valores 

nulos em todas as épocas de coleta, o que é normal 

por se tratar da testemunha. Os demais locais T2a, 

T2b e Ex, apontaram maiores valores de Ps (Tabela 

29). A ausência de Ps em amostras de água pode ser 

atribuída ao fato da alta afinidade elemento-solo ou 

sedimento (PELLEGRINI, 2005). Na BH ocorrem 

Latossolos, ricos em óxidos de Fe e Al que tem 

grande afinidade ao elemento P, o que explicaria a 

baixa concentração encontrada nas amostras. 

A BH em questão é caracterizada pela produção 

de grãos e atividade leiteira. O efeito desses usos do 

solo sobre a qualidade da água é variável de acordo 

com a pressão de uso do território na BH. Em geral, 

observou-se que a água sob influência da integração 

lavoura pecuária apresentou maiores teores de ele-

mentos medidos que as amostras de nascentes. É 

provável que no período invernal, devido à alta 

lotação animal em áreas de solos frágeis (solos rasos, 

declividade acentuada e cobertura vegetal incipien-

te), próximas aos corpos hídricos favoreça maiores 

teores dos elementos na água. O livre acesso dos 

animais aos córregos pode estar favorecendo a trans-

ferência de elementos químicos principalmente 

quando em altas precipitações. Como os dejetos 

ficam sobre o solo com baixa capacidade de infiltra-

ção de água e declividade acentuada os córregos 

recebem grande quantidade de material. As águas 

apesar de conter baixa concentração de sedimentos 

carreiam os poluentes mais móveis, o que caracteri-

za a BH como um território de alto potencial de 

transferência de elementos químicos do solo ao sis-

tema aquático. 

A BH em questão é caracterizada pela produção 

de grãos e atividade leiteira. O efeito desses usos do 

solo sobre a qualidade da água é variável de acordo 

com a pressão de uso do território na BH. Em geral, 

observou-se que a água sob influência da integração 

lavoura pecuária apresentou maiores teores de ele-

mentos medidos que as amostras de nascentes. É 

provável que no período invernal, devido à alta 

lotação animal em áreas de solos frágeis (solos rasos, 

declividade acentuada e cobertura vegetal incipien-

te), próximas aos corpos hídricos favoreça maiores 

teores dos elementos na água. O livre acesso dos 

animais aos córregos pode estar favorecendo a trans-

ferência de elementos químicos principalmente 

quando em altas precipitações. Como os dejetos 

ficam sobre o solo com baixa capacidade de infiltra-

ção de água e declividade acentuada os córregos 

recebem grande quantidade de material. As águas 

apesar de conter baixa concentração de sedimentos 

carreiam os poluentes mais móveis, o que caracteri-

za a BH como um território de alto potencial de 

transferência de elementos químicos do solo ao sis-

tema aquático. 

 

Tabela 29. Média dos parâmetros químicos da água, das três datas de coleta, nos diferentes locais da BH 

com exploração leiteira, Vila Maria, RS, Brasil.  

Local de coleta1 Nitrato Fósforo total Fósforo solúvel 

mg L-1 

T1a 0,93 c 0,00 d 0,00 c 

T1b 1,35 a 0,00 d 0,00 c 

T2a 1,40 a 0,65 b 0,07 bc 

T2b 1,16 b 0,28 c 0,11 b 

T3 0,53 d 0,00 d 0,00 c 

Ex 0,85 c 1,20 a 0,59 a 

Padrão CONAMA2 10,0 0,025 - 
As médias seguidas de mesmas letras minúsculas na coluna não diferem estaticamente entre si pelo teste Tukey à 5 % de probabilidade 

de erro. 1 T1a: mata nativa (testemunha), T1b: atividade leiteira. T2a: nascente circundada por lavoura. T2b: ponto à jusante, com in-

fluência de atividade leiteira. T3: ponto do talvegue secundário, sob influência dos anteriores T1a, T1b, T2a e T2b. Ex: exutório da MBH. 
2 Padrão CONAMA, estabelecidos independentes da vazão, usando valores para classe II de águas doces superficiais. Adaptado de 

Busnello (2011). 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

As observações realizadas nas pequenas proprie-

dades rurais dessa bacia hidrográfica denotam de-

gradação física e química do solo em razão de um 

efeito antagônico entre as atividades agrícolas e 

pecuárias realizadas nas propriedades. O principal 

uso do território é com vistas ao cultivo de espécies 

anuais destinadas à colheita de grãos, tanto no verão 

quanto no inverno, mesmo que o sistema integração 

lavoura-pecuária leiteira seja praticado em 70% das 

propriedades. Percebeu-se que é praticado um mo-

delo produtivista, voltado ao aumento da produção 

agrícola e com vistas a suprir a matéria-prima do 

setor industrial. A maior parte das propriedades 

rurais da BH estudada apresenta limitações como: 

área reduzida para prática das atividades agrícolas, 

necessidade de atender às legislações ambientais, 

ocorrência em grande parte da área de solos com 

baixa aptidão agrícola, escassez de mão de obra, 

pouco interesse dos jovens em permanecer na ativi-

dade, necessidade em produzir matérias-primas de 

qualidade, crescente carência de assistência técnica 

personalizada e baixa especialização na atividade. 

É preciso assumir que o sistema de integração la-

voura-pecuária realizado nessas pequenas proprie-

dades rurais apresenta limitações e, essas, causam 

estrangulamentos no sistema de produção. De ma-

neira que a insistência no sistema de integração la-

voura-pecuária da forma que vem sendo desenvol-

vida levará além da degradação dos recursos natu-

rais, sobretudo o solo, ao comprometimento da exis-

tência das próprias propriedades, uma vez que elas 

utilizam esses recursos para a geração de renda e 

sobrevivência da família. 

Também se observou que o aumento da pressão 

antrópica sobre o território impacta negativamente 

na qualidade das águas superficiais. Logo, a explo-

ração do solo pelas atividades agrícolas e pecuárias 

na BH deve ser acompanhada de modo a manter a 

qualidade de água para os parâmetros que estão 

dentro do preconizado pelo CONAMA para classe 

II. Para os parâmetros que estão acima do preconi-

zado ações no sentido de minimizar a transferência 

de elementos via escoamento superficial para os 

corpos hídricos devem ser implementadas. Planejar 

o espaço agrícola pode surtir efeitos benéficos na 

qualidade da água (MERTEN; MINELLA, 2002; 

ANDRADE et al., 2007), bem como pode nortear a 

expansão da atividade leiteira na região. 

Dessa forma, a BH estudada se caracteriza por 

um ambiente complexo, heterogêneo e frágil. Os 

solos apresentam fragilidade mecânica, suscetíveis 

às alterações de estrutura; fragilidade química, em 

função do desbalanceamento dos nutrientes; e fragi-

lidade devida à declividade acentuada. Dimensionar 

as fragilidades em ecossistemas por meio do conhe-

cimento dos efeitos das ações antrópicas e, gerar 

informações para um manejo sustentável dessas 

áreas é fundamental. De acordo com Caporal e Cos-

tabeber (2000), para atingir patamares sustentáveis 

de produção é necessário construir saberes ecológi-

cos, agronômicos, sociais e econômicos. Dessa for-

ma, o planejamento no âmbito de bacia hidrográfica 

deve incluir o conhecimento das suas características 

ecológicas e interesses econômicos, sociais e ambien-

tais de cada propriedade rural. Para que com conhe-

cimento técnico e científico alcancem-se mudanças 

nas atitudes e valores dos atores sociais em relação 

ao manejo e conservação dos recursos naturais 

(COSTABEBER, 1998). 

Diante do exposto acredita-se que para a conti-

nuidade do sistema de integração entre as ativida-

des agrícolas e pecuárias, nestes ambientes conside-

rados ecologicamente frágeis, é necessário que as 

premissas do SILP em sua complexidade sejam 

atendidas. Ações essas que podem ser simples, como 

por exemplo: escolha das espécies mais adaptadas à 

região e com potencial de agregação de valor (a soja 

deve ser questionada nesse contexto) incluindo es-

pécies hortícolas; manejo da altura da pastagem; 

cultivo de espécies anuais de verão destinadas dire-

tamente à alimentação animal ou aos processos de 

fabricação de reserva alimentar; investimento na 

implantação das espécies forrageiras anuais e pere-

nes; adubação química de acordo com a necessidade 

das culturas e levando-se em consideração o teor 

dos nutrientes no solo; adequação da lotação animal; 

monitoramento da qualidade física através de análi-

ses; planejamento de uso do solo; implantação de 

culturas que contemplem a necessidade da proprie-

dade e reduzam a dependência de insumos exter-

nos; manutenção de áreas de preservação permanen-

te de nascentes e cursos d’água. Essas ações já são 

bem conhecidas da agronomia, porém até o momen-

to de execução desse estudo eram praticadas de 

forma incipiente na BH. Por isso precisam ser divul-

gadas e esclarecidas aos produtores. É importante 

também, que os agricultores tenham o acompanha-

mento e auxílio técnico de profissionais capacitados 

e comprometidos com o assunto. Além das práticas 

tecnológicas, as conversas entre os profissionais das 

áreas agrárias e os agricultores familiares podem ser 

eficazes em desmistificar certos conceitos e formar 

opiniões mais holísticas do sistema de produção, das 

peculiaridades inerentes às regiões e dos ecossiste-
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mas no qual estão inseridos. Também, é preciso 

considerar o apego do agricultor à sua propriedade 

e avaliar a existência da aplicação de tecnologias 

mais limpas, sistemas de produção com saberes 

voltados a agroecologia, o estímulo ao policultivo e 

alternativas hortícolas com valor agregado, a fim de 

diminuir os impactos que sistemas agrícolas podem 

causar na qualidade dos recursos naturais. As leis 

devem levar em consideração situações regionais, 

dando condições de sobrevivência principalmente 

aos pequenos agricultores e manutenção da quali-

dade das paisagens e de seus recursos naturais, afim 

de que se mantenha a sustentabilidade destes agroe-

cossistemas.  

Os resultados do presente estudo reforçam a ne-

cessidade de investigações em escala de bacia hidro-

gráfica, ou seja, próximas à realidade rural. É impor-

tante ressaltar que a busca por eficiência nos siste-

mas integrados lavoura-pecuária em pequenas pro-

priedades familiares, consideradas fundamentais 

para a produção de alimentos (IBGE, 2009b) é uma 

realidade mundial (McDERMOTT et al., 2010; TA-

RAWALI et al., 2011). McDermott et al. (2010) ao 

abordarem os fatores que asseguram a intensificação 

dos sistemas de integração lavoura-pecuária de pe-

quenos agricultores nos trópicos, ilustrando dois 

exemplos de pequenas propriedades com sistemas 

leiteiros na África Oriental e do Sul da Ásia, desta-

cam que é preciso políticas e investimentos tecnoló-

gicos e que essas devem considerar tanto o bem-

estar social como ambiental. Bell e Moore (2012) 

analisando tendências e implicações de sistemas 

integração lavoura-pecuária na agricultura australi-

ana sob a ótica de revisar os objetivos de agricultores 

procurando equilibrar os fatores sociais, econômicos 

e agronômicos, destacam que as restrições impostas 

pela limitação de mão de obra, capital e falta de 

planejamento não podem ser negligenciadas. Os 

mesmos autores relatam uma situação muito similar 

à observada na escala do presente estudo: as práticas 

que resultam em uma maior integração no tempo e 

espaço, como a execução de sistemas mistos, exigem 

maior planejamento, enquanto que práticas que não 

se integram no espaço, como por exemplo a produ-

ção de grãos, exige um aumento de insumos exter-

nos. A análise desses autores sugere que os preços 

de commodities atuais pode ser suficiente para rever-

ter o uso do solo em nível global, resultando numa 

diminuição da produção pecuária. Consequente-

mente, em longo prazo, haverá maior demanda por 

carne e leite e os custos de energia aliado às restri-

ções de uso do solo serão fatores que incentivarão os 

agricultores a manter os sistemas mistos especiali-

zados. O sistema de integração lavoura-pecuária 

especializado é dominante nos Estados Unidos des-

de a metade do século passado. Sulc e Franzluebbers 

(2014) exploram o uso e potencial de integração la-

voura-pecuária em alcançar a gestão ambiental e 

manutenção da rentabilidade e destacam alguns 

manejos como o uso de rotação de culturas, implan-

tação de pastagens perenes, manutenção dos resí-

duos culturais, consorciação de pastagens, culturas 

de cereais de duplo propósito e implantação de sis-

temas agroflorestais como oportunidades para sis-

temas integrados bem-sucedidos.  

Haja vista essas características e a franca expan-

são do sistema de integração lavoura-pecuária, no 

qual resultados satisfatórios do ponto de vista 

agronômico e ambiental foram obtidos por Salton et 

al. (2014) em experimento de longa duração e de-

senvolvidos em parcelas grandes (2 a 4 ha), espera-

se que ações técnicas, políticas e outras pesquisas 

sejam promovidas e ajudem viabilizar produções 

integradas em unidades de produção familiares em 

escala de bacia hidrográfica, sistema esse que é al-

ternativa à diversificação e fonte de renda às peque-

nas propriedades rurais produtoras de leite e grãos. 
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INTRODUÇÃO 

 

A produção de suínos existe no Brasil desde os 

primórdios da nossa civilização e sua carne e gordu-

ra vêm sendo utilizadas pela população brasileira 

desde então, tendo inicialmente apresentado um 

maior dinamismo em Minas Gerais nas regiões de 

garimpo. No final do século XIX e início do século 

XX, com a imigração europeia para os estados do 

Sul, a suinocultura ganhou um novo aliado. Esses 

imigrantes vindos principalmente da Alemanha e da 

Itália trouxeram para o Brasil os seus hábitos ali-

mentares de produzir e consumir suínos, bem como 

um padrão próprio de industrialização (EMBRAPA, 

2010). 

No Rio Grande do Sul, a suinocultura apresenta-

se como um setor agropecuário que fomenta o de-

senvolvimento econômico e social (COSTA, et al., 

2002). Inicialmente, de 1900 a 1960, a produção de 

suínos no Estado era baseada na produção de gor-

dura para comercialização no mercado interno e 

externo. Porém, com o advento das gorduras vege-

tais e das mudanças de hábitos alimentares da popu-

lação, a atividade direcionou-se para a produção de 

carne, a qual passou a ter importância no mercado 

externo a partir de meados da década de 1970, em 

razão do aumento da qualidade do produto e dos 

custos competitivos. A década de 1980 foi caracteri-

zada pela estagnação da produção suína em decor-

rência da instabilidade econômica do período. Após 

1990, o setor buscou o reposicionamento a partir da 

produção em escala, produtividade, qualidade e 

busca de mercados externos. Entretanto, foi após 

1994 que o setor encontrou a estabilidade e melhor 

rentabilidade ao produtor. Fatores como o aumento 

do poder aquisitivo da população e a aberturado do 

mercado internacional estimularam o setor após o 

plano de estabilização econômica. Esse período ficou 

marcado pela consolidação da atividade no RS e 

pelo surgimento de novos desafios, como sustentabi-

lidade, rastreabilidade e bem-estar animal (COSTA, 

et al., 2002; ROHENKOHL, 2003; SIPS, 2009). 

Essa evolução exigiu modificações de manejo, 

melhoramento genético, adoção de novas tecnologi-

as e desenvolvimento da relação de produção inte-

grada entre indústria e suinocultor (ROHR et al., 

1996); a produção de suínos no Estado passou a ter 

caráter de sistema industrial. Conforme Miele e 

Girotto (2006), na produção primária mudanças 

estruturais passaram a ocorrer em função do aumen-

to de escala, da especialização e das tendências rela-

cionadas à crescente integração com a estrutura in-

dustrial de abate e processamento. Dessa forma, o 

sistema de integração na cadeia suinícola viabilizou 

a evolução tecnológica no setor, através de contratos 

das agroindústrias com firmas detentoras da genéti-

ca animal, da melhoria dos compostos de nutrição 

animal, da crescente inovação em equipamentos 

essenciais à produção e do desenvolvimento de um 

sistema de logística eficiente (VIANA; PADULA; 

WAQUIL, 2010). 

A região do Médio Alto Uruguai (MAU) repre-

senta 1,8% da população do Estado do Rio Grande 

do Sul (Tabela 30) e o plantel de suínos representa 

8,9% do Estado (Tabela 30). Conforme dados do 

último Censo Agropecuário (IBGE, 2012), o RS pos-
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sui 5.677.515 de suínos e a região do MAU 504.130 

animais. Dos 34 municípios que compõem o territó-

rio do MAU (Figura 66), Palmitinho está em 2º lugar 

em número de suínos com 65.296 animais (Tabela 

30), isso significa que o número de suínos do muni-

cípio é nove vezes maior do que o número de habi-

tantes. Em primeiro lugar no ranking está o municí-

pio de Frederico Westphalen, com um plantel de 

71.562 suínos (Tabela 30). Embora a atividade de 

suinocultura intensiva tenha grande importância 

econômica e social nas regiões produtoras, a intensi-

ficação da produção tem provocado uma forte pres-

são sobre os recursos naturais, principalmente sobre 

a água. Apenas o Rio Grande do Sul produz um 

volume diário em torno de 40 mil m³ de dejetos, 

sendo grande parte lançada no ambiente sem ne-

nhum tratamento prévio. A problemática reside na 

dificuldade de se fazer o manejo ambientalmente 

adequado dos dejetos que são gerados nos sistemas 

confinados de produção. 

 

Tabela 30. População total, urbana, rural e ranking de produção de suínos nos municípios do Médio Alto 

Uruguai, Estado do Rio Grande do Sul. 

Município 

População  

Total* 

População 

Urbana* 

População 

Rural* 
Suínos** 

n n % n % n % 

Frederico Westphalen 28843 23333 80,9 5510 19,1 71562 14,2 

Palmitinho 6920 3393 49,0 3527 51,0 65296 13,0 

Pinheirinho do Vale 4497 915 20,3 3582 79,7 54553 10,8 

Vista Alegre 2832 1185 41,8 1647 58,2 40692 8,1 

Pinhal 2513 1290 51,3 1223 48,7 34977 6,9 

Rodeio Bonito 5743 4310 75,0 1433 25,0 28726 5,7 

Taquaruçu do Sul 2966 1164 39,2 1802 60,8 25977 5,2 

Constantina 9752 6510 66,8 3242 33,2 16510 3,3 

Seberi 10897 5923 54,4 4974 45,6 16420 3,3 

Alpestre 8027 2211 27,5 5816 72,5 15330 3,0 

Erval Seco 7878 3437 43,6 4441 56,4 14520 2,9 

Caiçara 5071 1594 31,4 3477 68,6 13277 2,6 

Ametista do Sul 7323 3811 52,0 3512 48,0 10340 2,1 

Jaboticaba 4098 1487 36,3 2611 63,7 9200 1,8 

Três Palmeiras 4381 2090 47,7 2291 52,3 8690 1,7 

Planalto 10524 5932 56,4 4592 43,6 8259 1,6 

Cristal do Sul 2826 931 32,9 1895 67,1 7260 1,4 

Novo Xingu 1757 554 31,5 1203 68,5 6580 1,3 

Liberato Salzano 5780 1297 22,4 4483 77,6 6310 1,3 

Vicente Dutra 5285 2351 44,5 2934 55,5 5585 1,1 

Iraí 8078 4457 55,2 3621 44,8 5500 1,1 

Cerro Grande 2417 830 34,3 1587 65,7 4395 0,9 

Rio dos Índios 3616 755 20,9 2861 79,1 3856 0,8 

Novo Tiradentes 2277 654 28,7 1623 71,3 3770 0,7 

Dois Irmãos das Missões 2157 1094 50,7 1063 49,3 3490 0,7 

Engenho Velho 1527 599 39,2 928 60,8 3280 0,7 

Nonoai 12074 9065 75,1 3009 24,9 3047 0,6 

São José das Missões 2720 828 30,4 1892 69,6 2888 0,6 

Trindade do Sul 5787 2899 50,1 2888 49,9 2829 0,6 

Boa Vista das Missões 2114 886 41,9 1228 58,1 2785 0,6 

Sagrada Família 2595 785 30,3 1810 69,7 2615 0,5 

São Pedro das Missões 1886 532 28,2 1354 71,8 2222 0,4 

Lajeado do Bugre 2487 706 28,4 1781 71,6 1926 0,4 

Gramado dos Loureiros 2269 526 23,2 1743 76,8 1463 0,3 

Total MAU 189917 98334 100 91583 100 504130 100 

Total RS 10693929 9100291 85,1 1593638 14,9 5677515 8,9 

Fonte: IBGE Censo Demográfico 2010 (*) e Censo Agropecuário 2012 (**). 
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Figura 66. Localização dos municípios do Médio Alto Uruguai, Rio Grande do Sul. 

 

Atualmente, a forma predominante de manejo é o 

seu emprego como fertilizante orgânico em áreas agrí-

colas. Todavia, na região do MAU predominam pe-

quenas propriedades rurais. Assim, em função da área 

agrícola reduzida e relevo acidentado, a maioria das 

propriedades que desenvolvem a suinocultura na for-

ma intensiva, não tem condições de realizar a recicla-

gem dos dejetos sob a forma de fertilizante orgânico. 

Embora a atividade suinícola tenha grande impor-

tância para a economia da região, gerando empregos, 

renda e impostos para os municípios, a expansão da 

pecuária intensiva na região do Médio Alto Uruguai 

tem causado preocupações ambientais relacionadas à 

degradação da qualidade das águas superficiais e sub-

terrâneas. Além disso, aplicações excessivas de dejetos 

no solo como fertilizante orgânico causam acúmulo de 

nutrientes no solo, em especial, cobre e zinco que po-

dem atingir níveis tóxicos às plantas. 

 

1 CONTAMINANTES PRESENTES NOS  

EFLUENTES DAS ATIVIDADES PECUÁRIAS 

QUE PODEM DEGRADAR A ÁGUA DOS  

MANANCIAIS 

 

1.1 Fósforo e nitrogênio 

 

O fósforo e o nitrogênio são os principais nutri-

entes presentes no estrume animal com potencial 

poluidor dos sistemas aquáticos, pois eles podem 

desencadear o processo de eutrofização das águas 

superficiais, além disso, o nitrato (NO3–) pode con-

taminar as águas subterrâneas. A concentração de N 

é maior em dejetos suínos (76,2 g N kg–1 de peso 

seco), seguido de perus (59,6), cama de aviário 

(49,0), ovinos (44,4), gado leiteiro (39,6) e bovinos de 

corte (32,5) (HATHIELD; STEWART, 1998). O teor 

de P é mais elevado em camas de aviários (20,8 g de 

P kg–1 de peso seco), seguido de suínos (17,6), perus 

(16,5), ovinos (10,3), bovinos de corte (9,6) e gado 

leiteiro (6,7) (HATHIELD; STEWART, 1998). 

Em regiões produtoras de suínos, tradicional-

mente os efluentes líquidos têm sido descartados 

nos solos agrícolas e atuam como excelente fonte de 

nutrientes às plantas. No entanto, é praticamente 

impossível adequar às exigências das plantas nos 

diversos nutrientes com a adição de dejetos e, por 

isso, eles são considerados fertilizantes ‘desequili-

brados’. Exemplo disso é a inadequada relação N/P 

no dejeto líquido de suíno para fornecer adequada-

mente esses dois nutrientes para o milho ou outras 

gramíneas. Então, para satisfazer as exigências em N 

adicionam-se altas doses de P. Geralmente são apli-

cados de duas a cinco vezes mais P do que as neces-

sidades das culturas (HAVLIN, 2004), o que leva 

inevitavelmente ao acúmulo de P nas camadas su-

perficiais do solo ao longo do tempo (GUARDINI et 

al., 2012). Considerando que os solos não são sumi-

douros infinitos para o P, a aplicação continuada de 

efluentes em áreas agrícolas a uma taxa que excede 

as exigidas pelas culturas, aumenta sobremaneira os 

riscos de perda de P principalmente durante eventos 

pluviométricos e isso pode ameaçar a qualidade da 

água dos mananciais. 

Devido à sua alta adsorção ao solo, o P entra em 

corpos d'água superficiais adsorvidos às partículas 

de solo erodidas. Além disso, a aplicação sucessiva 
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de estrume em altas doses promove a saturação dos 

sítios de sorção de P no solo, resultando na alta dis-

ponibilidade desse elemento, sendo facilmente 

transferido à fase solúvel quando esses sedimentos 

são transferidos aos corpos d'água (ABIOYE et al., 

2010; GUARDINI et al., 2012; SCHOUMANS et al., 

2015). No caso de plantas leguminosas a situação é 

muito mais crítica, uma vez que elas não necessitam 

de nitrogênio e, portanto, não se deve aplicar dejetos 

animais. Isso complica sobremaneira o descarte dos 

dejetos pelos agricultores e sobrecarrega as áreas 

cultivadas com gramíneas. 

Em bacias hidrográficas com criação intensiva de 

suínos vários estudos têm mostrado que o P e o N 

dissolvido (NH4+, NO3– e N orgânico), constituem a 

maior proporção de P e N total da água do escoa-

mento superficial (BORAH et al., 2003; STUTTER et 

al., 2008; KATO; KURODA; NAKASONE, 2009). 

Estes compostos dissolvidos desempenham um pa-

pel importante na regulação de processos biogeo-

químicos dos sistemas aquáticos (BROOKSHIRE et 

al., 2005), pois eles são prontamente disponíveis 

para absorção por organismos simples e podem 

levar à eutrofização dos mananciais (SEITZINGER et 

al., 2002). Maiores informações acerca do potencial 

poluidor de efluentes suínos por NO3- podem ser 

encontradas no Capitulo 5 da presente obra “Con-

taminação da água com nitrato pelo uso excessivo 

de dejeto líquido de suínos na França: o que o Sul do 

Brasil pode aprender”. 

 

1.2 Metais pesados 

 

Metais pesados no estrume de animais represen-

tam uma ameaça para a qualidade da água, pois tem 

o potencial de bioacumulação. A maioria dos metais 

são carregados positivamente e tendem a ficar ad-

sorvidos às argilas e partículas orgânicas, e são, por-

tanto, mais suscetíveis ao transporte para fora do 

local de aplicação pelo escoamento superficial. Uma 

vez lançados nos ecossistemas aquáticos, os metais 

pesados ligam-se ou são adsorvidos por partículas 

de sedimento e, dependendo da morfologia do rio e 

das condições hidrológicas, partículas em suspensão 

com contaminantes associados podem se estabelecer 

ao longo do curso d’água e tornar-se parte dos se-

dimentos de fundo, muitas vezes, por muitos qui-

lômetros a jusante das fontes de origem. 

Conforme Forstner (1982) menos de 1% das subs-

tâncias que atingem o sistema aquático são dissolvi-

das em água, consequentemente, mais de 99% são 

estocadas no compartimento sedimentar. Uma vez 

adsorvidos ao sedimento, tais elementos podem ser 

liberados devido às alterações nas condições ambi-

entais e físico-químicas (pH, potencial redox e ação 

microbiana, entre outras), podendo contaminar a 

água e outros sistemas ambientais, levando à bioa-

cumulação e transferência na cadeia trófica 

(FÖRSTNER; WITTMANN, 1983; HOROWITZ, 

1991; YI et al., 2011), resultando em sérios riscos 

ecológicos para os organismos bentônicos, peixes e 

seres humanos. 

Os metais comumente adicionados às rações de 

animais incluem arsênio (As), cobalto (Co), ferro 

(Fe), manganês (Mn), cobre (Cu), zinco (Zn), alumí-

nio (Al), níquel (Ni) e o selênio (Se) (NICHOLSON 

et al., 1999). Estes elementos são potenciais contami-

nantes do solo, das plantas, dos organismos aquáti-

cos e dos organismos terrestres (USEPA, 2001). Em 

áreas com suinocultura intensiva os metais Cu, Zn e 

Mn são os mais comumente encontrados no estrume 

de suínos como resultado da adição na ração alimen-

tar, em virtude da necessidade de regular processos 

fisiológicos e da prevenção de distúrbios da saúde 

animal ( POULSEN, 1998; NICHOLSON et al., 1999). 

Como apenas uma pequena fração dos metais adici-

onados é retida no corpo do animal (POULSEN, 

1998), 70 a 95% dos metais são excretados nas fezes e 

urina (NRC, 1989) e, estão presentes nos dejetos que 

são subsequentemente aplicados no solo como ferti-

lizante orgânico (NICHOLSON et al., 2003). 

Em trabalho desenvolvido por Nicholson et al. 

(1999) e Sager (2007), os autores mostraram que as 

concentrações de Cu e Zn em dejetos de suínos são 

significativamente maiores do que em outros ester-

cos animais. Desta forma, a aplicação de dejetos de 

suínos representa um risco maior de poluição de 

solos agrícolas. Estes metais constituem elementos 

essenciais para o crescimento e desenvolvimento das 

plantas, todavia, podem se tornar fitotóxicos e cau-

sar perturbações metabólicas. Adicionalmente, a 

entrada maciça de Cu e Zn via efluente líquido suí-

no nos solos também promove a migração através 

de lixiviação e escoamento superficial, afetando 

negativamente a qualidade das águas de rios. Con-

forme a (CCME, 1995), concentrações de Cu acima 

de 2–4 µg L–1 e Zn acima de 30 µg L–1 são considera-

das tóxicas para os ambientes aquáticos. 

O Mn, quando em excesso na solução do solo, 

também ocasiona toxicidade para as plantas (LI et 

al., 2014). Nos ecossistemas aquáticos concentrações 

de 40 mg L–1 de Mn são letais para certos peixes e, 

concentrações acima de 0,005 mg L–1 de Mn causam 

efeitos tóxicos em algumas algas. O Se na forma de 

seleneto é um ânion susceptível de ser transportado 

para fora do local de aplicação por lixiviação. Em 
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águas naturais a concentração do elemento e de suas 

espécies é fortemente afetada pela atividade micro-

biana e pela redução química, resultando na forma-

ção de compostos orgânicos de Se, como menciona-

do por Zhang e Moore (1997). Uma vez no ambiente 

aquático, pode alcançar níveis tóxicos para peixes e 

outros animais selvagens (LEMLY, 2004). Alguns 

autores consideram que uma concentração de 2 a 5 

µg L–1 de Se na água já é altamente danosa à saúde e 

sobrevida de peixes e da vida selvagem como um 

todo. No capítulo 4 do presente livro podem ser 

encontradas maiores informações acerca do poten-

cial poluidor dos dejetos de suínos por metais pesa-

dos. 

 

1.3 Sais solúveis 
 

O estrume animal contém grandes quantidades 

de sais solúveis em água, incluindo sódio (Na), po-

tássio (K) e o cloro (Cl). A presença destes sais mine-

rais nos dejetos decorre da adição rotineira na ração 

animal devido a necessidade de melhorias de produ-

tividade, maximizar os retornos econômicos e, man-

ter o balanço catiônico da dieta (GOFF, 2006). No 

entanto, a salinidade do estrume animal e saliniza-

ção secundária do solo induzida pela aplicação sis-

temática do estrume como fertilizante têm sido igno-

rada. Assim como a poluição por nutrientes N e P, 

pesticidas e agentes patogênicos (SHORTLE; 

ABLER; RIBAUDO, 2001), a salinização do solo 

também é considerada uma forma difusa de polui-

ção (LI-XIAN et al., 2007). 

O K é o sal solúvel dominante nos estrumes sen-

do que o teor de K mais elevado está no estrume do 

gado de leite (31,6 g de K kg–1 de peso seco), seguido 

de ovinos (30,5), suínos (26,2), bovinos (20,8), perus 

(19,4) e aves (19,0) (HATHIELD; STEWART, 1998). 

Conforme Sweeten e Mathers (1985), há uma relação 

linear entre as concentrações de sal no estrume e o 

nível de sal na ração do gado. Portanto, existe uma 

possibilidade de reduzir o nível de sal no estrume 

através da redução do sal na ração. Por exemplo, em 

experimento realizado por Sweeten e Mathers 

(1985), eles demonstraram que os níveis de sal em 

rações poderiam ser limitados a 0,25%, sem prejudi-

car a produção de carne bovina. 

 

1.4 Patógenos 
 

Alguns dos patógenos presentes no estrume 

animal têm o potencial de contaminar a água, o solo 

e o ar, se o armazenamento e tratamento dos resí-

duos não forem gerenciados adequadamente. Os 

principais patógenos que podem afetar a qualidade 

da água para os seres humanos são vírus, bactérias e 

protozoários (Giardia, Cryptosporidium). No Brasil a 

Portaria nº 2.914 do Ministério da Saúde (BRASIL, 

2011) estabelece como padrão microbiológico de 

potabilidade ausência em 100 mL de amostra de 

água de organismos coliformes totais e Escherichia 

coli. Com relação aos protozoários, o art. 49º desta 

Portaria estabeleceu o prazo máximo de 24 meses, 

contados da publicação, para que os órgãos e enti-

dades sujeitos à aplicação promovessem as adequa-

ções necessárias ao seu cumprimento no que se refe-

risse ao monitoramento dos parâmetros cistos de 

Giardia spp. e oocistos de Cryptosporidium spp. Quan-

to aos vírus, o art. 29º recomenda a inclusão de mo-

nitoramento de vírus entéricos no(s) ponto(s) de 

captação de água proveniente(s) de manancial(is) 

superficial(is) de abastecimento, com o objetivo de 

subsidiar estudos de avaliação de risco microbioló-

gico. Entretanto, são raros os laboratórios no Brasil 

que fazem análises de protozoários e vírus e, quan-

do são feitas, a maioria das análises é com fins de 

pesquisa em universidades. 

Diversas categorias de bactérias têm sido utiliza-

das como indicadoras da qualidade da água, estas 

incluem coliformes totais, coliformes fecais, entero-

cocos total e E. coli. Dentre estas, a E. coli tem sido 

largamente utilizada por pesquisadores, pois dá 

uma melhor indicação da contaminação de origem 

fecal na água (EDBERG et al., 2000). Embora a maio-

ria das cepas de E. coli sejam inofensivas e vivam no 

intestino de humanos e animais saudáveis, algumas 

estirpes produzem toxinas potentes que podem cau-

sar doenças graves e até a morte. Um exemplo é a E. 

coli O157:H7, que pode causar colite hemorrágica e 

síndrome hemolítica urêmica em seres humanos 

(KUDVA; BLANCH; HOVDE, 1998). 

Em termos agronômicos, se o estrume for aplica-

do no solo como fertilizante sem tratamento ade-

quado aumenta substancialmente o risco de conta-

minação da água, pois os agentes patogênicos pre-

sentes no estrume têm capacidade de sobrevivência 

variável de acordo com as espécies e as condições 

ambientais e, alguns podem sobreviver por longos 

períodos após a sua aplicação no solo (MILLNER, 

2009; VENGLOVSKY et al., 2009; ZIEMER et al., 

2010; BROCHIER et al., 2012). Estudos mostraram 

que a E. coli O157:H7, pode persistir por até dois 

meses em fezes de bovino a temperaturas compre-

endidas entre 5 a 22°C em diferentes concentrações 

de inóculos (VIDOVIC; BLOCK; KORBER, 2007; 

ZHANG et al., 2009). A Salmonella e Campylobacterde 

3-6 meses, a bactéria Listeria, até 6 meses 
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(NICHOLSON; GROVES; CHAMBERS, 2005; 

ZIEMER et al., 2010) cistos de protozoários, 10 dias; 

vírus entéricos, um ano e, ovos de helmintos de 2 a 7 

anos (SCHMIDT et al., 2007). Além disso, os cistos 

dos protozoários Giárdia Cryptosporidium são extre-

mamente resistentes à cloração e filtração. Diante do 

exposto, percebe-se a grande necessidade de trata-

mento do efluente antes da aplicação no solo como 

fertilizante, no intuito de proteger os mananciais 

aquáticos e, principalmente, a saúde de humanos 

(BICUDO; GOYAL, 2003; CHADWICK et al., 2008; 

VANOTTI et al., 2009; TOPP et al., 2009). 

 

1.5 Compostos orgânicos 
 

O uso de compostos orgânicos no setor pecuário 

tem aumentado significativamente nos últimos anos, 

destacando-se as classes dos hormônios e antibióticos. 

Estes incluem vacinas para o tratamento de vírus e 

bactérias, antihelmínticos para tratar vermes intesti-

nais, parasiticidas e coccidiasina (células de parasitas), 

ionóforos, inseticidas, medicamentos e produtos quí-

micos diversos (CRANDALL; DONKERSGOED, 

1996). A preocupação ambiental quanto a estes com-

postos refere-se à excreção desses produtos através do 

estrume e urina e o seu potencial transporte para águas 

superficiais ou subterrâneas. 

Os ionóforos e os antibióticos são vulgarmente 

utilizados na indústria pecuária, muitas vezes imi-

tando os hormônios. A preocupação ambiental com 

hormônios são os potenciais efeitos sobre as culturas 

e possível desregulação endócrina em animais não 

alvos, tais como os seres humanos. Além disso, esses 

compostos podem afetar o sistema imunológico 

central e inibir ou alterar as funções normais do 

organismo (KIDD et al., 2007). Ionóforos são usados 

nos animais em confinamento como implantes da 

orelha de bois, novilhas e suínos ou, como aditivos 

alimentares em novilhas, que aumentam o ganho de 

peso e resultam em carne magra e menos gordura. 

Em um estudo realizado por Estergreen et al. (1977), 

os autores constataram que 50% da progesterona era 

excretada nas fezes do gado e 2% na urina de vacas 

e; que 12% e 1,2%, respectivamente, foram excreta-

das nas fezes e urina dos novilhos. No geral, os ionó-

foros têm um baixo potencial de poluição da água, 

porque eles são geralmente solúveis em gordura e 

não são solúveis em água, no entanto exceções ocor-

rem. Por exemplo, Shore; Gurevitz; Shemesh (1993) 

verificaram que a testosterona era facilmente lixivi-

ada a partir do solo, mas o estradiol e o estrona não. 

Os antibióticos são substâncias químicas orgâni-

cas produzidas por microrganismos que tem a habi-

lidade, em baixas concentrações, de inibir o cresci-

mento ou destruir outro microorganismo. Eles são 

utilizados na pecuária para melhorar o crescimento 

e a eficiência da alimentação, a prevenção e terapia 

de doenças (DU; LIU, 2012; BAILEY et al., 2015). A 

preocupação ambiental é a possível alteração da 

flora microbiana, que pode causar doenças e desen-

volvimento de cepas resistentes de micro-

organismos (ALLEN, 2014). De acordo com 

Kümmerer (2009) a utilização de antibióticos como 

promotores de crescimento é considerada uma das 

aplicações mais comuns de tais substâncias na atua-

lidade, devido ao aumento de produção de animais 

confinados. 

Na suinocultura intensiva houve um grande au-

mento no uso de produtos químicos principalmente 

para a profilaxia e controle de doenças. A maior 

parte destas substâncias é parcialmente metaboliza-

da, assim, as formas ativas são excretadas na urina e 

nas fezes pelo animal (KUMAR et al., 2005). De 

acordo com Kwon et al. (2011) cerca de 90% dos 

antibióticos utilizados como profilaxia são liberados 

para o meio ambiente através de fezes e urina. Dessa 

forma, o estrume animal constitui uma importante 

fonte destes compostos para o ambiente. Uma vez 

aplicado no solo estes produtos químicos são trans-

portados para os corpos de água através de escoa-

mento superficial, por isso a aplicação de efluentes 

de suínos no solo é uma importante fonte de conta-

minação farmacêutica para as águas superficiais e 

subsuperficiais no mundo (KAY et al., 2005; KIM et 

al., 2012; AWAD et al., 2014). 

Diante do acima exposto percebe-se que apesar 

dos benefícios agronômicos, inúmeras pesquisas têm 

associado à utilização de efluentes animais em solos 

agrícolas com a degradação da qualidade do solo e 

das águas superficiais e subterrâneas, devido, prin-

cipalmente, a entrada excessiva de nutrientes, maté-

ria orgânica particulada, bactérias, estrogênio e anti-

bióticos. No Brasil pesquisas relacionadas ao uso 

abusivo de fármacos no setor pecuário ainda são 

raras e recentes, mas na América do Norte e Europa 

a preocupação é antiga e tem aumentado a cobrança 

da sociedade por regulação da atividade de forma a 

proteger a saúde humana e o meio ambiente, tanto 

que a Associação Médica Americana (American Me-

dical Association) aprovou uma resolução (Resolutions 

nº 508) pedindo a rescisão ou a eliminação progres-

siva do uso profilático de antibióticos na pecuária 

intensiva. Da mesma forma, a Organização Mundial 

de Saúde pediu que o uso de antibióticos em ani-

mais produtores de alimentos seja reduzido para 

evitar o aumento de doenças resistentes aos medi-
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camentos. A temática contaminação do solo e dos 

mananciais aquáticos em decorrência do uso abusi-

vo de fármacos no setor pecuário é tratada no Capi-

tulo 3 “Contaminação do solo e da água com medi-

camentos veterinários” da presente obra. 

 

2 IMPACTOS DA ATIVIDADE DE PECUÁRIA 

SUÍNA INTENSIVA NA QUALIDADE DA ÁGUA 

DA BACIA HIDROGRÁFICA DO ARROIO 

CALDEIRÃO 

 

2.1 A bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão 
 

No município de Palmitinho a suinocultura é 

responsável por 70,3% da arrecadação do imposto 

sobre mercadorias e serviços, envolvendo mais de 

100 famílias na atividade (EMATER/RS, 2014). Em 

2015 o plantel de suínos correspondia a 88.222 suí-

nos entre as unidades de produção de leitões (UPL) 

e terminação (UT) (Secretaria de Agricultura do 

Município de Palmitinho, 2015), representando um 

aumento de 35% em relação ao Censo Agropecuário 

de 2012. Das 100 famílias que desenvolvem a ativi-

dade, 15 residem na bacia hidrográfica (BH) do Ar-

roio Caldeirão, localizada na porção noroeste do 

município. Nesta BH, o número de suínos nas UPLs 

é de 560 matrizes e nas UTs 8.040 num total de 8.600 

suínos (Prefeitura Municipal de Palmitinho, 2015), o 

que corresponde a 9,7% do plantel do município 

(Figura 67). A área da bacia hidrográfica do Arroio 

Caldeirão é subdividida em 124 propriedades num 

total de 363 habitantes (Figura 67b). A densidade 

demográfica da bacia hidrográfica é de 0,26 habitan-

tes/ha e a densidade de suínos é de 6,1 animais/ha. 

O uso da terra da BH é predominantemente agrí-

cola com 1.363 ha (Figura 68), o que corresponde a 

9,4% da área do município de Palmitinho. A econo-

mia local baseia-se na suinocultura intensiva, bovi-

nocultura leiteira e aposentadorias (CAPOANE et 

al., 2014). Na agricultura destacam-se a produção de 

milho, soja e tabaco. O clima da região é o subtropi-

cal muito úmido com inverno fresco e verão quente. 

A temperatura média anual varia entre 20-23 OC. A 

temperatura média do mês mais frio oscila entre 14-

17 OC e a temperatura média do mês mais quente 

varia entre 23-29 OC. A precipitação fica entre 1700-

1900 mm ao ano em 110-140 dias de chuva 

(ROSSATO, 2011). O substrato litológico é composto 

de basaltos da Formação Serra Geral, Fácie Parana-

panema, com predomínio de relevo forte ondulado 

(51,6%), seguido das classes ondulado (33,4%), sua-

ve ondulado (10,5%), montanhoso (3,4%) e plano 

(3,2%) (CAPOANE et al., 2014). A amplitude é de 

314 m e as classes de solo mais expressivas da BH 

são Neossolos e Cambissolos (CUNHA, et al., 2010). 

 

  

Figura 67. População residente no meio urbano e rural no município de Palmitinho – RS e, número de suí-

nos. Fonte: Censo Demográfico 2010 (IBGE) e Prefeitura Municipal de Palmitinho (2015) (esquerda) e núme-

ro de moradores, suínos e vacas de leite na BH do Arroio Caldeirão, Palmitinho, RS (direita). Fonte: Traba-

lhos de campo da primeira autora e Prefeitura Municipal de Palmitinho (2015). 
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Figura 68. Classes de uso da terra da bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, Rio Grande do Sul. 
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A ocupação agrícola está adaptada principalmen-

te às dificuldades impostas pelo relevo. As lavouras 

encontram-se principalmente nos vales, mas é pos-

sível encontrá-las também em áreas mais íngremes 

(Figuras 69). Os cultivos comerciais mais expressivos 

no verão são milho, fumo e tabaco, enquanto que no 

período de inverno pequenas áreas são cultivadas 

com forrageiras, a maior parte fica em pousio hiber-

nal. Da vegetação, outrora de mata nativa composta 

pela formação floresta estacional decidual restam 

fragmentos preservados em áreas onde não é possí-

vel a prática agrícola em função do relevo acidenta-

do. Em algumas propriedades, devido ao êxodo de 

jovens, observam-se lavouras abandonadas, com 

matas em vários estágios de regeneração 

(CAPOANE et al., 2014). 

As sedes das propriedades encontram-se nos va-

les, próximas aos cursos d’água e nos topos de mor-

ros, próximas às nascentes (Figuras 69), refletindo o 

histórico de ocupação próximo de uma fonte segura 

de abastecimento de água. Devido a esta posição na 

paisagem, elas contribuem na transferência de polu-

entes para os sistemas aquáticos, pois, na maioria 

delas não há sistema de tratamento de esgoto e todo 

efluente gerado é encaminhado para fossas negras. 

Além disso, a coleta de lixo é feita esporadicamente 

e não contempla todos os moradores. É visível o 

acúmulo de lixo em alguns pontos da BH, princi-

palmente vidros e sacos plásticos incluindo embala-

gens de agrotóxicos. 

 

 

 
Figura 69. Imagens ilustrando a paisagem da bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, Rio Gran-

de do Sul. Fotos: Viviane Capoane.  
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Na suinocultura, assim como no restante do país 

onde há produção intensiva, o tratamento dos deje-

tos ainda é uma prática pouco utilizada em virtude 

dos custos e da complexidade dos processos neces-

sários para a eficiente depuração dessa matriz, que 

tem como característica inerente a sua alta carga 

poluente. Das 15 propriedades que desenvolvem a 

atividade (Figura 68), em 11 delas o dejeto de suínos 

produzido é armazenado em esterqueiras e, em qua-

tro delas há biodigestores. Tanto o dejeto armazena-

do nas esterqueiras quanto nos biodigestores, são 

aplicados regularmente nas áreas de lavoura. A apli-

cação dos dejetos nas lavouras normalmente é feita 

antes do plantio das culturas. Nesse momento há a 

incorporação mecânica do efluente ao solo. Mas 

também há aplicação durante o crescimento das 

plantas, cuja aplicação é feita em superfície. 

 Em algumas propriedades, devido a sistemas de 

armazenagem subdimensionados, em determinados 

períodos do ano em que não é possível a distribui-

ção dos efluentes nas lavouras em função do estágio 

de desenvolvimento das plantas, há o descarte dire-

to no ambiente em dias de chuva (CAPOANE et al., 

2014). Além disso, a quantidade de esterco aplicado 

nas lavouras é feita indiscriminadamente, sem análi-

ses de solo e com sucessivas aplicações nas mesmas 

áreas, inúmeras vezes ao ano. Frequentemente, a 

dose de dejetos aplicada é igual à quantidade de 

dejetos produzidos pela quantidade de terra culti-

vada. Na Região do MAU é possível encontrar áreas 

que recebem mais de 1.000 m3 de dejetos ha-1 ano-1 

(FERNANDES, 2015). Como agravante, as áreas de 

lavouras (fontes difusas de poluição) são mantidas 

predominantemente sob o sistema de cultivo con-

vencional, com lavrações e gradagens antes de cada 

cultivo. Nas poucas áreas de lavoura em que o solo 

não é revolvido, a cobertura com resíduos culturais é 

muito baixa, sendo insuficiente para amenizar a 

energia cinética da chuva. Não existe sistema de 

rotação de culturas, não há obras físicas de conten-

ção da enxurrada e a semeadura em muitas proprie-

dades é feita no sentido do declive, resultando em 

presença de forte erosão laminar e em sulco. 

O volume de dejetos líquidos produzidos na BH 

do Arroio Caldeirão é de cerca de 70 m3 d–1 perfa-

zendo um total de 25.550 m3 ano–1, isto significa que 

existe uma oferta de 49,04 m3 ha–1 ano–1 para as áreas 

de lavoura (CAPOANE et al., 2014). Considerando 

que as 15 propriedades que desenvolvem a ativida-

de têm em média 10 ha, a quantidade de efluente 

gerado é suficiente para causar grande acúmulo de 

P, Cu e Zn, dentre outros nutrientes no solo, poten-

cializando assim a transferência desses elementos 

aos sistemas aquáticos. A problemática é agravada 

devido a sistemas de armazenagem subdimensiona-

dos (Figura 70) e infraestrutura de distribuição defi-

ciente, manejo inadequado das instalações, em espe-

cial por causa de vazamentos no sistema hidráulico 

e desperdício de água nos bebedouros. 

 

 
Figura 70. Imagem ilustrando o extravasamento de uma esterqueira. Foto: Viviane Capoane. 
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A bovinocultura leiteira também é uma impor-

tante fonte de renda para os moradores da BH, es-

tando presente em praticamente todas as proprieda-

des (Figura 68). Entretanto, o número de animais 

varia bastante entre elas, desde um até 40 animais. 

Das propriedades produtoras de leite, em três delas 

a atividade está consorciada com a suinocultura e o 

efluente gerado na sala de ordenha é direcionado 

para as esterqueiras, juntamente com os efluentes da 

suinocultura. Nas demais propriedades, somente 

uma possui esterqueira para direcionamento dos 

resíduos gerados nas estrebarias, no restante, a or-

denha é feita em estrebarias ou a céu aberto, sendo 

todo efluente gerado descartado diretamente no 

ambiente. 

Após a ordenha no fim do dia, o gado é encami-

nhado para potreiros e piquetes próximos às resi-

dências. No geral esses locais possuem pequena 

área, dessa forma o número excessivo de animais 

acaba intensificando os processos de desagregação 

do solo e o surgimento de processos erosivos. Como 

esses locais encontram-se próximos a cursos d’água, 

além da degradação do solo e transferência direta de 

sedimentos e poluentes adsorvidos para os cursos 

d’água, há também o comprometimento das zonas 

ripárias devido ao tráfego dos animais (Figura 71). 

Os impactos da bovinocultura leiteira também são 

abordados no capítulo 8 do presente livro. 

 

 
Figura 71. Imagem ilustrando uma área de preserva-

ção permanente ao longo de um canal de drenagem 

sendo utilizada para o pastoreio do gado. Foto: Vi-

viane Capoane.  

 

2.2 Qualidade da água na bacia hidrográfica do 

Arroio Caldeirão 

 

Nos anos de 2012 e 2013 Capoane et al. (2014) e 

Capoane et al. (2015) realizaram um monitoramento 

da qualidade da água na bacia hidrográfica do Ar-

roio Caldeirão. O trabalho teve por objetivo avaliar 

as concentrações de nutrientes nas águas dos canais 

de drenagem a fim de investigar se as atividades 

agropecuárias desenvolvidas na bacia hidrográfica 

estavam impactando a qualidade da água dos ma-

nanciais. 

Para a investigação, amostras de água foram co-

letadas no fluxo de base em 11 pontos, sendo oito no 

canal principal (P) e três em um tributário (T) (Figu-

ra 72). A localização dos pontos foi disposta a mon-

tante, médio curso e foz do arroio principal e num 

tributário, sempre situando os pontos à montante e à 

jusante das granjas de criações de suínos e outras 

fontes potenciais de poluição difusa, como lavouras 

(Tabela 31). As coletas foram realizadas em três pe-

ríodos distintos, outubro (07/10/2012), dezembro 

(09/12/2012) e fevereiro (12/02/13). No mês de março 

de 2013 foram efetuadas coletas diárias em dois pon-

tos, exutório (P8) e médio curso (P4). 

Os resultados obtidos pelos autores comprova-

ram que as atividades agropecuárias desenvolvidas 

na BH do Arroio Caldeirão estão impactando a qua-

lidade das águas superficiais. As concentrações de P 

solúvel e de NO3– foram maiores nos pontos de cole-

ta amostrados em áreas bastante antropizadas, como 

as próximas a estrebarias, granjas de suínos e lavou-

ras (CAPOANE et al., 2014). O P4 apresentou as 

maiores concentrações de P solúvel e nitrato nas três 

coletas efetuadas, inclusive ultrapassando o limite 

de 10 mg L–1 de nitrato estabelecido pela Resolução 

Conama nº 357 (BRASIL, 2005), na segunda coleta 

(Tabela 32). Este ponto encontra-se logo abaixo de 

duas granjas de suínos, com área de lavouras mar-

geando o curso d’água. O P1, que é o ponto com 

menor influência antrópica com matas ciliares bem 

preservadas, localizado próximo a nascente do canal 

principal, apresentou as menores concentrações de P 

e N (Tabela 32). Devido às baixas precipitações na 

segunda coleta os pontos P1, T1 e T2 não puderam 

ser amostrados. Esse fenômeno é comum em regiões 

de relevo forte ondulado com predomínio de solos 

rasos, como é o caso da BH estudada, em que os 

canais de drenagem secam com poucos dias sem 

precipitação. Paralelamente à diminuição do escoa-

mento superficial e subsuperficial, as águas de áreas 

menos antropizadas podem ter causado efeito de 

diluição dos nutrientes. 
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Figura 72. Classes de declividade e localização dos pontos de coleta de água na bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, Rio Grande do Sul. 
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Tabela 31. Caracterização dos pontos monitorados na bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, 

Rio Grande do Sul. 

Pontos 
Área de  

captação, ha 

Lavoura,  

ha 

No de  

suínos 

No de  

vacas 
Lavoura, % 

No de suínos/ 

área captação 

No de vacas/ 

área captação 

P 1 11 5 0 0 45,5 0 0 

P 2 230 84 1550 100 36,5 6,7 1,2 

P 3 474 204 4550 194 43,0 9,6 1,0 

P 4 639 271 5917 250 42,4 9,3 0,9 

P 5 799 338 5990 299 42,3 7,5 0,9 

P 6 966 405 6490 385 41.9 6,7 1,0 

P 7 1143 471 7310 469 41,2 6,4 1,0 

P 8 1333 521 8321 516 39,1 6,2 1,0 

T 1 10 4 0 0 40,0 0 0 

T 2 71 33 1400 20 46,5 19,7 0,6 

T 3 97 47 2200 41 48,5 22,7 0,9 

P  Canal principal; T  Tributário. Fonte: Capoane et al. (2014). 

 

 

Tabela 32. Concentrações dos parâmetros físicos e químicos das amostras de água coletadas nos canais de 

drenagem da bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, Rio Grande do Sul. 

D
at

a 

ID 
CE 

µS cm–1 

Turbidez 

UNT 
pH 

Cl– NO3– SO42– Na+ Ca2+ Mg2+ K+ Fe3+ Al3+ Cu2+ PO43– 

.................................. mg L-1......................................... .................. µg L–1 ............ 

1ª
 c

o
le

ta
 -

 0
7/

10
/2

01
2 

P1 75,0 0,4 7,2 5,5 1,2 2,0 1,6 9,3 4,5 0,5 15,6 31,6 1,0 6 

P2 76,4 4,1 7,6 6,6 2,2 2,7 1,6 8,5 4,1 1,1 34,1 40,7 1,3 15 

P3 77,7 4,9 7,7 7,2 2,8 2,8 1,6 9,5 4,6 1,3 28,6 34,5 1,5 13 

P4 80,7 6,5 7,7 8,1 3,4 3,3 1,9 9,7 4,7 1,6 29,7 55,6 2,0 20 

P5 88,7 4,9 7,8 6,5 2,7 2,5 1,4 9,5 4,7 1,5 27,0 32,1 1,4 19 

P6 85,7 4,8 7,8 6,0 2,8 2,9 1,6 9,3 4,7 1,5 18,4 30,4 1,0 23 

P7 86,6 5,9 7,7 6,1 3,0 2,2 1,1 9,2 4,4 1,3 110,8 39,1 1,2 24 

P8 77,0 4,2 7,8 7,3 3,3 2,8 1,6 8,9 4,3 1,1 18,4 21,4 1,2 21 

T1 94,6 3,0 7,6 3,7 1,5 2,5 1,1 9,8 4,6 0,6 19,0 29,3 0,9 10 

T2 77,0 3,4 7,2 5,3 2,9 3,2 0,7 7,6 3,5 0,6 22,9 39,6 0,9 11 

T3 63,5 6,8 7,9 7,9 3,8 2,7 0,8 8,3 3,8 0,4 22,7 39,2 0,7 13 

2ª
 c

o
le

ta
 -

 0
9/

12
/2

01
2 

P2 141,0 12,2 7,5 12,5 9,4 3,6 1,9 14,3 7,5 1,2 6,4 14,6 1,0 21 

P3 126,9 2,1 7,5 10,8 4,9 4,4 2,5 13,2 6,4 2,0 21,5 11,1 1,6 23 

P4 143,0 1,6 7,6 13,4 14,8 4,6 2,9 14,0 7,3 2,5 8,8 9,4 1,6 45 

P5 117,8 4,4 7,6 8,4 5,4 3,8 5,1 12,2 6,1 2,0 28,3 14,6 1,5 38 

P6 107,5 1,3 7,6 7,8 4,2 3,8 3,1 10,4 5,2 1,7 12,4 9,6 1,6 37 

P7 101,6 1,1 7,6 6,5 4,0 2,6 3,3 9,7 5,0 2,1 6,6 8,5 1,0 32 

P8 90,9 1,3 7,5 17,1 7,2 2,5 2,2 8,8 4,4 2,0 8,3 7,5 0,4 24 

T3 168,2 0,3 8,1 26,7 9,5 4,4 4,5 16,3 7,6 2,1 1,9 8,7 0,9 2 

3ª
 c

o
le

ta
 -

 1
2/

02
/2

01
3 P2 164,7 2,3 7,8 9,5 0,8 2,5 3,7 16,7 8,3 3,8 7,7 9,7 1,5 17 

P3 131,2 2,1 8 14,8 0,5 3,4 4,2 12,5 5,8 2,5 242,3 7,4 1,3 1 

P4 146,0 0,6 7,6 11,2 2,7 3,8 4,4 14,4 7,5 1,4 5,4 7,5 1,2 27 

P5 138,0 1,8 7,6 12,7 0,9 3,9 3,1 12,9 6,5 1,7 76,2 8,2 1,9 25 

P6 103,1 1,1 7,7 9,4 0,5 2,2 4,9 10,5 5,3 0,8 14,9 6,8 3,6 21 

P7 97,7 0,1 7,5 8,0 0,7 1,9 4,3 10,3 5,1 0,4 34,2 6,0 1,2 26 

P8 77,1 0,1 7,4 7,3 0,3 1,7 2,8 8,0 3,9 0,3 12,1 4,8 0 11 

Fonte: Capoane et al. (2014). 
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A concentração dos íons SO42–, Cl–, Na+, K+, Ca2+, 

Mg2+ e Cu2+ variaram bastante ao longo do curso 

d’água, sendo as maiores concentrações observadas no 

médio curso (Tabela 32). Embora o Fe3+ e o Al3+ tenham 

apresentado o mesmo comportamento dos demais 

parâmetros, esses elementos estão mais relacionados 

ao material de origem (CAPOANE et al., 2014). 

Assim como observado nas três amostragens rea-

lizadas no fluxo de base dos arroios, a água coletada 

diariamente no mês de março de 2013, no exutório 

(P8) e no médio curso (P4), mostraram que em áreas 

com intensa atividade antrópica (P4) as concentra-

ções de elementos químicos são altas e, à medida 

que vai entrando água de tributários menos impac-

tados há uma diluição nas concentrações (P8) 

(CAPOANE et al., 2014; CAPOANE et al., 2015). 

O NO3– é um elemento bastante móvel e por isso 

em dias de chuva este elemento é rapidamente lix-

iviado. Isto pode ser observado no ponto de coleta 

no médio curso. No exutório, as concentrações esta-

vam superiores nos dias de chuva, o que decorre dos 

fluxos d’água das áreas a montante. As concentra-

ções de NO3- nos pontos monitorados variaram de 

0,2 a 5,6 mg L–1 no médio curso e, de 0,1 a 4,2 mg L–1 

no exutório (Figura 73). 

O P solúvel apresentou os maiores picos nas coletas 

realizadas próximo aos eventos pluviométricos (Figura 

73). Isso se deve a alta energia de ligação desse elemen-

to às partículas de sedimento, assim as concentrações 

fosfato nas águas superficiais estão, dentre outros fato-

res, diretamente relacionadas ao escoamento de águas 

pluviais. As concentrações de fósforo solúvel variaram 

de 0,013 a 0,178 mg L–1 no ponto localizado no médio 

curso da BH e de 0,013 a 0,105 mg L–1 no exutório 

(CAPOANE et al., 2015). Nos dias 4 e 12 as concentra-

ções de P solúvel ultrapassaram até mesmo o limite de 

0,15 mg L–1 de P total, para enquadramento na classe 3 

do Conama nº 357 (BRASIL, 2005). 

Geralmente, concentrações na faixa de 0,01 mg L–

1 de fosfato são suficientes para manutenção do fito-

plâncton, e concentrações na faixa de 0,03 a 0,1 mg 

L–1, ou maiores, já são suficientes para promover o 

crescimento desenfreado (USEPA, 1996). Esses resul-

tados indicam que a lixiviação de nitrato através do 

perfil do solo e o transporte do P via escoamento 

superficial são os dois principais problemas de im-

pacto ambiental sobre a qualidade da água em locais 

que desenvolvem a criação intensiva de animais. 

 

 

 

 
Figura 73. Precipitação, concentração de fósforo solúvel e nitrato no médio curso e no exutório da bacia hi-

drográfica do Arroio Caldeirão, durante o mês de março de 2013. Fonte: Capoane et al. (2015). 
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Figura 74. Concentrações de cloreto e sulfato nos pontos de coleta monitorados no exutório (linha tracejada) 

e médio curso (linha contínua). Fonte: Capoane et al. (2014). 

 

 
Figura 75. Concentrações de cálcio, magnésio, potássio e sódio nos pontos de coleta monitorados no exutório 

(linha tracejada) e médio curso (linha contínua). Fonte: Capoane et al. (2014). 

 

As concentrações de sulfato variam de 0 a 5,8 mg 

L–1 no médio curso e de 0 a 3,3 mg L–1 no exutório, 

sendo que houve uma diluição nas concentrações 

desse elemento nos dias de chuva (Figura 74). As 

concentrações de cloreto variaram de 0,8 a 19,8 mg 

L–1 no médio curso e de 0,5 a 14,6 mg L–1 no exutório 

(Figura 74). As concentrações de Ca2+, Mg2+, K+ e Na+ 

sempre foram superiores no médio curso (Figura 

75), caracterizando a interferência das atividades 

agropecuárias desenvolvidas na BH (CAPOANE et 

al., 2014). 

A demanda bioquímica de oxigênio (DBO) não 

foi determinada neste trabalho, mas, conforme Frei-

re (1985) apud Oliveira (1993), um suíno de 60 kg 

produz 0,136 kg DBO5/dia, o que em termos compa-

rativos, corresponde a quatro vezes o equivalente 

populacional humano. Então para a BH do Arroio 

Caldeirão, considerando só os animais nas unidades 

de terminação, o efluente gerado equivaleria a uma 

cidade de aproximadamente 8 mil habitantes. 

Como visto na Figura 68, a classe de uso da terra 

predominante na bacia hidrográfica é mata, no en-

tanto isso não minimiza os efeitos das atividades 

agropecuárias sobre os sistemas aquáticos, uma vez 

que, a maioria das fontes pontuais de poluição en-

contram-se próximas aos canais de drenagem, mui-

tas vezes inseridas em área de preservação perma-

nente. Além disso, muitas das áreas de lavouras, 

fontes difusas de poluição, onde são aplicados os 

efluentes suínos como fertilizante, estão situadas nos 

vales próximas aos canais de drenagem, então, além 

da possibilidade de fitotoxidez e perturbações meta-

bólicas nas plantas está ocorrendo a transferência 

direta de poluentes para os canais de drenagem. 

Os efeitos esperados nos sistemas aquáticos se 

medidas conservacionistas não forem tomadas pelos 

proprietários nas áreas agrícolas e nas instalações 
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pecuárias em curto prazo são: a eutrofização dos 

mananciais e, o enriquecimento do sedimento de 

fundo de rios com substâncias químicas tóxicas e 

persistentes, pois, tem sido reconhecido que sedi-

mentos aquáticos adsorvem poluentes a níveis mui-

tas vezes superiores à concentração da coluna 

d’água (LINNIK; ZUBENKO, 2000) e, uma vez ad-

sorvidos ao sedimento, os poluentes são geralmente 

liberados devido a alterações nas condições ambien-

tais e físico-químicas, podendo contaminar a água e 

outros sistemas ambientais, levando à bioacumula-

ção e transferência na cadeia trófica (HOROWITZ, 

1991), consequentemente efeitos deletérios podem 

ocorrer na biota devido à exposição a esses níveis de 

concentração. 

 

2.3 Qualidade dos sedimentos na bacia  

hidrográfica do Arroio Caldeirão 

 

Em novembro 2013, Capoane et al. (2016) coleta-

ram amostras de sedimento de fundo em nove pon-

tos ao longo do canal principal da BH do Arroio 

Caldeirão (Figura 76). O objetivo era identificar as 

principais fontes pontuais e difusas de poluição por 

metais e alguns elementos não metálicos da BH do 

Arroio Caldeirão, no intuito de avaliar os riscos am-

bientais que as atividades agropecuárias poderiam 

estar causando no ecossistema aquático através da 

aplicação de diretrizes de qualidade do sedimento 

(nível de efeito limiar – Threshold Effec tLevel, TEL e o 

nível de efeito provável – Probable Effect Level, PEL). 

As principais fontes de poluição pontual identifi-

cadas pelos autores na bacia hidrográfica do Arroio 

Caldeirão foram granjas de suínos, estrebarias e 

residências sendo as principais fontes difusas, áreas 

agrícolas mal manejadas e com aplicação de efluen-

tes suínos e, áreas de campo antrópico com super 

pastejo inseridas em áreas de preservação perma-

nente. 

As concentrações totais de elementos químicos 

obtidas por análise de fluorescência de raios-X nas 

amostras de sedimento coletadas nos nove pontos ao 

longo do canal principal refletiram a composição do 

material de origem e relacionaram-se com a variabi-

lidade de atividades agropecuárias desenvolvidas 

na bacia hidrográfica. Os teores obtidos variaram ao 

longo do canal de drenagem, sendo que a maioria 

dos elementos avaliados apresentou enriquecimento 

no sentido nascente-exutório. Os maiores valores 

foram obtidos no médio curso e houve, possivel-

mente, o efeito de diluição pela entrada de água e 

sedimento de sub-bacias menos impactadas (Tabela 

33). 

As maiores concentrações de Cu e Zn foram ob-

servadas no médio curso, e houve o efeito de dilui-

ção pela entrada de água e sedimento menos impac-

tados de outras sub-bacias (Tabela 34). O Cu correla-

cionou-se positivamente com o número de suínos e 

o Zn com área de lavoura e número de moradores 

(Tabela 35). As concentrações de Cu foram em mé-

dia 2,3 vezes maiores que os valores de toxicidade (> 

197,0 mg kg−1) em todas as amostras (Tabela 35). As 

concentrações de Zn ficaram entre a faixa TEL e PEL 

valores onde, ocasionalmente, espera-se a ocorrência 

de efeitos adversos para os organismos (123,1–315,0 

mg kg−1). Para (ALLOWAY, 2013), isto pode estar 

relacionado ao fato de o Zn prender-se, predomi-

nantemente, ao material suspenso antes de ser acu-

mulado no sedimento. Em rochas ígneas basálticas 

da Formação Serra Geral os teores de Zn apresentam 

teores em torno de 130 mg kg−1 e o Cu 200 mg kg−1. 

As concentrações de Ni aumentaram do sentido 

nascente exutório, sendo as maiores concentrações 

observadas nos pontos 3 e 4 (Tabela 34). Em todos os 

pontos amostrados as concentrações estavam em 

média 4 vezes acima dos valores de toxicidade (35,9 

mg kg−1) do (CCME, 1995). O Ni apresentou correla-

ção positiva com as áreas de lavoura, mata, campo 

antrópico, número de suínos, gado de leite e mora-

dos (Tabela 35). 

O elemento As foi detectado em quatro pontos de 

amostragem, sendo que as concentrações estavam 

acima dos valores de toxidade de 17 mg kg−1 (Tabela 

34). Nos demais pontos, as concentrações estavam 

abaixo do limite de detecção do aparelho que é de 1 

ppm. As concentrações de Cr encontradas também 

estavam acima dos valores de toxicidade do Canadi-

an Council of Ministers of Environment (CCME, 1995), 

que é de 90 mg kg−1. Nos pontos 4, 6, 8 e 9 as concen-

trações estavam abaixo do limite de detecção do 

aparelho. 

O Pb é um metal bioacumulativo tóxico que cau-

sa poluição, sem função biológica conhecida, tanto 

para as plantas como para os seres humanos 

(COTTA; REZENDE; PIOVANI, 2006). Este metal foi 

detectado somente no ponto oito (Tabela 34), estan-

do a concentração entre a faixa TEL e PEL, valores 

onde, ocasionalmente, espera-se a ocorrência de 

efeitos adversos para os organismos aquáticos (35-

91,3 mg kg−1). 
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Figura 76. Amplitude e localização dos pontos de coleta de sedimento de fundo na bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, Rio Grande do Sul. 
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Tabela 33. Concentração total de elementos químicos nas amostras de sedimento de fundo do canal princi-

pal da bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, Palmitinho, Rio Grande do Sul. 

Elemento/ponto 1 2 3 4 5 6 7 8 9 

Fe (g kg–1) 204,4 208,7 213,4 212,9 207,5 199,6 217,3 178,4 174,1 

Al (g kg–1) 99,1 98,6 96,2 94,6 87,4 92,6 87,6 91,6 85,3 

Ti (g kg–1) 23,3 27,7 22,6 25,1 36,1 27,5 30,9 21,9 24,2 

Ca (g kg–1) 14,2 16,2 16,8 15,7 15,9 16 13,8 22,3 14,6 

K (g kg–1) 7,8 8,2 8,1 7,8 7,0 7,3 6,8 9,2 7,5 

Mg (g kg–1) 6,3 6,8 7,1 6,7 6,8 6,9 6,2 7,4 5,9 

Mn (g kg–1) 4,3 4,1 4,9 5,1 4,0 5,5 5,0 5,6 6,7 

Na (g kg–1) 2,8 3,1 3,2 2,9 2,6 2,7 2,3 4,1 2,7 

P (g kg–1) 1,6 1,7 1,7 1,9 1,7 1,7 1,6 1,6 1,3 

Zr (mg kg–1) 324 340 297 310 371 332 342 315 793 

Ba (mg kg–1) 1189 828 1123 3845 650 779 3150 860 1005 

V (mg kg–1) 747 861 857 796 921 778 840 705 653 

Sr (mg kg–1) 138 133 134 127 106 126 116 171 113 

Nb (mg kg–1) 22 33 31 38 42 37 36 21 65 

Rb (mg kg–1) 40 41 38 39 36 41 39 43 43 

Ga (mg kg–1) 34 35 39 31 29 * 26 30 29 

S (mg kg–1) 300 500 400 400 500 400 500 400 400 

Cl (mg kg–1) 200 200 200 100 200 100 200 100 100 

* Abaixo do limite de detecção do aparelho (< 1 ppm). 

 

Tabela 34. Concentração de metais nas amostras de sedimentos de fundo com os valores-guia estabelecidos 

pelo Canadian Council of Ministers of Environment (CCME). 

Ponto de coleta 
Cu Zn Ni As Cr Pb 

mg kg−1 

9 443 241 113 22 * * 

8 400 222 128 * * 57 

7 492 246 126 * 123 * 

6 460 248 131 20 * * 

5 476 277 153 * 214 * 

4 446 267 163 25 * * 

3 454 251 164 20 229 * 

2 484 250 157 * 153 * 

1 466 248 151 * 234 * 

TEL 35,7 123,1 18,0 5,9 37,3 35,0 

PEL 197,0 315,0 35,9 17,0 90,0 91,3 

TEL – Threshold Effect Level (nível de efeito limiar); PEL – Probable Effect Level (nível de efeito provável). 

* Abaixo do limite de detecção do aparelho (< 1 ppm). 

 
As concentrações de Cu, Ni, As e Cr encontradas 

estavam acima dos valores que são considerados de 

toxicidade provável pelo Canadian Council of Minis-

ters of Environment. Já as concentrações de Zn e Pb, 

ficaram entre os valores TEL e PEL, faixa em que 

ocasionalmente espera-se a ocorrência de efeitos 

adversos para os organismos. 

Os teores totais de metais e não metais obtidos 

por Capoane et al. (2016) no sedimento de fundo 

refletiram as condições naturais do substrato geoló-

gico, mas principalmente, as atividades agropecuá-

rias desenvolvidas na bacia hidrográfica como mos-

trou a correlação entre as características da bacia 

hidrográfica com os principais elementos químicos 

de origem antropogênica.  
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Tabela 35. Matriz de correlações entre algumas características da bacia hidrográfica com os elementos quí-

micos analisados. 

Característica Cu Zn Ni As Cr Pb 

Lavoura (ha) 0,49 0,52 0,89*** −0,1 0,67** −0,49 

Campo (ha) 0,47 0,44 0,84*** −0,19 0,68 −0,45 

Moradores 0,50 0,53 0,89*** −0,11 0,67** −0,49 

Vacas 0,44 0,44 0,86*** −0,1 0,65** −0,46 

Suínos 0,60* 0,55 0,83*** −0,11 0,66** −0,55 

Lavoura, % 0,56 0,59* 0,55 −0,06 0,37 −0,39 

Campo, % −0,52 −0,61* −0,75** 0,01 −0,47 0,45 

Moradores/ha 0,55 0,58* 0,67** −0,15 0,45 −0,35 

Vacas/ha −0,50 −0,54 −0,69** 0,31 −0,52 0,26 

Suínos/ha 0,36 −0,01 −0,43 −0,03 −0,20 −0,13 

Probabilidades de correlação: *** = p<0,01; ** = p<0,05; ** = p<0,1. 

 

O aumento nas concentrações de alguns deles é 

motivo de preocupação, uma vez que estes têm ca-

pacidade de bioacumulação nos tecidos da biota e 

podem também afetar a distribuição e densidade de 

organismos bentônicos bem como a composição e 

diversidade das comunidades e, efeitos tóxicos já 

podem estar ocorrendo na biota aquática da bacia 

hidrográfica. Além disso, as concentrações de P no 

sedimento são altas e em condições de baixo fluxo, o 

P adsorvido ao sedimento pode ser liberado na co-

luna d’água, podendo vir a causar a eutrofização 

dos mananciais. 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

O sistema de integração da cadeia produtora de 

suínos no Rio Grande do Sul viabilizou a evolução 

tecnológica e modernização do setor. Porém, a tran-

sição das práticas de produção de suínos em peque-

na escala com mão de obra familiar, para a suinocul-

tura intensiva com grande concentração de animais 

em pequenas áreas, trouxe impactos profundos para 

a vida dos animais, seres humanos e para o meio 

ambiente. 

Na bacia hidrográfica do Arroio Caldeirão, assim 

como nas demais regiões produtoras de suínos do 

país, o uso do efluente líquido como fertilizante é o 

método utilizado para a reciclagem de nutrientes 

através do sistema solo-planta, contudo, este destino 

não tem sido bem gerido pelos suinocultores. O 

monitoramento da qualidade da água e a avaliação 

da qualidade do sedimento realizado na bacia hi-

drográfica mostrou que o manejo inadequado das 

atividades agropecuárias está impactando o ecossis-

tema aquático. 

Conforme pesquisadores da Embrapa Suínos e 

Aves de Santa Catarina, o problema da gestão dos 

dejetos de suínos é complexo e não existe, a priori, 

uma única solução, ou mesmo uma solução em curto 

prazo. As pesquisas desenvolvidas até o momento 

buscam novas alternativas que integrem a produti-

vidade de suínos com a preservação ambiental. Po-

rém, o ritmo de crescimento da atividade e seus 

impactos têm sido muito maiores do que das tecno-

logias geradas. 

Diante do exposto percebe-se que os impactos 

ambientais das operações de pecuária suína intensi-

va tendem a se intensificar nos próximos anos, afe-

tando cada vez mais a saúde pública pela poluição 

da água devido à entrada excessiva de nutrientes e 

pelo uso abusivo de fármacos; do solo pela utiliza-

ção indiscriminada de efluente líquido como fertili-

zante e; do ar pela emissão de odores. 

Assim como os países europeus e norte-

americanos, a sociedade brasileira deve ser informa-

da dos reais impactos ambientais e na saúde huma-

na que a atividade de suinocultura intensiva provo-

ca quando mal gerida, para que possa pressionar os 

órgãos regulamentadores a restringir a implantação 

de novas granjas em áreas já impactadas; em proces-

so de degradação ou; que apresentem algum risco 

ambiental, como por exemplo, solos rasos e relevo 

declivoso, pois a forma como a atividade vem sendo 

conduzida no Sul do Brasil é insustentável ambien-

talmente. 
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