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Resumen 
	

En la actualidad el consumo de antibióticos de la familia de las quinolonas (Q’s) y 
fluoroquinolonas (FQ’S) es muy importante en el tratamiento de enfermedades 
infecciosas, por lo que su fabricación, uso y desecho tienen un gran impacto a nivel 
mundial. Este grupo de antibióticos no sólo se emplean en medicina clínica, 
también son utilizados en mayores cantidades y concentraciones en veterinaria, 
agricultura, acuicultura y sector forestal, por lo que su uso es muy amplio. 
Esta revisión reunió información sobre el consumo de antibióticos de las Q’s y FQ’s 
en unidades de Dosis Diaria Definida (DDD) y Unidades Estándar (UE) 
principalmente, por cada 1,000 habitantes, de acuerdo a lo reportado por la Red 
Europea de Vigilancia de Consumo de Antibióticos (ESAC-Net) y por la base de 
datos IQVIA MIDAS (EE UU), respectivamente. 
Se detectó que la ocurrencia de este grupo de antibióticos se lleva a cabo en aguas 
superficiales, subterráneas, municipales y residuales principalmente, en los países 
donde se ha reportado un mayor consumo de estos fármacos. Debido en su 
mayoría a descargas municipales, industriales y hospitalarias.  
Así mismo se reunió información importante sobre efectos toxicológicos 
identificados principalmente en fauna y microbiota de medios acuáticos. 
Dada la relevancia de estos hallazgos, este escrito pretende ampliar el 
conocimiento acerca del efecto negativo que las Q’s y FQ’s pueden provocar al 
medio ambiente, generando consecuencias para la salud humana y animal, así 
como concientizar que, debido a su elevado consumo, su ocurrencia y destino en 
medios acuáticos cada vez es mayor, por lo que se requerirá de estudios más 
amplios y detallados para implementar futuras regulaciones del uso de este grupo 
de antibióticos. 
 
Palabras clave: Quinolonas, ambientes acuáticos, ocurrencia.  
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1. Introducción 
 
Actualmente la contaminación ambiental es uno de los problemas que se 

presenta a nivel mundial. Esta se puede dar por diferentes factores debido la 
presencia de sustancias químicas como los fármacos. Estos son necesarios para 
preservar la salud humana y animal, por lo que su uso es muy extenso, lo cual 
aumenta la posibilidad de ser detectados en el ambiente. Un grupo importante de 
fármacos son los antibióticos, y dentro de estos se encuentran a las quinolonas (Q’s) 
y las fluoroquinolonas (FQ’s) las cuales poseen propiedades muy importantes como 
ejercer actividad antimicrobiana de muy amplio espectro (Cheng et al., 2013; 
Hooper y Wolfson, 1989). Esto genera un consumo muy extenso en muchos países. 
Debido a esta problemática se han realizado muchas investigaciones sobre el tema 
de la presencia, ocurrencia y destino de las Q’s y FQ’s en ambientes acuáticos, 
principalmente. La introducción de este grupo de antibióticos en ambientes 
acuáticos se puede dar por diferentes vías, primordialmente las descargas 
industriales, hospitalarias y no menos importantes las municipales. Se han llevado a 
cabo múltiples investigaciones abordando este tema, destacando aquellas que 
consideran cuestiones toxicológicas y efectos agudos en los organismos acuáticos 
en particular (Nie et al., 2009; Robinson et al, 2005; Jørgensen y Halling-Sørensen, 
2000;). Los residuos farmacéuticos que han sido detectados en ambientes 
acuáticos, especialmente en aguas residuales, efluentes, aguas superficiales, aguas 
marinas y aguas subterráneas (Santos et al., 2009; Golet et al., 2002; Halling-
Sørensen et al., 1998) pueden provocar efectos adversos en gran cantidad de 
organismos, en particular en el crecimiento y desarrollo de los mismos (Štěpanova 
et al., 2012). Parte importante de este escrito es llevar a cabo una revisión de las 
características principales de las Q’s y FQ’s, su clasificación y mecanismo de acción. 
Así como la revisión del consumo estimado de estos fármacos por diferentes 
sectores como el mayorista y el minorista. De igual modo recabar información sobre 
el destino, ocurrencia y detección en diferentes ambientes acuáticos. Y revisar 
efectos tóxicos que estos pudieran llegar a tener en estos ambientes y en la fauna 
que allí habita en particular. 
 

1.1  Descubrimiento de las quinolonas 
El desarrollo de las quinolonas comenzó en 1962, cuando Lesher et al., 

realizó el descubrimiento accidental del ácido nalidíxico como subproducto de la 
síntesis de la cloroquina, compuesto utilizado para el tratamiento del paludismo. 

Las quinolonas están conformadas por una estructura básica de dos 
anillos, un nitrógeno en la posición 1, un grupo carboxilo en la posición 3 y un 
grupo carbonilo en la posición 4 (Figura 1a) (Domagala, 1994). 

El ácido nalidíxico fue la primera quinolona que se utilizó como agente 
antimicrobiano al resultar efectivo principalmente contra bacterias gramnegativas 
causantes de infección urinaria, la cual dio lugar a la formación de diferentes 
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especies de esta molécula (Jackson et al., 1998). Sobre la estructura de esta 
molécula se realizaron modificaciones con propiedades farmacocinéticas superiores 
que demostraron tener mayor espectro y actividad antibacteriana (Chin y Neu, 
1984). Algunas moléculas representativas de las primeras síntesis de quinolonas 
fueron el ácido oxolínico, ácido pipemídico, cinoxacino, entre otras (Matsumoto y 
Minami, 1975). 

Posteriormente se realizaron modificaciones a la estructura molecular 
básica de las quinolonas que dieron origen a nuevas estructuras que presentaron 
mejoras en características farmacodinámicas, perfiles farmacocinéticos, incremento 
en la potencia, solubilidad, actividad biológica y otras propiedades fisicoquímicas, a 
este nuevo grupo se le llamó piperazinil fluoroquinolonas o simplemente 
fluoroquinolonas (Hooper et al., 1989), y como su nombre lo dice, contienen 
mínimo un átomo de flúor en su molécula que da lugar a que la penetración celular 
se incremente (1 a 70 veces) y un anillo de piperazina que influye en la actividad 
inhibitoria de la ADN girasa bacteriana (2 a 17 veces) (Chu y Fernandes, 1989; Stein, 
1988; Domagala et al., 1986) (Figura 1b). Dentro de estas nuevas estructuras se 
encontró principalmente al norfloxacino, enrofloxacino, ciprofloxacino, ofloxacino, 
entre otros (Tabla 1) (Hooper et al., 1989). 

a) 

 

b) 

 
Figura 1. a) Estructura química básica quinolonas. b) Estructura 

química básica fluoroquinolonas. 
 
1.2 Clasificación en quinolonas y fluoroquinolonas 

Actualmente existen diferentes formas de clasificar a las quinolonas, 
debido a que las diferencias estructurales entre las distintas moléculas radican tanto 
en el número y posición de los átomos de nitrógeno, como en las cadenas laterales 
y la presencia de átomos de flúor (Neuman, 1988). Las quinolonas se pueden 
clasificar en dos grupos importantes; 4-quinolonas y 6-fluoroquinolonas o 
simplemente quinolonas y fluoroquinolonas respectivamente (Jackson et al., 1998), 
también pueden ser clasificadas por generación o por su estructura molecular de 
acuerdo a la evolución que presentaron a lo largo del tiempo (Kim et al., 2019) 
(Tabla 1). 
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Tabla 1. Clasificación de las quinolonas y fluoroquinolonas su descubrimiento cronológico. 
 Año Nombre Año Nombre  

Quinolonas 

2014 Ozenoxacino 1979 Ácido piromídico  
2009 Nemonoxacino 1976 Tioxacino  
1980 Miloxacino 1972 Ácido oxolínico  
1979 Ácido pipemídico 1964 Ácido nalidíxico  

Fluoroquinolona
s 

Año Nombre Año Nombre Año Nombre Año Nombre 

2014 
Levofloxacino 
(Isómero-L  
de Ofloxacino) 

1997 
Olamufloxaci
no 

1991 
Danofloxacin
o 

1987 
Lomefloxacin
o 

2011 Finafloxacino 1995 Orbifloxacino 1990 
Nadifloxacin
o 

1986 Norfloxacino 

2010 

Avarofloxacino 
(Kocsis et al., 2016; 
Morrow et al., 
2010) 

1993 
Trovofloxacin
o 

1989 Ofloxacino 1986 Ibafloxacino 

2007 Besifloxacino 1993 
Marbofloxacin
o 

1989 Pefloxacino 1985 Sarafloxacino 

2004 Zabofloxacino 1992 

Fleroxacino 
(Derivado de  
ciprofloxacino
) 

1989 Enoxacino 1985 Difloxacino 

2004 Cadrofloxacino 1992 Gatifloxacino 1989 
Sparfloxacin
o 

1984 Amifloxacino 

2003 Delafloxacino 1992 Fleroxacino 1989 Rufloxacino 1980 Cinoxacino 

2001 Garenoxacino 1992 Sitafloxacino 1988 
Tosufloxacin
o 

1979 Rosoxacino 

1997 
Alatrofloxacino 
(Pro-derivado  
de Trovofloxacino) 

1992 Balofloxacino 1988 
Clinafloxacin
o 

1977 Flumequina 

1997 Moxifloxacino 1992 Prulifloxacino 1988 
Temafloxacin
o 

 

1997 Gemifloxacino 1992 Pazufloxacino 1987 
Ciprofloxacin
o 

  

 1997 Premafloxacino 1992 
Grepafloxacin
o 

1987 
Enrofloxacin
o 

 

Información extraída de la base de datos PubChem (Kim et al., 2019) a excepción de la fluoroquinolona avarofloxacino. 
Elaboración propia 

 
1.3 Mecanismo de acción 

Las quinolonas actúan directamente en el ADN bacteriano, 
principalmente inhiben la acción de las topoisomerasas impidiendo la síntesis de 
ADN (Hooper, 2001). Las topoisomerasas son enzimas que participan en el proceso 
de síntesis del ADN, por desenrollamientos y enrollamientos de la cadena 
cromosómica. El ADN bacteriano normalmente se mantiene en un estado 
superenrollado. Las bacterias deben desenrollar su ADN para replicarse, lo que 
puede provocar dobleces y roturas en la cadena. La ADN girasa bacteriana corta, 
separa y vuelve a sellar las cadenas de ADN durante la replicación (Pallo-
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Zimmerman et al., 2010). Se desconoce el mecanismo exacto por el cual las 
fluoroquinolonas provocan daño al ADN, pero se piensa que los pliegues y roturas 
no reparadas provocan la destrucción del ADN como consecuencia de la alteración 
de la ADN girasa (Maddison et al., 2008; Drlica y Zhao, 1997). Los mamíferos 
también dependen de las topoisomerasas para la reparación del ADN, es 
importante destacar que las fluoroquinolonas tienen una mayor afinidad por la ADN 
girasa bacteriana que por la ADN girasa de mamíferos (Maddison et al., 2008). Esta 
diferencia permite a las fluoroquinolonas tener una actividad bactericida rápida sin 
efectos adversos sobre el huesped. En bacterias gramnegativas, la topoisomerasa 
inhibida por las quinolonas es la ADN-girasa. 

Por otro lado, en las bacterias grampositivas las fluoroquinolonas actúan 
sobre la topoisomerasa IV. Esta enzima es la encargada de mediar la relajación del 
ADN y está involucrada en la separación de los cromosomas hijos después de la 
replicación, lo que lleva a la muerte celular. La interrupción de la acción de esta 
enzima permite que el ADN bacteriano quede atrapado después de la replicación 
(Drlica y Zhao, 1997). 

De manera general las quinolonas en la girasa interactúan con 
aminoácidos de las alfa hélices cercanas a la tirosina del centro activo, que está 
implicado en la rotura del ADN. También es importante mencionar que las 
quinolonas participan en la formación del complejo quinolona-enzima-ADN, pero 
con la característica de que este ADN está roto. Alteraciones en alguna de las 
subunidades de la ADN-girasa o de la topoisomerasa IV son los mecanismos más 
significativos (Alós, 2003). La unión de una quinolona a la ADN-girasa provoca un 
cambio conformacional en el complejo girasa-ADN responsable de la inhibición de 
la enzima (Kampranis y Maxwell, 1998). Pero su actividad bactericida depende de la 
concentración suministrada y su acción se extiende con el empleo del átomo de 
flúor en la posición 6 (Bolon, 2011; Alós, 2003). El primer paso para que un 
antibiótico pueda ejercer su acción bactericida, es la incorporación de este al 
interior del citoplasma bacteriano. Llevado a cabo por dos principales mecanismos, 
la difusión pasiva que se define como el transporte de moléculas a través de la 
membrana celular por diferencia de concentraciones, o bien por transporte activo 
que es aquel que requiere energía para transportar moléculas en contra de un 
gradiente de concentraciones (Mouton y Leroy, 1991). 
 

1.4  Principales propiedades farmacocinéticas de las quinolonas 
Relativamente todas las fluoroquinolonas tienen una acción 

farmacocinética similar. Posterior a la administración oral, marbofloxacino, 
enrofloxacino, difloxacino y orbifloxacino se absorben en más del 80% en el tracto 
gastrointestinal con una biodisponibilidad oral del 100% (Maddison et al., 2008). 

La selección del fármaco y la dosis se basan en varios factores, que 
incluyen la función renal y hepática, el uso simultáneo con otros medicamentos, el 
metabolismo y la penetración de tejidos. Se sabe que las fluoroquinolonas alcanzan 
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altas concentraciones en sitios extravasculares (Vance-Bryan et al., 1990). Existe 
evidencia de que las fluoroquinolonas se acumulan en las células inflamatorias, 
impidiendo una actividad aún mayor en las áreas con inflamación celular 
significativa. La mayoría de las fluoroquinolonas se excretan de forma inalterada en 
la orina, lo que las convierte en una excelente opción para el tratamiento de las 
infecciones urogenitales (Cartier et al., 1990). 
 

1.5 Consumo estimado de quinolonas y fluoroquinolonas a nivel mundial  
El consumo de los diferentes tipos de antibióticos, las dosis y las 

prescripciones de estos pueden variar dentro de cada país y entre países. En el año 
2002, de acuerdo con lo estimado por (Wise, 2002) se consumieron entre 100,000 – 
200,000 toneladas de antibióticos en todo el mundo. 

En México, las estadísticas más recientes sobre el consumo de 
antibióticos son emitidas por el Instituto Nacional de Estadística y Geografía 
(INEGI), este instituto indicó que en el año 2017 se consumieron un total de 
632,310 piezas de antibióticos, y para el primer cuatrimestre del año 2018 se 
consumieron 214,937 piezas generando un total de 24 millones 410 mil pesos 
mexicanos. A diferencia del reporte del consumo de otros países, México lo hace 
en número de piezas, lo que no permite diferenciar la presentación farmacéutica ni 
el consumo total en toneladas (INEGI, 2018) (Tabla 2). 

También ha sido reportado el consumo y la producción de antibióticos 
de otros países como China, el cual es uno de los mayores productores y 
consumidores de antibióticos del mundo. En el año 2013 se reportó en este país 
que el consumo aproximado de antibióticos fue de 92,700 toneladas, de las cuales 
25,500 toneladas correspondieron a fluoroquinolonas (norfloxacino, ciprofloxacino, 
ofloxacino, lomefloxacino, enrofloxacino, fleroxacino, pefloxacino y difloxacino), 
3,300 toneladas fueron consumidas por humanos y el resto por animales (cerdos, 
pollos, entre otros) (Tabla 2) (Zhang et al., 2015). 

En Estados Unidos (EE UU) la Administración de Alimentos y 
Medicamentos (FDA por sus siglas en inglés) reportó el uso de fármacos 
comprendido entre los años 2010 y 2011 en el Drug Use Review (FDA, 2012). En 
este reporte se informaron las ventas de fármacos generadas por diferentes 
fabricantes en unidades de kilogramos o unidades internacionales de la molécula 
activa, para un solo ingrediente o para productos combinados a varios sectores; 
minoristas y no minoristas (farmacias, hospitales, clínicas etc.), sin embargo, no se 
reflejó lo que se vendió o se administró directamente a los pacientes. Los reportes 
de ventas concluyeron que en el año 2011 se vendieron aproximadamente 3,289 
toneladas de antibióticos en el mercado de EE UU. También se reportan las ventas 
de diferentes grupos de antibióticos, constatando que las fluoroquinolonas 
representaron el 8.4% de las ventas totales en este año correspondientes a 277.4 
toneladas (Tabla 2). 
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El consumo de antibióticos por humanos en Inglaterra correspondiente a 
los años 2012-2016 se indicó en el English Surveillance Programme for 
Antimicrobial Utilisation and Resistance (ESPAUR)-Report 2017 (Public Healt 
England Publications, 2017), en este país las prescripciones de antibióticos son 
escritas por médicos, médicos dentales, enfermería en general, consultorios 
dentales, hospitales y otros servicios comunitarios como los centros de atención y 
los servicios fuera de atención. Y el reporte de uso de antibióticos reveló que en el 
año 2016 se consumieron 21.4 DDD (dosis diarias definidas por 1 000 habitantes 
por día) (Tabla 2, Figura 2). El indicador DDD es una unidad de medida 
estandarizada para proporcionar datos del uso de antibióticos en humanos y 
permite hacer comparaciones entre países, la dosis diaria estandarizada para cada 
antibiótico es establecida por la Organización Mundial de la Salud (OMS), y refleja 
una dosis normal por adulto en un día (WHO, 2013). 

En el año 2016 en Canadá, se reportó que se dispensaron un total de 
247,014 kg de ingredientes antibióticos, de los cuales 206,262 kg fueron 
dispensados por farmacias y 40,752 kg fueron adquiridos por hospitales, generando 
un gasto aproximado de 766 millones de dólares (674 millones por la comunidad 
en general y 92 millones por hospitales). Estos datos reflejaron que en el año 2016 
en Canadá se consumieron 17.4 DDD de antibióticos, por parte de la comunidad 
en general y 1.4 DDD de antibióticos por hospitales (Public Health Agency Canada, 
2017) (Tabla 2, Figura 2). 

La Red Europea de Vigilancia de Consumo de Antibióticos (ESAC-Net) a 
través del Centro Europeo para la Prevención y Control de Enfermedades (ECDC) 
maneja información sobre el consumo general de antibióticos para uso sistémico en 
entornos hospitalarios y comunitarios en el “Summary of the latest data on 
antibiotic consumption in the European Union” (European Centre for Disease 
Prevention and Control, 2017), donde se informó sobre el consumo de antibióticos 
en unidades de DDD de veintinueve países de la Unión Europea en el año 2016 y 
uno en 2015 (Tabla 2, Figura 2) para dos sectores; comunitario y hospitalario 
(veinticuatro para los dos sectores y seis para el sector comunitario). Los datos son 
tratados utilizando el sistema de clasificación Anatomical Therapeutic Chemical 
(ATC) y la metodología de dosis diaria definida desarrollada por la OMS (WHO, 
2013). 
 

Tabla 2. Consumo de quinolonas y fluoroquinolonas en 
diferentes países por los sectores comunitario y hospitalario, año 

2016, expresado en dosis diaria definida (DDD) (Elaboración 
propia) 

País DDD Fluoroquinolonas  País DDD Fluoroquinolonas 

*México 
1 214,937  
2 632,310 

 Islandia 0.91 

**China 4 25,500  Inglaterra 6 21.4 
**EE UU 5 277.4  Bulgaria 2.95 
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Netherlands 0.86  Reino Unido 0.56 
Austria 1.2  España 2.35 
Estonia 1.01  Croacia  6 22.57 
Suecia 0.82  Portugal 2.06 

Alemania 1.24  Polonia 1.66 
Letonia 1.37  Irlanda 0.98 

Eslovenia 1.38  Eslovaquia 2.62 
Hungría 2.6  Luxemburgo 2.64 

Noruega 0.47  Bélgica 2.58 
Dinamarca 0.64  Italia  3.65 

Canadá 0.17  Rumania 3.43 
Finlandia 1  Francia  1.75 

Malta 2.35  Chipre 7.07 
República checa 3 0.91  Grecia 2.89 

Lituania 1.15  
*Consumo reportado en número de piezas; **Consumo reportado en 
toneladas/año. 
1Reporte del consumo del primer cuatrimestre del año 2018 en México, 
antibióticos en general; 2Reporte del consumo del año 2017 en México, 
antibióticos en general; 3Reporte del consumo del año 2015, 4Reporte del 
consumo del año 2013, 5Reporte del consumo del año 2001; 6DDD de 
antibióticos en general. 

 

 
*Consumo reportado para el año 2015. Valores no especificados para Inglaterra y 

Croacia, no se incluyeron en la gráfica. 
 
Figura 2. Comparación del consumo de fluoroquinolonas de diferentes países, para 

el año 2016, expresado en DDD (Elaboración propia). 
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Otra fuente de información que reporta el uso de antibióticos a nivel 
mundial se hace a través de la base de datos de IQVIA MIDAS (“ResistanceMap - 
Antibiotic Use,” n.d.). Esta base de datos estima el consumo de antibióticos por el 
volumen de ventas en farmacias minoristas y hospitales en base a encuestas 
nacionales de muestras realizadas por los canales de distribución de ventas 
farmacéuticas (es decir, del fabricante al mayorista y al minorista).  

Los resultados se reportan en el ResistanceMap, una colección de 
herramientas de visualización de datos basada en la web que permite la exploración 
interactiva de la resistencia a los antibióticos y tendencias de uso de antibióticos en 
países de todo el mundo (“ResistanceMap - Antibiotic Use,” n.d.). Se recopilan los 
datos para estimar las ventas directas de los fabricantes de antibióticos y las ventas 
indirectas de los mayoristas.  

Las estimaciones de ventas de estas muestras se proyectan con el uso de 
un algoritmo desarrollado por IQVIA para aproximar los volúmenes totales de 
ventas y consumo. Este algoritmo utiliza factores regionales, sectores específicos y 
canales de distribución específicos para proyectar el consumo nacional estimado de 
antibióticos. Sin embargo, los detalles precisos del algoritmo no se encuentran 
disponibles por motivos de propiedad.  

Los datos sobre las ventas de fluoroquinolonas se reportan en Unidades 
Estándar por cada 1000 habitantes (UE), las unidades estándar es una designación 
de IQVIA que representa una unidad de dosis única como una tableta, cápsula o 
ampolleta. 

Para permitir una comparación significativa entre países, las UE por cada 
1000 habitantes se calculan dividiendo el número reportado de unidades estándar 
por estimaciones de población del Banco mundial. Cabe mencionar que los 
procedimientos de recopilación de datos imponen limitaciones adicionales para 
algunos países que no pudieron ser completamente contabilizados. Por ejemplo, 
algunos países registraron datos de ventas solo para hospitales o sectores 
minoristas y, en algunos casos, no se incluyeron ciertos tipos de ventas de este tipo 
de antibióticos, como los que se realizan en supermercados o a través de canales 
gubernamentales.  

En la Tabla 3 y Figura 3 se muestra el consumo de fluoroquinolonas en 
UE por cada 1000 habitantes, para diferentes países y agrupados por continente, 
durante el año 2015. También se muestra la población estimada por el Banco 
Mundial correspondiente a cada país para el mismo año. 
 
 
 
 
 
 
 



	
	

551	

 
 

Tabla 3. Consumo en unidades estándar de fluoroquinolonas reportados por hospitales y farmacias de 
diferentes 

países en el año 2015. 
 

País Población 
Consumo 
UE 1000 

habitantes 
  País Población 

Consumo 
UE 1000 

habitantes 

Europ
a 

Noruega 5,188,610 472 
 

América 

Centroaméri
ca 

603,644,860 364 

Reino Unido 65,128,860 479 
 República 

Dominicana 
10,528,390 498 

Dinamarca 5,683,480 482  Colombia 48,228,700 661 
Suecia 9,799,190 588  México  125,890,950 675 

Finlandia 5,479,530 610  Perú 31,376,670 688 
Estonia 1,315,410 692  Chile 17,762,680 808 

República 
Checa 

10,546,060 762 
 

Uruguay 3,431,550 916 

Letonia 1,977,530 763  Argentina 43,417,760 928 
Irlanda 4,676,840 805  Ecuador 16,144,370 1,070 

Eslovenia 2,063,530 864  Canadá 35,848,610 1,254 
Lituania 2,904,910 1,014  Venezuela 31,155,130 1,585 
Austria 8,633,170 1,083  Brasil  205,962,110 1,719 
Polonia 37,986,410 1,102  Puerto Rico 3,473,180 1,844 

Ucrania 45,154,030 1,114 
 *Estados 

Unidos 
313,998,380 6,011 

Suiza 8,282,400 1,197 
 

África / 
Oceanía 

África del sur 
de Sahara 

1,005,570,8
00 

341 

Francia 66,624,070 1,211  Argelia 39,871,530 352 
Alemania 81,686,610 1,238  Australia 23,789,340 423 

Portugal 10,358,080 1,282 
 Nueva 

Zelanda 
4,595,700 501 

Croacia 4,203,600 1,288  Sudáfrica 55,011,980 912 
Bosnia y 

Herzegovina 
3,535,960 1,436 

 
Marruecos 34,803,320 982 

España 46,447,700 1,601  Túnez  11,273,660 1,272 
Hungría 9,843,030 1,620      
Bélgica 11,274,200 1,695      

Bulgaria 7,177,990 1,732      
Luxemburgo 569,600 1,739      

Rusia 
144,096,87

0 
1,784 

     

Grecia 10,820,880 1,848      
Turquía 78,271,470 1,848      

Serbia 7,095,380 1,880      
Kazajistán 17,544,130 1,918      

Italia 60,730,580 1,929      
Eslovaquia 5,423,800 1,950      
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Rumania 19,815,480 2,323      

Asia 

Filipinas 
101,716,36

0 
382 

     

Kuwait  3,935,790 423      

Indonesia 
258,162,11

0 
619 

     

Malasia 30,723,150 619      
Jordania 9,159,300 669      
Singapur 5,535,000 858      
Sri Lanka 20,966,000 1,031      

Taiwán  
**23,492,00

0 
1,152 

     

Bangladesh 
161,200,89

0 
1,205 

     

India 
1,309,053,9

80 
1,303 

     

Arabia Saudita 31,557,140 1,370      

China 
1,371,220,0

00 
1,387 

     

Egipto 93,778,170 1,435      
Tailandia 68,657,600 1,520      

Hong Kong 7,305,700 1,599      
Emiratos 

Árabes 
9,154,300 1,731 

     

Vietnam 91,713,300 1,906      

Japón 
127,141,00

0 
1,975 

     

Líbano 5,851,480 1,999      
Corea 25,243,920 2,269      

Pakistán 
189,380,51

0 
3,170 

     

*Datos correspondientes al número de prescripciones dispensadas en farmacias minoristas (cadenas, comerciantes en serie, 
farmacias independientes y tiendas de alimentos) y población del año 2012. 
**La población de Taiwán no se encontró disponible en las estimaciones de población del Banco Mundial por lo que fue 
extraída de la página web de las Naciones Unidas, Departamento de Asuntos Económicos y Sociales, División de 
Población(“Home | United Nations,” n.d.). La distribución de fluoroquinolonas tomadas en cuenta fueron moxifloxacino, 
ciprofloxacino, gemifloxacino, ofloxacino, levofloxacino, lomefloxacino, norfloxacino, enoxacino, gatifloxacino, trovafloxacino y 
esparfloxacina.                                                                                                                                                                                                            
Elaboración propia 
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Europa Asia 

  
  

América Oceanía / África 

  
*EE UU, consumo del año 2012. 

Figura 3. Consumo de antibióticos y fluoroquinolonas por continente en unidades estándar por cada 1000 
habitantes (Elaboración propia). 

 

1.6  Aplicaciones y uso de las quinolonas y fluoroquinolonas en general 
Las quinolonas y fluoroquinolonas como agentes antimicrobianos son 

ampliamente utilizadas, no sólo como medicamentos veterinarios para tratar 
enfermedades en animales, sino también como un complemento alimenticio para 
prevenir enfermedades y promover el crecimiento en animales (Zhao et al., 2018). 
El uso y aplicación de este grupo de antibióticos es muy amplio ya que son 
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utilizadas en numerosos campos, por ejemplo en la acuicultura, la industria 
alimenticia, el mejoramiento de la salud animal y humana, además del desempeño 
tan importante en la prevención de enfermedades patógenas en humanos (Fortt et 
al., 2007).  

Actualmente, el uso y la aplicación de quinolonas en general para el 
tratamiento de diferentes enfermedades va en aumento. Las quinolonas y 
fluoroquinolonas representan una clase importante de agentes quimioterapéuticos 
de relevancia médica (Wentland et al., 1993). Su uso es tan amplio que tienen 
aplicaciones no bacterianas (Leyva-Ramos et al., 2017). Tal es el caso de recientes 
descubrimientos de nuevas fluoroquinolonas con potente actividad eucariótica, 
donde se indica que podrían ser utilizados para el tratamiento del cáncer en 
humanos (Topcu, 2001). También es el caso de investigaciones que muestran que 
este grupo de antibióticos pueden servir como agentes anticancerígenos que 
presentan actividad contra las enzimas topoisomerasas de procariota y eucariota, 
generando nuevas moléculas para el tratamiento del cáncer (Barrett et al., 1989). 
Tal es el caso de una molécula derivada de las quinolonas que se conoce como 
Vareloxin fue la primera en ser aceptada formalmente como agente anticancerígeno 
(Advani et al., 2010).  

Las quinolonas son utilizadas también por su eficacia antifúngica. Se ha 
demostrado que tienen la capacidad de inhibir el crecimiento de micelios de la 
especie Rhizoctonia solani (entre el 83–94%) al aplicar derivados de norfloxacino, el 
cual genera un efecto similar a carbendazima (anifúngico comercial) (Yu et al., 
2009). 

Las quinolonas también han sido objeto de investigación para el 
tratamiento del VIH, actualmente existen reportes en la literatura que sugieren el 
reemplazo del átomo de flúor por un grupo amínico (Stevens et al., 2007) 
generando una fuerte actividad sobre el VIH-1 (Richter et al., 2005). Aunque el 
mecanismo de acción antiviral de las quinolonas sobre el VIH no se ha 
determinado, sí se conocen algunos aspectos importantes que permiten 
comprender su acción antiviral como la integración del ADN proviral hacia el ARNm 
(Daelemans et al., 1999). Los estudios realizados para el tratamiento de VIH, han 
promovido la síntesis de nuevos fármacos basados en quinolonas, que pueden 
representar una nueva generación de inhibidores (Kumar et al., 2012). 

Existen muchas investigaciones en curso sobre el uso y aplicación de las 
quinolonas, así como el desarrollo de nuevas estructuras para su aplicación en el 
tratamiento y conservación a nivel veterinario y clínico. 
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1.7 Uso animal 
Actualmente el tratamiento animal con quinolonas o fluoroquinolonas 

puede representar un riesgo potencial a la salud de consumidores de animales 
tratados, debido a que estos fármacos generalmente persisten en los tejidos de 
algunos animales (Fernando y Michael, 2016).  

La Unión Europea ha dividido los compuestos quinolónicos en 
aplicaciones humanas, y veterinarias. Las fluoroquinolonas para uso humano no 
están permitidas para aplicaciones veterinarias, excepto moxifloxacina, aunque el 
uso de esta en animales no es una práctica común (Papich, 2016). También se sabe 
que ciprofloxacino se usa sin autorización de forma frecuente en el tratamiento de 
animales de compañía (Pallo-Zimmerman et al., 2010). El ciprofloxacino se absorbe 
en más del 80%, pero tiene una disponibilidad del 40% en perros y del 33% en 
gatos (Albarellos et al., 2004). También se ha reportado que del 10% al 40% del 
enrofloxacino absorbido se convierte en ciprofloxacino en perros y gatos (Boothe et 
al., 2006). Por lo tanto, dada su farmacocinética, el uso no indicado de 
ciprofloxacino en animales de compañía está poco justificado. La conversión 
metabólica de enrofloxacino a una forma activa de ciprofloxacino hace que el uso 
de ciprofloxacino sea redundante en medicina veterinaria.  

Las quinolonas de uso veterinario son utilizadas principalmente en la 
industria ganadera y en los criaderos de peces. Cuando estos animales presentan 
cuadros infecciosos de tipo pulmonar, urinario y digestivo. Estos antibióticos son 
utilizados de manera controlada, con el objetivo de minimizar el riesgo a la salud 
humana asociado con el consumo de animales tratados y sus residuos en tejidos 
(Talero-Pérez et al., 2014).  

El uso de quinolonas también es aplicado en veterinaría en los sectores 
acuícola y agricultor y doméstico en animales de compañía. En EE UU, la FDA 
aprobó el uso de enrofloxacino, indicando que esta fluoroquinolona se puede usar 
vía intramuscular o subcutánea para el control de la colibacilosis en cerdos donde 
se ha diagnosticado E. coli adicional a la indicación previa para el tratamiento y 
control de la enfermedad respiratoria porcina. Haciendo énfasis en que los animales 
destinados a consumo humano no se deben sacrificar en los cinco días posteriores 
a la administración de una dosis de este antibiótico. Así como prohibir el uso en 
animales productores de alimentos (“AASV, 2015). El enrofloxacino y ciprofloxacino 
son ampliamente utilizados por tener efectos antibacteriales en enfermedades 
causadas por Aeromonas, Pseudomonas y Cytophaga en la acuicultura (Ministry of 
Agriculture, 2007). El uso de fluoroquinolonas en la producción acuícola se 
considera un factor importante que contribuye al aumento en la concentración y/o 
acumulación en áreas naturales y acuícolas (Gaudin et al., 2016). En este sector las 
quinolonas son utilizadas para preservar la producción animal, lo cual constituye 
una de las principales preocupaciones acerca de la seguridad de los alimentos de 
origen animal que son consumidos por humanos. Entre el año 1998 y 2002, el uso 
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de la flumequina, una fluoroquinolona usada exclusivamente en la acuicultura, 
mostró un aumento su consumo de 30 a 100 toneladas, el cuan es consistente con 
el incremento en la producción de salmón de 258 a 494 toneladas en este periodo 
(Fortt et al., 2007). Los peces de consumo humano que son criados por acuicultura 
generalmente resultan en la administración aumentada de antibióticos profilácticos. 
Los peces reciben antibióticos como componente de su alimento y en ocasiones, 
en cambios de medio o incluso inyecciones (Sørum, 2006). Pero los alimentos no 
consumidos y las heces de los peces, que contienen antibióticos, quedan 
suspendidas, disueltas o alcanzan el sedimento en el fondo de las jaulas. Los 
fármacos se filtran a través de corrientes subterráneas o muchas veces son lavados 
por corrientes a sitios distantes (Sørum, 2006; Boxall et al., 2004). Y ya en otros 
sitios, estos antibióticos pueden ser ingeridos por otros peces u organismos como 
los mariscos. Y en muchos casos estos fármacos permanecen en el sedimento 
alterando su composición provocando la resistencia bacteriana (Sørum, 2006; 
Balaban et al., 2004). 
 

1.8 Ocurrencia  
Tener el conocimiento de la ocurrencia de una amplia gama de 

quinolonas es importante para comprender sus riesgos ambientales. Factores 
importantes como  la excreción humana y animal, las descargas de acuicultores, la 
eliminación de la industria farmacéutica, la disposición de los residuos domésticos y 
hospitalarios, que contienen producto, producto vencido y/o no aplicado son los 
principales responsables de la ocurrencia de fármacos en el ambiente (Kümmerer, 
2009).  

Recientemente se ha demostrado que incluso en pequeñas cantidades 
del orden de ng/L algunos de estos compuestos tienen la capacidad de ocasionar 
daño a la vida acuática (Nikolaou et al., 2007). 

Las principales investigaciones sobre ocurrencia de quinolonas en 
ambientes acuáticos (agua potable, agua para abastecimiento público, afluente y 
efluente de plantas de tratamiento de aguas residuales, efluente hospitalario y 
efluente pecuario) han sido realizadas en Europa (Francia, España, Australia, 
Holanda, Suiza, Grecia, Italia y Suecia), Asia (China, Vietnam y Taiwán) y Estados 
Unidos. Las concentraciones de quinolonas que han sido reportadas en aguas 
residuales se encuentran en rangos van desde 1.3 a 2,292.0 ngL-1 para el caso de 
norfloxacino en China y ciprofloxacino en España, respectivamente. Así mismo, las 
concentraciones en aguas superficiales han sido reportadas en rangos que van 
desde 0.3 a 740 ngL-1 de enrofloxacino en China y ciprofloxacino en España, 
respectivamente, de acuerdo con lo mencionado mencionado en la Tabla 4 en 
donde se puede apreciar que el rango de concentraciones es variable entre 
ambientes y países.  

Las fluoroquinolonas y tetraciclinas son considerablemente más estables 
en el ambiente en comparación con otros antibióticos, lo cual les permite persistir 
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por largos periodos, extenderse aún más y acumular mayores concentraciones que 
contaminan cuerpos de agua y suelos (Ingerslev et al., 2001). 
 

 Tabla 4. Ocurrencia de quinolonas en ambientes acuáticos. 

País Fármaco 
Concentració

n 
(ng/L) 

Efluente 
 

País Fármaco 
Concentració

n 
(ng/L) 

Efluente 

España 
(provincia
s de 
Castellón 
y 
Valencia) 
(Gracia-
Lor et al., 
2011). 

Ácido 
nalidíxico 

14.0 
Agua 
superficial 

 
Estados 
Unidos 
(Arkansas) 
(Massey et 
al., 2010) 

Ciprofloxacin
o 

5.0 – 116.0 

Agua 
superficial 

60.0 
Agua 
residual 

 
17.0 – 94.0 

Ácido 
oxolínico 

23.0 
Agua 
superficial 

 
Ofloxacino 84.0 – 182.0 

Ácido 
pipemídico 

245.0 
Agua 
superficial 

 

China 
(Lago 
Baiyangdia
n, Norte de 
China) (Li et 
al., 2012). 

Ciprofloxacin
o 

60.3 

Agua 
superficial 

430.0 
Agua 
residual 

 Enrofloxacin
o 

4.4 

Ciprofloxacino 
740.0 

Agua 
superficial 

 
Fleroxacino 6.3 

2,292.0 
Agua 
residual 

 
Norfloxacino 156.0 

Enrofloxacino 
70.0 

Agua 
superficial 

 
Ofloxacino 32.6 

Agua de 
grifo 

220.0 
Agua 
residual 

 
Sarafloxacino 28.2 

Flumequina 
20.0 

Agua 
superficial 

 

China 
(Macao)(Yir
uh et al., 
2010) 

Ciprofloxacin
o 

2.0 – 8.2 

Agua de 
grifo 

41.0 
Agua 
residual 

 
Norfloxacino 7.0 – 17.1 

Moxifloxacino  
205.0 

Agua 
superficial 

 Lomefloxacin
o 

8.9 – 37.1 

540.0 
Agua 
residual 

 Enrofloxacin
o 

2.8 – 5.2 

Norfloxacino 
21.0 

Agua 
superficial 

 

China 
(Guangzho
u) (Yiruhan 
et al., 2010) 

Ciprofloxacin
o 

6.0 – 679.7 

Agua de 
grifo 

310.0 
Agua 
residual 

 
Norfloxacino 82.7 

Ofloxacino 
400.0 

Agua 
superficial 

 Lomefloxacin
o 

179.0 

925.0 
Agua 
residual 

 Enrofloxacin
o 

8.3 

Pefloxacino 
64.0 

Agua 
superficial 

 

China 
(Chongqing
)  (Chang et 
al., 2010) 

Ciprofloxacin
o 

458.0 ± 78.0 

Agua 
residual 

112.0 
Agua 
residual 

 Lomefloxacin
o  

143.0 ± 45.0 

Sarafloxacino 
55.0 

Agua 
superficial 

 
Norfloxacino 859.0 ± 186.0 

52.0 
Agua 
residual 

 
Ofloxacino 780.0 ± 132.0 
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España 
(Granada) 
(Dorival-
García et 
al., 2013). 

Ácido 
nalidíxico 

200.0 – 500.0 

Agua 
residual 

 
Ofloxacino 74.0 ± 9.0 

Agua 
superficial 

Ácido 
oxolínico 

300.0 – 600.0 

 

China  
(Beijing) 
(Xu et al., 
2015) 

Ofloxacino 
Enrofloxacin
o 
Ciprofloxacin
o 
Norfloxacino 

3664.0 Influente 

Ácido 
piromídico 

200.0 – 1100.0 

Ofloxacino 
Enrofloxacin
o 
Ciprofloxacin
o 
Norfloxacino 

3866.0 Efluente  

Ácido 
pipemídico 

200.0 – 
1,500.0 

 

China 
(Shandong) 
(Hanna et 
al., 2018) 

Enrofloxacin
o 

0.3 

Agua 
superficial 

Ciprofloxacino 
200.0 – 
2,000.0 

 
Norfloxacino 0.4 

Enoxacino 
100.0 – 
1,200.0  

 Ciprofloxacin
o 

0.4 

Moxifloxacino 
200.0 – 
2,500.0 

 Enrofloxacin
o 

1.9 

Agua 
residual 

Norfloxacino 
200.0 – 
1,600.0 

 
Norfloxacino 1.3 

Ofloxacino 
200.0 – 
1,700.0 

 Ciprofloxacin
o 

4.4 

China 
(Beijing) 
(Jia et al., 
2012) 

Ácido 
pipemídico 

86.0 ± 17.0 

Agua 
residual 

 Ciprofloxacin
o 

21.4 
Agua 
potable 

Fleroxacino 14.0 ± 1.0       
Ofloxacino 1,287.0 ± 97.0      
Norfloxacino 775.0 ± 87.0      
Ciprofloxacino 99.0 ± 21.0      
Enrofloxacino 8.3 ± 3.2      
Lomefloxacino 162.0 ± 4.0      
Gatifloxacino 66.0 ± 7.0      
Sparfloxacino 4.4 ± 0.3      
Moxifloxacino 72.0 ± 34.0      

       Elaboración propia 
 

El consumo de medicamentos como los antibióticos que incluyen a las quinolonas está 
en constante aumento en muchos países, lo que resulta en su detección en aguas superficiales 
(López-Serna et al., 2013; Teijon et al., 2010; Fick et al., 2009; Standley et al., 2008;), alcantarillado 
municipal (Lindberg et al., 2010), sedimento (Pei et al., 2006) y lodo (Lindberg et al., 2010; Göbel et 
al., 2005) en todo el mundo. Al saber que las quinolonas forman parte de los antibióticos cabe 
mencionar que los tipos y concentraciones de antibióticos que se detectan en el medio ambiente 
varían por cada país y dentro de cada uno de ellos, dependiendo de diferentes patrones como el 
uso, parámetros ambientales, así como el comportamiento en el medio ambiente de diferentes 
antibiótico como la adsorción, biodegradación o fotodegradación (Li y Zhang, 2010; Kümmerer, 
2009; Díaz-Cruz et al., 2003).   
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1.9  Destino ambiental de las Quinolonas 

Las quinolonas se encuentran entre cinco clases de antibióticos (β-
lactámicos, macrólidos, quinolonas, sulfonamidas y tetraciclinas) frecuentemente 
detectadas en el ambiente, relativamente en altas concentraciones (Díaz-Cruz y 
Barceló, 2006). Su presencia se ha reportado en aguas residuales, aguas 
superficiales, aguas subterráneas e incluso en agua potable. Su amplio uso ha dado 
lugar al aumento en su ocurrencia y resistencia bacteriana a este tipo de 
antibióticos detectados en aguas residuales de hospitales, zonas de alimentación 
de ganado, efluentes, ríos y lodo de las plantas de tratamiento de aguas residuales 
municipales e industriales (Barnes et al., 2008; Gros et al., 2007; Khetan y Collins 
2007). 

Las quinolonas tienen una tasa metabólica superior al 20%, lo cual las 
clasifica como de moderada metabolización. De esta manera, una vez que las 
quinolonas son administradas, estas pueden ser excretadas a la naturaleza por 
medio de la orina o de las heces. Esta clase de fármacos no son completamente 
degradados o removidos en las estaciones convencionales de tratamiento de agua 
y alcantarillado (Wang y Huang, 2010). Los efluentes con residuos de antibióticos 
pueden tener por destino receptores ambientales tales como ríos, lagos, estuarios e 
incluso aguas destinadas al abastecimiento público (Rodrigues-Silva et al., 2014). 
Principalmente la excreción animal y la aplicación de fármacos en la acuicultura son 
los medios mayoritarios de diseminación de las quinolonas en el medio ambiente 
acuático (Kemper, 2008).  

En una investigación del consumo y destino de los antibióticos en China 
se concluyó que 92,700 toneladas de antibióticos fueron consumidas en el 2013 y 
el 46% fueron liberados a los ríos a través de afluentes cloacales y el resto a la tierra 
a través de la difusión de la tierra de abono y estiércol (Zhang et al., 2015). 
 

1.10 Impacto ambiental 
Las quinolonas presentan riesgos importantes para los humanos, los 

animales, el medio ambiente y el equilibrio en este. Habitualmente generan 
residuos que muestran alta persistencia y distribución en diferentes ambientes 
(agua, suelo aire) provocando que exista en muchos casos la acumulación de estos, 
el alojamiento en organismos para consumo y la presencia en alimentos. Uno de los 
riesgos más importantes debido a la presencia de quinolonas en ambientes 
acuáticos es la formación de resistencia bacteriana. Las bacterias expuestas a 
antibióticos como las quinolonas en el medio ambiente sufren modificaciones 
genéticas provocando resistencia (Bila y Dezotti, 2003). El aumento de la resistencia 
bacteriana hace necesario el uso de antibióticos cada vez más potentes y costosos 
en el tratamiento de enfermedades. Al utilizar la resistencia como referencia es 
posible determinar aquellos antibióticos que predominan en determinado efluente 
acuático. La resistencia a cierta quinolona es por tanto el reflejo de concentraciones 
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importantes en ambientes acuáticos. Pero no siempre es directa ya que los 
microorganismos pueden tener resistencias inherentes a diferentes medicamentos 
(Rhodes et al., 2000). 

Otro factor importante que genera un impacto medioambiental es la 
disposición y acumulación continua, muchas veces permanente de las quinolonas 
en ambientes acuáticos como lagunas, lodos, sedimentos marinos e instalaciones 
de acuacultura. Esto aumenta la posibilidad de bioacumulación provocando un gran 
daño a la flora o a la fauna endémica. Así diferentes especies de peces silvestres 
pueden ser expuestos de manera involuntaria a estos fármacos, teniendo entonces 
la posibilidad de acumularse en ellos, generando un riesgo mayor debido a 
cadenas tróficas que en muchos casos provoca riesgo a humanos debido al 
consumo de organismos contaminados (Fortt Z et al., 2007). 

La presencia de fármacos residuales en ambientes acuáticos puede 
presentar efectos adversos muy importantes en organismos que en estos habitan. El 
efecto negativo puede ser en cualquier nivel de jerarquía biológica: célula, órganos, 
organismo, población, ecosistema. Algunos de estos efectos pueden ser 
observados en concentraciones a partir del orden de ng/L (Jørgensen y Halling-
Sørensen, 2000). En la misma temática He et al., (2016) investigaron la exposición 
de quinolonas (norfloxacino, ciprofloxacino y enrofloxacino) en muestras de peces 
cultivados del río Perla Delta al sur de China, revelando que las quinolonas se 
distribuyeron principalmente en tejido entre 2.5 – 185.7 µg kg-1 de peso húmedo. 
Ellos concluyeron que los residuos de antibióticos en la acuicultura pueden 
estimular la propagación de genes de resistencia a los antibióticos en los 
microorganismos, así mismo las bacterias resistentes pueden transferirse a través de 
la cadena alimenticia.  

Un trabajo realizado por Fortt Z et al., 2007 explica que peces como 
róbalo (Scorpaena hystrio), cabrilla (Elginops maclovinus) y trucha de vida libre 
(Oncorhynchus mykiss), cercanos a un recinto acuicultor y que son consumidos por 
humanos, son alimentados con preparado de salmón enriquecido con antibióticos u 
otros fármacos. Estos fármacos mostraron la capacidad de alojarse en el tejido de 
estos peces. Y se concluyó que se detectaron concentraciones de 2ppb y 4ppb de 
flumequina en cabrilla y róbalo, respectivamente, en el tejido de estos peces. Esto 
sugiere que el uso de fármacos en acuicultura tiene efectos ambientales que se 
proyectan más allá de los recintos de estas actividades.    

Actualmente, la evaluación de riesgo ambiental debido a la 
contaminación por diferentes fármacos ha sido tema a revisar en varios países 
(Koschorreck et al., 2002). Por lo que gran cantidad de investigadores alrededor del 
mundo realizan metodologías en materia de ecotoxicología y modelos para 
evaluación de riesgo ambiental por diversos fármacos (Jørgensen y Halling-
Sørensen, 2000) . 
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2 Conclusiones  
	

La presencia de diversos farmacos, incluyendo a las quinolonas en 
ambientes acuáticos, es actualmente una preocupación debido a los impactos 
ambientales que estos generan. Por lo que investigadores alrededor del mundo han 
aportado conocimiento sobre este tema, para la identificación, detección y 
evaluación de riesgos de quinolonas en ambientes acuáticos derivado de su 
empleo en medicina humana, veterinaria, uso doméstico e industrial 
principalmente.  

La literatura muestra evidencia de la presencia y efectos negativos de 
este tipo de fármacos en ambientes acuáticos, pero no es suficiente para conocer 
efectos específicos. Este es un tema importante para la generación de evidencia 
toxicológica sobre el tema de las quinolonas en el medio ambiente. 

Es necesario llevar a cabo una evaluación exhaustiva de los efectos 
mediambientales negativos causados por quinolonas, para establecer límites de 
sensibilidad o detección. También es necesario llevar a cabo el monitoreo de la 
descarga de quinolonas por vías como la municipal, hospitalaria e industrial para 
sugerir métodos para el tratamiento, reducción y eliminación de la ocurrencia en 
efluentes y ambientes acuáticos. 

Este tema es de gran importancia y se sugiere abordar más sobre él en 
materia de ocurrencia, detección y efectos tóxicos a manera de que en el futuro se 
promueva el monitoreo, tratamiento y procesos de eliminación adecuados para 
este grupo de antibióticos. 
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