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 RESUMEN 
 

Los ecosistemas acuáticos están siendo sometidos de manera intensiva a cambios en sus 

componentes físicos, químicos y biológicos, en un escenario de cambio global que, entre otros 

aspectos, implica la entrada de contaminantes emergentes CEs a los cuerpos de agua. La capacidad 

de monitorear estos sistemas es crucial para la implementación de medidas adecuadas de gestión 

que permitan preservar su calidad ambiental, de la que derivan sus servicios ecosistémicos. Las 

comunidades microbianas poseen un conjunto de atributos particularmente deseables a la hora de 

buscar indicadores: son altamente diversas, responden rápida y proporcionalmente a cambios 

ambientales y el conocimiento de su eco-fisiología permite identificar la causa del estrés específico 

al que responden, yendo un paso más allá que solamente denotar un estrés. La inclusión de 

indicadores microbianos en el desarrollo y la aplicación de nuevos índices de calidad ambiental es 

una herramienta clave para la comprensión y monitoreo de los efectos de las perturbaciones 

ambientales en los ecosistemas.  

El objetivo general de esta Tesis fue evaluar la estructura taxonómica y funcional de las 

comunidades microbianas acuáticas y explorar su uso como indicador informativo de la calidad 

ambiental en ecosistemas acuáticos, con énfasis en CEs. La tesis fue organizada en tres capítulos.  

En el primer capítulo se abordó el monitoreo y análisis de riesgo de CEs en las cuencas de las 

lagunas de Rocha y Castillos. Para ello, se implementó un método multi-residuo de preparación 

de muestra para la identificación y cuantificación de CEs en aguas por nano-LC/HRMS. Se analizó 

la distribución espacial y temporal de CES a lo largo de ambas cuencas y se realizó la evaluación 

de riesgo de los compuestos identificados y un esquema de priorización para el monitoreo 

ambiental.  

El segundo capítulo trata sobre el uso de indicadores de calidad de agua basados en la 

estructura taxonómica de las comunidades microbianas. En el mismo se analizó la variabilidad 

espacial de la estructura taxonómica de estas comunidades estudiando que variables eran 

responsables de dicha estructuración. Además, se exploró el uso de estos indicadores para predecir 

categorías de sitios con diferente grado de impacto antropogénico, determinadas según índices de 

calidad ambiental propuestos tanto para parámetros clásicos de evaluación de calidad de agua 

como para CEs. 
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En el tercer capítulo se estudiaron indicadores de contaminación basados en estructura 

funcional de las comunidades microbianas en particular a través del seguimiento de genes de 

resistencia a antibióticos (ARG) por medio de la metagenómica. Para ello se estudió la presencia 

de ARG en ambas cuencas y se analizó su variabilidad espacial. Además, se estudió el potencial 

uso de estos genes como indicadores para predecir categorías de sitios con diferente grado de 

impacto antropogénico, de acuerdo a la categorización dada por los índices de calidad 

mencionados anteriormente.  

La tesis realiza aportes valiosos a diferentes áreas del conocimiento incluida la ecología 

microbiana, la química analítica ambiental y al uso de nuevas herramientas para el monitoreo 

ambiental. Este trabajo representa el primer reporte de monitoreo de CEs a escala de cuenca en 

Uruguay. Allí se encontró un patrón de distribución espacial asociado a los principales usos del 

suelo, a la vez que se identificaron sitios particularmente vulnerables, como los cercanos a las 

plantas de tratamiento de aguas residuales. Se encontraron buenos indicadores basados en la 

composición taxonómica de las comunidades microbianas, posicionando a los microorganismos 

como candidatos prometedores para el desarrollo de herramientas de monitoreo.  

Finalmente, se encontró una elevada diversidad de ARGs en arroyos y lagunas de ambas 

cuencas. La mayoría corresponden a combinaciones de bombas de eflujo múltiples, que pueden 

causar resistencia a múltiples antibióticos (MDR). Estos genes resultaron también ser buenos 

candidatos a indicadores de la calidad ambiental, permitiendo diferenciar categorías dadas por los 

índices de calidad empleados. En síntesis, los resultados obtenidos son un exponente de las 

amenazas que presentan los sistemas acuáticos de Uruguay frente a la presencia de ¨nuevos¨ 

contaminantes, a la vez que evidencian la utilidad de las herramientas de caracterización molecular 

para emplear a las comunidades microbianas como indicadoras de diferentes grados de impacto 

por dichos contaminantes. 

 

 

 

 

 

 

 



 

12 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 



 

13 
 

INTRODUCCIÓN 
 

I.1 Biomonitoreo de ecosistemas acuáticos: Marco Normativo Internacional 
 

Los ecosistemas acuáticos, proveen de una variedad de recursos ecosistémicos para las 

poblaciones humanas, típicamente concentradas en torno a los cuerpos de agua (Vitousek et al. 

1997). En las últimas décadas, la intensificación de actividades productivas e industriales a gran 

escala, han ejercido una inmensa presión sobre el uso de estos recursos hídricos generando una 

presión sobre los ecosistemas que incluyen la transformación física y química, destrucción del 

hábitat y cambios en la biodiversidad (Halpern et al. 2008). 

De esta forma, estos ecosistemas están siendo sometidos de manera intensiva a cambios en 

sus componentes físicos, químicos y biológicos, en un escenario de cambio global que, entre otros 

aspectos, implica la entrada de numerosos contaminantes emergentes a los cuerpos de agua. La 

descarga de tales sustancias, incluso en concentraciones traza, contribuye a su difusión en los 

compartimentos acuáticos, con efectos potencialmente perjudiciales tanto para los ecosistemas 

acuáticos como para la salud humana (Peng et al. 2017; Čelić et al. 2019; Xie et al. 2019). 

La capacidad de monitorear los ecosistemas acuáticos es crucial para la implementación 

de medidas adecuadas de gestión que permitan preservar su calidad ambiental, de la que derivan 

sus servicios ecosistémicos (Halpern et al. 2008). La calidad ambiental de estos sistemas se evalúa 

exhaustivamente a través del análisis de indicadores físico químicos (ej. nutrientes, contaminantes 

y contenido de materia orgánica) y biológicos (ej. fitoplancton, zooplancton y macroinvertebrados) 

(Borja et al. 2008). En particular, los indicadores biológicos constituyen organismos o rasgos de 

la comunidad (ej. diversidad taxonómica y funcional, grupos taxonómicos) que se utilizan para 

evaluar y monitorear el estado del hábitat en el que ocurren, incluidos los cambios a lo largo del 

tiempo y/o siguiendo perturbaciones ambientales (McGeoch & Chown 1998; Dale & Beyeler 

2001; De Cáceres et al. 2010). 

Uno de los ejemplos del desarrollo en el biomonitoreo de los ecosistemas acuáticos fue 

impulsado por la Directiva Marco del Agua (WFD) de la UE (EC 2000), que establece métodos 

de evaluación requeridos para diferentes tipos de ecosistemas ("categorías de agua": ríos, lagos, 

estuarios, aguas costeras) y diferentes grupos de organismos ("elementos de calidad biológica" = 
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BQEs: fitoplancton, flora acuática, invertebrados bentónicos, peces). La WFD ha cambiado los 

objetivos de gestión del control de la contaminación a fin de asegurar la integridad del ecosistema 

(Borja et al. 2008).  El deterioro y mejora del "estado ecológico" es definido por la respuesta de la 

biota, más que por cambios en parámetros ambientales. Esta respuesta debe investigarse en el nivel 

del "cuerpo de agua" (ej. un tramo de río, un lago o una zona costera), que representa la unidad de 

clasificación y gestión de la WFD. A su vez, los cuerpos de agua de la misma categoría son 

agrupados en "tipos de cuerpos de agua", para cada uno de los cuales se definen estados de 

referencia. En la evaluación biológica, la condición observada se compara con el estado de 

referencia, de forma que un buen estado ecológico representa el valor objetivo que todos los 

cuerpos de agua superficiales deben alcanzar en el futuro cercano. Además, se puede considerar el 

comportamiento temporal analizando si existe alguna variación o tendencia diferente entre el sitio 

de referencia y los sitios impactados, donde se aplica el enfoque de análisis tipo BACI 

(Antes/Después y Control/Impacto) (Underwood 1992). 

Tradicionalmente, los impactos en los ecosistemas acuáticos se evalúan a través del uso de 

diferentes grupos taxonómicos como fitoplancton, zooplancton, macroinvertebrados y peces que 

implican la clasificación y la identificación morfotaxonómica de miles de especímenes para un 

solo sitio (Borja et al. 2009; Tavakoly et al. 2014). Los taxones identificados se atribuyen a pesos 

ecológicos que se utilizan para calcular índices bióticos, como AMBI (Borja et al. 2000), ISI (Rygg 

2002), NSI, NQI1 (Rygg 2006) o BCI (Lau et al. 2015). Sin embargo, tal enfoque exige experiencia 

taxonómica y los resultados suelen tardar meses en estar disponibles. Por lo que el uso de 

alternativas estandarizadas más rápidas es de crucial importancia para su uso en manejo de 

medioambiente. En este sentido, las aproximaciones basadas en el uso de ADN ambiental (eDNA) 

resultan muy promisorias (Cordier et al. 2018). 

 

I.2 Microorganismos como indicadores de calidad de agua 

I.2.1 Características de las comunidades microbianas 

 

Los microorganismos desempeñan un papel clave en el funcionamiento de los ecosistemas 

siendo crucialmente importantes para la estabilidad y sostenibilidad de la biósfera global 

(Falkowski et al. 2008; Raina et al. 2009). Tienen una importancia crítica en la salud ambiental y 
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el bienestar humano, jugando roles claves en la provisión de servicios ecosistémicos de Soporte, 

Provisión, Regulación y Culturales (Ducklow 2008). Además, son los grandes agentes de los 

principales ciclos biogeoquímicos, flujos y procesos donde los elementos centrales para la vida 

alternan entre diferentes estados de oxidación, lo cual los torna biodisponibles para otras formas 

de vida o alternativamente los devuelve a sus reservorios abióticos (Falkowski et al. 2008). 

Además, son claves para la regulación de la calidad de agua, a través de la producción y 

degradación de toxinas, y la degradación de la materia orgánica y diferentes contaminantes 

orgánicos e inorgánicos (Madsen 2016).  

Las comunidades microbianas poseen un conjunto de atributos particularmente deseables 

a la hora de buscar indicadores: son altamente diversas, responden rápida y proporcionalmente a 

cambios ambientales y el conocimiento de su ecofisiología permite identificar la causa del estrés 

específico al que responden, yendo un paso más allá que solamente denotar un estrés (Doiron et 

al. 2012; Sun et al. 2013; Di Cesare 2016). Al diferir ampliamente en sus requisitos de hábitat, 

ocupar diferentes nichos y responder de manera diferente a diversas perturbaciones, la 

incorporación de datos microbianos podría aumentar la sensibilidad de los datos adquiridos, para 

detectar un rango más amplio de posibles tensiones ambientales. Además, los diferentes tiempos 

de respuesta de los taxones cuando se exponen a perturbaciones externas pueden ser utilizados 

para identificar los efectos del estrés a corto y largo plazo (Anción et al. 2010). 

Por lo tanto, la inclusión de indicadores microbianos en el desarrollo y la aplicación de 

nuevos índices de calidad ambiental es esencial para comprender mejor los efectos de las 

perturbaciones ambientales en los sistemas naturales. Como resultado, varios estudios han 

resaltado la necesidad de incluir variables microbianas en modelos predictivos de cambio de 

ecosistemas tanto naturales como en escenarios productivos y biotecnológicos (Allison et al. 2010; 

Sarmento 2010; Treseder  et al. 2012; Wieder 2013; Urakawa & Bernhard 2017).  

 

I.2.2 Desarrollo de técnicas moleculares para la búsqueda de indicadores microbianos 

 

Durante décadas, la calidad del agua destinada al consumo y actividades recreativas se ha 

evaluado en gran medida en base a la detección y conteo de cultivos de bacterias indicadoras 
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fecales (FIB), como, coliformes totales, Escherichia coli o enterococos (Figueras & Borrego 

2010). Sin embargo, estas aproximaciones no son exactas, ya que pueden derivar de fuentes no 

humanas y/o pueden estar sujetas a interacciones ecológicas o ambientales que comprometen su 

poder predictivo como proxis de patógenos (Willey et al. 2017). Además, los métodos de cultivo 

para la detección de patógenos específicos a menudo requieren mucho tiempo y pueden no detectar 

algunos organismos debido al crecimiento o requerimiento dificultoso. En este sentido, se han 

utilizado otras aproximaciones para identificar fuentes de contaminación en diferentes ambientes, 

con alta precisión, consistencia y sensibilidad en la clasificación de muestras ambientales fecales 

(Ahmed et al. 2015; Brown et al. 2017; Roguet et al. 2018).  

A raíz de las dificultades descriptas anteriormente, se han desarrollaron métodos 

moleculares independientes del cultivo para la detección y cuantificación de bacterias específicas 

(Ramamurthy et al. 2014). Dichos métodos se dirigen al ADN extraído de muestras ambientales y 

clínicas que posteriormente se somete a análisis para determinar la presencia o abundancia de 

genes de especies indicadoras o patógenos de interés. El gen de la subunidad pequeña de ARN 

ribosomal (SSU rRNA), que consta del gen ARNr 16S para bacterias y el ARNr 18S para 

eucariotas, se ha convertido en uno de los genes diana más utilizados para el análisis molecular de 

biodiversidad. Esto se debe a su ubicuidad en todos los organismos y la estructura de la secuencia 

que incluye regiones altamente conservadas y variables / hipervariables promoviendo la alineación 

de la secuencia de ADN en diversos organismos, lo que permite una identificación taxonómica a 

escala más fina (Guo et al. 2013). 

Luego siguió el desarrollo del uso de la reacción en cadena de la polimerasa (PCR) y la 

PCR cuantitativa (qPCR) que se dirigen a las regiones del ARNr de la SSU y los genes funcionales, 

para el seguimiento de la fuente microbiana y la detección directa y cuantificación de las cepas 

indicadoras diana (Harwood et al. 2014). Esta técnica es altamente útil para dichas 

aproximaciones, pero es necesario conocer a priori el gen diana específico que se está buscando, 

lo cual se torna una desventaja a la hora de evaluar impactos a una mayor escala, ya que no permite 

acceder a toda la información de la comunidad. 

El surgimiento de las técnicas de secuenciación de próxima generación (NGS), que permite 

un análisis masivo paralelo de la información de secuencias de ADN ya sea a partir de amplicones 

de PCR o ácidos nucleicos ambientales, marcó el comienzo de una nueva era de desarrollo de 
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aproximaciones para la evaluación de la calidad del agua. Los estudios por NGS de las 

comunidades microbianas presentes en el agua, se han basado en la secuenciación dirigida de las 

regiones hipervariables del gen SSU rRNA (ej. regiones V1, V3, V4, V6) y del gen de ARNr de 

subunidad grande (LSU) (Guo et al. 2013).  

En los primeros estudios de la relación entre las comunidades microbianas y calidad del 

agua, la pirosecuenciación 454 surgió como la plataforma de elección (McLellan et al. 2010; 

Vandewalle et al. 2012) debido a las relativamente largas longitudes de lectura y de secuencias, 

inicialmente de 110 pares de bases (bp), actualmente ∼1000 bp (van Dijk et al. 2014) y, en general, 

mejores condiciones de secuenciación y flujos de trabajo de bioinformática (Sergeant et al. 2012). 

Luego, la plataforma Illumina se introdujo en el mercado con longitudes de lectura de 35 pb en un 

principio con un enfoque en la secuenciación del genoma (van Dijk et al. 2014). A medida que la 

tecnología Illumina mejoró logrando grandes longitudes de lectura mediante la fusión de lecturas 

de extremo pareadas, ha sido la más usada como plataforma de análisis de muestras ambientales 

(Loman et al. 2012; Tan et al. 2015). Las secuencias de amplicones de genes de ARNr generadas 

por secuenciación masiva, generalmente se agrupan en unidades taxonómicas operativas (OTU) 

basadas en umbrales de identidad de nucleótidos (ej. 95-99 %). En algunos casos, sin embargo, la 

agrupación de OTUs puede no segregar variantes de secuencia muy similares en grupos relevantes 

desde el punto de vista ecológico o medioambiental (Eren et al. 2013).  

Nuevos métodos se han desarrollado a partir de amplicones generados por la plataforma 

Illumina, que controlan los errores lo suficiente como para que las variantes de la secuencia de 

amplicones (ASV) se puedan resolver exactamente, hasta el nivel de diferencias de un solo 

nucleótido sobre la región del gen secuenciado (Eren et al. 2015; Callahan et al. 2016a; Edgar 

2016). La esencia de este método se basa en que, durante el procesamiento bioinformático, se 

infieren las secuencias biológicas en la muestra antes de la introducción de errores de 

secuenciación y amplificación, lo que permite distinguir las variantes de secuencias que difieren 

tan solo en un nucleótido. Los argumentos a favor de los métodos ASV se han centrado en su 

mayor resolución. También se remarca entre sus principales ventajas que, a diferencia de la 

definición de OTUs, que depende de las muestras particulares en las que se definen, son métodos 

reutilizables en todos los estudios, reproducibles en conjuntos de datos futuros y no están limitados 

por bases de datos de referencia incompletas (Callahan et al. 2017). 
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La composición de la comunidad determinada mediante NGS puede servir como línea de 

base o referencia para el monitoreo ambiental, para determinar perturbaciones o biodegradación. 

Además, permite el uso de análisis bioestadísticos (ej. análisis de componentes principales, 

escalado multidimensional no métrico o análisis de correspondencia) para analizar la relación entre 

la composición de las comunidades y diversos factores ambientales, permitiendo así la 

identificación de grupos que pueden servir como bioindicadores de la calidad ambiental (Yergeau 

et al. 2012). 

 

I.2.3 Aproximaciones para la búsqueda de indicadores microbianos 
 

El advenimiento de métodos moleculares basados en NGS han proporcionado nuevas 

perspectivas en el estudio del impacto de los contaminantes sobre la estructura de las comunidades 

acuáticas (Wang et al. 2012; Sun et al. 2013; Tan et al. 2015a; Tan et al. 2015b; Ziegler et al. 

2016). La rápida respuesta de las bacterias a los cambios ambientales y el fácil acceso a tecnologías 

NGS permiten la integración de la composición taxonómica de los ensamblajes bacterianos como 

indicadores de la calidad ambiental (Caruso et al. 2015), proporcionando una señal de alerta 

temprana para evaluar los impactos en los sistemas acuáticos (Aylagas et al. 2017). Se ha 

demostrado que el uso de esto indicadores es muy eficaz a la hora de evaluar el estado del medio 

ambiente, siendo comparables (Lau et al. 2015) o incluso superando (Cordier et al. 2018, 2019), a 

las aproximaciones taxonómicas tradicionales para evaluar estatus ambiental de ecosistemas 

acuáticos. Sin embargo, la identificación y el uso de taxones indicadores microbianos siguen 

siendo relativamente limitados, aunque diversos trabajos ya han registrado varios de ellos 

(Fortunato et al. 2013; Lau et al. 2015; Hermans et al. 2017). 

Existen distintas aproximaciones para identificar especies indicadoras a partir de datos de 

composición de la comunidad microbiana. Por ejemplo, el análisis discriminante lineal (LEfSe) se 

ha utilizado para identificar taxa que caracterizan las diferencias entre dos o más condiciones 

biológicas (Segata et al. 2011). Dicha aproximación pondera preferentemente las diferencias en la 

abundancia de taxa más comunes. Otro enfoque, es el análisis del valor del indicador (IndVal). 

Esta aproximación se caracteriza por la identificación de especies indicadoras basándose en su 

especificidad y fidelidad (De Cáceres et al. 2009) y se ha utilizado con éxito para la selección de 
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especies indicadoras microbianas de cambios espaciales y estacionales a lo largo de gradientes 

naturales (Fortunato et al. 2013; Bier et al. 2014; Gies et al. 2014; Spietz et al. 2015; Techtmann 

et al. 2015). A su vez, existen trabajos que combinan IndVal y LEfSe para identificar un mayor 

número de especies indicadoras (Hubbard et al. 2018; Qian et al. 2018).  

Asimismo, la estructura de las comunidades microbianas también puede ser utilizada para 

desarrollar índices de calidad ambiental. Por ejemplo, Lau et al (2015), utilizaron el método de 

regresión de mínimos cuadrados parciales (PSLR), para asociar el perfil de la comunidad 

bacteriana con la comunidad de macroinvertebrados, y desarrollar un índice basado en la 

comunidad bacteriana presente en arroyos (BCI) para calificar su salud ecosistémica. A su vez, 

como ejemplo de aplicación de otras técnicas en otros grupos, los splines de regresión de cuantiles 

(QRS) se han aplicado con éxito a perfiles de comunidades microbentónicas para la evaluación de 

impacto de la acuicultura. Los resultados de este trabajo arrojan que la construcción de índices 

bióticos partir de datos de metabarcoding constituyen un método prometedor para complementar 

o incluso reemplazar las técnicas actuales de biomonitoreo de peces, por ejemplo (Keeley et al. 

2018). 

Otras herramientas basadas en algoritmos de aprendizaje automático (machine learning) 

han demostrado ser también útiles para identificar grupos de organismos que varían según 

perturbaciones o condiciones ambientales específicas. Los modelos de Random Forest constituyen 

una herramienta altamente adaptativa, con la particular ventaja de poder tratar con muchas 

variables predictivas, lo que es especialmente importante para el análisis de comunidades 

microbianas (Breiman 2001; Boulesteix et al. 2012). Por ejemplo, Smith et al (2015) usando 

“Random Forest” demostraron que las comunidades microbianas en aguas subterráneas pueden 

clasificar sitios de acuerdo a su contaminación con uranio o nitrato. También se han usado 

aproximaciones similares, utilizando un conjunto de valores de indicadores obtenidos por IndVal 

en combinación con “Random Forest”, para predecir la temperatura y el estado de eutrofización 

del sistema de arrecifes de coral (Glasl et al. 2019); o clasificar muestras correspondientes a 

estuarios con diferentes características físico-químicas en base a la composición de la comunidad 

microbiana marina, utilizando IndVal con diferentes estrategias de machine learning (Alonso et 

al. 2022). 
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I.3. Contaminantes emergentes 
 

I.3.1 Clasificación, fuentes y efectos 
 

Diversas fuentes de producción, uso y eliminación de numerosos productos químicos han 

llevado a la ocurrencia generalizada de sustancias químicas en el medio ambiente. Por ejemplo, 

bajo la disposición del Reglamento de registro, evaluación, autorización y restricción de las 

sustancias y mezclas químicas REACH (Comisión Europea, 2006) más de 100.000 sustancias 

químicas han sido registradas actualmente por la Agencia de Sustancias Químicas de la Unión 

Europea (UE) (ECHA, 2019). En particular, los contaminantes emergentes (CEs) comprenden 

sustancias no reguladas que tienen un efecto directo o indirecto en los organismos. Éstos incluyen 

plaguicidas, productos farmacéuticos y de cuidado personal, hormonas, drogas veterinarias, drogas 

de abuso y detergentes, entre otros (Sauvé & Desrosiers 2014; Mendoza et al. 2015; Sousa et al. 

2018).  

La descarga de tales sustancias en el medio ambiente, incluso en concentraciones traza (ng 

L− 1 y µg L− 1), contribuye a la acumulación de algunas de ellas en los compartimentos acuáticos, 

con efectos potencialmente perjudiciales tanto para los ecosistemas acuáticos como para la salud 

humana (Peng et al. 2017; Rivera-Jaimes et al. 2018; Čelić et al. 2019;). Además, estos 

contaminantes pueden presentar efectos tóxicos aditivos, sinérgicos o antagonistas para los 

organismos acuáticos (Qin et al. 2018; Baek et al. 2019). 

Diversos estudios muestran que los CEs se eliminan sólo parcialmente durante el 

tratamiento de aguas residuales, alcanzando ambientes superficiales y costeros (Rivera-Jaimes et 

al. 2018; Čelić et al. 2019; Serra-Compte et al. 2021). De esta forma, las plantas de tratamiento de 

aguas residuales (PTAR) son una de las principales fuentes de CEs, en los ecosistemas acuáticos 

(Barbosa et al. 2016). Algunos de estos CEs se consideran marcadores de impactos ambientales 

antropogénicos (ej. productos farmacéuticos, productos de uso doméstico como cafeína o nicotina) 

(Čelić et al. 2019; Xie et al. 2019). Estos compuestos llegan a las PTAR a través de la red de 

saneamiento (He et al. 2015) después de su metabolismo y excreción ya sea como compuestos 

inalterados o como metabolitos, en orina y / o heces. En el caso de los fármacos, la liberación 

directa puede ocurrir por el vertido inadecuado de medicamentos no utilizados o vencidos 
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directamente en los lavabos del inodoro o como desechos sólidos (Aydin & Talinli, 2013). Los 

productos farmacéuticos veterinarios se utilizan para animales domésticos, ganado y acuicultura, 

y al igual que en el ser humano, se excretan bajo su forma original o como metabolitos (Gorito et 

al. 2017). 

Grandes cantidades de productos industriales, fertilizantes y plaguicidas se utilizan 

principalmente para mantener los sistemas de producción intensiva de alimentos y el suministro 

de materias primas (Atwood & Jones 2017). Su uso generalizado ha provocado la contaminación 

de los recursos hídricos, incluidas las aguas superficiales y subterráneas, principalmente en áreas 

agrícolas (Zhao & Pei 2012; Jurado et al. 2019; Köck-Schulmeyer et al. 2019). Estudios mediante 

análisis de usos de suelo, muestran que existen correlaciones entre las áreas agrícolas y la detección 

de plaguicidas (Pascual Aguilar et al. 2017). La presencia generalizada de plaguicidas en el medio 

ambiente puede estar relacionada tanto a su aplicación en la agricultura y la liberación difusa del 

suelo y los sedimentos (Barbieri et al. 2019); como a fuentes de contaminación puntuales como 

los vertidos de las PTAR asociados a los usos urbanos e industriales (Münze et al. 2017; Köck-

Schulmeyer et al. 2019; Sutton et al. 2019; Postigo et al. 2021). 

Además, los compuestos industriales, muchos de ellos no regulados en algunas regiones 

del mundo, a menudo se liberan directamente en las aguas superficiales (Barbosa et al. 2016). 

Incluso cuando los efluentes industriales se descargan en las PTAR, la mayoría de estos 

contaminantes no son correctamente eliminados por los procesos de tratamiento en estas plantas 

(Deblonde et al. 2011).  

 

I.3.2 Técnicas analíticas para el estudio de CEs. 
 

Diversas técnicas analíticas se han desarrollado para la detección de CEs en el medio 

acuático. Estas involucran típicamente el uso de cromatografía líquida (LC) acoplada a 

espectrometría de masas (MS). Como la mayoría de estos compuestos se encuentran a 

concentraciones trazas (ej. ngL-1) es crucial contar con un método de pre concentración efectivo 

para que las muestras puedan ser susceptibles a los límites de detección de LC-MS. La extracción 

en fase sólida (SPE) es uno de los métodos más utilizados en el análisis multiresiduo para un alto 
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número de compuestos, como es el caso de los CEs (Phipps et al. 2008). La automatización del 

procedimiento SPE reduce los pasos de preparación de muestra y permite el desarrollo de métodos 

más rápidos, aumentando consecuentemente el rendimiento de la extracción (Erustes et al. 2001). 

A su vez, el uso de cartuchos Oasis HLB posibilita la extracción simultánea de un gran amplio 

rango de compuestos químicos (polares y semi-polares) al permitir interacciones hidrofóbicas e 

hidrofílicas y ha sido aplicada para una gran cantidad de CEs en varias matrices ambientales 

(Robles-Molina et al. 2014b; González-Mariño et al. 2010; Gross et al. 2016; Domínguez-Romero 

et al. 2014; Petrie et al. 2016). Finalmente, el transporte de cartuchos SPE es más conveniente que 

el transporte de recipientes voluminosos y se ha demostrado que los analitos absorbidos en el 

cartucho pueden ser conservados hasta tres meses sin ningún cambio en su concentración o 

identidad (Baker et al. 2011; González-Mariño et al. 2010). 

En los últimos años, la investigación se ha centrado en el desarrollo de métodos y técnicas 

para obtener información precisa y confiable sobre la aparición de CEs y sus productos de 

transformación, con especial énfasis en los compartimentos acuáticos. El desarrollo de la 

ionización por electrospray (ESI), permitió el análisis de moléculas orgánicas más polares, 

solubles en agua y de mayor tamaño, como son muchos de los CEs o sus metabolitos o productos 

de degradación, en comparación con las sustancias volátiles pequeñas analizadas por 

cromatografía gaseosa (GC) (Fenn et al. 1989). Los iones que se forman en la ESI pueden ser de 

carga positiva o negativa, generalmente se presentan como: (a) en modo positivo, iones de 

moléculas protonadas ([M+H]+) y (b) en modo negativo, iones moleculares desprotonados ([M-

H]-), así como diferentes aductos en ambos modos de ionización (ej sodio, amonio) (Andrey 2003). 

De esta forma, la LC-MS ha surgido como la técnica de elección para analizar CEs 

(Hernando et al. 2007; Pérez & Barceló 2007). En el espectrómetro de masas se encuentra el 

analizador de masas, donde se utiliza un campo eléctrico o magnético de forma de afectar la 

trayectoria o la velocidad de los iones y dirigirlos en función de su relación masa/carga (m/z). Los 

espectrómetros de masas de alta resolución (HRMS) se caracterizan por determinar la m/z de los 

iones con alta exactitud, es decir que la desviación de la masa exacta medida y teórica (o error de 

masas) sea <5 ppm (SANTE 2021). Estos instrumentos proveen alta exactitud de masa (±0,001 

Da) en un amplio rango de masas de análisis (tradicionalmente superando los 2000 Da). Ejemplos 

de instrumentos HRMS son los basados en Orbitrap y TOF (Martínez Bueno et al. 2007; Díaz et 
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al. 2012; Mol & Zomer 2012; Robles-Molina et al. 2014a; Bade et al. 2015; Solliec et al. 2015; 

Alcántara-Durán et al. 2019; Wang et al. 2019; Diamanti et al. 2020; Mhuka et al. 2020; Nika et 

al. 2020; Sodré 2020; Huangn et al. 2021; Liu et al. 2021; Perkons et al. 2021; Van Vooren et al. 

2021).  

En el analizador Orbitrap los iones acelerados forman órbitas alrededor de un electrodo 

central, la frecuencia de oscilación de los iones a lo largo del analizador depende de la relación 

m/z. Estas órbitas de iones inducen una corriente que es detectada por los electrodos externos. 

Mediante una transformada de Fourier, la corriente es convertida en espectro de masas (Makarov 

2000) (Figura 1). 

En el análisis de screening target se debe contar con la información del tiempo de retención 

(tR) previamente. En el suspect screening, no se tiene la información del tR, se sugieren los 

compuestos sospechosos conociendo su m/z y patrón isotópico a priori, se puede predecir el tR y 

los iones de fragmentos identificados hacer coincidir con los espectros predichos. Por último, en 

el non-target screening (NTS) no se cuenta con ningún tipo de información a priori y las 

estructuras químicas deben sugerirse a partir de la masa exacta medida, el patrón isotópico y los 

iones fragmento (Leendert et al. 2015). 
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Figura 1.Analizador Orbitrap (Thermo Scientific). 

 

Los analizadores del tipo Orbitrap, también son en general instrumentos híbridos y se 

puede trabajar con el modo MS2. De esta forma, además de un analizador HRMS, pueden estar 

equipados con un filtro de masas de Q o al menos una celda de colisión, o incluso realizar la 

fragmentación en la fuente de ionización (Lehotay et al. 2015). Al igual que en otros analizadores, 

se puede trabajar con diferentes flujos de trabajo activando o desactivando los filtros de masa y las 

celdas de colisión según el objetivo propuesto. El escaneo MS2 puede activarse por la detección 

del ion precursor o llevarse a cabo alternativamente mediante el modo barrido full scan MS, 

independientemente de la presencia o ausencia del precursor. En el caso de métodos non-target, el 

filtro de masas del cuadrupolo permanece total o parcialmente abierto. Cuando el filtro del 

cuadrupolo está completamente abierto, los iones de un rango de masas completo se fragmentan y 

posteriormente son analizados por el analizador HRMS. (Gómez et al. 2006; Lehotay et al. 2015; 

Zomer et al. 2015).  

En este trabajo se utilizó un flujo de trabajo donde se alternó entre experimentos en modo 

full scan y el modo all ion fragmentation (AIF). De esta forma, aunque la mayoría del trabajo se 

basó en la búsqueda target de compuestos de interés, también se agregó la búsqueda non-target de 

algunos compuestos sospechosos no incluidos inicialmente en la lista de búsqueda. 
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I.3.3 Análisis de riesgo de CEs: esquema de priorización 
 

Los CEs pueden suponer un riesgo para la salud humana y la vida silvestre y se han 

propuesto varios enfoques para la evaluación de sus respectivos riesgos. Para el caso de 

compuestos regulados, como muchos plaguicidas, el método de evaluación tradicional consiste en 

comparar directamente las concentraciones reales medidas con los límites permisibles. Como, por 

ejemplo, el límite de 0,1 μgL-1 para cada plaguicida y 0,5 μgL-1 para la suma de ellos en una 

muestra, establecido para el agua potable en Europa (EU 1998) o los estándares de calidad 

ambiental propuesta por la directiva europea respectivamente (EU Directive 2013/39). En el caso 

de los CEs, los compuestos no están incluidos en la lista de contaminantes prioritarios establecida 

por la EU y no se dispone de concentraciones admisibles en aguas superficiales para evaluar su 

impacto ambiental. Las directrices actuales proponen evaluar el riesgo ambiental de los CEs 

utilizando el concepto de relación toxicidad-exposición o cociente de riesgo (RQ) que se expresa 

como la relación entre las concentraciones medidas y las concentraciones predichas sin efecto 

(PNEC) (Van Leeuwen 2003; EMA 2006; ECHA 2008). Las concentraciones predichas sin efecto 

generalmente se calculan sobre la base de concentraciones críticas, como la concentración efectiva 

media (EC50), concentración letal 50 (LC50) o concentración sin efecto observado (NOEC) 

(Verro et al. 2009; Palma et al. 2014). Esto implica la realización de pruebas de toxicidad de 

laboratorio en organismos modelo en al menos tres niveles tróficos (ej. algas, crustáceos y peces) 

seleccionando el nivel más sensible y aplicando un factor de evaluación (AF) apropiado, para tener 

en cuenta la variabilidad intra e inter laboratorio, la variación biológica a corto y largo plazo y la 

extrapolación de laboratorio a campo. 

Algunos trabajos discuten que, aunque el enfoque de AF es fácil de usar y práctico si los 

datos de toxicidad son limitados, las estimaciones del PNEC proporcionadas por este método 

exhiben una gran incertidumbre ya que depende únicamente del valor mínimo de toxicidad y un 

cierto AF (Peng et al. 2017). En cambio, afirman que la extrapolación estadística basada en las 

distribuciones de sensibilidad de especies (SSD) proporciona un método más confiable y robusto 

considerando que las estimaciones del PNEC son basados en una distribución establecida de un 

conjunto completo de datos de toxicidad (Lei et al. 2012). 
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Bajo la evaluación de riesgo ambiental (ERA) reglamentaria actual (US EPA. 1998), se 

evalúa la exposición y el efecto de compuestos químicos individuales (Perrodin 2011). Sin 

embargo, los organismos acuáticos y los seres humanos están expuestos a una amplia mezcla de 

sustancias que son altamente variables a lo largo del espacio y tiempo. Por lo tanto, la ERA actual 

solo proporciona una evaluación parcial del impacto potencial de estas mezclas, ya que una 

descripción completa de la misma requeriría la caracterización de una gama más amplia de 

productos químicos (Wild 2012) y una evaluación de mezclas ambientales. Esto es particularmente 

importante para las clases de productos químicos que incluyen sustancias con estructuras similares 

que pueden actuar activa o incluso sinérgicamente, que a menudo se liberan simultáneamente en 

el medio ambiente (Kretschmann 2015; Rösch 2017). 

Los métodos de priorización convencionales se han orientado hacia información sobre el 

efecto químico (o toxicidad) y han sido aplicados para diferentes tipos de CEs (Sanderson et al. 

2004; Roos et al. 2012; Caldwell et al. 2014; Minguez et al. 2014; Papadakis et al. 2015; Serra-

Roig et al. 2016; Singer et al. 2016; Peng et al. 2017; Dafouz et al. 2018; Rivera-Jaimes et al. 2018; 

Riva et al. 2019; Xie et al. 2019; Nika et al. 2020). Trabajos recientes, incluyen estrategias que 

permiten abordar la priorización de manera integral, basadas en la concentración de los 

compuestos y frecuencia o intensidad de su ocurrencia, distribución espacial, eficiencia de 

remoción en las plantas de tratamiento de aguas residuales, potencial de bioacumulación, 

persistencia y toxicidad para organismos acuáticos (Tsaboula et al. 2016; Gros et al. 2017; Čelić 

et al. 2019).  

Una herramienta similar aplicada a emergentes fue desarrollada por los Perfiles de 

Toxicidad Acuática (ATPs) de la Agencia de control de la contaminación de Minnesota (Streets 

& Dobbins 2017). La misma constituye un método de evaluación rápido que incorporan 

información química específica, incluida la toxicidad aguda, actividad endocrina, propiedades 

fisicoquímicas y datos de frecuencia de ocurrencia, en la evaluación del potencial impacto 

ambiental de CEs. Dado el carácter conservador de los umbrales empleados en esta herramienta, 

estima el potencial de que un químico sea peligroso protegiendo contra la posibilidad de cometer 

errores de tipo II (es decir, concluir falsamente que no hay potencial efectos adversos). La misma 

ha sido utilizada de manera exitosa para evaluar el riesgo de 117 CEs detectados en el noreste de 

Minnesota y priorizar esfuerzos de investigación y gestión en la región (Deere et al. 2021).  
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I.3.4 Técnicas de espectrometría de masas de alta resolución para la evaluación del riesgo 

ambiental 
 

La información sobre la presencia y concentración de CEs proporciona indicios 

importantes para evaluar el riesgo y la integridad de los ecosistemas acuáticos. Sin embargo, no es 

técnicamente fácil analizar con precisión el gran número de CEs a nivel traza que existen en el 

ambiente. Las técnicas de HRMS han sido sugeridas como enfoques novedosos para priorizar 

contaminantes ambientales utilizando información sobre la frecuencia de ocurrencia al igual que 

índices relevantes para la concentración (ej. área del pico) proporcionados por análisis cualitativos 

(Singer et al. 2016; Hollender et al. 2017).  

La priorización basada únicamente en efectos, sin tener en cuenta la frecuencia de 

ocurrencia de los compuestos, podría excluir contaminantes potencialmente tóxicos de un plan de 

seguimiento y, en consecuencia, de la evaluación del riesgo. Esto resulta en una subestimación del 

riesgo del ambiental determinado. Para superar las limitaciones de este método, la información de 

exposición (ej. ocurrencia y concentración) debe incluirse en una priorización. La información 

sobre la exposición a sustancias químicas se puede ampliar considerablemente utilizando técnicas 

de non-target screening (Gago-Ferrero et al. 2015; Aalizadeh et al. 2016; Avagyan et al. 2016; 

Bade et al. 2016; Hollender et al. 2017). 

Park et al (2018) sugieren una técnica de priorización que consta de cuatro pasos, incluido 

el non-target screening, que está diseñada para detectar la presencia de la mayor cantidad de 

sustancias posibles. De esta forma, se extrae la primera lista priorizada de contaminantes utilizando 

una lista de sospechosos a través de dd- MS2, que son ordenados según la frecuencia de aparición 

y las áreas de los picos cromatográficos. Los contaminantes tentativos seleccionados luego se 

confirman paralelamente usando estándares de referencia y se clasifican después de un análisis 

target semi cuantitativo. Finalmente, se ordenan por frecuencia de ocurrencia y concentración, 

identificando una lista de compuestos cuya inclusión es sugerida en un plan de seguimiento. Los 

autores señalan que, a pesar de los resultados exitosos obtenidos, la plausible estimación de la 

concentración utilizando el tamaño de pico sigue siendo un tema de estudio futuro para mejorar el 

algoritmo de clasificación de priorización basado en NTS. 
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Otro enfoque, es el aplicado por Creusot et al (2020) donde utilizaron la revisión 

retrospectiva de datos HRMS/MS para investigar la presencia ambiental de azoles antifúngicos en 

numerosos sitios con diferentes usos del suelo y su distribución en los distintos compartimentos 

ambientales. El flujo de trabajo aquí consistió en cuatro pasos: (i) investigación de literatura (según 

uso y ocurrencia), (ii) análisis retrospectivo de HRMS/MS almacenado de manera digital (ej. 

archivo de muestra), (iii) reinyección de muestras disponibles para su confirmación utilizando 

análisis target y (iv) comparación con el modelo de partición. Los autores afirman que el análisis 

retrospectivo de los datos HRMS/MS puede mejorar el conocimiento actual sobre la exposición y 

los riesgos relacionados con los productos químicos de preocupación emergente y pueden 

emplearse de manera efectiva en el futuro para tales propósitos. 

Gros et al (2017), implementaron una estrategia muy similar en aguas residuales. 

Utilizando UHPLC-Orbitrap generaron una lista de candidatos por NTS que luego fueron 

confirmados y validados por target screening, La estrategia de priorización se basó en las 

concentraciones de compuestos, la eficiencia de eliminación, la frecuencia de ocurrencia en las 

plantas de tratamiento y en datos in silico de toxicidad, persistencia y potencial de bioacumulación. 

Finalmente, otro método de priorización, es a través de la herramienta in silico 

personalizable (SusTool) que permite generar listas de compuestos sospechosos por HRMS. La 

misma es una herramienta de libre acceso que permite crear listas de detección, diseñadas 

específicamente para la detección de compuestos orgánicos peligrosos en varios compartimentos 

ambientales. De esta forma, se construyó una base de datos que consta de ~32 000 compuestos 

orgánicos relevantes para el medio ambiente, incluyendo datos sobre sus propiedades 

fisicoquímicas, características de destino ambiental y potencial de alteración endocrina, junto con 

índices de emisiones y cantidad (Dürig et al. 2019). Sin embargo, los autores de esta herramienta 

remarcan que las listas de sospechosos pueden incluir productos químicos que son un reto de 

analizar debido a limitaciones analíticas, como la posibilidad de ionización del compuesto en MS. 

Los mismos señalan que esto podría solucionarse mediante la integración de un modelo de 

predicción para compuestos ionizables usando GC-HRMS (ionización por impacto electrónico) y 

LC-HRMS (ESI). 
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I.3.5 Regulación y manejo de contaminación emergente en cuerpos de agua, situación 

internacional y nacional.  
 

A nivel de la Unión Europea, se han abocado esfuerzos para poder establecer una red de 

monitoreo eficiente que contemple el enfoque integrado para la protección, mejora y uso sostenible 

del agua establecido por la Directiva Marco del Agua (EC 2000). Por ejemplo, la red DNAqua 

tiene objetivo nuclear investigadores de diferentes áreas con la tarea de identificar herramientas 

genómicas, y nuevos índices y métricas eco-genómicas, para la evaluación de la biodiversidad y 

el monitoreo de cuerpos de agua (https://dnaqua.net/about/). 

En cuanto a la regulación de CEs a nivel internacional, si bien estos compuestos se definen 

como contaminantes que actualmente no están incluidos en los programas de control de rutina y 

que pueden ser candidatos para una regulación futura, existen algunos ámbitos de regulación, como 

la red de laboratorios de referencia, centros de investigación y organizaciones relacionadas al 

monitoreo de sustancias ambientales emergentes (NORMAN) (https://www.norman-

network.net/). El fin de esta red es mejorar el intercambio de información sobre estos compuestos 

y fomentar la validación y armonización de métodos de medición y herramientas de seguimiento 

comunes para que se puedan cumplir mejor los requisitos de los evaluadores y gestores de riesgos. 

En concreto, busca tanto promover como beneficiarse de las sinergias entre equipos de 

investigación de diferentes países en el campo de las sustancias emergentes. 

Además, la comisión europea estableció una lista de sustancias llamando a un monitoreo 

conjunto en el marco de la política de aguas seleccionadas en base a que, la información disponible, 

indica que pueden poseer un riesgo significativo hacia o a través del ambiente acuático, pero para 

las cuales la información de monitoreo es insuficiente para llegar a una conclusión (EU, 2018/840). 

De esta forma, las sustancias altamente tóxicas que se utilizan en muchos países miembros de esta 

comisión y se descargan en el medio acuático, pero no se controlan o rara vez se controlan, deben 

considerarse para su inclusión en la lista de vigilancia. En la misma, se establece para cada 

compuesto un límite de detección que debe ser, al menos tan bajo como su valor de PNEC 

específico de la sustancia en la matriz pertinente. 

A nivel nacional, la Dirección Nacional de Calidad y Evaluación Ambiental (DINACEA), 

cuenta con una plataforma donde se centraliza la información proveniente de distintos programas 
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de monitoreo de calidad de agua de diferentes cuencas del país. Además, cuenta con una serie de 

indicadores para evaluar el estado del ambiente como concentración de Fósforo Total, 

concentración de clorofila a, Índice del Estado Trófico, Demanda Bioquímica de Oxígeno, entre 

otros. Sin embargo, aún falta profundizar en indicadores que puedan contemplar la calidad de agua 

con un enfoque integral, incluyendo, por ejemplo, la presencia nuevos contaminantes químicos, y 

efectos biológicos comunitarios expresados a través de índices bióticos. 

Como se mencionó anteriormente, los microorganismos son altamente sensibles a cambios 

en el ambiente incluyendo la presencia de contaminantes. Es por ello, que se ha propuesto su uso 

como parte de técnicas complementarias a los métodos químicos convencionales usados 

actualmente para monitorear niveles de contaminantes (Caruso et al. 2015; Sanja et al. 2015). 

 

 

I.4 Comunidades microbianas y contaminación emergente 

I.4.1 Indicadores de contaminantes basados en estructura taxonómica 
 

En un comienzo, la mayoría de los estudios de los impactos de los contaminantes en la 

estructura taxonómica de las comunidades bacterianas utilizaban comunidades de suelo (Zhang et 

al. 2009b). Estos estudios mostraban el cambio comunitario en presencia de tipos de contaminantes 

específicos, como los metales pesados (Gillan et al. 2005), carga orgánica (Bissett et al. 2007) o 

hidrocarburos policíclicos aromáticos (PAHs) (Zhou et al. 2009). En estos estudios se demuestra 

que, tanto los contaminantes químicos como los metales alteran la composición de las 

comunidades microbianas ya que seleccionan microorganismos que son capaces de degradar o 

transformar químicamente estos compuestos (Nogales et al. 2011).  

Los efectos de la contaminación por estos compuestos sobre la estructura taxonómica de 

las comunidades microbianas son variados. Se han observado disminuciones en la diversidad de 

la comunidad bacteriana en condiciones de laboratorio tras la exposición tanto a metales como a 

PAHs (Zhou et al. 2009; Wang & Tam 2011). Sin embargo, los patrones en la diversidad no 

siempre son sencillos ni generalizables. Por ejemplo, a concentraciones intermedias, se ha 

demostrado que el Cadmio causa un aumento en la diversidad de la comunidad bacteriana (Zhang 
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et al. 2009b), ya que los metales pueden actuar como micronutrientes esenciales en estas 

concentraciones (Magalhães et al. 2011). Por otro lado, altas concentraciones de Cadmio en el 

mismo estudio causaron una disminución en la diversidad lo que indica la existencia de un umbral 

de tolerancia al metal. Algunos trabajos muestran que las respuestas negativas de las comunidades 

bacterianas a los contaminantes antropogénicos han sido más claras durante la exposición 

temprana de un sistema no contaminado. Sin embargo, la diversidad tiene el potencial de volver a 

la de un estado imperturbable una vez se elimina el factor estresante, aunque algunos miembros 

de la comunidad pueden cambiar (Ager et al. 2010). En sistemas contaminados de forma crónica, 

se ha demostrado que la diversidad es un indicador pobre del estrés del ecosistema, ya que puede 

recuperarse debido a la divergencia y la proliferación de especies tolerantes (Gillan et al. 2005). 

En tales casos, la equitatividad puede proporcionar una mejor medida de reducción de redundancia 

funcional y resiliencia de las comunidades, ya que, las comunidades con alta equitatividad son más 

propensas a ser funcionalmente estables después de una perturbación (Wittebolle et al. 2009). En 

este sentido, el avance en las técnicas de NGS han permitido caracterizar de forma detallada los 

taxones raros y dominantes dentro de las comunidades (Sun et al. 2013; Korlevic et al. 2015). Esto 

ha ampliado significativamente la comprensión limitada de la respuesta de las comunidades 

bacterianas a la contaminación por PAHs, PCBs y metales (Gillan et al. 2005; Zhou et al. 2009; 

Ager et al. 2010; Quero et al. 2015; Zhang et al. 2020). 

Los estudios de impacto de contaminantes sobre comunidades microbianas en sistemas 

acuáticos incluyen ecosistemas marinos (Nogales et al. 2011), costeros (Quero et al. 2015), 

estuarios (Jeffries et al. 2016) y más recientemente ríos urbanos (Zhenchao et al. 2017) y aguas 

residuales (Subirats et al.  2019). En todos ellos se denotan cambios en la estructura natural de las 

comunidades microbianas frente a la exposición a diferentes contaminantes. En los últimos años 

se ha avanzado hacia el estudio de impacto sobre las comunidades frente a otros contaminantes 

más allá de los clásicos, incluidos los CEs. Por ejemplo, Subirats et al (2019) encontraron que las 

comunidades bacterianas expuestas a aguas residuales destinadas a la reutilización agrícola, 

mostraron una abundancia significativamente mayor de genes que codifican resistencia a los 

betalactámicos y carbapenémicos. También, Zhenchao et al (2017) estudiaron la distribución de 

genes de resistencia a antibióticos (ARG) en ríos urbanos encontrando que los cambios en la 

comunidad microbiana causados por alteraciones en la calidad del agua podían ser responsables 

de la distribución de ARG. 
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I.4.2 Indicadores de contaminantes basados en estructura funcional. Ejemplo: seguimiento de la 

resistencia a los antibióticos a través de la metagenómica  
 

Uno de los problemas de contaminación de las aguas superficiales actuales, es la 

propagación de bacterias resistentes a antibióticos (ARB) y genes de resistencia a los antibióticos 

(ARG) que se han vuelto un desafío serio y creciente para la salud pública, siendo un tipo de 

contaminante emergente crítico (Pruden et al. 2006; Coutinho et al. 2014; Xu et al. 2016). Se 

estima que alrededor de 100.000 toneladas de antibióticos son producidas anualmente (Boeckel et 

al. 2015). Paralelamente a la producción de antibióticos, la resistencia a los mismos es un 

mecanismo protector antiguo en bacterias como defensa contra sus propios antibióticos o un 

subproducto de su evolución en proximidad de bacterias cercanas productoras de estos 

compuestos, siendo parte del ecosistema natural microbiano (D’Costa et al. 2011; Perry & Wright 

2013). La función principal de los antibióticos naturales es inhibir el crecimiento de otros 

miembros de la comunidad favoreciendo así a sus productores en la competencia por los recursos. 

Se espera que las concentraciones de antibióticos producidos naturalmente sean bajas (en el orden 

de ngL-1), por lo que su contribución a la contaminación ambiental es considerada como no 

significativa (D’Costa et al. 2007; Kümmerer 2009). Sin embargo, el uso de antibióticos en la 

salud humana y animal representa un exceso de carga para los ecosistemas (Pruden et al. 2006; 

Rizzo et al. 2013; Xu et al. 2014; Rodriguez-Mozaz et al. 2015; Zhang et al. 2016). 

Los estudios de ARG como contaminantes ambientales, comenzaron a realizarse muy 

recientemente (Rysz & Álvarez 2004). Pey et al. (2006) y Pruden et al. (2006) exploraron por 

primera vez los ARG como contaminantes emergentes en varios compartimentos ambientales en 

el norte de Colorado (Estados Unidos), encontrando que las concentraciones de los genes de 

resistencia de varias tetraciclinas y sulfonamidas fueron significativamente mayores en ambientes 

directamente impactados por las actividades urbanas/agrícolas, que en ambientes prístinos y menos 

impactados. Es decir, el número de ARG aumentaba en las proximidades a los ecosistemas 

asociados a fuentes puntuales (ej. Plantas de tratamiento de aguas residuales y fábricas 

farmacéuticas) o difusas (ej. Granjas ganaderas) de contaminación, siendo este un patrón constante 

(Chee-Sanford et al. 2001, 2009; Lapara et al. 2011; Czekalski et al. 2014; Jia et al. 2014; 

Rodriguez-Mozaz et al. 2015; Zhang et al. 2016). 
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A su vez, diferentes estudios demostraron un impacto directo de los efluentes de las PTAR 

en la prevalencia de ARG en agua de río, sedimentos y biofilms de lecho de río (Pruden et al. 2006; 

Rizzo et al. 2013; Xu et al. 2014; Czekalski et al. 2015; Di Cesare et al. 2015; Subirats et al. 2017). 

Trabajos recientes demostraron que las aguas residuales tratadas contribuyen significativamente a 

aumentar tanto el conjunto de ARG como la probabilidad de transferencia de genes entre la 

población de bacterias en ambientes acuáticos (Hembach et al. 2017; Pallares-Vega et al. 2019; 

Subirats et al. 2019).  

La acción bactericida de los antibióticos puede causar cambios en la composición de las 

comunidades microbianas naturales mediante la inhibición selectiva de bacterias susceptibles. 

Además, la exposición de las comunidades naturales a los antibióticos podría conducir a la 

selección de bacterias resistentes, que pueden luego transferir sus genes de resistencia a bacterias 

oportunistas patógenas en el medio ambiente. La transferencia horizontal de genes (HGT) se 

considera la principal causa de aparición y rápida propagación de genes de resistencia a 

antibióticos (ARGs) entre las células bacterianas (Jian et al. 2021). Diversos estudios han 

demostrado que las variaciones en la estructura de la comunidad microbiana y los elementos 

genéticos móviles (MGE) se correlacionan significativamente con perfiles ARG en suelo, lodo y 

agua potable (Forsberg et al. 2014; Jia et al. 2015; Su et al. 2015). Para entender los factores que 

contribuían al perfil y diseminación de ARG, Zhout et al (2017) analizaron 258 ARG usando qPCR 

de alto rendimiento. Realizaron un análisis de partición de variación que mostró que la variación 

de las comunidades microbianas fue el principal factor que afectó la distribución de ARG. Estos 

resultados implican que los cambios en la comunidad microbiana debido a los cambios en la 

calidad del agua pueden conducir a la propagación de ARG y que la contaminación puntual en 

aguas superficiales puede ser un factor importante que afecta la abundancia generalizada de ARG 

(Zhou et al., 2017). 

La metagenómica se define como el análisis de microorganismos basado en datos 

genómicos (es decir, un conjunto de genomas microbianos de una comunidad) obtenidos 

directamente del medio ambiente (Handelsman et al. 1998). Como tal, una muestra metagenómica 

consiste en millones de lecturas cortas, para las cuales se desconocen su origen taxonómico y sus 

coordenadas genómicas. Esta metodología proporciona acceso al contenido genómico de las 

comunidades de microorganismos en el ambiente. Además, permite la caracterización del 
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potencial de expresión génica de muestras ambientales y secuencias no representadas en bases de 

datos (Gilbert & Dupont 2011). Por lo general, para caracterizar un metagenoma, sus secuencias 

se anotan en función de su similitud con genes de función conocida (ej. utilizando la base de datos 

Pfam (Finn et al. 2014)). Estos datos se resumen como recuentos de lecturas asignadas a diferentes 

genes funcionales (Quince et al. 2017).  

El análisis metagenómico basado en secuenciación de alto rendimiento es un método 

rápido, universal y preciso para la detección y cuantificación de un amplio espectro de ARG, 

pudiendo superar los inconvenientes de los métodos anteriores si la profundidad de secuenciación 

y las herramientas de análisis son adecuadas (Li et al. 2015). Dicho perfil genético informático 

brinda oportunidades para la realización de un análisis estadístico sólido para cuantificar la 

contribución de la fuente al nivel de contaminación ARG en un ambiente (Li et al. 2020). De 

hecho, uno de los notables hallazgos a partir de esta herramienta, incluyen la presencia 

generalizada de ARG en bacterias intestinales comensales (Donia et al. 2011) y el seguimiento de 

patógenos de brotes humanos (Loman et al. 2013). Lekunberri et al (2018) utilizaron un enfoque 

metagenómico para explorar y comparar la presencia de ARG y MGE en muestras de agua 

recolectadas tanto aguas arriba como aguas abajo del punto de descarga de una PTAR. Los autores 

encontraron que los metagenomas aguas abajo mostraron un aumento drástico en la abundancia de 

ARG, así como marcadores de MGE, particularmente integrones y elementos de secuencia de 

inserción de región común (ISCR). Finalmente, Zhang et al (2020) también en las PTAR, 

utilizando análisis metagenómicos y de redes, encontraron que los taxones bacterianos podrían 

desempeñar un papel decisivo en la configuración de las composiciones de ARG en estos sistemas. 

En este trabajo encontraron, por un lado, una correlación significativa entre el perfil de ARG y de 

la comunidad microbiana, y además al estudiar los patrones de co-ocurrencia a través del análisis 

de redes, se detectaron diferentes géneros bacterianos como potenciales huéspedes de diferentes 

subtipos de ARG. 
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OBJETIVOS 

 

Objetivo general 

Evaluar la estructura taxonómica y funcional de las comunidades microbianas acuáticas y explorar 

su uso como indicador informativo de la calidad ambiental en ecosistemas acuáticos, con énfasis 

en contaminantes emergentes 

Objetivos específicos 

 Implementar un método multiresiduo de preparación de muestra para la identificación y 

cuantificación de contaminantes emergentes en aguas por nano-LC/HRMS. 

 Evaluar la distribución espacial y temporal de diversos contaminantes emergentes en las 

cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos, identificando distintos niveles de impacto. 

 Evaluar la composición taxonómica de las comunidades bacterianas en dichas cuencas, y 

explorar su uso como indicadores de los distintos niveles de impacto identificados. 

 Determinar la presencia de genes de resistencia a antibióticos en las cuencas de las Lagunas 

de Rocha y Castillos a partir de secuencias de metagenómica y estudiar su potencial como 

indicadores de los distintos niveles de impacto identificados. 
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CAPITULO I: Determinación y análisis de riesgo de contaminantes 

emergentes en las cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos 
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1.1 Antecedentes 

El uso de LC/HRMS con instrumentación Orbitrap o de tiempo de vuelo (TOF) se ha vuelto 

central para la identificación y cuantificación simultánea de contaminantes target y non target en 

el medio ambiente acuático, con la posibilidad de implementar distintos flujos de trabajo que 

aumentan considerablemente el alcance analítico de los compuestos a analizar (Robles-Molina et 

al. 2014a; Bade et al. 2015; Wang et al. 2019; Diamanti et al. 2020; Nika et al. 2020). Esto también 

implica la implementación de distintos criterios de identificación para la confiabilidad de los datos 

obtenidos (Schymanski et al. 2015).  

De acuerdo a los criterios de la guía del Documento Nº SANTE/11312/2021cuando se 

trabaja en HRMS, un ion representativo del compuesto de interés es suficiente para su detección. 

Sin embargo, para la identificación se necesita al menos un ion adicional que usualmente son los 

iones fragmentos obtenidos mediante MS2. De acuerdo con las directrices actuales, en el caso de 

métodos sin selección de precursores (con un cuadrupolo ampliamente abierto, modo full scan), 

es necesario al menos un fragmento con una precisión de masa de 5 ppm. El pico de este ion 

fragmento tiene que superponerse con el pico cromatográfico del ion precursor, sin embargo, no 

existe un valor guía para la relación iónica de estos dos iones. Por otro lado, al existir diferentes 

niveles de confianza en la identificación en los métodos HRMS, se hace muy difícil de comunicar 

para poder replicar los resultados de manera concisa y precisa. Es por ello, que algunos trabajos 

proponen un sistema de clasificación basados en diferentes niveles de detección que cubre las 

distintas posibilidades de análisis basado en HRMS (Schymanski et al. 2015).  

Existen varios antecedentes del estudio de CEs en distintos ambientes incluyendo aguas 

residuales (Petrovic et al. 2006; Mendoza et al. 2015; Rivera-Jaimes et al. 2018; Picó et al. 2021), 

ríos y arroyos (Robles-Molina et al. 2014; Pascual Aguilar et al. 2017; Casado et al. 2019; Villa et 

al. 2020; Köck-Schulmeyer et al. 2021), aguas subterráneas (Jurado et al. 2019) y áreas costeras 

(Čelić et al. 2019; Köck-Schulmeyer et al. 2019; Xie et al. 2019; Soares et al. 2021). La mayoría 

de estos trabajos involucran sitios ubicados en el hemisferio norte a pesar que existe un estudio 

comparativo que muestra una mayor incidencia de estos compuestos en Sudáfrica, Sur de Asia y 

Sudamérica, donde las concentraciones y frecuencias de detección son mayores en países de 

ingresos bajos o medianos (Wilkinson et al. 2022). Además, muy pocos abarcan humedales y áreas 
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protegidas (Chaves et al. 2020; Azcune et al. 2022) o mar abierto (Brumovský et al. 2017; 

Vanryckeghem et al. 2019). Asimismo, existe poca información de estudios de distribución de CEs 

a nivel de cuenca (Pascual Aguilar et al. 2017; Köck-Schulmeyer et al. 2021). 

La evaluación del riesgo ambiental de los CEs en el medio acuático por lo general se basa 

en la evaluación del efecto y la exposición utilizando el enfoque de cociente de riesgo (RQ) 

(Minguez et al. 2014; Papadakis et al. 2015; Singer et al., 2016; Peng et al. 2017; Rivera-Jaimes 

et al. 2018; Xie et al. 2019). En este contexto, Tsaboula et al (2016) desarrollaron e implementaron 

un enfoque de priorización de plaguicidas en la cuenca del río Pinios de Grecia, que toma en 

consideración el nivel de riesgo ambiental teniendo en cuenta la frecuencia de ocurrencia de 

plaguicidas por encima de ciertos umbrales ambientales, la magnitud de esta desviación y la 

distribución espacial, así como información sobre el destino y el comportamiento de los 

plaguicidas en el medio ambiente y el potencial impacto en la salud de los seres humanos. Los 

resultados obtenidos en ese trabajo de 3 años de monitoreo, proporcionan antecedentes para la 

toma de decisiones importantes con respecto a la selección de plaguicidas que deben incluirse en 

la lista de analitos objetivo de los nuevos programas de control y detección de calidad del agua 

superficial en la cuenca del río Pinios de Grecia. 

Las Lagunas de Rocha y de Castillos son dos lagunas costeras ubicadas en la costa atlántica 

de Uruguay. Ambas cuencas pertenecen a la reserva de biosfera de la UNESCO denominada 

“Reserva de Biosfera Bañados del Este” desde 1976, y a la Convención de Ramsar para la 

protección de los humedales. Además, ambas lagunas son Paisajes Protegidos por el Sistema 

Nacional de Áreas Protegidas. No obstante, en ambas cuencas, se ha observado un aumento de la 

superficie agrícola y una disminución en la distancia entre campos agrícolas y arroyos y lagunas 

costeras (Rodríguez-Gallego et al. 2017); y no se ha estudiado la influencia de las principales 

ciudades de la zona (ciudades de Rocha y Castillos con ~25.500 y 7.500 habitantes 

respectivamente) en términos de CEs. 
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1.2 Objetivos 

 Caracterizar la ocurrencia de contaminantes emergentes (CEs) a lo largo de las cuencas de 

las Lagunas de Rocha y Castillos.  

 Analizar la distribución espacial de los CEs a lo largo de tres sistemas (arroyos, lagunas y 

mar costero) abarcando un gradiente de impacto antropogénico. 

 Verificar si existe alguna variación temporal en la ocurrencia y/o concentración de CEs. 

 Caracterizar el riesgo ambiental de los compuestos identificados sobre los ecosistemas 

acuáticos. 

 Identificar y clasificar potenciales contaminantes específicos a nivel de cuenca para su 

monitoreo. 

1.3 Hipótesis y predicciones asociadas 
 

 H1. La ocurrencia y concentración de CEs dependen directamente del impacto antrópico.   

P1. Se espera que los sitios asociados a los usos del suelo urbano o agrícola presenten 

mayor número y/o concentraciones más altas de estos compuestos y mayor riesgo 

ambiental. 

 H2. El gradiente ambiental natural dado por la inclusión de diferentes sistemas (arroyos, 

lagunas, mar costero) está fuertemente relacionado con los usos de suelo y con un 

concomitante aumento de la dilución dada por el volumen de agua de cada sistema.  

P2. Se espera que los arroyos presenten mayor número y/o concentraciones de CEs más 

altas que las lagunas y que el mar costero sea el sistema con menor número y/o 

concentraciones más bajas de CEs. 

 H3. Muchos de los CEs se utilizan primordialmente en ciertos períodos del año, mientras 

que otros se utilizan de forma constante a lo largo del año.  

P3. Se espera que los plaguicidas que se aplican de forma intermitente (ej atrazina, 

cadusafos, axozistrobina), así como ciertos productos de cuidado personal (ej DEET, 

principal componente del repelente) exhiban patrones temporales en su concentración, en 

tanto que los fármacos que se utilizan de forma crónica (ej ibuprofeno, diclofenac) 

presenten una concentración relativamente estable en los muestreos estacionales. 
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1.4 Metodología  
 

1.4.1 Área de estudio y toma de muestras 

Se recolectaron muestras de agua en 23 puntos de las cuencas de la Laguna de Rocha (LR) 

y Laguna de Castillos (LC) y mar adyacente. Ambas lagunas se caracterizan por conectarse 

periódicamente al océano (Figura 2). La conexión con el océano se produce directamente a través 

de una brecha que se abre en la barra de arena de LR, mientras que en LC la conexión se da a 

través del Arroyo Valizas. Los muestreos se realizaron a nivel de cuenca incluyendo tres sistemas: 

arroyos (ST), lagunas (LA) y zonas marinas costeras (CS) (Figura 2). La conectividad con el mar 

se produce cerca de los puntos de muestro R_CS_08 y C_CS_12 para LR y LC, respectivamente 

(Figura 3). Durante el muestreo los puntos fueron seleccionados teniendo en cuenta los diferentes 

niveles de actividad urbana, que incluye un gradiente desde las ciudades de Rocha y Castillos 

(Figura 4). En la Tabla 1 se incluye una descripción de las características de los puntos de 

muestreo. Los muestreos fueron realizados en el marco del convenio ¨Plan de monitoreo de las 

lagunas costeras de Uruguay¨ (Convenio DINAMA-CURE 2016), donde, a través de un abordaje 

interinstitucional se analizaron diferentes aspectos de la calidad de agua, con un enfoque a nivel 

de cuenca.  

Se realizaron cuatro campañas de muestreo estacionales durante el año 2017 para estudiar 

la variación temporal de los contaminantes. En total, se recogieron 91 muestras de agua. Cada 

muestra se recolectó de la capa subsuperficial en cada punto de muestreo (que luego se fraccionó 

en el laboratorio para los diferentes análisis). Antes de la toma de muestra, todas las botellas se 

enjuagaron con ácido clorhídrico (HCl) al 10%, agua ultrapura (calidad Milli-Q) y con agua del 

lugar de la muestra. Todas las muestras fueron transportadas en condiciones de refrigeración con 

hielo hasta su llegada al laboratorio, se mantuvieron a 4 °C y se procesaron inmediatamente. 
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Figura 2. Área de estudio y localización de los puntos de muestreo. Tomado de Griffero et al 

(2019). 
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Figura 3. Cañada de los Olivera. Aguas abajo de la PTAR de la ciudad de Castillos. Sitio 

C_ST_05. 

 

Figura 4. Arroyo Valizas cercano a su desembocadura en el Océano Atlántico (sitio C_CS_11). 
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Tabla 1. Localización geográfica y descripción de los sitios de muestreo y cobertura de uso de suelo. 

    Área (en hectáreas, ha) 

Sitio 
Localización 
Geográfica Cuenca Descripción del sitio Forestación Agricultura Laguna Ganadería 

Bosque 
Natural Olivos Urbano 

Bañad
os 

Área Total de la 
cuenca 

R_ST01   34°27 '38,6''S 54°20'49,1''O Rocha Arroyo Rocha, toma de agua 
para potabilización 

7147,58 612,72 
 

8112,94 4565,81 
 

19,25 19,73 20478,03 

R_ST02 34°31'8,24''S 54°20'53,71''O Rocha Arroyo Rocha, aguas abajo 
(4.5 Km) ) EDAR 

11254,69 2108,21 13,80 20809,59 11863,40 3,88 1839,08 45,72 47938,36 

R_ST03   34°30'54,04''S 54°15'01,16''O Rocha Arroyo Las Conchas 1116,13 2733,58 25,35 8748,42 1033,07  45,38  13718,00 

R_ST04   34°35'10,47''S 54°10'44,16''O Rocha Arroyo La Palma 504,49 2837,33 91,02 5995,77 166,78  41,16 41,14 9679,00 

R_ST10   31°34'34,5''S 54°17'07,9''O Rocha Embalse de Arroyo La Palma 504,49 2837,33 91,02 5995,77 166,78  41,16 41,14 9679,00 

C_ST01   31°34'34,5''S 54°17'07,9''O Castillos Arroyo Don Carlos 2002,24 2649,32  8962,88 3461,21  0,69 401,63 17458,00 

C_ST02   34°38'41''S 54°17'44,0''O Castillos Arroyo Chafalote 3151,56 1355,18  8710,00 3362,50 33,62  12,49 16607,00 

C_ST03   34°39'50,8''S 54°15'16,6''O Castillos Naciente de Arroyo 
Chafalote 

   
186,91 118,62 

   
305,53 

C_ST04   34°41'05.2''S 54°16'00.9''O Castillos Arroyo aguas abajo (6.8 Km) 
EDAR de ciudad Castillos 

2033,30 1781,75 
 

13199,79 1794,85 
 

522,06 694,26 20001,00 

C_ST05   34°39'52.0''S 54°12'03.1''O Castillos Cañada los Olivera, aguas 
abajo (2.9Km)  ) EDAR ciudad 

de Castillos 

2033,30 1781,75 
 

13199,79 1794,85 
 

522,06 694,26 20001,00 

R_LA05   34°34'34,5''S 54°17'07,9''O Rocha Laguna de Rocha Norte 15508,25 13708,77 7901,55 62041,05 14690,94 3,88 2024,49 5547,58 121433,00 

R_LA06   34°21'14.42"S 54°3'38.63"O Rocha Laguna de Rocha Centro 15508,25 13708,77 7901,55 62041,05 14690,94 3,88 2024,49 5547,58 121433,00 

R_LA07   34°15'1,2''S 54°12'49,7''O Rocha Laguna de Rocha Sur 15508,25 13708,77 7901,55 62041,05 14690,94 3,88 2024,49 5547,58 121433,00 

C_LA06  34°13'05.08''S 53°53'39.05''O Castillos Laguna de Castillos Norte 12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64 136665,00 

C_LA07   34°12'47.28"S 53°53'4.59"O Castillos Laguna de Castillos Centro 12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64 136665,00 
C_LA08   34°18'05,9''S 53°56'43,2''O Castillos Desembocadura del Arroyo 

Chafalote 
12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64 136665,00 

C_LA09   34°20'03,5''S 53°54'55,2''O Castillos Laguna de Castillos Sur 12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64 136665,00 

C_LA10   34°21'58,9''S 53°56'48,6''O Castillos Arroyo Valizas (Puente). 11968,61 15122,54 8347,61 68202,41 12846,75 386,45 654,26 16175,95 133921,00 
R_CS08   34°21'05,2''S 53°52'35,6''O Rocha Desembocadura de Laguna 

de Rocha en el Océano 
Atlántico 

15508,25 13708,77 7901,55 62041,05 14690,94 3,88 2024,49 5547,58 121433,00 

R_CS09  34°21'28.35"S 53°50'36.90"O Rocha Mar Costero cercano a la 
localidad de La Paloma 

15508,25 13708,77 7901,55 62041,05 14690,94 3,88 2024,49 5547,58 121433,00 

C_CS11  34°20'41.99''S 53°47'18.81''O Castillos Arroyo Valizas cercano a su 
desembocadura 

12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64 136665,00 
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C_CS12  34°20'22.34''S 53°46'57.44''O Castillos Desembocadura de Arroyo 
Valizas en el Océano 

Atlántico 

12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64 136665,00 

C_CS13 34°20'32.84''S 53°46'34.14''O Castillos Mar costero cercano a la Isla 
Seca, entre Valizas y Cabo 

Polonio 

12954,09 15136,59 8604,68 70179,59 13054,40 386,45 729,62 16513,64   136665,00 
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1.4.2 Preparación de muestra, compuestos analizados y soluciones de trabajo 

Para el análisis de contaminantes las muestras fueron fraccionadas en frascos de polietileno 

de alta densidad, luego se filtraron 200 mL de muestra utilizando filtros de fibra de vidrio de 0,7 

μm y se ajustaron a pH 7. Posteriormente, las muestras de agua filtrada fueron fortificadas con 20 

μL de solución de trabajo de Trifenilfosfato (TPP) 10 mgL-1 que se utilizó como compuesto 

surrogado, como control de la eficiencia de la extracción.  

Para la extracción de los compuestos, se llevó a cabo el procedimiento de extracción en 

fase sólida (SPE) utilizando el mismo esquema descrito por Robles-Molina et al. (2014b). Se 

utilizaron cartuchos de extracción en fase sólida (SPE) Oasis HLB™ (200 mg, 6 mL) (Figura 5).  

 

 

Figura 5. Manifold con cartuchos de SPE Oasis® HLB utilizado durante el tratamiento de agua 

para el análisis de CEs. 

Cartuchos HLB 
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El procedimiento de SPE se realizó en las siguientes etapas: el cartucho se acondicionó con 

4 mL de metanol y 8 mL de agua Mili-Q, se cargaron 200 mL de muestra a un flujo aproximado 

de 5-10 mL min-1, se dejó secar de 3-5 min y finalmente se realizó la elución con dos alícuotas de 

4 mL de metanol (MeOH). El extracto recolectado se evaporó bajo una corriente suave de 

nitrógeno hasta casi sequedad usando un Turbo Vap LV de Zymark (Hopkinton, MA), con un baño 

María a 37 °C y presión de Nl de 15 psi. Finalmente, un residuo de aproximadamente 100 μL se 

reconstituyó con 2 mL de acetonitrilo (ACN). Con el fin de hacerlo compatible con las condiciones 

cromatográficas iniciales, el extracto se diluyó 25 veces con una mezcla H2O/ACN (95:5), 

obteniendo un factor de concentración final de 4 de la muestra de agua tomada del ambiente 

(Figura 6).  

 

 

 

Figura 6. Esquema de tratamiento de muestra utilizado. 
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Se seleccionó una lista de 362 CEs como alcance de compuestos target. Los compuestos 

orgánicos analizados se pueden dividir en los siguientes tipos según su uso: fármacos, productos 

de uso doméstico, drogas de abuso y sus metabolitos, hormonas y plaguicidas. En anexo se muestra 

una lista detallada de los analitos incluyendo su composición elemental y los datos experimentales 

utilizados durante la identificación instrumental (Tabla 1 del Anexo).  

Las soluciones stock de estándar individuales se prepararon a un nivel de concentración 

500 mg L-1 en diferentes solventes dependiendo de la solubilidad y estabilidad de los compuestos 

(MeOH, isopropanol, ACN y/o agua en medio básico o ácido). Estas soluciones se almacenaron a 

-20 °C. Luego se prepararon soluciones de trabajo a 1 mgL-1 en ACN, que contenían entre 30 y 50 

compuestos mediante métodos de dilución apropiados a partir de las soluciones madre. 

1.4.3 Cromatografía líquida de nanoflujo - espectrometría de masas de alta resolución 

Se empleó un sistema EASY-nLC 1000 nano-LC (Thermo Scientific, San José, EE-UU.), 

con la columna Thermo EASY-Spray C18 PepMap®. La detección se realizó con un 

espectrómetro de masas Q/Orbitrap modelo Q-Exactive (Thermo Scientific, San José, EE-UU.). 

El sistema incluye un emisor de nanospray integrado, conectado al espectrómetro de masas por 

medio de una carcasa de la fuente Easy-Spray (Thermo Scientific, San José, EE-UU), que tiene 

una posición única pre-optimizada para la columna nano-LC y proporciona calentamiento de 

columna y conexión de cámara de dispositivo de carga acoplada (CCD). (Figura 7). Los 

parámetros del nanospray en modo de ionización positiva fueron los siguientes: voltaje del spray: 

2.2KV; temperatura capilar: 250 °C; Nivel de RF de lente-S: 60. 

La temperatura de la columna se mantuvo a 35 °C. Sus dimensiones fueron de 75 μm × 

150 mm (tamaño de partícula de 3 μm, poro de 100 Å de diámetro). El volumen de inyección fue 

de 1 μL y el caudal fue 200 nLmin-1. Las Fases móviles fueron A y B agua Milli-Q y ACN, 

respectivamente ambos con ácido fórmico al 0,1% (v/v). El programa de elución en gradiente 

comenzó con 5% B, aumentó a 30% B en 17 min; luego de 30-95% B de 17-32 min. La columna 

se lavó con 100% B de 32-37 min antes de volver a las condiciones iniciales de 5% B en 1 min y 

se equilibró durante 4 minutos adicionales. El tiempo total entre inyecciones fue de 42 minutos. 
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Figura 7. Izquierda: Nano-LC/Q-Exactive Orbitrap. Derecha: Emisor de nanospray. 

 

El instrumento operó en el modo de ionización positiva ya que la mayoría de los 

compuestos se podían determinar en este modo de ionización y por tiempos operacionales de 

utilización del equipo. El método de adquisición del Q/ Orbitrap consistió en dos experimentos 

paralelos con un ciclo de trabajo de aprox. 0,5 s por punto de adquisición: (1) escaneo completo 

(modo full-scan) a una resolución de 70.000 (en m/z 195) y; (2) disociación inducida por colisión 
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(a una energía de colisión normalizada de 20 (unidades arbitrarias) sin aislamiento del ion 

precursor (modo AIF). Se utilizaron las siguientes configuraciones espectrométricas de masas 

adicionales: (a) Experimento full-scan: control automático de ganancia (AGC) target: 1E06; 

tiempo máximo de inyección (IT): 200 ms, rango de exploración: 100–750 m/z; (b) Experimento 

AIF: AGC target: 2E05; IT máxima: 50 ms, resolución: 17.500. 

Para la adquisición y el manejo de datos se utilizaron los Software XCalibur 3.0 y 

TraceFinder versión 3.2 (Thermo Scientific). La información detallada sobre los valores teóricos 

y experimentales de m/z exactas y tR utilizados para la identificación se presentan en la Tabla 1 

del Anexo. Para la identificación y cuantificación, los cromatogramas de iones extraídos (XIC) se 

reconstruyeron sobre la base de ventanas de extracción de valores de masa exactos de ±5 ppm. 

1.4.4 Criterios de identificación 

La identificación de los CE se logró mediante la aproximación de screening target. Para 

ello, las mezclas que contenían entre 30 y 100 compuestos se inyectaron en el sistema 

nanoLC/HRMS para recopilar los datos de tR y masas exactas de los iones objetivo en modo full-

scan. El software TraceFinder se utilizó con fines de detección teniendo en cuenta un límite de 

tolerancia definido para desviaciones de masa y tR, según lo establecido por el Documento Nº 

SANTE/11312/2021. Un compuesto era considerado detectado si la diferencia en el tR era inferior 

a 0,2 min (con respecto al tR del estándar) y el error de masa inferior a 5 ppm (en comparación 

con la masa teórica); en base a estudios previos de validación de estos compuestos (Robles-Molina 

et al. 2014b).  Con fines de identificación en muestras ambientales, los archivos de datos sin 

procesar del modo AIF se buscaron manualmente usando el software Xcalibur para identificar 

iones de fragmentos característicos. Los compuestos identificados se cuantificaron usando el 

software TraceFinder basado en las masas exactas del ion precursor. 

Teniendo en cuenta la complejidad del enfoque de screening en muestras ambientales, se 

establecieron criterios de identificación de contaminantes basado en la categorización target y 

tentativa de los compuestos detectados en las muestras. Dicha categorización incluye coincidencia 

de tR, error de masas del ion precursor [M + H]+ y de los fragmentos proporcionados en modo 

AIF. Con base en estos criterios, los compuestos detectados se agruparon en tres categorías 

diferentes: 
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-Categoría I: Identificado Tipo 1: coincidencia en tR + detectado [M + H]+ 

(HRMS full-scan) + 2 iones producto en modo AIF 

-Categoría II: Identificado Tipo 2: coincidencia tR + detectado [M + H]+ 

(HRMS full-scan) + 1 ion AIF (HRMS) 

-Categoría III: Candidatos tentativos: coincidencia tR + detectado [M+H]+ (HRMS full-scan)/ Sin 

iones AIF 

El límite de identificación (LOI) (Tabla 2) se definió como la concentración mínima de 

analito inyectado en la curva de calibración en matriz que cumple con una de estas categorías. Solo 

los compuestos que presentaron al menos un ion AIF en los estándares fueron monitoreados en las 

muestras ambientales. Los compuestos encontrados en muestras ambientales dentro de las 

categorías I y II se informaron como hallazgos positivos, mientras que aquellos hallados en la 

categoría III fueron reportados como candidatos tentativos y deberían ser analizados en estudios 

futuros. No se consideraron los hallazgos de categoría III con fines de cuantificación ni en la 

evaluación del riesgo ambiental. Los compuestos de las categorías I y II presentaron al menos 2 

iones con error de masa ≤5 ppm (Petrovic et al. 2006; Bade et al. 2015; SANTE 2021; Ali Asghar 

et al. 2018). En la Figura 1 del Anexo se muestran ejemplos seleccionados para la detección de 

contaminantes basada en estas 3 categorías. Además, se incluye una figura también en el Anexo 

de ejemplos obtenidos utilizando el flujo non-target a modo de análisis exploratorio, que es una 

de las posibilidades que también brinda el equipo utilizado (Figura 2 Anexo). 

1.4.5 Control de calidad, curvas en matriz y límites de cuantificación 

Una de las principales ventajas otorgadas por el uso de nano-LC es que permite reducir 

considerablemente el efecto matriz (Meher & Chen 2017). Esto se debe a que las gotas de 

nanospray son más pequeñas, por lo que el número de moléculas de analito en la gota primaria, 

que entra al MS, se incrementa aumentando así la eficiencia en la ionización (Figura 8). El uso de 

nano LC-MS se implementó para el análisis de CEs, plaguicidas, micotoxinas y drogas veterinarias 

mostrando mejoras en sensibilidad y reducción del efecto matriz a través del uso de mayores 

factores de dilución (Moreno-González et al. 2017a,2017b; Alcántara-Durán et al. 2018, 2019).   
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Figura 8. Comparación de eficiencia de ionización en ESI y Nano-ESI. Tomado de: 

http://Principle of Nanoelectrospray Ionization and High Sensitivity Analysis (uab.edu). 

 

Para el control de calidad, se inyectaron viales blancos (fase móvil) cada 5 inyecciones de 

muestra para verificar la ausencia de efectos de arrastre. Además, se inyectaron tres controles de 

calidad diariamente de estándares en matriz (0,1, 1 y 10 μgL-1) para verificar los cambios del 

instrumento a lo largo de las secuencias.  Las muestras se inyectaron intercaladas con inyección 

de blancos para evitar efectos de transferencia entre diferentes muestras, tres controles de calidad 

(QC) fueron inyectados diariamente para verificar la respuesta del analito a lo largo del estudio. 

No se observó una desviación significativa de la señal a lo largo de la adquisición de datos sobre 

las muestras y los QC estudiados. Los datos cuantitativos se obtuvieron a través de la interpolación 

en curva de calibración en matriz. 

Se consideró el nivel de calibración más bajo (LCL) como la concentración mínima de 

analito cuyo [M + H]+ del XIC (con una ventana de extracción de masa estrecha de ± 5 ppm sin 

filtros suaves) mostró una relación señal-ruido (S/N) de 10 en términos de área de pico. Se calculó 

el límite de cuantificación (LOQ) considerando el LCL y como mínimo el valor LOI. El método 

de preparación de muestra utilizado en este estudio, se ha aplicado ampliamente por más de diez 

años en el grupo de investigación donde se realizó el trabajo en el Departamento de Química, 
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Física y Analítica de la Universidad de Jaén, España (Martínez Bueno et al. 2007; Moreno-

González et al. 2017a, 2017b; Robles-Molina et al. 2014a,b) usando diferentes tipos de muestras 

de agua con un alcance analítico similar. Compuestos con recuperaciones fuera del rango 

normalmente aceptado de 70-120% (Robles-Molina et al. 2014b) fueron excluidos de la evaluación 

de riesgo ambiental. Para los compuestos identificados como positivos, se realizó la corrección 

por tasa de recuperación (SANTE 2021). 

Se fortificaron todas las muestras con TPP a un nivel final de 1 μgL-1 antes del 

procedimiento de SPE con el objetivo de verificar la eficiencia global del proceso. No se aplicó 

corrección por tasa de recuperación del compuesto surrogado, sino que se consideró la 

repetitividad del TPP como criterio de control de calidad para la detección de valores atípicos. 

Tanto las curvas de calibración de estándar externas (en solventes) como las de matriz se realizaron 

utilizando los mismos niveles de concentración final: 0,0001, 0,001, 0,01, 0,1, 1 y 10 μgL-1 en vial. 

El efecto matriz (EM) se evaluó comparando las pendientes de las curvas de calibración en 

matriz de mezclas de muestras representativas y las curvas de calibración de estándar externo en 

solvente empleando la siguiente fórmula:  

EM (%) = [(pendiente de la curva de calibración en matriz/ pendiente de la curva de calibración 

en solvente) − 1] × 100 

De esta forma, un valor de 0% significa que la señal del analito no se ve afectada por los 

componentes de la matriz. Los valores positivos representan un aumento de la señal inducida por 

la matriz y los valores negativos son una evidencia de la supresión de la señal del analito. 
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Tabla 2. Parámetros analíticos y resumen de resultados de los compuestos detectados. 

 
 

 
 

Criterio de identificación 
  

  Resumen de resultados 
 

Compuesto CAS # 
Tipo de 

Contaminante 

Categoría LOI 

(µg L-1) 

LCL 

(µg L-1) 

LOQ 

(µg L-1) 

Rec** 

(%) 

Efecto 

Matriz 

(%) 

DF 

(%) 

Media 

(µg L-1) 

Min 

(µg L-1) 

Max 

(µg L-1) 

 

(-)-N- Metilefedrina * 42151-56-4 Drog Abus I 1 0,0001 1 57 15 13,19 <LOQ <LOQ <LOQ  

17-β-estradiol 2529-54-6 Hormona I 0,1 0,1 0,1 84 10 18,68 2,35 0,09 7,90  

Amitraz 33089-61-1 Plaguicida I 0,1 0,01 0,1 100 9 5,49 0,07 0,03 0,12  

Atrazina 1912-24-9 Plaguicida I 1 0,0001 1 79 2 57,14 0,49 0,21 1,10  

Atropina* 803615-91-0 Fármaco I 0,01 0,001 0,01 64 12 13,19 0,04 0,03 0,05  

Azoxistrobina 131860-33-8 Plaguicida I 0,0001 0,01 0,001 101 14 2,20 0,30 0,30 0,31  

Cafeina 58-08-2 Uso Doméstico I 0,1 0,1 0,1 80 6 61,54 0,22 0,05 1,17  

Carbamazepina* 298-46-4 Fármaco I 0,1 1 0,1 65 7 5,49 0,52 0,34 0,71  

Carbendazin 10605-21-7 Plaguicida I 10 0,0001 10 117 15 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Carbofurano* 1563-66-2 Plaguicida I 0,1 0,1 0,1 41 13 13,19 0,10 0,09 0,12  

Clorpirifos etilo* 2921-88-2 Plaguicida I 1 10 1 50 5 9,89 <LOQ <LOQ <LOQ  

Diazinona* 333-41-5 Plaguicida I 0,001 0,1 0,001 64 3 12,09 <LOQ <LOQ <LOQ  

Etion* 563-12-2 Plaguicida I 1 0,1 1 27 18 6,59 <LOQ <LOQ <LOQ  

Fenazaquín 120928-09-8 Plaguicida I 0,01 0,0001 0,01 74 15 84,62 0,08 0,05 0,63  

Fluazifop-p-butilo * 79241-46-6 Plaguicida I 1 0,001 1 16 27 75,82 0,51 0,51 0,51  

Hexitiazox * 78587-05-0 Plaguicida I 1 0,1 1 18 5 15,38 <LOQ <LOQ <LOQ  

Ibuprofeno 62741-78-0 Fármaco I 0,1 1,0 0,1 99 0 5,49 0,30 0,30 0,30  

Ketoprofeno* 22071-15-4 Fármaco I 0,0001 0,0001 0,0001 63 14 5,49 <LOQ <LOQ <LOQ  

Metolaclor 51218-45-2 Plaguicida I 0,1 0,01 1 85 2 17,58 1,60 0,23 14,64  

Morfina 143-70-4 Fármaco I 1 0,1 1 87 3 10,99 <LOQ <LOQ <LOQ  
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Neburon* 555-37-3 Plaguicida I 0,1 0,1 0,1 67 4 13,19 0,05 0,04 0,13  

Nicotina* 1127-83-9 Uso Doméstico I 0,001 0,001 0,1 43 3 13,19 0,36 0,15 0,74  

Paracetamol 103-90-2 Fármaco I 0,0001 0,1 10 70 2 4,40 <LOQ <LOQ <LOQ  

Paraxantina* 188297-90-7 Uso Doméstico I 0,1 0,001 0,1 35 4 13,19 <LOQ <LOQ <LOQ  

Pencicuron * 66063-05-6 Plaguicida I 1 0,01 1 59 7 52,75 <LOQ <LOQ <LOQ  

Pendimetalina 40487-42-1 Plaguicida I 10 50 10 96 4 51,65 3,08 3,08 3,08  

Propamocarbo* 24579-73-5 Plaguicida I 1 0,1 10 37 1 10,99 <LOQ <LOQ <LOQ  

Prosulfocarbo* 52888-80-9 Plaguicida I 0,001 0,1 0,001 35 4 96,70 0,03 0,02 0,08  

Piraclostrobina* 175013-18-0 Plaguicida I 0,1 0,01 0,1 56 2 40,66 0,04 0,04 0,13  

Piridabén* 96489-71-3 Plaguicida I 0,1 0,0001 0,1 29 2 28,57 0,02 0,01 0,04  

Tamoxifeno 10540-29-1 Fármaco I 0,1 0,1 0,1 96 10 64,84 0,27 0,06 2,40  

Trimetoprima * 738-70-5 Fármaco I 0,1 0,1 0,1 64 3 5,49 0,05 0,04 0,06  

17-α-Etinilestradiol 57-63-6 Hormona II 0,1 0,1 0,1 87 4 4,40 11,57 0,13 45,51  

Atenolol 29122-68-7 Fármaco II 10 0,001 10 86 18 2,20 <LOQ <LOQ <LOQ  

Benzoilecognina 519-09-5 Drog Abus II 0,1 0,0001 0,1 82 4 29,67 0,83 0,32 1,33  

Bitertanol* 55179-31-2 Plaguicida II 10 0,1 10 66 1 7,69 <LOQ <LOQ <LOQ  

Cadusafos 95465-99-9 Plaguicida II 1 1,0 1 81 3 10,99 0,67 0,34 1,32  

Clofentezina 74115-24-5 Plaguicida II 10 0,01 10 59 19 6,59 <LOQ <LOQ <LOQ  

Clomifeno 911-45-5 Hormona II 1 0,001 1 100 17 13,19 <LOQ <LOQ <LOQ  

Cocaina 47195-07-3 Drog Abus II 0,1 0,1 0,1 100 3 12,09 <LOQ <LOQ <LOQ  

Codeina* 76-57-3 Drog Abus II 10 0,1 10 88 5 9,89 <LOQ <LOQ <LOQ  

Ciprodinilo* 121552-61-2 Plaguicida II 0,001 0,1 1 60 9 5,49 <LOQ <LOQ <LOQ  

DEET 26906-15-0 Uso Doméstico II 0,1 0,1 0,1 53 4 67,03 0,18 0,02 <LOQ  

Diclofenac 1186132-01-3 Fármaco II 10 1 10 74 3 3,30 <LOQ <LOQ 2,24  

Diflufenican* 1448777-04-5 Plaguicida II 50 1 50 91 2 5,49 <LOQ <LOQ <LOQ  

Enrofloxacina* 93106-60-6 Fármaco II 10 0,001 10 52 10 12,09 2,88 2,88 <LOQ  
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Etoxiquina* 91-53-2 Plaguicida II 10 0,1 10 10 3 2,20 0,01 0,00 2,88  

Lomefloxacina* 98079-51-7 Fármaco II 10 1 10 2 9 5,49 <LOQ <LOQ 0,02  

Oxadiazon* 19666-30-9 Plaguicida II 1 1 1 78 2 6,59 <LOQ <LOQ <LOQ  

Picolinafeno* 137641-05-5 Plaguicida II 1 0,1 1 32 1 90,11 0,13 0,04 <LOQ  

Proquinazida* 189278-12-4 Plaguicida II 0,1 0,01 0,1 35 9 39,56 0,01 0,01 0,37  

Pimetrozina* 123312-89-0 Plaguicida II 0,1 0,01 0,1 14 1 4,40 0,06 0,06 0,02  

Pirazofos 13457-18-6 Plaguicida II 0,1 1 0,1 12 2 8,79 0,08 0,08 0,06  

Terbutalina 23031-25-6 Fármaco II 0,1 0,1 0,1 78 14 14,29 0,28 0,16 0,09  

Tiabendazol 148-79-8 Plaguicida II 1 1 1 76 8 4,40 <LOQ <LOQ 0,45  

Δ-9-THC* 1972-08-3 Drog Abus II 10 0,1 10 88 4 24,18 <LOQ <LOQ <LOQ  

Ciprofloxacina* 438571-52-9 Fármaco III 10 0,1 10 6 16 2,20 <LOQ <LOQ <LOQ  

Aclonifeno* 74070-46-5 Plaguicida III 10 1 10 45 13 2,20 <LOQ <LOQ <LOQ  

Azinfos-etilo * 2642-71-9 Plaguicida III 10 0,1 10 35 4 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Azinfos-metilo * 86-50-0 Plaguicida III 1 0,1 1 38 2 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Bifenox 42576-02-3 Plaguicida III 50 1 50 75 17 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Buprofezina * 69327-76-0 Plaguicida III 1 1 1 47 1 10,99 <LOQ <LOQ <LOQ  

Cloroxurón 1982-47-4 Plaguicida III 0,1 0,1 0,1 87 13 4,40 <LOQ <LOQ <LOQ  

Clorpirifos metilo 5598-13-0 Plaguicida III 10 0,1 10 87 12 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Cumafós* 56-72-4 Plaguicida III 10 0,1 10 40 7 7,69 <LOQ <LOQ <LOQ  

Diclofentión * 97-17-6 Plaguicida III 50 1 50 18 13 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Difenoconazol* 119446-68-3 Plaguicida III 1 1 1 62 7 5,49 <LOQ <LOQ <LOQ  

Dimetametrina * 22936-75-0 Plaguicida III 10 0,001 10 69 8 2,20 <LOQ <LOQ <LOQ  

Diniconazol 83657-18-5 Plaguicida III 10 0,01 10 60 20 1,10 <LOQ <LOQ <LOQ  

Enoxacina* 74011-58-8 Fármaco III 10 0,1 10 60 4 8,79 <LOQ <LOQ <LOQ  

Fluazifop 69335-91-7 Plaguicida III 0,1 0,001 0,1 85 4 5,49 0,07 0,06 0,11  

Ácido flufenámico 530-78-9 Plaguicida III 0,1 0,0001 0,1 97 3 4,40 1,16 0,09 5,05  
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Indoxacarb* 173584-44-6 Plaguicida III 0,1 0,1 0,1 16 10 13,19 0,02 0,01 0,05  

Mefenacet* 73250-68-7 Plaguicida III 0,1 0,1 0,1 66 2 6,59 <LOQ <LOQ <LOQ  

Miconazol* 22916-47-8 Plaguicida III 1 10 1 22 0 16,48 0,18 0,18 0,18  

Norfloxacina* 70459-02-8 Fármaco III 0,1 0,1 0,1 12 1 6,59 0,03 0,01 0,03  

Ofloxacina 82419-36-1 Fármaco III 0,1 0,1 0,1 41 17 2,20 <LOQ <LOQ <LOQ  

Penconazol 66246-88-6 Plaguicida III 0,1 0,001 0,1 79 2 8,79 0,09 0,05 0,43  

Propranolol* 56354-24-6 Fármaco III 0,1 0,01 0,1 65 8 7,69 0,24 0,17 0,30  

Tebuconazol 107534-96-3 Plaguicida III 10 0,1 10 83 1 29,67 <LOQ <LOQ <LOQ  

Tebufenpirad * 119168-77-3 Plaguicida III 10 1 10 42 0 52,75 <LOQ <LOQ <LOQ  

Trifloxistrobina* 141517-21-7 Plaguicida III 0,1 0,0001 0,1 30 1 7,69 0,02 0,02 0,03  

 
     

  
 

 
    

*Recuperaciones por debajo de 70% 

**Recuperaciones realizadas a 0.5 μgL-1  

DF (%): Frecuencia de detección 
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1.4.6 Análisis de usos del suelo, distribución espacial de CEs y análisis estadístico 

El uso y la cobertura del suelo (LULC) se obtuvo de la Dirección Nacional de 

Ordenamiento Territorial (DINOT), que se hizo siguiendo el Sistema de Clasificación de 

Cobertura Terrestre de la FAO, basado en imágenes Landsat de 2015 

(http://www.mvotma.gub.uy/component/k2/item/ 10010723). Los LULC para las cuencas de las 

lagunas costeras se ajustaron con base a la clasificación realizada por Rodríguez-Gallego et al. 

(2017). El sistema de información geográfico fue construido usando QGIS 2.12 

(http://www.qgis.org), que contiene el LULC principal para ambas cuencas y la ubicación de GPS 

de cada punto de muestreo, así como las concentraciones de contaminantes y los resultados de la 

evaluación de riesgo ambiental. Las capas LULC fueron las siguientes: zonas urbanas, forestación 

(plantación de árboles exóticos para la producción de madera y pulpa en pastizales sensu; Farley 

et al. 2005), agricultura, bosque natural, plantación de olivos, humedales y la matriz dominante de 

pastizales donde se desarrolla la ganadería extensiva. 

Para comparar las frecuencias detectadas para cada grupo de contaminantes, es decir, los 

asociados al uso urbano (fármacos, drogas de abuso, compuestos de uso doméstico, hormonas) y 

plaguicidas, se realizó un histograma que muestra el número de contaminantes por sitio. La 

frecuencia de detección (DF, %) para cada compuesto se estimó como el número de veces que se 

detectó el compuesto sobre el número total de sitios analizados en cada cuenca (incluyendo 

arroyos, laguna y mar) a lo largo de las 4 estaciones. 

Para visualizar (o no) la separación entre ambas cuencas estudiadas (Castillos y Rocha) en 

base a los CEs, ser realizó un análisis de componentes principales (PCA) sobre el número de 

compuestos identificados por categoría de CE. 

Se estudió la distribución espacial y temporal de los contaminantes utilizando un modelo 

lineal generalizado (GLM) con una distribución de error de Poisson y la función de conexión log. 

El GLM se ajustó al número de contaminantes y los tres sistemas analizados (arroyos, lagunas y 

mar costero) por un lado, y las cuatro estaciones (verano, otoño, invierno y primavera) por otro 

lado, como variables explicativas. Todos estos análisis se realizaron utilizando el software libre R 

(versión 3.6.1). 

http://www.mvotma.gub.uy/component/k2/item/
http://www/
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1.4.7 Evaluación de riesgo ambiental 

El potencial riesgo ambiental de los CEs detectados en aguas superficiales fue evaluado 

siguiendo el método del cociente de riesgo (RQ) (Peng et al. 2017; Jurado et al. 2019) como: 

RQ=concentración ambiental máxima medida (MECmax)/concentración prevista sin efecto 

(PNEC).  

En Kreuger (1998) y en muchos otros estudios de monitoreo (Vryzas et al. 2009, 2011) se 

ha informado que los plaguicidas tienen descargas máximas después de fuertes lluvias o eventos 

de irrigación. Por esto, se espera que las elevadas concentraciones observadas después de estos 

eventos tengan mayores efectos adversos en la biota local (Liess et al. 2008). Por lo tanto, en lugar 

de utilizar la media aritmética de todas las medidas, se utilizó el máximo detectado en las 

concentraciones como valores "MEC" para considerar los eventos pico. 

Los índices RQ se transformaron a valores logarítmicos (Ln RQmax) para facilitar las 

comparaciones con otras variables como número de compuestos con valores de RQ >1. Para la 

estimación del PNEC se utilizó el método del factor de evaluación (AF) según el Documento de 

Orientación Técnica de la Comisión Europea (ECTGD) (Van Leeuwen 2003). En base a este 

enfoque, el PNEC fue calculado dividiendo los datos más bajos de toxicidad aguda (EC50) o 

crónica NOEC (concentración más baja sin efecto observado) utilizando los valores de las especies 

más sensibles según el ECTGD (Van Leeuwen 2003). Los valores de NOEC crónicos fueron 

utilizados cuando estaban disponibles frente a los datos de toxicidad aguda. Cuando los datos de 

NOEC a largo plazo de tres, dos o un nivel trófico estaban disponibles, el PNEC se calculó 

utilizando un AF de 10, 50 y 100, respectivamente. Cuando sólo se contaba con los datos de 

toxicidad a corto plazo L(E)C50, se usó un AF de 1000 para calcular el PNEC (Van Leeuwen 

2003). La toxicidad aguda se puede expresar como la concentración letal media (LC50). Por 

ejemplo, en el caso de los peces, es la concentración en agua que mata el 50 % de un lote de prueba 

de peces dentro de un período continuo de exposición. Alternativamente, se puede expresar como 

la concentración efectiva media (EC50). En los casos de Daphnia o algas como la concentración 
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de la sustancia de prueba, que resulta en una reducción del 50 % en la movilización o el 

crecimiento, respectivamente. 

Para aquellos compuestos para los que no se disponía de datos sobre el efecto toxicológico, 

se utilizaron los modelos de Relaciones de Actividad de Estructura Ecológica (ECOSAR), para 

estimar los efectos ambientales potenciales para cada compuesto (Van der Leeuwen 2013). Los 

mismos se basan en un sistema predictivo computarizado que estima la toxicidad aguda y crónica 

de un producto químico para los organismos acuáticos, mediante el uso de Relaciones Estructura-

Actividad (SAR) computarizadas. La toxicidad EC50 más baja y los datos de NOEC se obtuvieron 

de varias referencias (Della Greca et al. 2007; Zha et al. 2008; Van Der et al. 2013; Yuan et al. 

2014; Mendoza et al. 2015; Tsaboula et al. 2016; Ecotox de la USEPA) e IUPAC (IUPAC PPDB 

2019). Como ya ha sido reportado ampliamente, la clasificación de riesgo se basó en un criterio 

binario en la que RQ ˂ 1 significa “riesgo bajo o nulo”; RQ≥ 1: “posible riesgo” indicando que 

puede ser necesaria una investigación más profunda sobre ese compuesto (Emma 2006; Tsaboula 

et al. 2016; Peng et al. 2017). 

1.4.8 Evaluación de exposición para plaguicidas 

La evaluación de la exposición ambiental se llevó a cabo analizando los datos obtenidos 

durante el período de muestreo con el fin de proporcionar medidas sobre la intensidad, frecuencia 

y duración del contacto de la biota con un plaguicida potencialmente dañino. Esta evaluación fue 

hecha únicamente para plaguicidas ya que para estos compuestos existe una base de datos sólida 

de algunas de sus propiedades de destino ambiental. La determinación de la duración del contacto 

entre la biota y los plaguicidas se realizó de acuerdo a la Guía Documento sobre Ecotoxicología 

Acuática en el contexto de la Directiva 91/414/EEC (EC 2002) tomando en consideración el 

enfoque de exposición a largo y corto plazo. Solo los plaguicidas con valores de tiempo de 

disipación DT50 (es decir el tiempo que precisa el compuesto para llegar a la mitad de su 

concentración) ≥2 días (estudio agua-sedimento, pH= 6-9), se consideraron que podían causar una 

exposición "continua" a la biota, mientras que los plaguicidas con sus respectivos valores de DT50 

˂ 2 días se consideraron que solo podían causar efectos a corto plazo (Tsalouba et al. 2016). En 

consecuencia, los plaguicidas detectados fueron separados en primer lugar con respecto a los 



 

60 
 

criterios anteriores. Los datos de los valores de DT50 se obtuvieron de la base de datos de la 

Universidad de Hertfordshire (PPDB 2013). 

 

1.4.9 Caracterización del riesgo y categorización de CEs 
 

Se implementó el esquema desarrollado por Tsalouba et al (2016) para plaguicidas, para 

evaluar el riesgo (exposición y peligro) y categorizar todos los CEs. Se seleccionó este esquema 

ya que contempla un abordaje integral que toma en consideración tanto el nivel de riesgo ambiental 

como la información sobre la frecuencia de ocurrencia de plaguicidas por encima de ciertos 

umbrales ambientales, la intensidad de esta ocurrencia y la distribución espacial, así como 

información sobre el destino y el comportamiento de los plaguicidas en el medio ambiente y el 

potencial impacto en la salud de los seres humanos. Además, genera un insumo importante para la 

toma de decisiones en cuanto a la selección de contaminantes a monitorear (Tsalouba et al. 2016). 

Aunque no fue posible calcular la exposición para algunos emergentes, si se consideraron en el 

esquema de categorización cuando era posible (ej. cuando presentaban valores de PNEC< LOQ), 

utilizando los valores de riesgo ambiental. El diagrama de flujo de los pasos seguidos se muestra 

en la Figura 28. Las 7 categorías de riesgo ambiental fueron las siguientes: 

Categoría 1: Plaguicidas considerados con riesgo a largo plazo para los organismos del medio 

acuático (DT50 ≥ 2 días; RQ ˃1). Candidatos potenciales para el monitoreo de contaminantes 

específicos de las cuencas de LR y LC (CECL).  

Categoría 2: CEs con valores de PNEC inferiores al nivel del límite de cuantificación del método 

analítico (LOQ) indicando que el método debe ser mejorado. Candidatos potenciales para CECL 

porque los LOQ obtenidos no cumplen con los criterios de valoración toxicológicos. 

Categoría 3: Plaguicidas con menor probabilidad de representar un riesgo significativo a largo 

plazo para el medio ambiente (DT50 ≥ 2 días; RQ ˂ 1).  

Categoría 4: Compuestos de las categorías 3 y 6 que tienen el potencial de ejercer un impacto 

adverso en humanos, clasificado de acuerdo con el Reglamento (CE) Nº 1272/2008 (EC 2008a) 
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como carcinógenos sospechosos o carcinógenos (categoría 1A o 1B), mutágenos (categoría 1A o 

1B), tóxicos para la reproducción (categoría 1A o 1B o 2) o disruptores endócrinos. 

Categoría 5: Plaguicidas con efectos tóxicos a corto plazo (DT ˂ 2 días) para los organismos 

acuáticos y valores de RQ ˃ 1. Se consideraron potenciales candidatos para CECL 

Categoría 6: Plaguicidas con efectos tóxicos a corto plazo (DT ˂ 2 días) para los organismos 

acuáticos y valores de RQ ˃ 1  

Categoría 7: CEs detectados presentes, sin embargo, en concentraciones inferiores a sus 

respectivos valores de LOQ de los métodos analíticos y reportados como trazas. Entre los 

miembros de esta categoría, los plaguicidas que tienen valores PNEC inferiores a los valores de 

LOQ respectivo también se consideraron candidatos potenciales para CECL (Categoría 2) ya que 

los LOQ obtenidos no cumple con los criterios de valoración toxicológicos. 

 

Figura 9. Diagrama de flujo de categorización de CEs. Tomado de Tsalouba et al. 2016. 
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1.4.10 Enfoque de priorización y nivel de riesgo ambiental 
 

Para decidir qué CEs tenían mayor prioridad dentro de cada una de las 7 categorías, se 

seleccionaron 4 parámetros para evaluar el riesgo potencial de cada compuesto de acuerdo con los 

siguientes datos: (a) la frecuencia de excedencia, para abordar la exposición de la biota en 

concentraciones por encima del umbral de seguridad (PNEC), b) el grado de superación (valores 

MECmax superiores a los valores PNEC) para abordar la intensidad de los impactos, (c) la 

distribución espacial  para abordar el aspecto espacial de la exposición y (d) el criterio  de 

persistencia, bioacumulación y toxicidad (PBT) que tiene en cuenta estas tres características 

para los organismos acuáticos y/o posible impacto en la salud humana y potencial de disrupción 

endocrina. A continuación, se presentan las fórmulas utilizadas para los 4 parámetros: 

a) Frecuencia de excedencia = Σn/N 

Donde n es el número de detecciones por encima del PNEC y N es el número total de 

detecciones por encima del nivel LOQ respectivo. Los valores resultantes están en el rango de 0-

1. Si bien el parámetro anterior considera que algunos plaguicidas pueden ser frecuentemente 

detectados en concentraciones por encima del umbral de seguridad, el hecho de que algunos de 

estos productos químicos se encuentren solo en concentraciones bastante bajas, cerca de su umbral 

de seguridad, podrían pasarse por alto. Es por ello que en el segundo parámetro se expresa la 

intensidad de los impactos. 

b) Extensión de excedencia = MECmax/PNEC  

El cociente de riesgo resultante (MECmax/PNEC) luego se escaló de 0 a 1 para permitir la 

comparación directa de ambos parámetros: 

1–10: 0,1 puntos 

10–100: 0,2 puntos 

100–1000: 0,5 puntos 

˂1000: 1 punto 
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El tercer parámetro se consideró teniendo en cuenta que algunos plaguicidas pueden estar 

ampliamente distribuidos en el área de captación de agua y por lo tanto se examinó la distribución 

espacial de los compuestos en las cuencas de LR y LC. Este parámetro se expresó como el número 

de sitios en el que una sustancia fue detectada sobre el número total de sitios de la cuenca (% de 

sitios en el que se encontró un compuesto en concentraciones por encima del respectivo valor de 

límite de detección (LOD): 

c) Distribución espacial =Σs/TS∗100  

Donde s es la suma del número de sitios donde un compuesto fue detectado (incluidos 

aquellos por debajo de su LOQ) y TS es el número total de sitios (n=91). Luego el resultado de 

este valor se escaló de 0 a 1, para permitir la comparación directa de los tres parámetros: 

0−25 %: 0,1 puntos 

25 %–50 %: 0,2 puntos 

50 %–75 %: 0,5 puntos 

75 %–100%: 1 punto 

d) Criterio PBT= (Pw + B + T + EDC) ∗0,2 

Siendo Pw: Persistencia en agua dulce (días), B: Potencial de bioacumulación, T: toxicidad (mg 

L-1) y EDC: alteración endocrina. 

El PBT se multiplicó con un factor de 0,2 para dar mayor énfasis a los valores de los otros 

tres parámetros (frecuencia de excedencia, grado de excedencia, distribución espacial) que 

representa la presencia de CEs en aguas superficiales bajo los diferentes usos incluyendo prácticas 

agrícolas locales y usos urbanos. El valor del factor de ponderación escogido fue arbitrario y 

validado por los creadores de este modelo (Tsaboula et al. 2016). El uso de factores de arbitrarios 

de ponderación es una herramienta comúnmente utilizada en estudios de priorización (Van der 

Werf 1996; Kuzmanović et al. 2015). 
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Los parámetros utilizados para estimar la persistencia, bioacumulación, toxicidad y EDC 

y las puntuaciones respectivas se muestran en la Tabla 2 del anexo. Las propiedades químicas 

relacionadas con el destino ambiental (DT50 agua) y los factores de bio-concentración se muestran 

en la Tabla 3 del anexo. El criterio PBT se basó en el esquema de priorización propuesto por 

Daginnus et al (2011). El mismo toma en cuenta el destino y el comportamiento de los plaguicidas 

en el medio ambiente acuático y los peligros potenciales para la salud humana. 

La clasificación de los plaguicidas dentro de cada categoría fue realizada por el uso de la 

ecuación (d) sumando la frecuencia de excedencia (a), la extensión de excedencia (b), la 

distribución espacial y las puntuaciones del criterio PBT: 

a) Nivel de riesgo ambiental= Freq. de Exc. + Ext. de Exc. + Dis. Esp. + critPBT 

Como ya se mencionó, no fue posible calcular todos estos componentes para todos los CEs (ej. 

el criterio PBT o el DT50 ya que no se contaba con los datos disponibles) por lo que el nivel de 

riesgo ambiental fue estimado únicamente para plaguicidas. Sin embargo, se logró realizar la 

categorización de algunos otros CEs. 

El nivel de riesgo ambiental contiene información sobre la ocurrencia de contaminantes por 

encima de los umbrales ambientales, la intensidad de esta ocurrencia y la distribución espacial, así 

como información sobre el destino y el comportamiento de los compuestos en el medio ambiente 

y el potencial impacto que pueden tener en los seres humanos. Este enfoque de priorización es una 

evaluación del potencial de los contaminantes para representar un riesgo toxicológico para 

organismos no diana basados en la evaluación de riesgo ambiental, datos de caracterización 

cuantitativos y el monitoreo del riesgo. 

 

1.5 Resultados y discusión 
 

1.5.1 Performance analítica 

El LCL varió de 0,1 ngL-1 a 10 μgL-1, este límite da una idea de la sensibilidad 

proporcionada por nanoLC-HRMS en términos de relación señal/ruido del ion precursor. Si bien 
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los LOQ oscilaron entre 0,0001 μgL-1 y 50 μgL-1, teniendo en cuenta la presencia de al menos un 

ion AIF. La mayoría de los compuestos detectados (más del 70 %) exhibieron LOQ muy por debajo 

del límite máximo de residuos de 0,1 μgL-1 para plaguicidas individuales establecidos por la UE 

en agua destinada al consumo humano (EC 1998). 

En particular, el uso de nanoLC-HRMS y factores altos de dilución o, en otras palabras, el 

bajo factor de enriquecimiento aplicado en el enfoque SPE, permitió que hasta el 81 % (n = 290) 

de los compuestos probados mostraran efectos de matriz insignificantes (de 0 a ±10 % de cambio 

de señal de analito), mientras que solo el 18 % de los compuestos (n = 69) exhibieron efectos de 

matriz suave (entre ±10 y ±20 %). El 1% de los compuestos (n=4) presentaron efecto matriz medio 

(entre ±20 y ±50 %), y solo uno de ellos (fluazifop-p-butilo) fue encontrado en las muestras 

estudiadas (Figura 9). El hecho de poder realizar la calibración externa fue particularmente 

conveniente en este trabajo ya que distintos tipos de agua pertenecientes a diferentes sistemas 

fueron analizados. De esa forma, fue posible utilizar la misma curva de calibración para analizar 

todas las muestras a pesar de las diferencias evidentes en la calidad y características de las aguas 

y por lo tanto la variabilidad entre las matrices, teniendo en cuenta la presencia por ejemplo de 

iones en el agua de mar o materia orgánica en los arroyos que pudiese estar interfiriendo con la 

señal. Además, la aplicación del factor de dilución no generó ningún impacto sustancial en la 

sensibilidad general del método, logrando LOQ apropiados para los propósitos de monitoreo 

ambiental (Rivera-Jaimes et al. 2018; Čelić et al. 2019; Xie et al. 2019).  
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Figura 10. Distribución del EM de los compuestos estudiados (n = 362) en la matriz arroyos por 

nano-LC-HRMS. 

 

1.5.2. Identificación y cuantificación de contaminantes 

Se detectaron un total de 82 compuestos que mostraron coincidencia tanto en [M+H]+ 

como en tR. De estos, 32, 24 y 26 compuestos fueron clasificados según las categorías I, II y III, 

respectivamente. Por lo tanto, 56 CEs fueron completamente identificados mientras que 26 se 

definieron como candidatos tentativos (categoría III). De los 56 CEs identificados, 26 compuestos 

(Tabla 3) mostraron recuperaciones mayores a 70 % según estudios previos (Robles-Molina et al. 

2014a,b). 

En total se evaluaron 92 muestras, detectándose 30 compuestos asociados al consumo 

humano (18 fármacos, 3 hormonas, 5 drogas de abuso, 4 productos de uso doméstico) y 52 

plaguicidas en todo el conjunto de muestras. En la Tabla 2 del Anexo se muestran las 

concentraciones individuales de todas las muestras. La mayoría de los sitios presentaron entre 0 y 

5 compuestos de contaminantes asociados al consumo humano, y entre 5 y 15 plaguicidas (Figura 

10). 
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Tabla 3. Resumen de resultados de los compuestos identificados en las cuencas de las Lagunas 

de Rocha y Castillos con recuperaciones que cumplen con el Documento Nº 

SANTE/11312/2021.  Ordenados por frecuencia de detección. 

 

1Todas las muestras analizadas fueron consideradas para el cálculo de frecuencia de detección (DF (%))  

2Metabolito de Cocaína 

 Compuesto Familia de Contaminante DF (%)1 Media (μgL-1 ) Rango (μgL-1 ) 

1 Fenazaquina Insecticida 85 0,08 (0,05-0,63) 

2 DEET UsoDoméstico 67 0,15 (0,02-2,24) 

3 Tamoxifeno Fármaco 65 0,28 (0,06-2,40) 

4 Cafeína UsoDoméstico 62 0,20 (0,05-1,17) 

5 Atrazina Herbicida 57 0,48 (0,21-1,10) 

6 Pendimetalina Herbicida 52 3,08 (<LOQ - 3,08) 

7 17-B-estradiol Hormona 19 2,35 (0,09-7,90) 

8 Metolaclor Herbicida 18 1,60 (0,23-14,6) 

9 Terbutalina Fármaco 14 0,28 (0,16-0,45) 

10 Clomifeno Hormona 13 <LOQ - 

11 Cocaina DrogaAbuso 12 <LOQ - 

12 Morfina Fármaco 11 <LOQ - 

13 Cadusafos Insecticida 11 0,67 (0,34-1,32) 

14 Pirazofos Fungicida 9 0,08 (0,08-0,09) 

15 Clofentezina Insecticida 7 <LOQ - 

16 Amitraz Insecticida 5 0,07 (0,03-0,12) 

17 Ibuprofeno Fármaco 5 0,30 (0,30-0,30) 

18 Lomefloxacina Fármaco 5 <LOQ - 

19 17-α-Etinilestradiol Hormona 4 11,6 (0,13-45) 

20 Tiabendazol Fungicida 4 <LOQ - 

21 Diclofenac Fármaco 3 <LOQ - 

22 Azoxistrobina Fungicida 2 0,30 (0,30-0,31) 

23 Atenolol Fármaco 2 <LOQ - 

24 Benzoylecogninea DrogaAbuso 2 0,83 (0,32-1,33) 

25 Ciprofloxacina Fármaco 2 <LOQ -  

26 Carbendazin Fungicida 1 <LOQ -  
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Figura 11. Frecuencia de detección (DF (%)) de (izquierda): productos de uso urbano 

farmacéuticos, hormonas, drogas de abuso, productos de uso doméstico y (derecha) plaguicidas 

por sitio para el set completo de datos (n=91). La DF se determinó para el total de sitios analizados 

incluyendo arroyo, laguna y mar a lo largo de las 4 estaciones de año. 

  

Ambos grupos de contaminantes fueron detectados en el 100 % de las muestras, 

considerando los 4 eventos de muestreo. Los compuestos más frecuentes incluyeron un insecticida 

(fenazaquin), 2 compuestos de uso doméstico (DEET, principal ingrediente de repelentes de 

insectos y cafeína), dos productos farmacéuticos (tamoxifeno y terbutalina), 3 herbicidas (atrazina, 

metolaclor y pendimetalina) y dos hormonas (17-β-estradiol y clomifeno). Ejemplos de 

contaminantes con frecuencias de detección más bajas en las muestras analizadas incluyen el 

fungicida azoxistrobina, el medicamento atenolol, el metabolito de la cocaína benzoilecognina 

(detectado dos veces) y el fungicida carbendazim (detectado solo una vez). 

La concentración de los contaminantes detectados osciló entre valores ˃0,1 μgL-1 (0,02 

μgL-1 en el caso de DEET) a valores ˂10 μgL-1 (45 μgL-1 para 17-α-etinilestradiol, detectado en el 

sitio C_ST_05). Todos los plaguicidas identificados han sido reportados en sistemas similares 

como pequeños arroyos (Casado et al. 2019), ríos y lagos (Papadakis et al. 2015; Tsaboula et al. 

2016) y aguas marinas (Köck-Schulmeyer et al. 2019; Xie et al. 2019). 
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El Tamoxifeno, que es un antiestrogénico utilizado para tratar el cáncer de mama 

dependiente de hormonas, se ha detectado previamente en aguas superficiales en concentraciones 

que alcanzaban los 0,21 μgL-1 (Zhang et al. 2013), similar a la concentración media encontrada en 

este trabajo (0,27 μgL-1). 

Cinco de los 82 contaminantes identificados son productos no aprobados para su uso en la 

UE: atrazina, carbendazim, clorpirifos etilo, diazinón y etión (EU 2019). Dos de ellos (atrazina y 

clorpirifos) se encuentran en la lista de contaminantes orgánicos tóxicos prioritarios para el medio 

acuático en Uruguay (GESTA 2014). Dentro de las sustancias para los cuales se establecen 

concentraciones máximas permitidas para aguas superficiales según la lista de compuestos 

prioritarios de la EU (EU 2013) y Uruguay (GESTA 2014), los valores encontrados de atrazina en 

este estudio se encuentran por debajo de este límite (Tabla 4).  En el caso de clorpirifos etilo, los 

valores hallados se encuentran por debajo del LOQ.  

De estos 5 compuestos, 4 se encontraron a baja DF (%) (Tabla 2). Sin embargo, se detectó 

el herbicida atrazina en el 57% de las muestras analizadas. En Uruguay, la renovación de registro 

y uso de atrazina fue prohibida un año antes a los muestreos de este trabajo (MGAP 2016), 

indicando que su presencia se puede asociar con el transporte desde los suelos asociado a usos 

anteriores. Se ha reportado la presencia de este herbicida en el aire y agua de lluvia (Kurt-Karakus 

et al. 2011; Alonso et al. 2018), por lo que puede haber transporte atmosférico y deposición de 

largo alcance que ocurren junto con la liberación de atrazina aplicada en los suelos. En 

concordancia, su ocurrencia sigue siendo ubicua en los países de la EU a pesar de haber sido 

prohibido hace mucho tiempo (Tsaboula et al. 2016; Köck- Schulmeyer et al. 2019).  

Por último, se detectaron drogas de abuso como la cocaína y su principal metabolito 

benzoilecognina en muestras aguas abajo de las PTAR urbanas (C_ST_04, C_ST_05 y R_ST_02). 

Se encontró benzoilecognina en concentraciones >LOQ. Estos hallazgos pueden respaldar el uso 

de estos compuestos como biomarcadores de drogas de abuso en aguas residuales (Hernández et 

al. 2018). 

Tabla 4. Comparación de valores de concentración hallados en este estudio y valores máximo 

admisibles en la legislación europea (EU 2013) y uruguaya (GESTA 2014). 
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Compuesto Concentración 

máxima 

admisible 

Europa 

(µgL
-1

) 

Concentración 

máxima 

admisible 

Uruguay 

(µgL
-1

) 

Máximo en 

este estudio 

(µgL
-1

) 

Media en 

este estudio 

(µgL
-1

) 

Atrazina 2 1,8 1,10 0,48 

Clorprifos 

etil 

0,1 0,035 ˂p ˂LOQ 

 

1.5.3 Tendencias espaciales y temporales 

En general, la cuenca de LC presentó mayor concentración de contaminantes en 

comparación con la de LR, especialmente teniendo en cuenta los sitios aguas abajo de las ciudades. 

Las Figuras 12 y 13 muestran una tendencia de concentración media de CEs para cada cuenca. Se 

encontraron patrones espaciales claros de distribución de contaminantes para ambas cuencas. Los 

contaminantes presentaron valores mayores en los arroyos, seguidos por lagunas, disminuyendo 

en el mar costero. Los resultados del modelo GLM sustentan esta observación: el número promedio 

de contaminantes fue significativamente mayor en sitios ubicados en arroyos respecto al promedio 

de lagunas (GLM; Familia Poisson; función de conexión = log; p = 3,79E-09; coef = −0.35) y mar 

costero (p = 5,30e-07; coef = −0,40) (Figura 11). Sin embargo, la distribución espacial difiere al 

comparar ambos grupos de contaminantes por separado. La diversidad y carga de productos 

farmacéuticos, hormonas, drogas de abuso y productos de uso doméstico siempre mayor aguas 

debajo de las ciudades, mientras que los plaguicidas mostraron una distribución espacial dispersa 

(Figura 12) probablemente debido a su uso generalizado y aporte difuso a arroyos y lagunas a 

través de la escorrentía (Tang et al. 2012). Esta tendencia fue confirmada por el modelo GLM, que 

denota grandes diferencias estadísticas en el número promedio de contaminantes en el caso de 

compuestos relacionados con el uso doméstico en arroyos con respecto a lagunas (GLM; Familia 

Poisson; función de conexión = log; p = 3,69e-12; coeficiente = −0,78); en comparación con los 

plaguicidas en estos mismos sistemas (p = 0,025; coef = −0,16) (Figura 13 y 14). 
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Figura 12. Concentración media de contaminantes para la cuenca de Laguna de Castillos para los 

tres sistemas a lo largo de las 4 estaciones del año.  

 

 

Figura 13. Concentración media de contaminantes para la cuenca de Laguna de Rocha para los 

tres sistemas a lo largo de las 4 estaciones del año. 

 

Arroyo 

Laguna

 Mar costero 

Arroyo 

Laguna

 Mar costero 



 

72 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 14. Número total de contaminantes emergentes a lo largo del mar costero, laguna y arroyos 

de ambas cuencas para todo el set de datos incluyendo las 4 estaciones del año. *** denotan 

diferencias significativas entre los arroyos y el resto de los sistemas (GLM, modelo de Poisson). 

Los valores extremos se representan con círculos blancos. 
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Figura 15. Número total de productos farmacéuticos, hormonas, drogas de abuso y productos de 

uso doméstico a lo largo del mar costero, laguna y arroyos de ambas cuencas para todo el set de 

datos incluyendo las 4 estaciones del año. *** denotan diferencias significativas entre los arroyos 

y el resto de los sistemas 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 16. Número total de plaguicidas a lo largo del mar costero, laguna y arroyos de ambas 

cuencas para todo el set de datos incluyendo las 4 estaciones del año. * denota diferencias 

significativas entre arroyos y lagunas y ** entre arroyos y mar costero (GLM, modelo de Poisson). 

Los valores extremos se representan con círculos blancos. 

*** 

** 

* 
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Figura 17. Uso del suelo, cobertura del suelo y distribución espacial de contaminantes emergentes 

identificados a lo largo de las cuencas de Laguna de Rocha y Castillos. El tamaño del círculo 

representa el número total de contaminantes emergentes. Tomado de Griffero et al. 2019 

 

La parte superior de la cuenca de LC (sitio C_ST_03) exhibió la DF mínima de 

contaminantes, la misma es una zona con pocos habitantes y donde predominan los montes 

naturales y los pastizales sobre la agricultura. Estos resultados coinciden con estudios previos 

donde se resaltan las características del uso del suelo como principales impulsores de la 

distribución espacial de los contaminantes y la calidad del agua (Pascual Aguilar et al. 2017; 

Arenas-Sánchez et al. 2019). En la Figura 23 se muestra una comparación relativa de la ocurrencia 

de productos farmacéuticos, hormonas, drogas de abuso y productos de uso doméstico con 

plaguicidas. Estos compuestos están íntimamente asociados a las áreas urbanas, existiendo amplia 
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evidencia de que los efluentes urbanos y las PTAR son las principales vías para su introducción al 

medio acuático (Hug et al. 2014; Barbosa et al. 2016; Gros et al. 2017; Rivera-Jaimes et al. 2018). 

El sitio C_ST_05 presentó las concentraciones promedio más altas de productos farmacéuticos, 

hormonas, drogas de abuso y productos uso doméstico (7,1 μgL-1), seguido de C_ST_04 (1,7 μgL-

1) y R_ST_02 (0,46 μgL-1). Basado en el número de compuestos y concentración media para sitios 

aguas abajo de las ciudades, se puede observar que la ocurrencia de CEs en la cuenca de Castillos 

es mayor a pesar que la ciudad de Castillos es más pequeña que Rocha. Esto puede explicarse 

porque la PTAR de Castillos posee básicamente tratamiento primario mientras que la PTAR de 

Rocha incluye adicionalmente el tratamiento secundario. Además, el arroyo Rocha tiene un caudal 

mayor que los arroyos en la cuenca de Castillos, lo que puede afectar la dilución de contaminantes 

a través de la cuenca. Estudios futuros podrían abordar el efecto del caudal en las cargas de CEs y 

su destino ambiental a escala de cuenca, siendo un aspecto relevante a tener en cuenta al comparar 

ambas cuencas. 
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Figura 18. Número relativo de productos farmacéuticos (P), hormonas (H), drogas de abuso (A), 

productos de uso doméstico (U) y plaguicidas a lo largo de arroyos (negro), lagunas (azul) y mar 

costero (rojo) en cada sitio de muestreo. Tomado de Griffero et al (2019). 

 

En la cuenca de Castillos, la concentración de ciertos plaguicidas y el número total de 

plaguicidas (Figuras 16 y 17) fue mayor en los arroyos pequeños con baja superficie de agricultura 

(C_ST_04 y C_ST_05) (8 % de superficie agrícola relativa al área total que drenan ambos sitios). 

Metolacloro y carbofurano fueron identificados solo en estos sitios (14,64 μgL-1 de metolacloro en 

C_ST_04 y 0.12 μgL-1 de carborufan en C_ST_05). Además, los niveles de pendimetalina, 

fluazifop-p-butil y cadusafos en C_ST_05 fueron de (3,08, 0,51 μgL-1 y 1,32 μgL-1, 

respectivamente) mientras que en C_ST_04 se encontraron 0,35 μgL-1 de cadusafos. Posiblemente, 

el efecto de baja dilución en estos sitios pueda explicar estos hallazgos. El mayor número de 

plaguicidas se encontró en C_ST_04. Esto podría explicarse porque a dicha cañada drena una 

subcuenca dominada por una mezcla de agricultura y pequeñas explotaciones hortícolas con 

producción agrícola más antigua. Análisis adicionales de cada tipo de plaguicida encontrado y su 

asociación con su cultivo principal serían de gran utilidad para confirmar estas hipótesis.  
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Ambas lagunas se comportan como potenciales sumideros de contaminantes, recibiendo 

compuestos provenientes de los diferentes usos del suelo en toda la cuenca, que dependerá de las 

características fisicoquímicas de cada compuesto (ej. potencial de bioacumulación o su propiedad 

hidrofílica o hidrofóbica). Este proceso parece ser más importante en la Laguna de Castillos que 

en la Laguna de Rocha, posiblemente por la mayor relación agricultura/superficie de cuenca y la 

menor influencia de la conexión del océano en la LC, ya que el mayor volumen de agua que ingresa 

del océano podría tener un efecto dilución en los contaminantes (Rodríguez-Gallego et al. 2017). 

También podría haber un efecto de la configuración espacial de los campos agrícolas, que son más 

pequeños y extendidos en la cuenca de la LR, mientras que en la LC la agricultura se concentra en 

fincas más grandes cerca de la laguna.  

Al comparar los compuestos encontrados para ambas cuencas, no se observan diferencias 

importantes entre las mismas. El PCA realizado sobre el número de compuestos identificados por 

categoría de CE no muestra una separación clara entre cuencas, aunque si una agrupación de los 

sitios aguas debajo de las ciudades de Castillos y Rocha (C_ST_04, 05 y R_ST_02 

respectivamente), y otro grupo conformado por los sitios ubicados en el arroyo Las Conchas en 3 

estaciones del año (R_ST_03) y el sitio correspondiente a la toma del Arroyo Rocha en verano 

(R_ST_01). El eje 1 (PCo1; 18,03 % de la varianza total) separa los sitios correspondientes al 

primer grupo mencionado, y las categorías relacionadas al uso urbano (fármacos, drogas de abuso, 

hormonas) se encuentran cercanas a este grupo en el análisis de ordenación; mientras que el eje 2 

(PCo2; 15,03 % de la varianza total) separa el segundo grupo de sitios, y la categoría de herbicidas 

es la que se encuentra más cercana a este eje en el análisis de ordenación (Figura 19). Por lo tanto, 

las categorías mencionadas son las que probablemente muestren mayores diferencias entre los 

grupos obtenidos en el PCA. 
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Figura 19. Análisis de componentes principales (PCA) sobre número de contaminantes emergentes 

por categoría: fármacos, drogas de abuso, compuestos de uso doméstico, antibióticos, fungicidas, 

insecticidas y herbicidas. 

 

Se identificaron 20 compuestos en el mar costero, incluido compuestos de uso doméstico 

como cafeína (rango = 0,18–0,54 μgL-1 DF = 37.5 %) o DEET (rango = 0,050-0,092 μgL-1; DF= 

93,8 %), plaguicidas como atrazina (rango = 0,22–0,69 μgL-1; DF= 87,5 %), fenazaquín (rango = 

0,048-0,63 μgL-1; DF=81,3 %), pendimetalina (< LOQ; DF=18,8 %) y el fármaco tamoxifeno 

(rango = 0,09-2,40 μgL-1; DF = 87,5 %). En general, el tipo de contaminantes identificados 

concuerda con otros trabajos en estos sistemas. Por ejemplo, se detectó atrazina en el 65 % de las 

muestras a lo largo de la costa española con concentraciones medias de 0,001 μgL-1 (Köck-

Schulmeyer et al. 2019) y en todos los sitios estudiados alrededor de la península de Liadong en 

China, con una media concentración de 0,023 μgL-1 (Xie et al. 2019). Si bien se esperaba encontrar 
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una menor concentración de contaminantes en el mar costero debido a los procesos de disipación, 

dilución y transformación ambiental; el número y la concentración de CEs se mantuvo en el mismo 

orden que los otros sistemas. Esto puede explicarse por la conectividad hidrológica, que es el 

mecanismo de transporte de materia y energía mediado por agua y organismos dentro o entre 

compartimentos del sistema hidrológico (Freeman et al. 2007) y el principal mecanismo 

involucrado en la escorrentía superficial (Payraudeau & Gregoire 2012). 

En general, no se encontró un patrón en la distribución temporal de los contaminantes a lo 

largo de las estaciones para ninguna de las cuencas (Figuras 24 y 25) considerando los valores de 

concentración. Sin embargo, se observaron casos particulares en la cuenca de Castillos como el 

aumento de las concentraciones de 17-α-etinilestradiol y metolacloro en invierno para sitios 

cercanos a áreas urbanas (C_ST_04 y C_ST_05). Además, para algunos plaguicidas, la variación 

temporal podría ser más visible vinculado a su período de aplicación durante la cosecha (ej. 

atrazina), en comparación con compuestos provenientes de fuentes puntuales asociadas al uso 

doméstico (ej. 17-β-estradiol) (Figuras 26 y 27). 

 

 

Figura 20. Distribución temporal de contaminantes emergentes a lo largo de la cuenca de la Laguna 

de Rocha. Tomado de Griffero et al (2019). 
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Figura 21. Distribución temporal de contaminantes a lo largo de la cuenca de la Laguna de 

Castillos. Tomado de Griffero et al (2019). 

 

 

Figura 22. Distribución temporal de la concentración de 17-β-estradiol (μgL-1) a lo largo de un año 

de muestreo para ambas cuencas. Se representan la mediana, el primer y tercer cuartil y el IC 

(intervalo de confianza) al 95 %. Tomado de Griffero et al (2019). 
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Figura 23. Distribución temporal de la concentración de atrazina (μgL-1) a lo largo de un año de 

muestreo para ambas cuencas. Se representan la mediana, el primer y tercer cuartil y el IC 

(intervalo de confianza) al 95 %. Tomado de Griffero et al (2019). 

 

Los resultados del GLM incluyendo el número total de contaminantes como variable de 

respuesta y la estación como variable explicativa, revelaron un mayor número promedio 

significativo de contaminantes en invierno en comparación a primavera (GLM; Familia Poisson; 

link = log; p = 0,036; coef = −0,16). Tal vez las tasas más bajas de biodegradación durante esta 

temporada puedan explicar estas diferencias, aunque un análisis específico debe confirmar esta 

hipótesis. Además, considerando la gran variabilidad estacional en el régimen de caudales que 

caracterizan a los arroyos del Uruguay y su implicancia en la dinámica de los contaminantes en el 

tiempo (Goyenola et al. 2015), estos resultados refuerzan la necesidad de estudiar la relación entre 

la estacionalidad de los contaminantes con variaciones hidrológicas a nivel de cuenca. 

1.5.4 Evaluación de riesgo ambiental 

En la Tabla 5 se muestran los resultados de RQ de los CEs individuales y los datos de 

ecotoxicidad acuática. La evaluación del riesgo eco-toxicológico revela que el MECmax del 50 % 

de los compuestos detectados excedieron los respectivos valores de PNEC de las especies más 

sensibles. Además, el MECmax del 17-α-etinilestradiol y 17-β-estradiol fueron 1000 veces más 

altos que sus respectivos valores PNEC de las especies más sensibles. Estos compuestos fueron 



 

82 
 

considerados de alta preocupación según un estudio previo (Tsaboula et al. 2016). El 17-α-

etinilestradiol exhibió el máximo valor de RQ debido a una concentración particularmente alta 

encontrada en C_ST05 y un PNEC muy bajo reportado para una especie de pez (Gobiocypris 

rarus) (Zha et al. 2008). El 17-β-estradiol es el principal estrógeno en los vertebrados, estando 

asociado con el sistema reproductivo femenino y el mantenimiento de las características sexuales 

(Welshons et al. 2003). El 17α-etinilestradiol es un estrógeno sintético que se usa en píldoras 

anticonceptivas y se libera al medio ambiente a través de orina y heces. Es uno de los principales 

y más potentes contaminantes estrogénicos en efluentes de PTAR (Petrovic et al. 2008). Ambas 

hormonas se describen como los disruptores endócrinos con mayor potencial disruptivo (Silva et 

al. 2012). Actualmente se incluyen tanto el 17α-etinilestradiol como el 17-β-estradiol en la Watch 

List de la UE que incorpora sustancias con un riesgo significativo para el medio acuático pero que 

los datos de monitoreo son insuficientes para concluir sobre el riesgo real de estos compuestos (EC 

2022). 

Tanto el insecticida fenazaquín como el fármaco tamoxifeno presentaron alta frecuencia 

de detección (85 y 65 %, respectivamente) y alto riesgo ecotoxicológico (RQ= 60,6 y 29,7, 

respectivamente). Para estos compuestos fue reportado previamente el riesgo ecotoxicológico en 

aguas superficiales, alcanzando valores de RQ máximos de 10,4 para fenazaquin (Tsaboula et al. 

2016) y 2,6 para tamoxifeno (Orias et al. 2015), 6 y 10 veces inferiores a los valores encontrados 

en este trabajo. Estos resultados enfatizan su inclusión en futuros estudios de monitoreo. 

El mapa de evaluación de riesgos basado en el enfoque RQ revela alta vulnerabilidad de 

los sitios ubicados en la cuenca de LC (sitios norte y centro de la laguna), asociados a la presencia 

de plaguicidas derivados de la agricultura; y aguas abajo de la ciudad de Castillos (sitios C_ST04 

y C_ST05) debido a la liberación de hormonas y productos farmacéuticos asociados a vertidos de 

efluentes urbanos (Figura 24). 

En el caso de la cuenca Castillos, los sitios aguas abajo de la ciudad presentaron alto 

número de compuestos con valores altos de RQ correspondientes a CEs de uso doméstico. Por otro 

lado, para los sitios ubicados en la LC el riesgo está particularmente asociado a pocos compuestos, 

especialmente plaguicidas, con altos valores de RQ. En el caso de la Cuenca de la LR, los puntos 

críticos identificados se ubican aguas debajo de la ciudad de Rocha (R _ST_02) y en el Norte y  
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Tabla 5. Datos de evaluación de riesgos de los compuestos identificados, % de recuperación >70 y concentraciones ˃LOQ. 

       PNEC data disponible 

Compuesto 
Familia de 

contaminante 

MECmediana  

(μgL-1 ) 

MECmax  

(μgL-1 ) 

PNEC 

(μgL-1 ) 

RQ 

(MECmax/PNEC) 

RQ 

(MECmediana/PNEC) 
Grupo trófico 

Criterio de 

valoración 

Valor 

(μgL-1 ) 
AF Referencias 

17-α-Etinilestradiol Hormona 0,3 45 0,0001 450000,0 3264,3 Gobiocypris rarus Pez 
NOEC 

Reproductivo 
0,0001 1 Zha et al 2008 

17-B-estradiol Hormona 2,2 7,9 0,002 3950,6 1119,9 Danio rerio Pez 
NOEC 

Reproductivo 
0,006 3 

Yuan et al 
2014 

Cadusafos Insecticida 0,4 1,3 0,005 286,1 76,8 
Daphnia magna 

Crustáceo 
21 d NOEC 0,2 50 

Tsaboula et al 
2016 

Azoxistrobina Fungicida 0,3 0,3 0,003 117,8 115,9 
Daphnia magna 

Crustáceo 
21 d NOEC 0,03 10 

Tsaboula et al 
2016 

Metolaclor Herbicida 0,3 14,6 0,15 97,6 1,7 
Pseudokirchneriella 

subcapitata Alga 
5 d NOEC 1,5 10 

Tsaboula et al 

2016 

Fenazaquín Insecticida 0,1 0,6 0,01 60,6 5,1 
Daphnia magna 

Crustáceo 
21d NOEC 0,5 50 

Tsaboula et al 
2016 

Pirazofos Fungicida 0,08 0,09 0,002 48,0 46,3 
Daphnia magna 

Crustáceo 
21 d NOEC 0,2 100 PPDB 

Ibuprofeno Fármaco 0,3 0,3 0,01 30,1 30,1 Danio rerio Pez NOEC 0,1 10 
Mendoza et al 

2015 

Tamoxifeno Fármaco 0,1 2,4 0,08 29,7 1,8 
Daphnia magna 

Crustáceo 
7 d EC50 0,8 10 

Della Greca et 
al 2007 

Pendimetalina Herbicida 3,1 3,1 0,3 10,3 10,3 
Pseudokirchneriella 

subcapitata Alga 
5 d NOEC 3,0 10 

Tsaboula et al 

2016 

Amitraz Insecticida 0,1 0,1 0,02 5,8 3,4 
Daphnia magna 

Crustáceo 
21 d NOEC 2 100 PPDB 

Atrazina Herbicida 0,4 1,1 0,34 3,2 1,1 Lemna gibba Planta NOEC 3,4 10 
Tsaboula et al 

2016 
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DEET 
Uso 

Doméstico 
0,1 1,9 0,6 3,2 0,1 Danio rerio Pez 2d NOEC 0,6 1 USEPA Ecotox 

Benzoilecognina Droga Abuso 0,8 1,3 4,9 0,3 0,2 - 
ECOSAR 

models 
-  

Van der Aa et 
al 2013 

Cafeína 
Uso 

Doméstico 
0,1 1,2 5 0,2 0,025 

Pseudokirchneriella 
subcapitata Alga 

56d NOEC 5 1 USEPA Ecotox 

Terbutalina Fármaco 0,3 0,4 240 0,002 0,001 
Daphnia magna 

Crustáceo 
EC50 240000 1000 

Mendoza et al 
2015 
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Sur de la laguna (R_LA_05 y R_LA_06 respectivamente). Los sitios R_LA_05 y R_LA_06 

están ubicados en el área protegida de la Laguna de Rocha por lo que se requiere especial atención 

para estos sitios en términos de gestión ambiental. Los altos valores de RQ en estos sitios se 

explican principalmente debido a la detección del fungicida azoxistrobina, aunque este compuesto 

se encontró con una baja DF (Tablas 3 y 5). 

 

 

 

Figura 24. Mapa de evaluación de riesgo. Círculos grises: transformación logarítmica del RQmax 

(Ln RQmax). Círculos negros: número de compuestos con RQ>1. El tamaño del círculo es 

proporcional al nivel de riesgo asociado para cada sitio. Tomado de Griffero et al (2019). 
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1.5.5 Categorización de contaminantes emergentes 
 

De los 56 compuestos identificados (categorías I y II), 25 presentaron valores por encima 

de su LOQ. De estos, 2 plaguicidas fueron considerados que podían poseer riesgo a corto plazo 

para los organismos acuáticos (DT50 < 2 días), y 5 efectos a largo plazo (DT50 ≥ a 2 días).  Estos 

últimos, fueron evaluados solo por los efectos tóxicos a largo plazo en los organismos acuáticos y 

todos presentaron RQ˃1 por lo que quedaron bajo la Categoría I (no hubieron compuestos dentro 

de la categoría 3, es decir con riesgos a largo plazo y valores de RQ<1). Los compuestos de la 

categoría I, posibles candidatos a ser monitoreados como CELC (Figura 28), fueron: 

pendimetalina, cadusafos, azoxistrobina y metolaclor. La pendimetalina, un herbicida selectivo de 

pre siembra y pre emergencia de uso preventivo utilizado en cultivos de ajo, arroz, boniato, brócoli, 

cebolla y coliflor (Guía Sata 2022), se encontró con valores > LOQ en C_ST_05, en otoño e 

invierno. El cadusafos, un insecticida organofosforado utilizado para controlar varios nematodos 

e insectos del suelo, se usa en cultivos de bananos, cítricos, maíz y caña de azúcar (PPDB 2013), 

se encontró con valores > LOQ en R_ST_02, C_ST_04 y C_ST_05 en primavera. La 

azoxystrobina, un fungicida de estrobilurina de amplio espectro de post-emergencia, utilizado 

principalmente para cultivos de ajo, frutilla y contra enfermedades en tomate (Guía Sata 2022), se 

encontró en concentraciones > LOQ en R_LA_05 en verano y R_LA_06 en invierno.  Por último, 

el metolaclor, un herbicida de pre-emergencia de amplio espectro, utilizado para controlar ciertas 

malezas en girasol, maíz, soja, sorgo semilla (Guía Sata 2022); se encontró con valores> LOQ en 

C_ST_04 y C_ST_05 en todas las estaciones y en R_ST_02 y R_ST_03 en primavera.  

Dentro de los plaguicidas que se considera que tienen principalmente riesgo a corto plazo 

(categorías 5 y 6) se encuentran los que se hidrolizan rápidamente en sistemas agua-sedimento, los 

que son fuertemente adsorbidos en sólidos en suspensión y sedimentos, o aquellos que son 

degradados fotolíticamente en agua (Tsalouba et al. 2016).  Dentro de la categoría 5, se encuentran 

los plaguicidas que pueden tener un riesgo a corto plazo con valores de RQ > 1 y por lo tanto son 

potenciales candidatos al CELC (Figura 27). Estos compuestos fueron el piridaben y el picolinafen. 

El primero, es un insecticida y acaricida efectivo contra ácaros, pulgones y chicharritas. Ejemplos 

de aplicaciones de este insecticida son cultivos extensivos, árboles frutales, plantas ornamentales, 

vegetales y cultivos de invernadero (PPDB 2013).  Las concentraciones halladas fueron > LOQ en 
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todos los sitios donde se encontró este compuesto. El picolinafen es un herbicida de post-

emergencia, utilizado en cereales que se usa para controlar malezas de hoja ancha (PPDB 2013). 

Se encontró con valores > LOQ en C_ST_01, C_CS_13 en invierno y en R_ST_10, C_ST_01 en 

primavera. Por otro lado, en la categoría 6 (compuesto con menor probabilidad que represente un 

riesgo significativo a corto plazo para el medio ambiente) se encuentra el herbicida prosulfocarb, 

utilizado para el control de post-emergencia de pasto y malezas de hoja ancha en una amplia gama 

de cultivos incluyendo trigo, cebada y papas (PPDB 2013). 

En la Categoría 2 se incluyeron CEs con valores de PNEC por debajo del LOQ y, por lo 

tanto, el desempeño (sensibilidad) del método analítico utilizado no asegura sus respectivos 

criterios de seguridad toxicológicos. Dentro de esta categoría se encuentran la droga de abuso 

codeína, los insecticidas clorpirifos, diazinon y hexitiazox; los fungicidas bitertanol y 

carbendazim; y el herbicida diflufenicaína. Estos compuestos también son posibles candidatos al 

monitoreo de CELC (Figura 28). 

En la Categoría 4 se incluyeron CEs que si bien no se pudo determinar si poseían un riesgo 

a corto o largo plazo para los organismos acuáticos (por no contar con los valores de DT50); tienen 

el potencial de poseer efectos adversos sobre el impacto en la salud de los seres humanos. Estos 

compuestos corresponden a las hormonas 17-α-etinilestradiol y 17-β-estradiol que además fueron 

identificadas como los compuestos con mayor riesgo ambiental por sus valores de RQ (Tabla 7). 

Finalmente, en la Categoría 7 se incluyeron CEs encontrados en concentraciones por debajo del 

LOQ del método. Estos corresponden a las drogas de abuso codeína, cocaína y (-)-N-

Metilefedrina; los insecticidas diazinon y clofentezin; los fungicidas bitertanol, carbendazima, 

ciprodinil y pencicyron; el herbicida diflufenicaina y los fármacos clomifeno, morfina y 

paracetamol. Para todos estos casos el método analítico debería ser mejorado para asegurar que no 

representan un riesgo ecotoxicológico para los organismos acuáticos (Figura 28). 

Al analizar la distribución de tipos de contaminantes por categoría. Se observa que, si bien 

muchos de los compuestos se encuentran en la categoría 7, hay una proporción de compuestos en 

las categorías 1 y 5 que presentan valores de cocientes de riesgo mayores a 1 y por lo tanto pueden 

presentar un nivel de riesgo considerable para el ambiente, difiriendo en los efectos a largo y corto 

plazo que presentan respectivamente (Figura 25).  Los compuestos de las categorías 1, 2, 4 y 5 son 
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potenciales candidatos al monitoreo según la evaluación de riesgo ambiental (Tsaboula et al. 

2016).  Los compuestos de las categorías 1 y 5 están conformados únicamente por plaguicidas, 

mientras que en el resto de las categorías aparecen otros tipos de contaminantes (ej. drogas de 

abuso y fármacos). Esto se debe a limitaciones propias de cálculo de los niveles de exposición en 

el ambiente (DT50) ya que para CEs diferentes a plaguicidas no hay base de datos completas. 

Algunos trabajos han ampliado los esquemas de priorización a CEs, aplicando la herramienta de 

Perfiles de Toxicidad Acuática (Deere et al. 2021). Para ello, utilizaron las herramientas de interfaz 

de programas de estimación (EPI) (U.S. EPA 2020a), para estimar la persistencia y el potencial de 

bioacumulación utilizando el tiempo de vida media (t ½) y los coeficientes de partición octanol-

agua y carbono orgánico-agua (KOW y KOC), respectivamente. En un futuro se podría utilizar esta 

herramienta para ampliar el esquema de priorización a CEs, ajustando los criterios de las diferentes 

categorías, según los parámetros que pueden ser estimados (ej.   t ½, KOW y KOC). 

 

 

Figura 25. Número de compuestos según la categoría de riesgo ambiental. 
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1.5.6 Enfoque de priorización y nivel de riesgo ambiental 

 

Para establecer cuáles plaguicidas representaban los compuestos con mayor prioridad para 

el monitoreo dentro de cada categoría, se utilizaron los 4 parámetros indicados en la sección 

1.2.2.4, para evaluar el riesgo potencial de cada compuesto, con un abordaje acorde al nivel de 

cuenca. Luego, a cada uno de los indicadores se le asignó un rango de 0 a 1 y se calculó el nivel 

de riesgo ambiental como la suma de los 4 indicadores. Los resultados de los valores de los 4 

indicadores, así como el valor de riesgo ambiental para los plaguicidas se muestran en la Tabla 6. 

 

 

Tabla 6. Cálculo de índice de riesgo ambiental para los compuestos de las categorías 1 y 5 a partir 

de la Frecuencia de superación, distribución espacial, grado de superación, criterio de PBT 

(PW=persistencia + B=bioacumulación + T= toxicidad + EDC=potencial disruptor endócrino 

 

Compuesto Categoría 
RQ(MEC/PNEC) 

Frec 

Sup 

Dist 

Esp 

Gdo 

Sup 

Riesgo 

Amb 

PBT 

crit Pw B T EDC 

Pendimetalina 1 4866,36 1 0,13 1 2,73 0,6 0 2 1 0 

Picolinafeno 5 2307,29 1 0,02 1 2,42 0,4 0 1 1 0 

Piridabén 5 48,22 1 0,97 0,2 2,37 0,2 0 0 1 0 

Cadusafos 1 286,12 1 0,03 0,5 1,93 0,4 0 1 1 0 

Azoxistrobina 1 117,85 1 0,11 0,5 1,81 0,2 0 0 1 0 

Metolaclor 1 0,94 0 0,10 1 1,50 0,4 0 0 1 1 

 

 
 

 

 

 

 



 

90 
 

1.6 Conclusiones generales 

En este capítulo se reporta la ocurrencia de CEs a escala de cuenca incluyendo arroyos, 

lagunas y mar costero en dos lagunas costeras Atlánticas de Uruguay. Se empleó un enfoque 

sistemático de screening target para la detección de 362 contaminantes usando nanoLC/HRMS, a 

partir del cual se pudieron identificar y cuantificar un total de 56 compuestos de diferentes tipos 

de CEs. El máximo de productos farmacéuticos, hormonas, drogas de abuso y compuestos de uso 

urbano se encontró aguas abajo de las áreas urbanas. La presencia de plaguicidas fue mayor en 

lagunas y arroyos en ambas cuencas asociadas a la actividad agrícola circundante. Futuros estudios 

sobre la relación de los usos del suelo y la presencia de CEs en estas áreas pueden confirmar 

estadísticamente estas afirmaciones. 

El enfoque analítico utilizado fue nanoLC/HRMS, siendo altamente sensible ya que 

permite el uso de factores de dilución altos para lograr efectos de matriz insignificantes. Además, 

permite la utilización de flujos de trabajo del tipo non-target screening, que hacen posible la 

detección de un mayor número de compuestos. Se muestra un alcance del método adecuado para 

el monitoreo de aguas, con límites de cuantificación que se encuentran por debajo de lo que 

establece la normativa nacional e internacional. 

La evaluación de riesgo ambiental revela una preocupación especial sobre las hormonas 

17-α-etinilestradiol y 17-β-estradiol derivadas de las aguas residuales que tienen una disposición 

inadecuada en el ambiente particularmente debido a un deficiente tratamiento de efluentes en la 

PTAR de la ciudad de Castillos en aquel momento, que consistía únicamente en tratamiento 

primario. En la PTAR de Rocha por otro lado, se cuenta con piletas de digestión anaerobias 

(tratamiento secundario), que ya se ha demostrado remueven parcialmente algunos CEs (Boix et 

al. 2016). De acuerdo al esquema de priorización y la categorización de CEs se identificaron 15 

compuestos críticos (pendimetalina, cadusafos, azoxistrobina, metolaclor, piridaben, picolinafen, 

codeína, clorpirifos, diazinon, hexitiazox, bitertanol, carbendazim, diflufenicaína, 17-α-

etinilestradiol y 17-β-estradiol), para los cuales un mayor monitoreo y evaluación es muy 

recomendable incluyendo plaguicidas, drogas de abuso y fármacos. Una mayor profundización de 

la aplicación de este esquema a CEs no clásicos sería necesaria para obtener resultados más 

robustos. 
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  Finalmente, estos resultados sugieren la necesidad de la implementación de políticas de 

gestión a escala de cuenca incluyendo una mayor eficiencia en las PTAR y un reglamento especial 

para la realización de actividades agrícolas dentro y en sitios cercanos reconocidos 

internacionalmente para la conservación cómo son las áreas protegidas de las cuencas de lagunas 

costeras. 
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CAPITULO II: Indicadores de calidad de agua basados en la estructura 

taxonómica de las comunidades microbianas 
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2.1 Antecedentes 

El uso de especies indicadoras ha sido ampliamente utilizado en ecología para monitorear 

los cambios ambientales y evaluar los impactos de perturbaciones en diversos ecosistemas 

(Carignan & Villard 2002). Debido a su distribución ubicua y a su gran plasticidad metabólica, los 

microorganismos son capaces de integrar información del ambiente, proporcionando una respuesta 

sencilla de medir frente a la complejidad ambiental. Esto a hace que el uso de estas especies como 

indicadoras, tenga una gran aplicación en conservación y manejo de los ecosistemas (McGeoch & 

Chown 1998; Hilty & Merenlender 2000; McGeoch et al. 2002). 

Uno de los índices más empleados para evaluar el valor de una especie como boindicador 

de un tipo específico de hábitat es el índice de valor indicador (IndVal; Dufrene & Legendre 1997; 

De Cáceres & Legendre 2009). Si bien la aplicación de esta herramienta fue inicialmente para 

macroorganismos (ej. plantas, artrópodos, aves), su uso en comunidades microbianas ha sido 

probado exitosamente para la identificación de taxa asociados a diferentes hábitats terrestres (Frey 

et al. 2013; Van Horn et al. 2013; Rime et al. 2015). Su aplicación a comunidades microbianas 

acuáticass ha permitido demostrar cambios en la composición frente a condiciones estacionales 

fluctuantes a lo largo del margen costero del río Columbia (EE-UU), así como para diferenciar 

zonas en un continuo hidrológico (ej. río, estuario, pluma, epipelágica, mesopelágica) (Fortunato 

et al. 2013), compartimentos individuales de la columna de agua en un lago meromíctico (Gies et 

al. 2014), arroyos afectados por el drenaje alcalino de una mina (Bier et al. 2015), y diferentes 

masas de agua del Mediterráneo oriental (Techtmann et al. 2015). 

Este enfoque también permitió identificar taxones indicadores de un umbral en la 

concentración de oxígeno que conduce a cambios significativos en la composición de la 

comunidad (Spietz et al. 2015). IndVal además ha servido para identificar indicadores en linajes 

de arqueas en una amplia gama de hábitats acuáticos, destacando su importancia ecológica y 

proporcionando pistas filogeográficas sobre su ecología y evolución (Auguet et al. 2010). 

A pesar de su probada idoneidad en biología de la conservación, la aplicación de IndVal 

como herramienta para el monitoreo ambiental basado en comunidades microbianas es aún poco 

explorada. En particular, esta aplicación tiene el potencial de resultados más amplios, como 

explorar su papel como indicadores de diferentes condiciones de hábitat, utilizando la composición 
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de especies como variables predictoras en los modelos estadísticos (Xiong et al. 2014; Lanzén et 

al. 2020; Alonso et al. 2022). Para ello, es necesario un esfuerzo en términos de cuantificar el 

rendimiento (es decir, evaluar la capacidad del valor predictivo) de IndVal, analizando los desafíos 

prácticos para su cálculo al tratar con comunidades tan diversas, y evaluando la idoneidad de su 

combinación con técnicas de aprendizaje automático común (ML) para la clasificación de muestras 

en categorías ambientales, usando especies indicadoras como predictores (Alonso et al. 2022). 

Otra de sus potenciales aplicaciones, es la identificación de puntos críticos de presencia y 

concentración de ciertos contaminantes. En casos particulares, las comunidades microbianas 

acuáticas se han utilizado con éxito para categorizar muestras de acuerdo a cómo se ven afectadas 

por diferentes contaminantes como uranio, nitrato, hidrocarburos, metales pesados o 

enriquecimiento orgánico (Smith et al. 2015; Lanzén et al. 2020). También se han utilizado 

indicadores obtenidos por IndVal en combinación con “Random Forest”, para predecir la 

temperatura y el estado de eutrofización de un sistema de arrecifes de corales (Glasl et al. 2019). 
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2.2 Objetivos 

 

 Analizar la estructuración de las comunidades bacterianas a lo largo de un gradiente 

ambiental en las cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos. 

 

 A partir de la composición taxonómica de las comunidades bacterianas buscar indicadores 

de categorías de impacto estimadas según dos índices de calidad de agua: el índice de 

calidad de agua canadiense (WQI) basado en parámetros de calidad de agua clásicos y el 

índice de calidad acuático (AQI) originalmente desarrollado para plaguicidas y extendido 

en este trabajo para CEs.  

 

 Explorar la capacidad de la herramienta IndVal para predecir la asignación de los sitios a 

las diferentes categorías según el tipo y grado de impacto antropogénico.  

 

2.3 Hipótesis y predicciones asociadas 

 

 H1. La salinidad y la temperatura son los grandes estructuradores de la composición 

taxonómica de las comunidades bacterianas acuáticas; no obstante, es posible evidenciar 

el peso de otras variables asociadas al grado de impacto antrópico sobre el sistema (ej N, 

P, CEs).  

P1. Se encontrará una estructuración muy asociada al tipo de sistema (arroyo, laguna, mar 

costero), y una vez que se aísle su efecto será posible detectar la incidencia de los 

contaminantes en dicha estructuración. 

 H2. El empleo de técnicas de secuenciación de alto rendimiento posibilita acceder de forma 

exhaustiva a la composición taxonómica de las comunidades bacterianas, permitiendo 

analizar el comportamiento de sus distintos componentes como indicadores de diferentes 

tipos y grados de impacto antrópico. 
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P2. Será posible encontrar indicadores bacterianos de diferentes impactos en la calidad de 

agua de estos sistemas, tanto evaluada a través de variables fisicoquímicas clásicas, como 

en su afectación por contaminación emergente. 
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2.4 Metodología 

2.4.1 Muestreo y variables ambientales  

Se realizaron muestreos estacionales de agua superficial (n=91) en 23 puntos de la LR y 

LC incluyendo arroyos, lagunas y mar (ver sección 1.1.2.1).  

 En cada punto de muestreo se midieron las siguientes variables fisicoquímicas: 

conductividad (mScm-1), temperatura (°C), oxígeno disuelto (OD; mgL-1), salinidad (PSU), sólidos 

totales en suspensión (SST; mgL-1), materia orgánica en suspensión (MOS; mgL-1), pH y turbidez 

con un sensor multiparámetro Horiba. Además, se determinó fósforo total (PT; µgL-1), nitrógeno 

total (NT; µgL-1), fosfato (PO4
-; µgL-1), amonio (NH4

+; µgL-1), nitrato (NO3
-; µgL-1), nitrito (NO2

-

; µgL-1) y clorofila a (cloA; µgL-1); utilizando los métodos de Murphy & Riley (1962) para PT, 

Valderrama (1981) y Mackereth et al (1978) para NT, Koroleff (1970) para NH4
+, Mackereth et al 

(1978) para NO3
-, Bendschneider & Robinson (1952) para NO2

- y Jespersen & Christoffersen 

(1987), para cloA. Además, en el marco del convenio DINAMA-CURE (2016) se determinaron 

los coliformes fecales, utilizando el protocolo de la DINAMA (2009). 

A fin de clasificar cada sitio de muestreo de acuerdo a su calidad de agua se aplicaron 2 

índices: el índice de calidad de agua canadiense basado en parámetros de calidad de agua clásicos 

(WQI), basado en las variables ambientales arriba mencionadas, y el índice de calidad acuática 

(AQI) basado en las concentraciones de CEs individuales (Tabla 2 Anexo) y los valores de PNEC 

de los mismos (Tabla 7).  

 

2.4.2 Categorización de sitios según índice de calidad de agua canadiense (WQI) 

Desde su desarrollo en 2001, el WQI del Consejo Canadiense de Ministros de Medio 

Ambiente (CCME 2001) se ha establecido como una herramienta valiosa para la gestión de los 

recursos hídricos (Khan et al. 2005). El modelo CCME WQI consta de tres medidas de varianza de 

los objetivos de calidad del agua seleccionados (Alcance; Frecuencia y Amplitud). Estas tres 

medidas de varianza se combinan para producir un valor entre 0 y 100 que representa la calidad 

general del agua. Los tres componentes del WQI son:  
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1) Alcance (F1): representa el grado de incumplimiento de las pautas de calidad del agua 

durante el período de interés.  

F1= 
Número de variables fallidas

Número total de variables
  x 100 

2) Frecuencia (F2): representa el porcentaje de pruebas individuales que no cumplen los 

objetivos (“pruebas fallidas”). 

F2 = 
Número de pruebas fallidas

Número total de pruebas
  x 100 

3) Amplitud (F3): representa la cantidad por la cual las pruebas fallidas no cumplen con sus 

objetivos. Esto se calcula en tres pasos: 

Paso 1- Cálculo de Excursión. La excursión es el número de veces que una concentración 

individual es mayor (o menor, cuando el objetivo es un mínimo) que el objetivo. 

Cuando el valor de la prueba no debe exceder el objetivo: 

Excursión i= 
Valor de prueba fallido i

Objetivo j
  - 1 

Cuando el valor de la prueba no debe caer por debajo del objetivo: 

Excursión i =
Objetivo j

Valor de prueba fallido i
  - 1 

 

Paso 2- Cálculo de la suma normalizada de excursiones. La suma normalizada de excursiones, 

(nse), es la cantidad total por la cual las pruebas individuales están fuera de cumplimiento. Esto se 

calcula sumando las desviaciones de las pruebas individuales de sus objetivos y dividiendo por el 

número total de pruebas (tanto las que cumplen los objetivos como las que no los cumplen). 

nse = 
∑ 𝑒𝑥𝑐𝑢𝑟𝑠𝑖ó𝑛 𝑖 𝑛

𝑖=1

Número de tests
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Paso 3- Cálculo de F3. Se calcula mediante una función asintótica que escala la suma normalizada 

de las excursiones de los objetivos para producir un rango de 0 a 100. 

F3 = 
𝑛𝑠𝑒

(0.01𝑛𝑠𝑒 + 0.01
 

El WQI se calcula como: 

WQI = 100- [√𝐹12 + 𝐹22 +  𝐹32] / 1.732 

El factor de 1.732 surge porque cada uno de los tres factores que componen el índice pueden variar 

hasta 100. La división por 1.732 normaliza los valores y reduce la longitud del vector a 100 como 

máximo 

Los valores CCME WQI luego se convierten en clasificaciones utilizando el esquema de 

categorización del índice presentado en la Tabla 7. Mediante este proceso, CCME WQI convierte 

los datos brutos de calidad de agua en información (cuántos parámetros excedieron las pautas, con 

qué frecuencia y con qué amplitud) y luego en información que puede transmitirse (el agua es 

excelente, buena, regular o deficiente según el uso que se esté considerando). De esta forma, se 

transformaron estas categorías en datos ordinales, agrupando las muestras según en qué categoría 

caían. 

 

Tabla 7. Esquema de categorización del WQI. 

Categoría Valor WQI Descripción 

Excelente 95-100 

 

La calidad del agua está 

protegida con una virtual 

ausencia de amenaza o 

deterioro; condiciones muy 

cercanas a los niveles 

naturales o prístinos. Estos 

valores de índice solo se 

pueden obtener si todas las 

mediciones están dentro de 

los objetivos prácticamente 

todo el tiempo 
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Bueno 80-94 

 

La calidad del agua está 

protegida con solo un grado 

menor de amenaza o 

deterioro. Las condiciones 

rara vez se apartan de los 

niveles naturales o deseables 

Regular 65-79 

 

La calidad del agua suele 

estar protegida, pero en 

ocasiones se ve amenazada o 

deteriorada. Las condiciones 

a veces se apartan de los 

niveles naturales o deseables 

Deficiente 45-64 

 

La calidad del agua se ve 

frecuentemente amenazada o 

deteriorada. Las condiciones 

a menudo se apartan de los 

niveles naturales o deseables 

Pobre 0-44 

 

La calidad del agua casi 

siempre está amenazada o 

deteriorada. Las condiciones 

generalmente se apartan de 

los niveles naturales o 

deseables 

 

Para reunir los valores guía u objetivos de los diferentes estándares de calidad de agua 

teniendo en cuenta la legislación nacional, se utilizaron distintas fuentes de información (Decreto 

253/79, Digesto CARU Nº 28/19, Mesa técnica de agua 2017). Cabe destacar que no todas las 

variables fisicoquímicas medidas fueron utilizadas para el cálculo del WQI, sino que solo aquellas 

para los cuales era posible obtener estos valores guía. Estos valores se presentan en la Tabla 8. 
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Tabla 8. Valores objetivos de los estándares utilizados para WQI. 

Parámetro Estándar/ valor Normativa 

Turbidez (NTU) ≤ 50 Decreto 253/79 

pH 6,5 - 8,5 Decreto 253/79 

OD (mgL-1 ) ≥ 5 Decreto 253/80 

SST (μgL-1 ) 30 Digesto CARU 

PT (μgL-1 ) 30 Mesa técnica del agua 

NT (μgL-1 ) 500 Mesa técnica del agua 

NH4 (μgL-1 ) 200 Mesa técnica del agua 

Cloa (μgL-1 ) 10 Mesa técnica del agua 

Coliformes (UFC 

mL-1) 
≤ 2000 Decreto 253/79 

 

2.4.3 Categorización de sitios según índice de calidad acuática (AQI) 

El cálculo del AQI se basó en el desarrollado por Tsaboula et al (2018) para plaguicidas y 

se aplicó para el resto de CEs. La determinación del AQI se basa en el CCME WQI, modificado 

apropiadamente para la evaluación de los riesgos ecotoxicológicos a corto y largo plazo de los 

plaguicidas en organismos acuáticos no diana. Así, estos autores desarrollaron el Índice Acuático 

de Toxicidad a Corto Plazo de Plaguicidas (AQIST) y el Índice Acuático de Toxicidad a Largo 

Plazo de Plaguicidas (AQILT). El procedimiento metodológico fue el mismo que el del CCME. La 

diferencia radica en que en los índices ecotoxicológicos, las variables son plaguicidas (así como 

otros CEs en este trabajo) y los objetivos fueron el término agudo (PNECST) y crónico (PNECLT) 

de las concentraciones previstas sin efecto, respectivamente. Además, desarrollaron un nuevo 

esquema de clasificación. De esta forma, se calculan los 3 componentes: Alcance, frecuencia y 

amplitud. Para determinar el valor de excursión para el cálculo de F3, se utilizó la fórmula donde 

el valor de la prueba no debe exceder el objetivo. Finalmente se determina el valor del índice de 

la misma manera que para CCME WQI. 
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Para los cálculos se utilizaron los valores de PNECLT  y PNECST presentados en la Tabla 5. En el 

primer caso los criterios de valoración fueron para toxicidad crónica (NOEC/modelo ECOSAR) y 

en el segundo para toxicidad aguda (EC50).  

La definición del rango de la escala del índice y la posterior clasificación de la calidad 

ecotoxicológica acuática desarrollada por Tsaboula et al (2018), se basó en el enfoque de un 

sistema de clasificación para la evaluación del estado químico, considerando el grado de 

superación de un determinado umbral de riesgo de una mezcla de compuestos (Brak et al. 2017). 

El sistema de clasificación consta de seis clases descriptivas y la clasificación se basa en la 

intensidad de los impactos tóxicos de los plaguicidas en organismos acuáticos no diana. La 

clasificación propuesta y la respectiva descripción de los riesgos reflejados por los valores AQI 

asociados se presentan en la Tabla 9 y 10 para los efectos agudos y crónicos respectivamente. Al 

igual que para el WQI, se transformaron estas categorías en datos ordinales, agrupando las 

muestras según en qué categoría caían. 
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Tabla 9. Rango de la escala de clasificación del AQIST y descripción del respectivo riesgo 

ambiental. 

Clase Rango Descripción 

Clase I 100 Los CEs no representan un riesgo 

agudo significativo para los 

organismos en el medio ambiente 

acuático 

Clase II 99,1-99,9 Los CEs raramente y/o la 

intensidad de la exposición es 

débil para representar un riesgo 

agudo para los organismos en el 

medio ambiente acuático 

Clase III 95-99 Los CEs a veces y/o la intensidad 

de la exposición es 

moderada para potencialmente 

plantear un riesgo agudo para los 

organismos en el medio ambiente 

acuático 

Clase IV 90-94,9 Los CEs a menudo y/o la 

intensidad de la exposición es alta 

para 

representar un riesgo agudo para el 

medio ambiente acuático 

Clase V 80-89,9 Los CEs con mucha frecuencia y/o 

la intensidad de la exposición es 

muy alta para representar un riesgo 

agudo para el medio ambiente 

acuático 

Clase VI ˂80 Los CEs siempre y/o la intensidad 

de la exposición es severa para 

representar un riesgo agudo para el 

medio ambiente acuático. 
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Tabla 10. Rango de la escala de clasificación del AQILT y descripción del respectivo riesgo 

ambiental. 

Clase Rango Descripción 

Clase I 99-100 Los CEs no representan un riesgo 

significativo a largo plazo para los 

organismos en el medio ambiente 

acuático 

Clase II 96-98,9 Los CEs raramente y/o la 

intensidad de la exposición es 

débil para representar un riesgo a 

largo plazo para los organismos en 

el medio ambiente acuático 

Clase III 92-95,9 Los CEs a veces y/o la intensidad 

de la exposición es 

moderada para potencialmente 

plantear un riesgo a largo plazo 

para los organismos en el medio 

ambiente acuático 

Clase IV 82,5-91,9 Los CEs a menudo y/o la 

intensidad de la exposición es alta 

para 

representar un riesgo a largo plazo 

para el medio ambiente acuático 

Clase V 50,1-82,4 Los CEs con mucha frecuencia y/o 

la intensidad de la exposición es 

muy alta para representar un riesgo 

a largo plazo para el medio 

ambiente acuático 

Clase VI ˂50 Los CEs siempre y/o la intensidad 

de la exposición es severa para 

representar un riesgo a largo plazo 

para el medio ambiente acuático 

 

 

2.4.4 Estructura taxonómica de las comunidades microbianas 
 

Para el análisis de la estructura de la comunidad microbiana se siguió el proceso de NGS 

que se dividió en las siguientes etapas (Figura 26): preprocesamiento de muestras (que incluye la 

recolección y extracción de ADN), preparación de bibliotecas, secuenciación y análisis 

bioinformático. A partir de la preparación de la biblioteca se produce una población de fragmentos 

de ADN de longitudes definidas con secuencias de oligómeros en ambos extremos para que sean 

compatibles con la técnica de secuenciación aplicada. Luego, se realizó el experimento de 
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secuenciación y finalmente, los datos de las secuencias resultantes fueron procesados por un 

pipeline de análisis bioinformático para obtener la información relevante (Hess et al 2020). A 

continuación, se detalla lo realizado en cada una de las etapas. 

 

 

 

 

 

2.4.4.1 Recolección y extracción de ADN bacteriano  

Las muestras de agua se prefiltraron (entre 150-1000 mL) a través de un filtro de 23 µm y 

luego se filtraron utilizando filtros de ésteres de celulosa mixtos de 0,22 µm (Millipore) (Figura 

27). La extracción de ADN se llevó a cabo a partir de los filtros de celulosa, de acuerdo con el 

protocolo modificado de Zhou et al. (1996), previamente aplicado en muestras de agua 

representativas de gradientes ambientales (Alonso et al. 2010). Brevemente, consistió en incubar 

los filtros durante 30 minutos a 37 ºC en un buffer de extracción con Proteinasa K. Luego la 

muestra fue incubada durante 2 horas a 65 ºC con sodio dodecil sulfato (SDS) al 20 %. Se 

centrifugó a 6.000g durante 10 minutos y el sobrenadante resultante se lavó mediante 

centrifugación con cloroformo/alcohol isoamílico (24:1, v/v), 2 veces a 10.000g por 10 minutos. 

Luego la fase acuosa se precipitó con 0.6 volumen de isopropanol e incubó a temperatura ambiente 

durante 1 hora. El precipitado se lavó mediante centrifugación a 12.000g durante 30 minutos y el 

pellet resultante se lavó con 10 mL de Etanol frío al 70 % en una última centrifugación a 12.000g 

Figura 26. Flujo de trabajo aplicado para el análisis de la estructura taxonómica de las 

comunidades microbianas. 
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por 15 minutos. Una vez descartado el sobrenadante, se dejó secar el pellet a temperatura ambiente 

y se resuspendió en 200 μL de buffer TE 1X pH 7-8 durante toda la noche a 4 ºC. A la mañana 

siguiente las muestras fueron incubadas a 37 ºC por 30 min y guardadas a -20 ºC hasta su posterior 

análisis. 

La calidad de ADN fue chequeada mediante un protocolo de PCR estándar para el gen 16S 

rRNA (Tabla 11) utilizando los primers 515F-Y (5’-GTG YCA GCM GCC GCG GTA A- 3’) y 

916R (5’-CCG YCA ATT YM TTT RAG TTT-3’) (Parada et al. 2016). Posteriormente en un gel 

de agarosa al 1 %. En aquellas muestras que era necesario, se purificó el ADN utilizando el kit de 

extracción de gel QIAquick (QIAGEN), o filtros de diálisis de 0,025µm VSWP (Millipore) para 

el caso de las muestras de mar.  

 

Tabla 11. Reacción de PCR para el chequeo de calidad de ADN. 

 

 Volumen (µL) 

ADN microbiano        1 

primer Forward (10 μM) 0,12 

primer Reverse (10 μM) 0,12 

Buffer sin MgCl2 1,8 

MgCl2 0,9 

dNTPs 0,3 

BSA* (50 mgL-1 ) 1,5 

Taq Polimerasa 0,12 

H2O PCR 10,14 

Total 15 

*Albúmina de suero bovino. Utilizada para mejorar la reacción de PCR evitando inhibidores interactúen 

con el ADN (Farell & Alexandre 2012). 
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El programa de PCR utilizado en el termociclador fue el siguiente: 

95 °C por 5 minutos (Desnaturalización inicial) 

• 30 ciclos de: 

- 95 °C por 45 segundos (Desnaturalización ciclo) 

- 50 °C por 45 segundos (Annealing) 

- 72 °C por 1:30 minutos (Extensión ciclo) 

• 72 °C por 10 minutos (Extensión final) 

• Mantener at 4 °C 
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              Figura 27. Sistema de filtración utilizado para recolectar el ADN bacteriano. 

 

2.4.4.2 Preparación de librería y secuenciación de ADN 

Para la preparación de la librería se utilizó el kit Nextera XT Index (2 X 301), para utilizar 

con la tecnología de secuenciación de Illumina MiSeq. A partir del ADN extraído se llevó a cabo 

la amplificación de las regiones hipervariables V4-V5 del gen codificante para ARNr 16S 

empleando los primers 515F-Y y 916R (Parada et al. 2016). Además, las secuencias de los 

adaptadores de Ilumina agregados sobre el final de la región 5’ fueron 5’-TCG TCG GCA GCG 

TCA GAT GTG TAT AAG AGA CAG y GTC TCG TGG- 3’ 5’-GCT CGG AGA TGT GTA 

TAA GAG ACA G- 3’para 515F-Y y 916R respectivamente. Posteriormente, se procedió a la 

preparación de la librearía del 16S a partir de los amplicones resultantes (aproximadamente 411 

pb) (Figura 28). A continuación, se detalla lo realizado en cada una de estas etapas. 
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Figura 28. Diagrama del flujo de trabajo utilizando el protocolo de preparación de bibliotecas 

16S Kit Nextera XT Index. Tomado de Ilumina (2013). 

 

Primera etapa de PCR 

Esta etapa se utilizó para amplificar el template de la muestra de ADN usando la región de 

interés específica a partir de los primers con adaptadores de Ilumina. Las reacciones se hicieron 

por triplicados, y luego se unieron en un único volumen. Las cantidades de los reactivos utilizados 

en la reacción se muestran en la Tabla 12: 
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Tabla 12. Reacción de primera etapa de PCR utilizando ADN, primers y el Mix 2x KAPA HiFi 

HotStart (Conteniendo la enzima Polimerasa y los buffers utilizados en la reacción de PCR). 

 Volumen (µL) 

ADN microbiano (5 ngµL-1) 1  

primer Forward de amplicón de PCR 0,5  

primer Reverse de amplicón de PCR 0,5  

Mix 2x KAPA HiFi HotStart  5  

H2O PCR 3 

Total 10 

El programa de PCR utilizado en el Termociclador fue el siguiente: 

95 °C por 3 minutos (Desnaturalización inicial) 

• 25 ciclos de: 

- 95 °C por 45 segundos (Desnaturalización ciclo) 

- 50 °C por 45 segundos (Annealing) 

- 72 °C por 1 minuto (Extensión ciclo) 

• 72 °C por 5 minutos (Extensión final) 

• Mantener at 4 °C 

PCR Clean-up 

Durante esta etapa se utilizaron las perlas o microesferas AMPure XP para purificar el 

amplicón eliminando primers y sus dímeros, que se puedan pegar al producto de amplificación. 

En primer lugar, se transfirió todo el producto de PCR a una placa de PCR de 0,2 mL de 96 

utilizando una pipeta multicanal. Luego se agregaron 20 μL de perlas AMPure XP a cada pocillo 

de la placa de PCR junto con el amplicón mezclando 10 veces mediante pipeteo suave. Se incubó 

a temperatura ambiente durante 5 minutos. Posteriormente se colocó la placa en un soporte 
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magnético durante 2 minutos, con la placa de PCR en el soporte magnético, se retiró y desechó el 

sobrenadante (las perlas junto con el producto de amplificación ¨limpio¨ se atraen a la parte 

magnética del soporte de la placa). A continuación, aún con la placa de PCR en el soporte 

magnético, se lavaron las microesferas añadiendo 200 μL de EtOH al 80 % e incubando la placa 

en el soporte magnético durante 30 segundos, retirando y desechando el sobrenadante. Este lavado 

se realizó 2 veces. Luego de dejar secar las microesferas durante 10 minutos con la placa aún en 

el soporte magnético, se retiró del mismo. Posteriormente se añadieron 52.5 μL de Tris 10 mM pH 

8.5 a cada pocillo de la placa de PCR homogeneizando la muestra. Se incubó a temperatura 

ambiente durante 2 minutos y se colocó la placa nuevamente en el soporte magnético durante 2 

minutos para finalmente transferir 50 μL del sobrenadante a una nueva placa de PCR de 96 

pocillos.  

Segunda etapa de PCR (o PCR Index) 

Durante esta etapa se combinan los primers index 1 y 2 del Kit Nextera XT Index con las 

secuencias de adaptadores específicos de Ilumina. Para ello, se transfirieron 5 μL de cada pocillo 

de la placa de PCR a una nueva placa de 96 pocillos. Luego, los cebadores del index 1 y 2 fueron 

dispuestos de manera horizontal alineados con las columnas 1-12 y vertical alineados con filas de 

la A-H respectivamente en una gradilla accesoria a la placa (Figura 29).  

 

Figura 29. Gradilla accesoria a la placa de PCR. A: Cebadores index 2. B: Cebadores index 1. C: 

Placa de 96 pocillos. Tomado de Ilumina (2013). 



 

112 
 

 

De esta forma, cada pocillo contenía una combinación de específica de cebadores index 1 

y 2 que permitió luego identificar cada una de las muestras en los productos de secuenciación. La 

reacción de PCR utilizada en esta etapa se presenta en la Tabla 13. 

Tabla 13. Reacción de segunda etapa de PCR o PCR index utilizando ADN, cebadores index 1 y 

2, Mix 2x KAPA HiFi HotStart (Conteniendo la enzima Polimerasa y los buffers utilizados en la 

reacción de PCR) y agua para PCR. 

 Volumen (µL) 

ADN        2,5 

Cebador Nextera XT Index 1 (N701-715) 2,5 

Cebador Nextera XT Index 2 (S513-522) 2,5 

Mix 2x KAPA HiFi HotStart 12,5 

H2O PCR 5 

Total 25  

 

El programa de PCR utilizado fue: 

95 °C por 3 minutos (Desnaturalización inicial) 

• 8 ciclos de: 

- 95 °C por 30 segundos (Desnaturalización ciclo) 

- 55 °C por 30 segundos (Annealing) 

- 72 °C por 30 segundos (Extensión ciclo) 

• 72 °C por 5 minutos (Extensión final) 

• Mantener a 4 °C 

Luego se realizó la segunda etapa de clean-up se realizó de la misma manera que la primera. 
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Cuantificación de la librería, normalización y carga de muestra 

Para la generación de clusters necesarios en la etapa de secuenciación, las bibliotecas se 

agruparon en 2 pools, debido a que las concentraciones de ADN difirieron bastante entre las 

muestras. Las concentraciones fueron medidas en un qbit (pool 1= 8,01 ngμL-1, pool 2 = 4,57 ng 

μL-1). Ambos pools fueron mezclados para obtener una concentración final de 2 nM y así obtener 

el mismo largo de reads. Luego se realizó la desnaturalización con NaOH, diluido con buffer de 

hibridación HT1 y posteriormente con calor antes de la secuenciación de MiSeq. Además, se 

agregó 15% PhiX antes de la corrida de secuenciación como control interno, para aumentar la 

diversidad de las librerías, un procedimiento estándar en la secuenciación de amplicones de 16S. 

La secuenciación fue realizada a través de una contratación de servicio en la empresa COH (City 

of Hope, USA) utilizando la plataforma de secuenciación 25M MiSeq PE300. 

2.4.4.3 Análisis bioinformáticos 

Las secuencias de amplicones del gen codificante para el ARNr 16S generadas con la 

plataforma Illumina MiSeq y sus scores de calidad fueron almacenadas en archivos de texto 

FASTQ. Para preprocesar estos datos, se eliminaron los primers con la herramienta cutadapt 

(Martin 2011), se recortaron las secuencias de acuerdo a su calidad, se unieron las secuencias 

pareadas, y se removieron secuencias quimeras utilizando funciones del paquete de R DADA2 

(Callahan et al. 2016). Para identificar las unidades taxonómicas operacionales, se utilizó la 

función dada del paquete DADA2, lo que permitió obtener variantes de secuencias de amplicones 

(ASVs). Por último, la anotación taxonómica de ASVs se realizó utilizando la herramienta Naive 

Bayes Classifier (Wang et al. 2007), donde se tomó como referencia taxonómica, la base de datos 

Silva NR 99 v138 (http://www.arb-silve.de). Todas las tareas para el preprocesado, y la 

identificación de ASVs y su anotación taxonómica fueron implementadas en un pipeline 

desarrollado en nuestro laboratorio, por el Dr. Emiliano Pereira, disponible en 

https://github.com/pereiramemo/amplicon_pipelines. 

Cabe destacar que la metodología implementada basada en ASVs, es especialmente 

adecuada para los estudios llevados a cabo en el marco de este trabajo, ya que proporciona una 

alta resolución de la estructura de comunidades de microorganismos y facilita la reproducibilidad 

de los análisis (Callahan et al. 2017). 
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2.4.5 Estructuración de las comunidades microbianas 

Para visualizar la separación (o no) entre los diferentes sistemas estudiados (arroyos, 

lagunas y mar) en base a sus comunidades bacterianas se realizó un análisis de coordenadas 

principales (PCoA) sobre la matriz taxonómica de disimilitud de Bray-Curtis (luego de aplicar la 

transformación de Hellinger (Logaritmo en base 2), que es una de las transformacines más 

empleadas para datos de abundancia, en particular aplicada a datos de composición taxonómica 

obtenidos por NGS (Ramette 2007). Se realizó un correlograma entreo los 2 ejes principales del 

PCoA y las variables ambientales, para determinar cuáles presentan mayor aporte a la 

estructuración observada. Además, se utilizó el análisis de redundancia (RDA) que permite 

estudiar la relación entre las dos matrices de variables X e Y, de forma tal que los componentes 

extraídos de X sean tales que maximicen la correlación con las variables de Y (Van den 

Wollenberg 1977). De esta forma, se estudió la relación entre la matriz de abundancia de ASVs 

transformados por Hellinger (Y) y las VA incluyendo los CEs definidos por categorías de 

contaminantes, a fin de comprender cuánto de la variación de las comunidades era explicada por 

las diferentes variables ambientales. Finalmente, ser realizó un RDA parcial dejando fijo el efecto 

de las VA clásicas para visualizar el efecto específico de los CEs en la estructuración de las 

comunidades. Previo a la realización del RDA y del RDA parcial, se estudió la colinealidad entre 

las variables explicativas calculando el factor de varianza inflada (VIF), reteniendo solo aquellas 

variables con VIF ˂5. Para todos los análisis se utilizó el software libre R versión 3.6.1. Un 

resumen de los análisis realizados se muestra en la Figura 30. 



 

115 
 

 

 

 

 

2.4.6 Búsqueda de ASVs indicadoras 

Previo al análisis de indicadores, se realizó la rarefacción de la cantidad de secuencias por 

muestra. La misma se trata de una técnica de normalización del tamaño de la biblioteca mediante 

submuestreo aleatorio sin reemplazo, utilizada para equiparar el esfuerzo de muestreo al trabajar 

con secuencias de amplicones (Weiss et al. 2017). Para el caso de los arroyos, se tuvieron que 

excluir del análisis 7 muestras (R_ST_AUT_02, C_ST_AUT_05, C_ST_AUT_02, 

C_ST_WIN_01, R_ST_WIN_01, R_ST_SPR_04) que sumaban una abundancia total ˂  10.000 por 

sitio, para evitar la pérdida de información luego de la rarefacción en el set total.  Para el caso de 

las lagunas, se excluyó una única muestra en el análisis por tener abundancia ˂10.000 

(C_LA_WIN_09).  

Figura 30. Esquema representando los análisis estadísticos realizados para estudiar la estructura 

taxonómica de las comunidades. 
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Se rarificó por el mínimo de la suma total de ASVs por muestra (12.358 para arroyos y 

21.159 para lagunas) y se filtró por el 0,005 % de abundancia total obteniendo un total de 1.097 y 

1.123 ASVs para arroyos y lagunas respectivamente.  

El análisis IndVal se llevó a cabo para identificar y seleccionar indicadores para cada grupo 

de muestras definidas según las diferentes categorías de WQI y AQI, en función de la matriz de 

abundancia de ASVs (Dufrene & Legendre 1997), usando el paquete R ‘indicspecies’ (De Cáceres 

& Legendre 2009). El índice IndVal evalúa el potencial de una especie dada para actuar como un 

indicador de cada grupo objetivo. Su valor varía entre 0 y 1 y es el producto de 2 componentes: 

componente A (especificidad o valor predictivo positivo), que es máximo cuando la especie solo 

está presente en el grupo objetivo, y el componente B (sensibilidad o fidelidad), que es máximo 

cuando la especie está presente en todas las muestras del grupo objetivo (Dufrene & Legendre 

1997). Se evaluó la significancia estadística del estadístico IndVal usando una prueba de 

permutación (es decir, aleatorización ya sea del vector de especies o el vector de pertenencia al 

grupo de sitios) (De Cáceres & Legendre 2009). 

El uso del IndVal se ha ampliado para considerar combinaciones de especies, además de 

especies individuales, como indicadores potenciales (De Cáceres et al. 2012). El gran número de 

especies en las comunidades bacterianas ofrece la oportunidad de explorar el valor indicador de 

las combinaciones de especies. Se tomaron las ASVs más abundantes de cada conjunto de datos 

(definidas en base al umbral de abundancia de 0,005 %) y, para cada grupo a indicar, se 

seleccionaron aquellas ASVs con un valor umbral de frecuencia (Bt) de al menos 0,5 (es decir, 

presente en el 50 % de las muestras en el grupo objetivo) como candidatos a formar combinaciones 

de especies. Luego, se utilizó la función indicators para evaluar el valor predictivo de 

combinaciones de hasta 4 ASVs entre las ASVs seleccionadas como candidatas, así como su 

significancia estadística. El umbral para seleccionar las especies más abundantes, así como el 

orden máximo de combinaciones (hasta 4 ASVs) fue elegido para mantener un tiempo de cálculo 

efectivo, ya que había muchas especies candidatas por grupo. 

Basado en este análisis, una lista de potenciales indicadores (ya sea ASVs individuales o 

combinaciones de las mismas) fue obtenida para cada grupo, de las cuales el mejor indicador fue 

seleccionado como el de mayor valor de IndVal, utilizando la función pruneindicators del 
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paquete de R indicspecies. La función pruneindicators selecciona indicadores para que el 

límite inferior del intervalo de confianza al 95 % de IndVal (o uno de sus componentes) sea igual 

o mayor que un valor de umbral definido por el usuario. Mantiene el conjunto de indicadores no 

anidados y selecciona el indicador con el valor de IndVal más alto (o uno de sus componentes) 

entre los que maximizan la cobertura del grupo objetivo (De Cáceres 2013). Con fines de optimizar 

el proceso de predicción, la función pruning se ejecutó para maximizar el valor predictivo (A) y a 

su vez maximizar el valor del estadístico IndVal (Alonso et al. 2022). 

 

2.4.7 Asignación de muestras a los diferentes grupos utilizando los indicadores taxonómicos 

bacterianos 

La capacidad de predecir la asignación de cada muestra a su grupo correspondiente se 

probó utilizando la función predict del paquete indicspecies. Esta función tiene en cuenta la 

presencia del indicador en cada muestra para asignarla a un determinado grupo. Cuando el 

indicador se encuentra en la muestra, la probabilidad de pertenecer al grupo objetivo es igual a su 

especificidad (es decir, A, el valor predictivo del indicador). Para muestras donde 2 o más 

indicadores están presentes, la probabilidad de pertenecer al grupo objetivo es igual al valor de 

especificidad más alto entre todos los indicadores encontrados (De Cáceres 2013). De esta forma, 

dada una muestra de un set de datos nuevo, la función predict estima de forma independiente la 

probabilidad de pertenencia a cada grupo. Por lo tanto, la suma de los valores de probabilidad de 

la muestra en todos los grupos no necesariamente tiene que ser 1. 

Para el propósito de este trabajo, se utilizó la modificación de la función predict 

previamente implementada y aplicada para predecir muestras pertenecientes a distintos estuarios 

(Alonso et al. 2022) que permite incluir la técnica de validación cruzada, mediante la aproximación 

de “leave one out”, es decir en la que la predicción de una muestra dada se realiza sin tener en 

cuenta su empleo para la identificación de los indicadores. Esta herramienta de validación cruzada 

es particularmente útil para conjuntos de datos relativamente pequeños (James et al. 2013). Dicha 

modificación se encuentra disponible en la versión actual del paquete indicspecies (1.2.12)  
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2.3 Resultados y discusión 
 

2.3.1 Calidad de agua de las cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos 

A partir de la determinación de diferentes parámetros ambientales se pudo llegar a una 

aproximación del estado de calidad de agua de las cuencas de ambas lagunas, destacando la 

sobrecarga de nutrientes (en particular PT) que existe en varios puntos de la cuenca, sobre todo en 

arroyos y lagunas. Los resultados de las VA para cada sitio se muestran en la Tabla 3 del Anexo y 

en la Tabla 14 se puede ver un resumen de dichos valores. 
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Tabla 14, Resumen de los resultados de las variables fisicoquímicas medidas para las cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos 

(n=91), 

 

 

 

 

 

 Castillos Rocha 

 Arroyos Laguna Mar Arroyos Laguna Mar 

 Media Min Max Media Min Max Media Min Max Media Min Max Media Min Max Media Min Max 

Temp 17,8 13,5 23,4 18,0 13,2 22,8 17,6 13,7 23,3 18,0 14,4 23,8 17,6 13,3 23,9 17,0 14,2 22,6 

Turbidez (NTU) 29,9 2,4 128,0 51,0 0,0 194,0 5,7 0,0 21,2 34,0 5,6 74,4 51,3 0,0 132,0 4,6 0,0 13,9 

Salinidad 0,2 0,1 0,5 5,3 0,1 21,3 27,5 7,7 37,3 1,0 0,1 8,6 13,2 0,1 19,1 28,5 23,7 31,9 

pH 7,3 6,4 7,7 8,0 7,2 9,0 7,9 6,9 8,3 7,2 6,8 7,6 7,7 6,6 8,3 7,8 7,4 8,2 

OD (mgL-1) 6,6 1,4 9,8 7,9 6,6 9,6 7,4 6,2 8,7 7,0 3,6 10,3 7,9 6,8 9,6 7,4 6,0 9,2 

Solidos susp 12,8 2,0 49,3 34,0 2,0 151,4 16,6 8,3 39,6 26,3 3,0 106,8 63,3 8,2 205,7 24,5 7,7 84,8 

Mo susp 5,0 0,7 11,0 5,3 0,0 24,4 2,9 1,5 5,8 12,0 4,0 40,7 10,8 1,7 42,9 10,7 1,1 63,6 

PT (µgL-1) 302,2 10,0 1.374 64,7 22,6 155,5 67,4 31,9 133,4 215,6 20,0 510,0 107,1 45,9 166,8 58,6 36,6 79,6 

NT 2.131 281,7 1.1275 787,5 293,7 1.119,7 323,3 187,3 604,6 672,3 0,0 1701,7 734,7 177,7 1279,1 326,4 48,1 546,6 

NO3 328,6 30,9 2.915 32,0 1,1 244,8 27,0 5,0 116,8 235,3 67,8 565,0 27,9 5,0 129,8 65,9 5,0 146,2 

NH4 586,4 5,0 3.912 16,5 5,0 106,9 33,6 0,6 197,8 63,3 7,8 262,5 49,3 5,0 139,8 37,9 3,2 226,5 

cloA 2,3 0,0 11,8 4,0 0,0 11,9 3,6 1,6 6,4 4,8 0,0 17,0 4,2 1,0 12,2 3,3 0,4 10,8 

Coliformes 

UFC/100mL 43.137 0,0 161.000 93,0 5,0 600 17,8 3,0 52,0 16.882 100 12.250 410,8 5,0 2.400 8,0 0,0 30 
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El pH presentó valores cercanos a la neutralidad en casi todos los sitios, a excepción de la 

cuenca de la LC en verano y otoño (aquí se presentó el valor máximo en el sitio muestreado al 

Norte de la laguna, C_LA_06), en donde se registraron valores alcalinos tanto en la laguna como 

en el mar costero, varios de ellos incluso superando el límite de la normativa (6,5-8,5). Además, 

se registró un valor alto de pH (8,25) en el Norte de la LR (R_LA_05) en primavera. Un único 

sitio (C_ST_03) durante el invierno, presentó valores ácidos de pH incluso por debajo de los que 

establece la normativa, que corresponde a la naciente del arroyo Chafalote en la cuenca de la LC. 

Este sitio no está asociado a ninguna fuente de contaminación puntual, por lo que este valor 

seguramente se deba a que es una zona con entrada de material húmico (Jorcin 1999) y los rangos 

de pH en estos tipos de cuerpos de agua suelen ser bajos (Pokrovsky et al. 2014). 

Los valores de OD mostraron un amplio rango de variación, registrándose valores por 

debajo del límite que establece la norma (≥ 5 mgL-1) en 5 puntos. Dos de ellos en la cuenca de la 

LR, en el arroyo La Palma (R_ST_04) y el embalse del mismo (R_ST_10) en otoño; y el resto en 

la cuenca de LC: en el arroyo Don Carlos (C_ST_01) en otoño, la cañada de los Olivera (C_ST_05, 

aquí se registró el valor mínimo del todo el set de datos en otoño) y en la cañada aguas abajo de la 

ciudad de Castillos (C_ST_04) también en otoño y primavera. Las zonas urbanizadas suelen estar 

asociadas a bajas concentraciones de oxígeno disuelto (Duwig et al. 2014) y altos niveles de 

demanda biológica de oxígeno (Mallin et al. 2009), dadas por la respiración durante el proceso de 

degradación de las cargas relativamente altas de materia orgánica, típicas de estos sistemas. 

Los valores de turbidez superaron en varias ocasiones el estándar admitido (máximo de 50 

NTU) tanto en arroyo como en lagunas, presentando el máximo en el arroyo Valizas (C_LA_10). 

Debe tenerse en cuenta que las lagunas costeras son sistemas someros, en los que existe en forma 

habitual una resuspensión de los sólidos debido a la baja profundidad y gran extensión de su espejo 

de agua (Conde et al. 2002). Los valores de SST presentaron un patrón similar al de turbidez, 

presentando el máximo en el norte de la Laguna de Rocha. 

Se encontró un marcado gradiente decreciente de salinidad desde el mar hacia las lagunas 

y arroyos como era de esperar, siendo muy marcada la diferencia entre el mar costero y el resto de 

los sistemas (Tabla 14).  Además de la variabilidad inherente de los 3 sistemas, una alta 
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variabilidad en salinidad, nutrientes y CloA se observó dentro de las lagunas, que es una 

característica común en lagunas costeras (Chagas & Suzuki 2005; Christia et al. 2014).  

Existe una tendencia a la disminución en la concentración de PT y NT de arroyos a mar, 

mientras que los valores de cloA fueron mayores en las lagunas (Figura 31). Los valores medios 

de PT y NT en arroyos y lagunas superaron el límite objetivo establecido (30 y 500 μgL-1 

respectivamente) a partir del informe de asesoría de la mesa técnica de agua (2017). La media en 

los valores de NH4
+ en arroyos supera el límite establecido (500 μgL-1) por la mesa técnica de agua 

(2017). Los valores máximos de PT, NT y NH4
+ se encontraron en el sitio C_ST_04 en otoño 

(donde también se encontraron los valores mínimos de OD), lo cual es esperable teniendo en cuenta 

que recibe aportes puntuales de origen urbano. Teniendo en cuenta solo las lagunas, los valores 

medios de nutrientes nitrogenados por sitio, superaron levemente el rango de la media histórica 

(0,77 mg L-1) (Rodríguez-Gallego et al. 2017). En cuanto al PT, por sitio se registraron valores 

algo superiores a la media histórica (81 μgL-1). Estos resultados van en línea con estudios que 

sugieren que esta laguna presenta indicios de un aceleramiento del proceso de eutrofización 

antrópica (Aubriot et al. 2005; Rodríguez-Gallego et al. 2010), mostrando un aumento en los 

últimos años de la concentración de PT asociado al aumento en las actividades agrícolas en su 

cuenca (Rodríguez-Gallego et al. 2010). En este sentido, diferentes indicadores de estado trófico 

muestran que las lagunas de Rocha y de Castillos están en un rango trófico de meso a eutrófico, 

en concordancia con trabajos previos realizados en estos sistemas (Bonilla 1998, Conde et al. 

1999). 

Por otra parte, el valor medio de PT por sitio en el mar costero (66 μgL-1) supera los 

estándares de referencia aplicados en otras partes del mundo como la UE. Al comparar con límites 

establecidos por la Directiva marco sobre estrategia marina en distintas regiones para áreas 

costeras y marinas (9,3-26 μgL-1) (Dworak et al. 2016), se observa que los rangos establecidos se 

encuentran por debajo de los valores hallados en esta Tesis. Esto estaría indicando una señal de 

alerta del aporte de este nutriente al sistema marino desde la cuenca, lo que sería indicativo de una 

creciente eutrofización como ya ha sido reportado para la mayoría de los sistemas costeros cuyo 

estado trófico va desde mesotróficos a eutróficos, debido a aportes antropogénicos (Meyer-Reil & 

Köster).   
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Según la OCDE (1982), y considerando los valores promedio de clorofila a, tanto la LR 

como la LC se encontraron en estado mesotrófico durante ese período de estudio (4,25 y 3,97 μgL-

1 respectivamente). El valor máximo de CloA ocurrió en R_ST_04 en verano, este sitio también 

presentó valores de hipoxia en otoño. El arroyo La Palma drena la zona agrícola más importante 

de la cuenca (21,5%) y junto con el arroyo Los Noques son los que presentan la mayor proporción 

de ocupación por agricultura (Rodríguez-Gallego 2010). Esto podría explicar la alta sobrecarga en 

nutrientes encontrada en este sitio (a excepción de primavera), así como los altos valores de CloA 

y bajos de OD que son indicios de procesos de eutrofización.  

La presencia de coliformes totales superó el límite establecido por el Decreto 253/79 

(≤2000 UFC en 100 mL) en dos puntos: la cañada de los Olivera en primavera (donde se presentó 

el máximo de este indicador) y el Norte de la LR en invierno (2400 UFC en 100 mL). Este valor 

podría verse explicado por las altas precipitaciones ocurridas en los días previos a los muestreos. 

En cuanto al valor encontrado en la cañada de los Olivera, es indicativo de contaminación de origen 

fecal, asociado a la descarga de aguas servidas de la PTAR de Castillos. 

 

 

Figura 31. Distribución espacial de la concentración de nutrientes y cloA a lo largo de un año de 

muestreo. Se representan la mediana, el primer y tercer cuartil y el IC (intervalo de confianza) al 

95 %. 
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2.3.2 Categorización de sitios según WQI y AQI para las cuencas de las Lagunas de Rocha y 

Castillos 

 El rango de variación del WQI fue 22.7 a 83.4, las categorías de sitios encontradas según 

este índice fueron 4: buena, regular, deficiente y pobre. No se encontró la categoría excelente, 

teniendo en cuenta los valores de las variables guía utilizadas durante los 4 períodos de muestreo. 

Para la categorización de los sitios según el AQI, se ajustaron las escalas ordinales 

desarrolladas por Tsaboula et al (2016). En el caso del AQILT, el rango de valores fue desde 34 a 

75, por lo que solo se encontraron 2 categorías de sitios (V y VI), que corresponden a las de mayor 

impacto (Tabla 9). Para el caso del AQIST, todos los sitos caían en la categoría de mayor impacto, 

es decir, los CEs siempre y/o la intensidad de la exposición es severa para representar un riesgo 

agudo para el medio ambiente acuático (clase VI) (Tabla 10). En este caso, como solo para 2 

compuestos se determinó el valor de PNECST (Tamoxifen y Terbutalina, ver Tabla 5), se utilizó la 

clasificación del AQI según el AQILT, para todos los sitios. Dado a que todos los sitios cayeron en 

las categorías de mayor impacto, se hizo un zoom en estas categorías dividiéndolas en 4 teniendo 

en cuenta la distribución de los primeros 4 cuantiles de los valores de AQI hallados (Figura 32), 

para visualizar mejor el gradiente de impacto.  
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Figura 32. Histograma de los valores de AQI y rangos de categorías definidos por la distribución 

de los primeros 4 cuantiles (25 %: 40,64; 50 %: 48,62; 75 %: 58,92; 100 %: 75,29). 

 

 

La clasificación de los diferentes sitios en ambas cuencas según el WQI y el AQI se muestra 

en las Figuras 33 y 34. Por lo general, los sitios que denotan mayor impacto por WQI también lo 

muestran con el AQI, aunque no se encontró una correlación significativa entre ambos índices 

(Coeficiente de Spearman= 0,25; p valor=0,25). El AQI detecta con mayor sensibilidad el impacto 

(es decir presentar valores más altos en la escala ordinal y más bajo de índice). Mas allá de esto, 

lo interesante es que ambos índices son consistentes para los sitios mas impactados (C_ST_04 y 

05).  
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Figura 34. Categorización de los sitos según índice de calidad de agua basado en variables 

ambientales (WQI) y en CEs (AQI) para las lagunas y mar costero de las cuencas de las lagunas 

de Rocha y Castillos. Los rangos de las categorías son: 1-Bueno, 2-Regular, 3-Deficiente y 4-

Pobre para WQI, 1er cuartil. 2do cuartil, 3er cuartil y 4to cuartil para AQI. 

 

Figura 33. Categorización de los sitos según índice de calidad de agua basado en variables ambientales (WQI) y en 

CEs (AQI) para los arroyos de las cuencas de las lagunas de Rocha y Castillos. Los rangos de las categorías son: 1-

Bueno, 2-Regular, 3-Deficiente y 4-Pobre para WQI, 1er cuartil. 2do cuartil, 3er cuartil y 4to cuartil para AQI.  
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Para evaluar la asociación entre las variables sistema e índice de calidad de agua, se llevó 

a cabo una tabla de contingencia y para verificar la independencia, un test de Chi-cuadrado 

(Figuras 34 y 35). Se puede observar, por un lado, que no hay independencia entre ambas variables 

ya que no todas las categorías según la clasificación de los índices están representadas en los 3 

sistemas, y la proporción de sitios en cada sistema para cada categoría también difiere. Por otro 

lado, se observa que en el caso del WQI esta asociación es más fuerte. Por ejemplo, en el caso del 

AQI las 4 categorías están representadas en sitios de los 3 sistemas (a excepción de la categoría 3 

que no está representada por ningún sitio del mar). Sin embargo, para el WQI, no hay ningún sitio 

correspondiente a arroyos que caiga en la categoría 1, ni ningún sitio de mar o laguna que caiga en 

la categoría 3 (o ningún sitio de laguna que caiga en la categoría 4). Esta observación, se refuerza 

con los valores de los estadísticos de la prueba de χ-cuadrado siendo mayores (es decir mayor 

asociación) en WQI (χ-cuadrado = 45,875, p valor = 3,135e-08), comparado a AQI (χ--cuadrado 

= 15,855, p valor = 0,01456). Este resultado era esperable, teniendo en cuenta que el WQI se 

construye únicamente con las VA por lo que su dependencia entre este índice y el tipo de sistema 

(que está estrechamente vinculado a las VA) resulta natural.  

 

Figura 35. Tabla de frecuencias absolutas de sitios pertenecientes a las 4 categorías según el WQI 

(Buena, Regular, Deficiente y Pobre) para los tres sistemas analizados: arroyos (verde), lagunas 
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(azul) y mar costero (celeste). El tamaño de los cuadrantes es proporcional al número de sitios de 

cada sistema asignados a cada una de las categorías de WQI. 

 

Figura 36. Tabla de frecuencias absolutas de sitios pertenecientes a las 4 categorías según el AQI 

(1er cuartil. 2do cuartil, 3er cuartil y 4to cuartil) para los tres sistemas analizados: arroyos (verde), 

lagunas (azul) y mar costero (celeste). El tamaño de los cuadrantes es proporcional al número de 

sitios de cada sistema asignados a cada una de las categorías de WQI. 

 

 

2.3.3 Estructura de las comunidades bacterianas 

2.3.3.1 Procesamiento bionformático de las secuencias obtenidas  

Luego de preprocesar los datos de amplicones se obtuvo un total de 10.711.454 secuencias 

por muestra, con un largo promedio 373 pares de bases. En la Tabla 15 se muestran los números 

obtenidos de secuencias por muestra, comparando el total de secuencias obtenidas, con las 

remanentes luego del chequeo de calidad (pre-procesamiento). Como puede apreciarse, la calidad 

de los resultados obtenidos fue muy alta, reteniéndose un alto porcentaje de las secuencias (85,7 

%). A pesar de esto, 2 de las muestras fueron removidas (R_ST_AUT_10 y C_ST_AUT_03) para 

los análisis posteriores ya que presentaron un número muy bajo de secuencias. 
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Tabla 15. Estadísticos generales de calidad de secuenciación del 16S comparando datos brutos y 

pre-procesados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

*DS= Desviación estándar 

** R1 y R2 = secuencias generadas por los primers forward y reverse respectivamente 

 

 

 

 

 

 

 
Brutos Preprocesados 

Nº de muestras 89 (+2) 89 

Nº total de secuencias 12.501.349 10.711.454 

Abundancia (media) 140.464 120.353 

Abundancia (DS*) 68.744 59.111 

Nº máximo de secuencias 422.348 365.403 

Nº mínimo de secuencias 2.387 2.017 

Largo promedio de 

secuencias 

R1** = 301; R2 = 

301 

373,31 

DS del largo de secuencias 0 4,98 
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2.3.3.2 Patrones de diversidad de las comunidades bacterianas 

Se definieron 39.766 ASVs en total, con un 97 % de anotación a nivel de Filo, 73 % a nivel 

de familia y 46 % a nivel de género. Se obtuvieron un total de 59 filos, con el filo Proteobacteria 

dominando la comunidad en todos los sitios al igual que los Bacteroidetes. Se encontró un perfil 

diferencial entre los distintos sistemas con los Plantomycetes dominando en arroyos y lagunas al 

igual que Nitrospira y el filo Crenarchaeota dominando el mar.  

Al analizar a nivel de familia, también se observa cierto patrón diferencial por sistema 

(Figura 36). La familia Reyranellaceae, que pertenece a la clase alfaproteobacteria encontrándose 

frecuentemente asociada a sistemas de agua dulce (también se las puede encontrar en el suelo) 

(Pagnier et al. 2011), fue la que dominó distribuyéndose a lo largo de los tres sistemas, lo que 

denota la gran influencia terrestre sobre los 3 sistemas.  Algo parecido (pero con la influencia del 

mar sobre el resto de los sistemas) ocurre con SAR11, cuyos diferentes miembros se encontraron 

en arroyos, lagunas y mar costero. Particularmente en arroyos se encontró el clado III, para el cual 

ya se ha relacionado uno de sus con agua dulce (Giovannoni 2017). Las mismas, representan un 

grupo de pequeñas bacterias oxidantes de carbono que alcanzan un tamaño de población global 

estimado de 2,4 × 1028 células, representando aproximadamente el 25 % de todo el plancton. Se 

encuentran en todos los océanos, pero alcanzan su mayor número en ambientes oligotróficos 

estratificados, llegando a ocupar otros ambientes (Giovannoni 2017). Los miembros de este linaje 

ya han sido reportados como muy abundantes en la zona salobre de la LR, luego de una intrusión 

de agua marina (Piccini et al. 2006). Otro de los grupos encontrados en los 3 sistemas fue la familia 

Nitrospiraceae, que es fisiológicamente muy diversa, contiene bacterias aerobias 

quimiolitoautotróficas oxidantes de nitrito (Nitrospira), oxidantes quimiolitoautotróficos aerobios 

y acidófilos de hierro ferroso (Leptospirillum), y reductores de sulfato anaerobios, termofílicos, 

quimioorganoheterótrofos o hidrogenotróficos (Thermodesulfovibrio). Los miembros de la familia 

se encuentran en una amplia gama de ecosistemas naturales y artificiales. En particular, el género 

Nitrospira se distribuye de manera casi ubicua en hábitats oxigenados y representa los oxidantes 

de nitrito conocidos predominantes en la naturaleza, que catalizan el segundo paso de la 

nitrificación y, por lo tanto, son esenciales para el ciclo biogeoquímico del nitrógeno (Daims 

2014). Otra familia con amplia distribución fue la de Nitrosomonadaceae, que es un grupo de 

betaproteobacterias, cuyos representantes cultivados son oxidantes de amoníaco litoautotróficos. 
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Los oxidantes de amoníaco generalmente ejercen control sobre la nitrificación al oxidar el 

amoníaco a nitrito, que posteriormente es oxidado por oxidantes de nitrito bacterianos a nitrato. 

Por lo tanto, juegan un papel importante en el control del ciclo del nitrógeno en ambientes 

terrestres, de agua dulce y marinos y en los procesos de tratamiento de aguas residuales. Otros 

géneros de este grupo participan en los ciclos biogeoquímicos del azufre, hierro y carbono (Prosser 

et al. 2014; Boden et al. 2017).  

Por otro lado, se observa la gran influencia de grupos provenientes de ambientes 

impactados como por ejemplo la familia Schlesneriaceae, pertenecientes al orden de los 

Planctomycetes, que contiene miembros que han sido aislados de sitios provenientes de PTAR 

(Dueholm et al. 2021), también encontrados en los 3 sistemas. Otro ejemplo es el de la familia 

Comamonadaceae, encontrada mayoritariamente en arroyos y lagunas, aunque también presente 

en dos muestras de mar (R_ST_08 y 09), que es una betaproteobacteria conocida por tener 

capacidad de realizar desnitrificación heterótrofa utilizando compuestos orgánicos, identificadas 

en lodos activados (Khan et al. 2002). Si bien la mayoría son bacterias ambientales de hábitats de 

agua y suelo; algunas Comamonadaceae también son patógenos, como las del género Acidovorax 

(Wisplinghoff 2017). La familia Cyanobiaceae, domina varias muestras de ambas lagunas y 

también se encontró en algunas muestras de mar (C_ST_12, R_ST_08 y 09). Las mismas, son 

cianobacterias del género Synechococcus y se encuentran entre los principales contribuyentes a la 

productividad primaria mundial encontrándose en una amplia gama de ecosistemas acuáticos 

(Salazar et al. 2020). Este grupo ya ha sido reportado previamente tanto en la LR (Bonilla et al. 

2015; Kruk et al. 2019) como en la Laguna de Castillos (Fabre et al. 2014; Bonilla et al. 2015; 

DINACEA, OSE, DINARA, IDR, CURE 2021).  

Finalmente, la familia Solimonadaceae, se encontró en varios arroyos de ambas cuencas 

con un importante porcentaje de abundancia al igual que en la LC Sur en invierno 

(C_LA_WIN_09). Los miembros de esta familia se encuentran principalmente en el suelo y en 

agua dulce y, una particularidad de este grupo, es que muchas especies se describen por su 

capacidad para descomponer contaminantes químicos como la atrazina, los hidrocarburos clorados 

y el hexano (Zhou & Lai 2014). 
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Figura 37. Composición de la comunidad bacteriana para las diferentes muestras de las cuencas de las Lagunas de Rocha y 

Castillos a nivel de Familia. Las proporciones detalladas se muestran para las 20 Familias más abundantes del todo el set de datos 

incluyendo las 4 estaciones de muestreo, y para facilitar la visualización se excluyeron las secuencias sin asignación taxonómica. 
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Los resultados del PCoA sobre la matriz taxonómica de disimilitud de Bray-Curtis, 

muestran una separación bastante clara de los arroyos del resto de los sistemas, dada 

principalmente por el eje 2 (Figura 37). Para determinar qué VA estaban aportando a cada uno de 

los ejes se realizó un correlograma entre las diferentes VA y los primeros ejes del PCoA (Figura 

38). Los patrones determinantes del primer eje 1 (PCo1; 18.03 % de la varianza total) fueron el 

pH y la salinidad, con una correlación negativa. Mientras que los del eje 2 (PCo1; 12,87 % de la 

varianza total), que diferencia los arroyos de la laguna y mar costero, fueron los nutrientes con una 

correlación positiva (principalmente NT y PT). Algunas variables mostraron patrones de 

correlación entre sí cómo era de esperar, (ej. NT y PT o materia orgánica y sólidos en suspensión). 

 

 

Figura 38. Análisis de coordenadas principales (PCoA) realizado sobre la matriz de disimilitud de 

Bray-Curtis de perfiles de abundancia relativa de las 39.766 ASVs definidas. 
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Figura 39. Correlograma entre los 2 primeros ejes del PCoA y las variables ambientales. Los 

valores de correlación positivos se representan con color azul y los negativos con rojo. 

 

 

El análisis de RDA reveló que un 42 % de variabilidad en la estructuración de las 

comunidades es explicado por las variables ambientales y los CEs y que además dicha 

estructuración es estadísticamente significativa (Tabla 16). En el biplot se observa nuevamente 

que el pH y la salinidad son las variables que más aportan a dicha estructuración (Figura 39), con 

la salinidad aportando de manera negativa a ambos ejes y el pH negativo al eje 1 y positivo al eje 

2 (Tabla 17).  
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Tabla 16. Partición de la varianza del RDA. 

 

Varianza Inercia Proporción R2 p valor 

Total 0,75 1 0,44 0,001 

Restringida 0,32 0,42   

No-restringida 0,40 0,58   

 

 

Tabla 17. Pesos de las variables explicativas sobre los dos primeros ejes del RDA. 

 

 RDA1 RDA2 

Temperatura 0,34 -0,31 

Salinidad -0,77 -0,50 

pH -0,81 0,16 

OD -0,17 0,38 

Solidos,susp -0,002 0,20 

Mo, susp 0,20 0,11 

PT 0,34 -0,26 

NT 0,24 -0,14 

cloA -0,018 -0,07 

DrogaAbuso -0,06 0,22 

Fármacos 0,13 -0,20 

Fungicidas -0,007 0,12 

Herbicidas 0,06 -0,08 

Insecticidas -0,18 -0,35 

UsoDoméstico 0,40 0,18 

Plaguicidas -0,18 0,27 
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Figura 40. Biplot RDA taxonómico. Las coordenadas de las puntas de los vectores representan 

las variables explicativas: Temperatura, Salinidad, pH, OD, Solidos.susp (sólidos totales en 

suspensión), Mo. susp (materia orgánica en suspensión), PT (fósforo), NT (nitrógeno total), 

cloA, AbusDrug (drogas de abuso), Pharm (fármacos), Fung (fungicidas), Herb (herbicidas), 

Insec (insecticidas), LifeStyle (compuestos de uso doméstico), Conc.Pest (concentración total de 

plaguicidas).  Los puntos rojos representan las ASVs y los círculos blancos los sitios. 

 

 

 

Luego, se realizó un RDA parcial para visualizar el efecto de los CEs dejando fijo el efecto 

de las VA clásicas. Estos resultados muestran que un 10 % de la variabilidad en la estructuración 

de las comunidades es explicada por los CEs, al dejar fijo el efecto de las variables ambientales 

clásicas, aunque dicha estructuración no es significativa (Tabla 18). Se observa, en el biplot y en 

los pesos de las variables explicativas a los ejes, que los herbicidas y los fungicidas son los que 

más aportan a la estructuración de las comunidades en el eje 2 en sentidos opuestos, y que tanto 

los compuestos de uso doméstico como los fungicidas son las variables con mayor aporte al eje 1 

también en sentido opuesto (Figura 40 y Tabla 19). 
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Tabla 18. Partición de la varianza del RDA parcial. 

 

Varianza Inercia Proporción R2 P valor 

Total 0,75 1 0,014 0,20 

Condicionada 0,25 0,34   

Restringida 0,077 0,10   

No restringida 0,42 0,56   

 

Tabla 19. Pesos de las variables explicativas sobre los dos primeros ejes del RDA parcial. 

 RDA1 RDA2 

DrogaAbuso 0,19 -0,01 

Fármacos 0,01 0,13 

Fungicidas -0,50 0,45 

Herbicidas -0,36 -0,72 

Insecticidas -0,16 -0,06 

UsoDoméstico 0,53 0,09 

Plaguicidas -0,44 0,19 
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Figura 41. Biplot RDA parcial. Las coordenadas de las puntas de los vectores representan las 

variables explicativas: AbusDrug (drogas de abuso), Pharm (fármacos), Fung (fungicidas), Herb 

(herbicidas), Insec (insecticidas), LifeStyle (compuestos de uso doméstico), Conc.Pest 

(concentración total de plaguicidas).  Los puntos rojos representan las ASVs y los triángulos 

blancos los sitios. 

 

Tanto el PCoA como el RDA revelan que las VA clásicas, sobre todo la salinidad y el pH 

seguido por los nutrientes, son responsables de la estructuración de las comunidades de ambas 

cuencas (Figuras 37, 38 y 39). Estos resultados coinciden con lo reportado en literatura previa 

donde se han observado correlaciones significativas entre las comunidades microbianas acuáticas 

y los factores ambientales al analizar los gradientes naturales en variables fisicoquímicas clave 

como la salinidad (Lozupone & Knight 2007), temperatura (Fuhrman et al. 2008), pH (Fierer & 

Jackson 2006), nutrientes inorgánicos y disponibilidad de luz (Schiaffino et al. 2011), y 

concentración y calidad de la materia orgánica disuelta (Amaral et al. 2016).  
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Por otro lado, en el RDA parcial, al dejar fijo el efecto de las VA clásicas, una proporción 

de la variación de dicha estructuración pudo explicarse por el efecto de los contaminantes, aunque 

no de forma significativa (Tabla 18, Figura 40). Además, se encontró un grupo asociado a la 

degradación de algunos de estos compuestos en sistemas impactados (ej. Solimonadaceae). Esto 

reafirma la característica que tienen estas comunidades en ajustar rápidamente su composición y/o 

funciones en respuesta a entornos cambiantes, revelando características intrínsecas de estos 

sistemas como ser los gradientes naturales y los relacionados al impacto antrópico.  Por ejemplo, 

se ha demostrado que las comunidades microbianas pueden responder significativamente a 

perturbaciones específicas como derrames de petróleo (Newton et al. 2013), contaminación por 

fuentes de metales y PAHs (Sun et al. 2012), e incluso contaminación por CEs (Subirats et al. 

2018, 2019). 

2.3.4 Indicadores taxonómicos bacterianos de sitios según índices de calidad de agua 

Los sistemas analizados poseen un importante gradiente en variables fisicoquímicas, en 

particular la salinidad, que es el principal factor en la estructuración de las comunidades de ambas 

cuencas y que además ambos índices mostraron correlación con el tipo de sistema (test χ-cuadrado 

página 124). Teniendo en cuenta estas condicionantes, se analizó cada sistema por separado para 

la búsqueda de indicadores para disminuir el efecto de la variación ambiental natural sobre los 

resultados. Para la búsqueda de indicadores se hizo foco en las muestras de arroyos y lagunas, ya 

que son las que presentaron mayor impacto y con las que se contó con un importante número de 

muestras y una variación en los índices de calidad de agua, lo que favorece la posibilidad de 

encontrar gradientes de impacto.  

2.3.4.1 Indicadores taxonómicos bacterianos de calidad de agua en arroyos  

A partir de la matriz de abundancias de ASVs se corrió el análisis IndVal con el paquete 

indicspecies para buscar los indicadores de las diferentes categorías de WQI y AQI, definiendo 

los diferentes grupos en base a dichas categorías. Se seleccionaron las ASVs (o combinaciones de 

estas) indicadoras en base a los componentes A y B del valor de IndVal (ver sección 2.4.6). 

Tanto para el caso de sitios categorizados según WQI o AQI, fue posible encontrar 

indicadores para todos los grupos y los mismos presentaron valores de IndVal relativamente altos. 



 

139 
 

Todos los indicadores fueron basados en la co-ocurrencia de 2 ó 3 ASVs. En cuanto a los grupos 

taxonómicos identificados, se ha encontrado una gran variedad de grupos con diferente 

ecofisiología. Se destaca la presencia de algunos grupos de hábitats terrestres y marinos 

(mostrando la influencia de estos sistemas sobre los arroyos). Además, entre los géneros más 

frecuentemente detectados como indicadores en todos los grupos se encuentran patógenos 

oportunistas y/o grupos asociados a ambientes impactados. 

En la Tabla 20 se muestran los indicadores encontrados para la categorización de sitios 

según el WQI. Los grupos para el WQI fueron 3, ya que no había sitios de arroyos que 

pertenecieran a la categoría 1 (Buena) para este índice. Como componentes de algunos indicadores 

de los grupos 2 y 3 se encontraron Pseudomonas, un género con metabolismo muy versátil, que 

incluye, por ejemplo, la capacidad de degradar hidrocarburos, compuestos aromáticos y sus 

derivados, tanto naturales como provenientes de actividades industriales (Garrity et al. 2005), cuyo 

crecimiento ha sido reportado en un experimento de mesocosmos en PTAR (Subirats et al. 2019). 

También en estos dos grupos aparecen indicadores pertenecientes al género Schlesneria cuyo 

principal hábitat son los humedales (Dedysh et al. 2015) aunque también se las ha encontrado 

asociados a PTAR (Dueholm et al. 2021), y Sphingomonas, con algunos de sus grupos vinculados 

a enfermedades infecciosas (Lin et al. 2010). Un bloom de una especie de este género 

(Sphingomonas echinoides) fue reportado en la LR concomitantemente con un florecimiento de 

cianobacterias filamentosas (Piccini et al. 2006). Además, en el grupo 2 se encontró el patógeno 

oportunista Acinetobacter lwoffii, un bacilo gramnegativo aerobio que se ha encontrado asociado 

a diferentes enfermedades infecciosas en humanos (Regalado et al. 2009). 

En el grupo 3 uno de los indicadores está conformado por la combinación del género 

Aquabacterium (también encontrado en el grupo 4), que fue aislado de biopelículas de agua potable 

en Berlín (Kalmbach et al. 1999) y el género Pedomicrobium, que se encuentra en hábitats tanto 

acuáticos como terrestres y es dominante en biopelículas de sistemas de distribución de agua y 

biorreactores, el cual ha sido asociado a la generación del "agua sucia" debido a su capacidad de 

oxidar el manganeso (Sly et al. 1988). También en este grupo se han encontrado indicadores del 

género Flavobacterium, que es típico de los sistemas de agua salobre y marina (Alonso et al. 2007) 

y ha sido reportado para la LR previamente (Piccini et al. 2006; Amaral et al. 2016). 
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En el grupo 4, y por lo tanto el de mayor impacto, se encontraron indicadores conformados 

por algunos géneros novedosos como es el caso de Ideonella perteneciente a la familia 

Comamonadaceae. Una de las especies de este género fue hallada en el interior de una planta de 

reciclaje de botellas de plástico y es capaz de descomponer el tereftalato de polietileno (PET) 

(Shosuke et al. 2016). Además, el género Malikia también perteneciente a la misma familia, cuya 

especie Malikia granosa fue aislada de lodo activado de una PTAR (Spring et al. 2005). Estos dos 

géneros conformaron un indicador en combinación con el género Aeromonas, un género asociado 

a enfermedades infecciosas humanas (Soler et al. 2003), así como a una amplia variedad de 

infecciones en animales de sangre caliente y fría incluyendo animales domésticos, anfibios, peces 

de agua dulce y salada e invertebrados (Martin-Carnahan & Joseph 2015). Estas bacterias son 

emblemáticas por el papel que juegan en la diseminación de la resistencia antimicrobiana. 

Producen naturalmente 3 β-lactamasas pertenecientes a la clase B (carbapenemasa), clase C 

(cefalosporinasa) y clase D (oxacilinasa) y pueden intercambiar genes de resistencia con otras 

bacterias en el medio ambiente ya que poseen grandes cantidades de MGE como los integrones de 

clase 1 (Henriques et al. 2006) o por transferencia horizontal de plásmidos que albergan genes de 

resistencia como, por ejemplo, el gen de resistencia a fluoroquinolonas (qnr) (Cattoir et al. 2008). 

En el grupo 4 aparece también como indicador la familia Obscuribacteraceae, una 

cianobacteria para la cual el conocimiento de su fisiología deriva de la anotación metagenómica 

de secuencias obtenidas de sistemas de tratamiento de efluentes (Dueholm et al. 2022) en 

combinación con Bradyrhizobium, un género de bacterias del suelo, muchas de las cuales tienen 

la capacidad de fijar nitrógeno (Kuykendall 2015) y Sediminibacterium, de la familia 

Chitinophagaceae con algunas especies aisladas de sedimentos de un reservorio eutrófico (Qu & 

Yuan 2008), sedimento de aguas residuales (Song et al. 2017) y suelo (Wu et al. 2021). Finalmente, 

se encontraron también en este grupo indicadores pertenecientes al género Bryobacter, que alberga 

bacterias quimio-organotróficas que habitan humedales y suelos ácidos (Kulichevskaya1 et al. 

2010).  

En la Tabla 21 se muestran los indicadores de arroyos asociados a la categorización según 

AQI, esta vez conformados por 4 grupos. Se destaca la cantidad de indicadores relacionados a 

ambientes terrestres encontrados en estos grupos. En el grupo 1 se encontró el género Acidovorax, 
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un género de distribución ubicua aislado de suelos, agua, muestras clínicas, lodos activados y 

plantas infectadas (Willems & Gillis 2015).  

En el grupo 2, se encontraron miembros del grupo Rhodoferax, cuyas especies se 

encuentran con frecuencia en sistemas acuáticos estancados expuestos a la luz (Imhoff 2006) y se 

han aislado alguna de sus especies de zanjas de agua y lodos activados, agua de estanque y aguas 

residuales (Hiraishi et al. 1991; Imhoff 2006), que conforman una importante fracción de la 

comunidad bacteriana de Laguna de Castillos (Alonso et al. 2009). También se encontraron 

indicadores conformados por la familia Isosphaeraceae una familia del filo Planctomycetes que 

habita suelos, humedales y sistemas de agua dulce (Dedysh & Ivanova 2020), incorporándose 

recientemente un género muy extendido en hábitats con bajo oxígeno (Dedysh et al. 2019). 

También en este grupo, se encontró la especie Candidatus Liberibacter, que afecta distintos 

cultivos y fue asociada a la enfermedad denominada "permanente del tomate" (Secor & Rivera 

2004). En el grupo 3 (integrado por sitios únicamente pertenecientes al arroyo Las Conchas, 

R_ST_03), el género Arcticibacter, perteneciente a la familia Sphingobacteriaceae, aislado de 

suelos árticos (Prasad et al. 2013) y hielo glaciar (Liu et al. 2014), en combinación con un miembro 

de la familia Comamonadaceae, conformaron un indicador con valor de IndVal perfecto.  

Finalmente, en el grupo 4 (el de mayor impacto) se encontraron dos géneros (Acinetobacter y 

Pseudomonas) que pueden estar asociados a enfermedades infecciosas humanas. Acinetobacter 

está ampliamente distribuido en suelos y sistemas acuáticos, también asociado a plantas y 

animales. Varias especies pueden causar infecciones hospitalarias, siendo frecuentemente 

resistentes a múltiples antibióticos (Nemec 2022). Asimismo, han demostrado capacidad de 

dominar la comunidad del bacterioplancton de Laguna de Rocha en condiciones experimentales 

(Piccini et al. 2013).  

La asignación de las diferentes muestras de arroyos se realizó en base a las probabilidades 

de pertenencia a cada uno de los grupos utilizando los distintos indicadores. En el caso del WQI 

(Figura 41), el acierto global fue de un 90 %, con un 6,7 % de error de asignación para el grupo 2 

y 25 para el grupo 3. Se destaca que para el grupo 4 de mayor impacto, se asignaron correctamente 

todas las muestras. Los errores de asignación para los grupos 2 y 3 se debieron a muestras que no 

fueron asignadas a ninguno de los grupos. Para el caso del AQI el acierto global fue de 97 %, 
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debido únicamente a una muestra que no pudo ser agignada porque tanto los indicadores del grupo 

2 y 3 presentaron una probabilidad máxima de pertenencia a esos grupos (Figura 42).  

Tabla 20. Indicadores taxonómicos bacterianos de los 3 grupos definidos para los arroyos de las 

cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos según el WQI. A y B denotan los componentes del 

IndVal de especificidad y sensibilidad, respectivamente. Las variantes de secuencias de 

amplicones (ASVs) del indicador son la combinación de las ASVs candidatas que fueron 

seleccionadas como los mejores indicadores de cada grupo entre todas las posibles 

combinaciones significativas (p < 0,05). Los porcentajes de cobertura fueron de 93,3, 75 y 100 % 

para los grupos 2, 3 y 4 respectivamente. 

Grupo 

(WQI) 

Nº de especies 

candidatas 

A B IndVal Filiación taxonómica de las ASVs indicadoras 

G2 110 1 0,40 0,40 Chitinophagales 37-13 + Gemmataceae + Acinetobacter lwoffii 

 

  1 0,27 0,27 Cryomorphaceae + Sphingomonas + Candidatus_Methylopumilus 

 

  1 0,27 0,27 Pseudomonas + Gammaproteobacteria Ga0077536 + Sutterellaceae 

 

  1 0,27 0,27 Rhodospirillaceae + Schlesneria + Sphingobium 

 

G3 233 1 0,25 0,25 Comamonadaceae RS62_marine_group + Pseudomonas + 

Schlesneria 

 

  1 0,25 0,25 Sphingomonas + Schlesneria + Pseudomonas 

 

  1 0,13 0,13 Aquabacterium + Pedomicrobium + Pseudomonas 

 

  1 0,13 0,13 Flavobacterium + Heliimonas saccharivorans + Rhodoferax 

 

G4 166 0,89 0,71 0,64 Comamonadaceae Ideonella + Comamonadaceae Malikia + 

Aeromonas 

 

  0,91 0,29 0,26 Obscuribacteraceae + Bradyrhizobium + Sediminibacterium 

 

  0,90 0,29 0,26 Chthonomonadaceae Chthonomonas + Bryobacter + 

Aquabacterium 
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Tabla 21. Indicadores taxonómicos bacterianos de los 3 grupos definidos para los arroyos de las 

cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos según el AQI. A y B denotan los componentes del 

IndVal de especificidad y sensibilidad, respectivamente. Las variantes de secuencias de 

amplicones (ASVs) del indicador son la combinación de las ASVs candidatas que fueron 

seleccionadas como los mejores indicadores de cada grupo entre todas las posibles 

combinaciones significativas (p < 0,05). Los porcentajes de cobertura fueron de 100 % para 

todos los grupos. 

 

 

 

Grupo 

(AQI) 

Nº de 

especies 

candidatas 

A B IndVal ASV indicadora y filiación taxonómica 

G1 104 1 0,80 0,80 Acidovorax + Chitinophagales + Sphingomonas 

 

  1 0,40 0,40 Chitinophagales + Hyphomicrobiaceae + Elsteraceae 

 

G2 52 0,93 0,58 0,54 SAR11_clade Ia 

 

  0,88 0,42 0,37 Pseudoarcicella + Obscuribacteraceae + Pseudomonas + 

Rhodoferax 

 

  0,89 0,33 0,29 Isosphaeraceae + Candidatus_Ovatusbacter + Bryobacter 

 

G3 149 1 1 1 Comamonadaceae + Sphingobacteriaceae Arcticibacter 

 

G4 152 1 0,70 0,70 Acinetobacter + Pseudorhodobacter 

 

  1 0,60 0,60 Isosphaeraceae + Bradyrhizobium + Pseudomonas 
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Figura 42. Asignación a grupos de muestras de arroyos definidos según el WQI de acuerdo a los 

indicadores taxonómicos bacterianos, utilizando la técnica de validación cruzada. De izquierda a 

derecha se muestra: la pertenencia de cada muestra a los diferentes grupos según la clasificación de 

WQI, la probabilidad de pertenencia a cada grupo utilizando los indicadores taxonómicos y la 

asignación a cada uno de los grupos según las probabilidades obtenidas. 
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Figura 43. Asignación a grupos de muestras de arroyos definidos según el AQI de acuerdo a los 

indicadores taxonómicos bacterianos, utilizando la técnica de validación cruzada. De izquierda a 

derecha se muestra: la pertenencia de cada muestra a los diferentes grupos según la clasificación 

de AQI, la probabilidad de pertenencia a cada grupo utilizando los indicadores taxonómicos y la 

asignación a cada uno de los grupos según las probabilidades obtenidas. 

 

 

2.3.4.2 Indicadores taxonómicos bacterianos de lagunas  

Los indicadores de lagunas para los sitios categorizados según el WQI se muestran en la 

Tabla 22. En este caso la agrupación fue únicamente para los grupos 1, 2 y 3. Los valores de IndVal 

fueron muy altos, casi perfectos para todos los grupos, y se observa la presencia de grupos con 
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influencia de ambientes salinos. Sin embargo, se encontraron algunas excepciones como en el 

grupo 2 la familia Gemmataceae que alberga Planctomycetes aeróbicos y quimioorganotróficos, 

que habitan en varios ecosistemas de agua dulce, humedales y suelos (Kulichevskaya et al. 2017). 

Además, en el grupo 3 (el de mayor impacto) la familia Solimonadaceae que se encuentran 

principalmente en el suelo y en agua dulce y, como ya se mencionó, tiene capacidad para 

descomponer algunos contaminantes (Zhou & Lai 2014). La presencia de este indicador está dada 

por su alta abundancia en el sitio C_LA_09. También en este grupo el género Reyranella, con 

algunas especies que han sido aisladas de ambientes de agua dulce o incluso suelos agrícolas (Lee 

et al. 2017).  

En la Tabla 23 se muestran los indicadores para lagunas clasificadas según el AQI. Aquí, 

al igual que para arroyos, los sitios se dividieron en 4 grupos. Se observó nuevamente la incidencia 

de grupos de agua dulce y terrestres, y una mayor presencia de grupos patógenos e indicadores de 

ambientes impactados en comparación con la clasificación de WQI. En el grupo 1, se ve la 

incidencia de grupos terrestres o de agua dulce. Por ejemplo, uno de sus indicadores está 

conformado por la combinación de especies de SAR11 III, grupo asociado a ambientes de agua 

dulce (Giovannoni et al. 2017). Este indicador se encontró en junto con otra especie de la clase de 

Actinobacteria, que están asociadas principalmente al suelo, jugando un importante rol en la 

descomposición de materia orgánica, promediando un 64% de la biomasa bacteriana del suelo 

(Battistuzzi & Hedges 2008). También, este indicador está conformado con un grupo de la clase 

Bradyrhizobium (asociado también al suelo) y el género Sulfuritalea, componentes importantes de 

los ambientes de agua dulce que han sido identificado en lodos activados, agua y sedimentos de 

lagos de agua dulce, suelo, aguas subterráneas y humedales (Watanabe et al. 2017).   

En el grupo 2, nuevamente se encontraron indicadores del género Schlesneria, además de 

Candidatus_Actinomarina un clado de actinobacterias marinas que tienen el contenido de GC más 

bajo informado hasta ese momento, así como las células más pequeñas encontradas entre los 

procariotas de vida libre (Ghai et al. 2013).  

En el grupo 3 se encontró como indicador el género Nitrospira, que se encuentra entre los 

nitrificantes más diversos y extendidos en ecosistemas naturales y tratamiento biológico de aguas 

residuales (Daims et al. 2001). También, se encontró el género Alcanivorax, que son bacterias 
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degradadoras de alcanos, aisladas de ambientes marinos contaminados con hidrocarburos (Martins 

et al. 2008; Golyshin et al. 2015). Además, la especie Sphingobium yanoikuyae, una especie que 

se ha encontrado incluso en algunos lugares contaminados con compuestos tóxicos, como 

pentaclorofenol, PCBs, herbicidas y creosota, y se ha demostrado que puede utilizar estos 

compuestos como sus fuentes de carbono (Gu et al. 2009), además de ser capaz de degradar 

cycloalcanos, hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAH) y polyhydroxyalcanoatos (PHA) 

(Mitra et al. 2020) 

Finalmente, en el grupo 4, además de Bacteroidetes, ampliamente distribuidos en los 

ambientes acuáticos (Barberán & Casamayor 2010) y de Alphaproteobacteria típicas del suelo 

(Oliverio et al. 2020) se encuentran algunos patógenos potenciales como las Pseudomonas, y 

Nevskia, un género de Gammaproteobacteria que producen infecciones en plantas (Parker et al. 

2003). 

 

Tabla 22. Indicadores taxonómicos bacterianos de los 3 grupos definidos para las lagunas de las 

cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos según el WQI. A y B denotan los componentes del 

IndVal de especificidad y sensibilidad, respectivamente. Las variantes de secuencias de 

amplicones (ASVs) del indicador son la combinación de las ASVs candidatas que fueron 

seleccionadas como los mejores indicadores de cada grupo entre todas las posibles combinaciones 

significativas (p < 0,05). Todos los indicadores lograron una cobertura del grupo del 100 %. 

 

Grupo 

(WQI) 

Nº de especies 

candidatas 

A B IndVal ASV indicadora y filiación taxonómica 

G1 132 1 1 1 Chitinophagales 37-13 + Gemmataceae + Acinetobacter 

lwoffii 

 

G2 173 1 1 1 Comamonadaceae RS62_marine_group + Pseudomonas + 

Schlesneria 

 

G3 146 0,92 0,93 0,85 Solimonadaceae 

  0,90 0,70 0,63 Reyranella + Comamonadaceae 

RS62_marine_group+SAR11 Clade_Ia 
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Tabla 23. Indicadores taxonómicos bacterianos de los 3 grupos definidos para las lagunas de las 

cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos según el AQI. A y B denotan los componentes del 

IndVal de especificidad y sensibilidad, respectivamente. Las variantes de secuencias de 

amplicones (ASVs) del indicador son la combinación de las ASVs candidatas que fueron 

seleccionadas como los mejores indicadores de cada grupo entre todas las posibles combinaciones 

significativas (p < 0,05). Todos los indicadores lograron una cobertura del grupo del 100 % 

 

 

Grupo 

(AQI) 

Nº de 

especies 

candidatas 

A B IndVal ASV indicadora y filiación taxonómica 

G1 100 1 0,50 0,50 SAR11_Clade_III + Actinobacteria + Bradyrhizobium + 

Sulfuritalea 

 

  1 0,50 0,50 Algoriphagus + Cryomorphaceae + Pseudomonas + 

SAR11_cladeIa 

 

  1 0,38 0,38 Rhodocyclaceae C39 + Gammaproteobacteria Ga0077536 

 

G2 242 1 0,70 0,70 Schlesneria + Rhodobacteraceae HIMB11 + 

Flavobacteriaceae NS4_marine_group 

 

  1 0,70 0,70 Schlesneria + Flavobacteriaceae + Candidatus_Actinomarina 

 

G3 126 0,91 0,63 0,57 Nitrospira + Alcanivorax + Parvibaculaceae + 

Cryomorphaceae 

 

  0,94 0,50 0,47 Pseudarcicella + Candidatus_Solibacter + Sutterellaceae 

AAP99 + Sphingobium yanoikuyae 

 

  1 0,38 0,38 Isosphaeraceae + Bradyrhizobium + Afipia + 

Chitinophagales 

 

G4 110 0,90 0,50 0,45 Elsterales + Obscuribacteraceae + Pseudomonas 

  0,92 0,42 0,39 Algoriphagus + Pseudomonas + Woeseia 

 

  0,90 0,33 0,30 Cryomorphaceae + Nevskia + Alphaproteobacteria 
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Para el WQI la asignación de muestras a las distintas categorías fue perfecta a partir de los 

indicadores identificados, con un acierto global de 100 % (Figura 43). En el caso del AQI, 

nuevamente el porcentaje de error de asignación depende de la categoría a analizar. Se obtuvo un 

acierto global fue del 94,3 %, con un 12,5 y 8,3 % de error en los grupos 3 y 4 respectivamente. 

Para los grupos 1 y 2 la asignación fue perfecta (Figura 44).  

 

Figura 44. Asignación a grupos de muestras de lagunas definidos según el WQI de acuerdo a los 

indicadores taxonómicos bacterianos, utilizando la técnica de validación cruzada. De izquierda a 

derecha se muestra: la pertenencia de cada muestra a los diferentes grupos según la clasificación 

de AQI, la probabilidad de pertenencia a cada grupo utilizando los indicadores taxonómicos y la 

asignación a cada uno de los grupos según las probabilidades obtenidas. 
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Figura 45. Asignación a grupos de muestras de lagunas definidos según el AQI de acuerdo a los 

indicadores taxonómicos bacterianos, utilizando la técnica de validación cruzada. De izquierda a 

derecha se muestra: la pertenencia de cada muestra a los diferentes grupos según la clasificación 

de AQI, la probabilidad de pertenencia a cada grupo utilizando los indicadores y la asignación a 

cada uno de los grupos según las probabilidades obtenidas. 

 

En la selección de indicadores se priorizó el componente de especificidad (A) ya que el 

objetivo en esta Tesis fue explorar la capacidad predictiva del IndVal. Como se explica en la 

sección 2.4.7, la probabilidad de pertenecer al grupo objetivo es igual a su especificidad y al 

realizar el pruning para seleccionar los mejores indicadores, se ponderaron valores altos de este 

componente. Es por ello, que los altos valores de IndVal obtenidos aquí se debieron principalmente 
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al componente (A). Además, la alta especificidad podría ser una característica de las comunidades 

microbianas, debido a su gran tamaño de población y potencial dispersión a larga distancia (Finlay 

& Clarke 1999; Cohan & Koeppel 2008) combinado con su alta capacidad de respuesta a 

condiciones ambientales cambiantes (de Wit & Bouvier 2006). 

El acierto global de cada uno de los grupos tanto para arroyos como para lagunas también 

fue alto. La probabilidad de pertenecer al grupo objetivo se calcula de forma independiente 

excluyendo la muestra a analizar del set de datos mediante la técnica de validación cruzada. De 

esta forma, se calcula como una probabilidad de Bernoulli, es decir una probabilidad 

complementaria por lo que el porcentaje de error de asignación se puede estimar de manera global 

pero no es un error real de predicción, ya que la suma de los valores de probabilidad de la muestra 

en todos los grupos no necesariamente tiene que ser 1. Para esto, se propone como perspectiva 

aplicar IndVal para seleccionar las especies indicadoras, y luego predecir distintas categorías de 

calidad de agua utilizando técnicas de machine learning (ML). Este tipo de enfoques han sido 

llevados a cabo con éxito en otros trabajos, para predecir el estado de eutrofización y temperatura 

en sistemas marinos (Glasl et al. 2019) o la pertenencia a distintos tipos de estuarios (Alonso et al. 

2022)  

En abordajes similares a este trabajo, se demostró que el uso de marcadores bacterianos en 

combinación con técnicas de ML representa una herramienta altamente robusta para el 

biomonitoreo (Cordier et al. 2018).  Asimismo, estas herramientas predictivas permiten realizar la 

evaluación de impactos múltiples (ej. índice de presión antropogénica, índices bióticos, parámetros 

de impacto abióticos) a partir tanto de la distribución de estas comunidades (Lanzén et al. 2020). 

Sin embargo, el uso de una selección previa de indicadores utilizando IndVal o una aproximación 

similar, ayudaría a optimizar el desempeño de las aproximaciones de ML, en virtud del gran 

número de especies que involucra estas comunidades. 
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2.6 Conclusiones generales 

Los resultados obtenidos, muestran la aplicación de dos índices que proveen de 

información valiosa con respecto a la identificación espacial de la contaminación e identificación 

de sitios vulnerables y no vulnerables de las cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos. Uno de 

ellos (el WQI) es tradicionalmente utilizado por los programas de monitoreo para transformar los 

datos crudos de calidad de agua, en información que pueda ser transmisible a los tomadores de 

decisiones (CARU 2011; Kareem et al. 2021; Maansi & Wats 2021; Tanjung et al. 2022). En el 

caso del AQI, cuyo desarrollo es más reciente, se logró implementar un índice que permite evaluar 

la ecotoxicidad de mezclas de contaminantes considerando la frecuencia de exposición a 

organismos acuáticos no diana a concentraciones de CEs superiores a los umbrales de seguridad 

ecotoxicológica y la intensidad de esta exposición. Estos índices fueron utilizados con éxito para 

categorizar los sitios según su calidad de agua y buscar indicadores de estos grupos. 

Para ambos sistemas, los valores de IndVal para los indicadores bacterianos fueron 

relativamente altos. Además, el acierto global en las predicciones también fue muy bueno. Por lo 

anterior, se demuestra la utilidad de la aplicación de IndVal para encontrar indicadores que 

responden no solo a variables ambientales clásicas, sino que son capaces de integrar la información 

de otro tipo de variables como los CEs. Fundamentalmente, esta herramienta arroja información 

sobre la ecología de las especies, ayudando a comprender los procesos que están detrás de los 

patrones encontrados. Finalmente, el uso de indicadores basados en la caracterización molecular 

de la diversidad bacteriana es realmente prometedora para la aplicación de medidas de gestión 

ambiental, teniendo en cuanta que la medición exhaustiva de contaminantes químicos resulta 

costosa y corre el riesgo de perder compuestos específicos que pueden estar ejerciendo un impacto 

en los ecosistemas. Los costos del metabarcoding, por otro lado, se benefician enormemente de la 

ampliación del número de muestras que se pueden analizar, especialmente a medida que 

disminuyen los costos de automatización. Sumado a la aplicación de una herramienta estadística 

como IndVal, con un alto componente predictivo que la hace altamente atractiva para su aplicación 

en el área de la gestión ambiental. 
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CAPITULO III: Indicadores de contaminación emergente basados en el 

seguimiento de la resistencia a antibióticos a través de herramientas 

metagenómicas  
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3.1 Antecedentes 

Además de los distintos mecanismos de resistencia que confieren los genes de resistencia 

a antibióticos (ARG) (ver sección I.4.1), los ARG se pueden dividir en las siguientes categorías 

basadas en la clase de antibióticos a los que otorgan resistencia: tetraciclinas (tet), sulfonamidas 

(sul), ß-lactámicos (bla), macrólidos (erm), aminoglucósidos (aac), fluoroquinolona (fca), 

colistina (mcr), vancomicina (van) y multidrogas (mdr) (He et al. 2020). Las distintas fuentes de 

estos genes, y por lo tanto su distribución en el ambiente, varían según el tipo de ARG. Los ARG 

más comunes de los hospitales fueron multidrogas, ß-glicopéptido y ß-lactámicos (mecA, vanA, 

vanB, y bla), mientras que las sulfonamidas y tetraciclinas (sul y tet) están más relacionados a las 

zonas de ganadería intensiva, PTAR, agua y suelo (Zhuang et al. 2021). 

Los antibióticos provenientes de las aguas residuales ubicadas en las zonas urbanas pueden 

llegar a las aguas superficiales y ejercer una presión de selección sobre las comunidades 

bacterianas (Almakki et al. 2019) (Figura 48). Por ejemplo, a concentraciones muy bajas, pueden 

modificar la expresión génica en estas comunidades lo que conduce a la inducción de genes de 

resistencia y tolerancia a los antibióticos (Bernier & Surette 2013). Además, pueden causar una 

reducción en el crecimiento de los grupos más susceptibles de la comunidad bacteriana que resulta 

en un desequilibrio en la microbiota del ecosistema (Almakki et al. 2017; Gullberg et al. 2011). Al 

igual que en otros animales, el 90 % de los antibióticos consumidos por los humanos se excretan 

en orina y heces como compuestos originales o como subproductos (Tiwari et al. 2017). Además, 

los fármacos vencidos suelen descartarse directamente en el inodoro y terminan en el sistema de 

alcantarillado, pero también son desechados en tarros de basura y luego en basureros, 

contaminando así directamente tanto el suelo como el agua. La mayoría de las familias de 

antibióticos se han detectado en aguas residuales en todo el mundo en concentraciones variables 

que van desde ngL-1 hasta mgL-1 (Li & Zhang 2010). Cuando los antibióticos y sus metabolitos 

alcanzan las PTAR, se pueden eliminar parcialmente por adsorción en los flóculos de biomasa, 

biodegradación o biotransformación, pero también por procesos físico-químicos como hidrólisis, 

fotólisis y volatilización (Li & Zhang 2010; Pruden et al. 2013). Sin embargo, el tratamiento de 

aguas residuales no es suficiente para eliminar por completo los compuestos farmacéuticos, 

incluidos los antibióticos (Tiwari et al., 2017). El mayor consumo de antibióticos se da 

principalmente en hospitales, donde alrededor de la mitad de los pacientes son tratados con al 
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menos una clase de estos, algunas veces durante períodos relativamente largos (Baggs et al. 2016). 

Como resultado, mayores cantidades de antibióticos y sus metabolitos se excretan en efluentes de 

aguas residuales de hospitales y luego combinados con aguas residuales municipales (Baquero et 

al. 2008; Oberlé et al. 2012). Aunque las aguas residuales hospitalarias sólo representan alrededor 

del 1 % de las aguas residuales municipales (Kümmerer 2009), son consideradas como el principal 

contribuyente de antibióticos a las PTAR (Figura 51). De hecho, se ha encontrado que las 

concentraciones de antibióticos en los efluentes hospitalarios son 100 veces superiores a la de los 

efluentes municipales (Santos et al. 2013; Carraro et al. 2016). 

Además del tratamiento contra infecciones, los antibióticos son utilizados como agentes 

promotores del crecimiento en animales a través de la alimentación, administrados a bajas 

concentraciones durante largos períodos, aunque esto está prohibido en algunos lugares; como en 

Europa, desde el año 2006 (Silbergeld et al. 2008; Charuaud et al. 2019). Cantidades significativas 

(30–90 %) de los antibióticos consumidos pueden eliminarse sin modificaciones o como 

metabolitos activos a través de la excreción urinaria y/o fecal (Du & Liu 2012; Shao et al. 2018). 

Una vía secundaria para la diseminación ambiental de los antibióticos y sus metabolitos son las 

aplicaciones en campo de estiércol como fertilizante (Sarmah et al. 2006). De hecho, el contenido 

de genes de resistencia en zona de industrias asociados a la cría intensiva de animales, es mucho 

mayor que en hospitales, suelos, aguas subterráneas y aguas superficiales (Jian et al. 2021). La 

mayor concentración de residuos de antibióticos asociados a desechos provenientes de la ganadería 

intensiva, en comparación a los desechos humanos podría deberse al uso continuo de antibióticos 

para promover el crecimiento y prevenir enfermedades. Esto, a su vez, impone una mayor presión 

de selección sobre las bacterias en el ganado de tambos o feedlots para la evolución de genes de 

resistencia (Sim et al. 2011). 

Los antibióticos también se utilizan en la agricultura para tratar enfermedades de algunas 

frutas y verduras ocasionadas por bacterias, y también como promotor del crecimiento de la fruta 

(Kümmerer 2009). A pesar de su uso limitado en esta área (a modo de ejemplo, representan 

alrededor de 0,1 % del uso total de antibióticos en agricultura en los EE. UU.), un cuidado 

particular es necesario ya que algunos antibióticos como la estreptomicina y la oxitetraciclina son 

altamente resistentes a factores degradantes naturales como alta temperatura, radiación ultravioleta 

y oxidación (McManus et al. 2002). De esta forma, su persistencia en el medio ambiente puede 
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aumentar la presión selectiva y por lo tanto la selección de bacterias resistentes. Asimismo, la 

escorrentía de los campos agrícolas puede posteriormente impactar las aguas urbanas aguas abajo. 

En conclusión, en una cuenca hidrográfica, los antibióticos utilizados con fines agrícolas, 

actividades acuícolas o ganaderas realizadas aguas arriba de una zona urbana pueden llegar a aguas 

destinadas a usos urbanos y finalmente alcanzar los cuerpos de aguas superficiales (Almakki et al. 

2019) (Figura 45). 

 

 

Figura 46. Ciclo urbano del agua y contaminantes. Los escurrimientos y transportes de 

contaminantes se indican mediante flechas según la leyenda de colores. Tomado de Almakki et al. 

2019. 

 

La transferencia horizontal de genes, impulsada principalmente por procesos donde 

participan una variedad de elementos genéticos móviles, es uno de los principales determinantes 
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de la transmisión de mecanismos de resistencia a antibióticos en el ambiente, ocurriendo en 

comunidades del suelo, acuáticas, intestinales y de biofilms (Jian et al. 2021). Además, muchas de 

las investigaciones recientes se centran en la propagación de las propias bacterias resistentes a 

antibióticos (ARB) además de los ARG que se descargan en el medio ambiente desde zonas de 

cría de ganado, instituciones médicas, instituciones farmacéuticas y PTAR. Los ARG se pueden 

propagar mediante transferencia horizontal tanto entre cepas resistentes, como no resistentes en el 

ambiente (Gu et al. 2020). Por ejemplo, se han detectado ARB y ARG en cultivos de suelos 

enriquecidos con fertilizantes (Hatcher et al. 2017). También se ha demostrado que las bacterias 

endófitas que poseen ARG pueden colonizar plantas y pueden persistir a lo largo de la etapa de 

crecimiento vegetal (Want et al. 2017). Por lo tanto, los ecosistemas microbianos no están aislados, 

y existe la posibilidad de intercambio horizontal de genes entre diferentes compartimientos del 

mismo. De hecho, se ha demostrado que la transferencia horizontal de genes es muy relevante en 

la propagación de ARG en las PTAR (Zhang et al. 2011) e incluso ambientes naturales (Hsu et al. 

2014). 

Existen varios antecedentes de estudios centrados en los destinos de antibióticos, ARG y 

ARB en las PTAR y los ríos como receptores (Rodriguez-Mozaz et al. 2015; Xu et al. 2015; Jia et 

al. 2017). Además, trabajos recientes incluyen la distribución de ARG en otros ambientes como 

estuarios (Zhu et al. 2017; Chen et al., 2020), lagunas costeras (Leite et al. 2019) y mar (Yang et 

al. 2019; Gerhard & Gunsch 2020; Sabatino et al. 2020; Su et al. 2020). Asimismo, estos 

compuestos generan cambios en las comunidades microbianas de suelo (Chen et al. 2016), agua 

potable (Jia et al. 2015) y ríos (Qiu et al. 2019). Y a su vez, que la distribución de ARG depende 

tanto de variables ambientales como de variaciones en estas comunidades, mostrando patrones de 

distribución espaciales claros y correlaciones con dichas variables. Por ejemplo, Zhou et al (2017) 

encontraron que la abundancia de ARG totales se correlacionaba positivamente con el número de 

copias del gen ARNr 16S, y las transposasas, el carbono orgánico total y el nitrógeno total disuelto 

también se correlacionaba positivamente con la abundancia absoluta de ARG totales. Asimismo, 

Chen et al (2020) hallaron que la salinidad y el pH eran los principales factores ambientales que 

afectaban la variación espacial de ARG. Sin embargo, no existen antecedentes aún del uso de estos 

genes como indicadores de calidad ambiental, a pesar de que la presencia de estos compuestos, al 
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igual que cualquier perturbación, pueden alterar la funcionalidad de la comunidad (Allison & 

Martiny 2008). 

El análisis metagenómico basado en secuenciación de alto rendimiento es un método 

rápido, universal y preciso para la detección y cuantificación de amplio espectro de ARG, llevado 

a cabo con éxito para aguas residuales y superficiales (Li et al. 2015; Ng et al. 2017; Quince et al. 

2017; Lekunberri et al. 2018; Yang et al. 2019; Agrawal et al. 2020; Stanton et al. 2020; Tsuyoshi 

et al. 2020; Zhang et al. 2020). La amplia aplicación actual de la metagenómica en varios campos 

ha sido facilitada en gran medida por la continua disminución de los costos de secuenciación y la 

creciente sofisticación en el análisis bioinformático (Quince et al. 2017). 
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3.2 Objetivos 
 

 Determinar la presencia de genes de resistencia a antibióticos (ARG) en las cuencas de las 

Lagunas de Rocha y Castillos a partir de técnicas de metagenómica. 

 

 Analizar la variabilidad de ARG en los distintos tipos de ambientes, para ambas cuencas. 

 

 Explorar el potencial de los ARG como indicadores de categorías de sitios con diferente 

grado de impacto por CEs. 

 

 

3.3 Hipótesis y predicciones asociadas 
 

 H1. La entrada de genes de resistencia a antibióticos a las cuencas de las lagunas estudiadas 

está estrechamente relacionada con el uso urbano del suelo.  

P1. La riqueza de estos genes será mayor en los sitios asociados a este uso (arroyos). 

 H2. La exposición de las comunidades bacterianas a antibióticos genera la diseminación 

de los mecanismos de resistencia en las mismas. 

P2. Será posible encontrar una amplia variedad de mecanismos de resistencia a antibióticos, 

en particular a los detectados en el capítulo 1. 
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3.4 Materiales y métodos 

3.4.1 Secuenciación metagenómica shotgun y análisis bioinformático 
 

A partir del ADN extraído (ver sección 2.4.4.1), se seleccionaron un total de 48 sitios para 

la secuenciación de metagenomas correspondientes a lagunas y arroyos, ya que es donde se 

esperaba encontrar un mayor efecto de estos contaminantes en las comunidades. Reportes previos 

muestran que la concentración de antibióticos en cuerpos de agua naturales disminuye 

gradualmente con la distancia de la fuente de contaminación, debido al factor de dilución del 

hidrosistema receptor y a los mecanismos naturales de atenuación como fotólisis, biodegradación, 

hidrólisis o adsorción (Yang & Carlson 2003; Yan et al. 2013). Además, para dicha selección, 

también se tuvo en cuenta que el rango de variabilidad de salinidad estuviera acotado, de forma de 

minimizar el efecto del gradiente ambiental natural frente al efecto de los contaminantes. La 

secuenciación masiva de estos metagenomas (Illumina NovaSeq), se llevó a cabo a través de una 

contratación de servicio en la empresa LGC Genomics GmbH de Alemania. Esta parte de la Tesis 

se realizó en el marco del convenio DINAMA-CURE para la implementación de la metagenómica 

en el monitoreo de las Lagunas Costeras (2018). 

En la figura 46, se muestra un resumen del flujo de trabajo utilizado para la obtención de 

datos metagenómicos. A partir de la toma de muestras de ADN se realizó la secuenciación después 

de crear una biblioteca metagenómica shotgun, es decir sin amplificación previa por PCR. A partir 

de la secuenciación de los metagenomas, se obtuvieron los archivos en formato FASTQ, los cuales 

fueron preprocesados aplicando el siguiente flujo de tareas: 1) Evaluar la presencia de adaptadores 

y removerlos utilizando la herramienta BBDuk (Bushnell 2014); 2) Realizar la unión de las 

secuencias pareadas con la herramienta PEAR (Zhang et al. 2013); 3) Hacer un control de calidad 

de las secuencias con la herramienta BBDuk. Para realizar el preprocesado de datos 

metagenómicos, se utilizó el pipeline de nuestro laboratorio, desarrollado por el Dr. Emiliano 

Pereira Flores, disponible en https://github.com/pereiramemo/metagenomic_pipelines. 

Para el procesamiento de datos se utilizó el pipeline Mg-Traits_lite, desarrollado por el Dr. 

Emiliano Pereira. Dicho pipeline permite calcular varios de los rasgos funcionales previamente 

implementados en la herramienta Mg-Traits (Pereira-Flores 2020). Los rasgos funcionales son 

rasgos biológicos que influyen en el desempeño de los organismos y que pueden estar relacionados 
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con los procesos ecosistémicos (flujo de materia y energía), la estabilidad de los ecosistemas 

(resistencia y resiliencia), las interacciones biológicas (intra e interespecíficas) y/o la modificación 

del hábitat (Hooper et al. 2005; Villéger et al. 2010). Estos rasgos permiten caracterizar distintos 

aspectos de la ecología microbiana e identificar patrones en su distribución espacial y ambiental 

(Barberán et al. 2014, Fierer et al. 2014, Violle et al. 2014). Uno de los grupos de rasgos 

funcionales que analiza la herramienta Mg-Traits_lite, contiene rasgos que derivan de la anotación 

funcional de ORFs (marcos abiertos de lectura). En primer lugar, se lleva a cabo la anotación de 

genes funcionales utilizando la base de datos Pfam (Finn et al. 2016), así como la anotación de 

genes de resistencia a antibióticos (ARG) con la base de datos Resfam (Gibson et al. 2015). La 

anotación de estas bases de datos es realizada con la herramienta UProC (Meinicke 2015). De esta 

forma, se obtiene el perfil funcional a nivel general y el perfil de genes de resistencia a antibióticos, 

realizando el compuntado de recuento de genes. 

 

 

Figura 47. Flujo de trabajo utilizado para la secuenciación metagenómica. Tomado de 

Secuenciador Illumina. 

 

 

 

3.4.2 Búsqueda de indicadores funcionales y asignación de muestras  

Para la búsqueda de indicadores, se trabajó únicamente con los genes de la base de datos 

Resfam, que cuenta con 174 genes.  

Al igual que para los indicadores taxonómicos, se rarificó la matriz de abundancias de ARG 

como método de normalización. Para esto, se tomó el mínimo de abundancia por muestra 
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utilizando la matriz de ORFs, donde se encuentran todas las secuencias obtenidas que 

probablemente correspondan a un gen, y se rarificó por ese mínimo (6.087.525 secuencias).  A 

partir de los ARG identificados, se realizó la búsqueda de indicadores únicamente de sitios de 

arroyos categorizados según el AQI, en virtud de que este índice incorpora información específica 

sobre la presencia de CEs.  Para ello se utilizó el IndVal con exactamente el mismo procedimiento 

que para las ASV (ver sección 2.2.6). La asignación de muestras agrupadas según el AQI, también 

se llevó a cabo de la misma manera que los indicadores taxonómicos (ver sección 2.4.7). 

3.4.3 Análisis estadísticos 

Para visualizar la capacidad de diferenciar arroyos y lagunas a partir de los rasgos 

funcionales y los ARG, se realizó un análisis de coordenadas principales (PCoA) sobre la matriz 

funcional de disimilitud de Bray-Curtis y la matriz de genes ResFam normalizadas previamente 

con la transformación de Hellinger. Se utilizó el análisis de redundancia (RDA) para estudiar la 

relación entre la matriz de abundancia de genes ResFam transformados por Hellinger (Y) y las 

variables ambientales (VA), incluyendo los CEs (categorizados como concentración total de 

plaguicidas y emergentes). Previo a la realización del RDA, se estudió la co-linealidad entre las 

variables explicativas calculando el factor de varianza inflada (VIF), reteniendo solo aquellas 

variables con VIF ˂5. Para todos los análisis se utilizó el software libre R versión 3.6.1. 

 

3.3 Resultados y discusión 

3.3.1 Procesamiento bionformático de las secuencias obtenidas 

Luego de preprocesar los datos metagenómicos, se obtuvo un promedio de 11.673.420 

secuencias por muestra, con un largo promedio de 376,8 pares de bases. En la Tabla 24 se muestran 

los números obtenidos de secuencias por muestra, comparando el total de secuencias obtenidas, 

con las remanentes luego del chequeo de calidad (pre-procesamiento). Como puede observarse, la 

calidad de los resultados obtenidos fue muy alta, reteniéndose un alto porcentaje de las secuencias 

(Figura 47). 

 



 

163 
 

Tabla 24. Estadísticos generales de calidad de secuenciación metagenómica comparando datos 

brutos y pre-procesados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

** R1 y R2 = secuencias generadas por los cebadores forward y reverse respectivamente 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Brutos Pre-

procesados 

Nº de muestras 48 48 

Nº total de secuencias 845.341.450 560.324.167 

Promedio de secuencias 

por 

muestra 

17.611.280 11.673.420 

Largo promedio de 

secuencias 

R1** = 250; R2= 

250 

376,83 
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Figura 48. Comparación del número de secuencias crudas vs. preprocesadas para los datos 

metagenómicos 
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3.3.2 Estructura de la composición funcional de las comunidades microbianas 

El PCoA computado sobre la matriz de genes funcionales muestra una clara separación 

entre ambos sistemas dada principalmente por el eje 2 (PCo1 y PCo2; 41,48 y 13,94 % de la 

varianza total respectivamente) (Figura 48). 

 

 

 

Figura 49. Análisis de coordenadas principales computados sobre las disimilitudes Bray Curtis de 

la composición funcional, normalizadas con la transformación de Hellinger. 

Al realizar este mismo análisis sobre la matriz de genes de resistencia (Resfam), no se 

observa una clara separación entre lagunas y arroyos (PCo1 y PCo2; 28,4 y 3,9 % de la varianza 

total respectivamente) (Figura 49). 
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Figura 50. Análisis de coordenadas principales computados sobre las disimilitudes Bray Curtis de 

la composición de genes de resistencia, normalizadas con la transformación de Hellinger. 

 

 

3.3.3 Distribución espacial de los genes de resistencia a antibióticos 
 

De los 174 ARG que contiene la base de datos Resfam, en las muestras analizadas se 

encontraron 122. En la Figura 53 se muestra la abundancia relativa de los ARG detectados en cada 

metagenoma. Un resultado inmediato es que no se observa un perfil diferente entre lagunas y 

arroyos. Se observó que ambos sistemas presentan una gran variedad de genes de resistencia contra 

distintas familias de antibióticos (ej. flourquinolonas, tetraciclinas, cloranfenicol, vancomicina, 

macrólidos) y distintos mecanismos de resistencia (ej. reguladores transcripcionales, 

metiltransferasas, β-lactamasas, bombas de eflujo).  

Se destaca que los genes mayoritarios corresponden a aquellos que codifican para 

diferentes combinaciones de bombas de eflujo múltiples específicas que pueden causar resistencia 

a múltiples fármacos (MDR) y aumentar significativamente la resistencia bacteriana a múltiples 
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antibióticos (Jian et al. 2021). De hecho, los genes con mayor abundancia (y presentes en todas las 

muestras) incluyen una bomba de eflujo por división de nodulación de resistencia (RND) que son 

uno de los determinantes más importantes de la MDR (Fernando et al. 2013), el gen msbA que es 

una bomba de eflujo del tipo ABC y el gen macB, una subunidad del transportador ABC. 

 En el curso de la evolución, las bacterias han ido adquiriendo mecanismos que les permiten 

sobrevivir bajo una mayor concentración de antibióticos. La sobreexpresión de las bombas de 

eflujo es uno de esos fenómenos que conduce a una mayor resistencia a estos compuestos (Li et 

al. 2009). La sobreexpresión de muchos de estos transportadores está asociada con la resistencia a 

múltiples fármacos en diferentes patógenos clínicos (Piddock 2006). Por ejemplo, se ha 

descubierto que QacA y NorA de Staphylococcus aureus (Wang et al. 2008; Costa et al. 2018), 

MexAB de Pseudomonas aeruginosa (Llanes et al. 2004) y EfrAB de Enterococcus faecalis (Lee 

et al. 2003; Shiadeh et al. 2019) son responsables de la resistencia en muchas cepas clínicas. Las 

bombas de flujo pueden transportar sustratos múltiples o individuales. Los primeros se conocen 

como transportadores de múltiples fármacos. Las bombas de eflujo también se clasifican según la 

fuente de energía. Los transportadores primarios, como la superfamilia del casete de unión a ATP 

(ABC), usan energía de la hidrólisis de ATP (Shumen 1987), mientras que los transportadores 

secundarios, como la superfamilia de facilitadores principales (MFS), dependen de la fuerza protón 

motriz (Forrest et al. 2011). Las familias de transportadores ABC y MFS se distribuyen de manera 

ubicua entre las bacterias y representan casi la mitad de todos los transportadores codificados por 

el genoma bacteriano (Paulsen et al. 1998).  

A pesar de que no es evidente una distinción entre la composición de los resistomas de 

arroyo y laguna (Figura 50), sí se observó que los arroyos presentan una mayor riqueza de genes 

de resistencia (Figura 51), por lo que la hipótesis I de trabajo se cumple. De hecho, al realizar el 

test de Wilcoxon se observa una diferencia significativa entre arroyos y laguna para un tamaño de 

muestra de 25.500 reads (W = 430, p-valor = 0,00044). Esto podría estar relacionado a una mayor 

presencia de antibióticos en los arroyos provenientes de las PTAR, aunque el diseño experimental 

de esta Tesis no permite confirmar esta hipótesis. Si bien diversos estudios muestran el papel de 

los residuos de antibióticos en la formación y promoción de la diseminación de los ARG, 

mostrando que comúnmente se correlacionan positivamente con la concentración de antibióticos 

en varios ambientes (Yang et al. 2017; Yi et al. 2019; Zhang et al. 2019). Existen varios factores 
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que pueden estar ejerciendo una presión selectiva sobre la distribución de ARG, por lo que una 

relación causal no es tan sencilla de establecer. Por ejemplo, se han sugerido compuestos 

bioactivos como detergentes, biocidas, solventes orgánicos y metales para seleccionar cepas 

bacterianas, con una mayor expresión de determinantes de resistencia y, por lo tanto, co-

seleccionan para la resistencia a los antibióticos (Alonso et al. 2001; Berg et al. 2010; Ji et al. 

2012).  

 

 

 

 

 

Figura 51. Figura de barras, representando la abundancia relativa de genes de resistencia a 

antibióticos anotados con la base de datos ResFam (Gibson et al. 2015), en los 48 metagenomas. 

La barra punteada divide las muestras de sistemas de arroyo y laguna. 
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Figura 52. Histogramas representando los valores de riqueza de genes de resistencia a antibióticos 

en sistemas de arroyo y laguna, estimada aplicando una rarefacción a distintos tamaños de muestra. 

 

 

Al hacer foco en los genes asociados a las PTAR, se observa que la muestra C_ST_05 en 

invierno posee la riqueza más alta de ARG de todo el set de muestras. Esto coincide con lo que 

reportan la mayoría de los estudios que analizan variación temporal de ARG, donde se detectan 

concentraciones más altas en invierno que en verano (Kim & Carlson 2007; Jiang et al. 2011; Yan 

et al. 2011, 2013). Estas variaciones estacionales podrían explicarse por las bajas temperaturas y 

la escasa luz UV en invierno, que pueden reducir la degradación microbiana y fotodegradación de 

antibióticos, además del aumento de la incidencia de enfermedades infecciosas y el consumo de 

antibióticos en invierno (Yan et al. 2013). Sin embargo, para poner a prueba esta hipótesis se 

tendría que hacer un análisis de variación temporal de ARG con un mayor número de muestras. 

Además, se encontró únicamente en ese punto de muestreo el gen blaI, que modula la resistencia 

a los betalactámicos regulando la betalactamasa PC1 codificada por blaZ, un mecanismo común 

de resistencia a la penicilina en S. aureus (Strynadka et al. 1994). 

Dentro de los genes presentes aguas abajo ciudad de Rocha (R_ST_02) y ausentes aguas 

arriba (R_ST_01), se encuentran blaR1, con un mecanismo de acción similar a blaI. También en 

R_ST_02 se encontró el gen ErmA, una metiltransferasa de la subunidad 23S del ARN ribosomal. 
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Además, se encontraron allí el gen Qnr que confiere resistencia a las quinilonas, y VanW: un gen 

de resistencia a vancomicina. El gen Qnr se encontró también en gran abundancia tanto en 

C_ST_04 como en C_ST_05. 

Si bien en esta Tesis no se realizó un deseño experimental para estudiar las correlaciones 

entre la concentración de antibióticos y ARG, si se identificaron algunos antibiótiocs con el método 

de screening target en el capítulo I. Tres de los cuales pertenecen a la familia de las 

fluorquinolonas: Lomefloxacina, con valores por debajo de su LOQ (10 μgL-1), enrofloxacina (con 

concentraciones ˃  1 μgL-1 en el 7 % de las muestras donde se detectó) y ciprofloxacina, con valores 

por debajo de su LOQ (10 μgL-1). Por último, el trimetropim un bactericida de amplio uso, se 

encontró con valores de 0,1-1 μgL-1 en el 43 % de las muestras donde se detectaron antibióticos, 

y por debajo de su LOQ (0,1 μgL-1) en el resto de las muestras. Si analizamos cómo fue la 

distribución de estos antibióticos, se observa que aparecen en los dos sitios identificados cómo 

vulnerables asociados a la PTAR de Castillos (C_ST_04 y 05), así como en la parte sur de la 

Laguna de Castillos (C_LA_09) (Figura 52). Como ya se mencionó, el sitio C_ST_05 fue el que 

presentó mayor riqueza de ARG, y tanto en C_ST_04 como en C_ST_05 se encontró una gran 

abundancia del gen Qnr que confiere resistencia a las quinolonas. Este resultado es intereseante 

teniendo en cuenta que 3 de los 4 antibióticos hallados en estos sitios pertenecen a esta familia de 

antibióticos.  

En resúmen, la segunda hipótesis de trabajo se cumple parcialmente, ya que se encontró 

una variedad de mecanismos de resistencia, pero estos no están especialmente relacionados a los 

antibióticos encontrados en el capítulo I. La dinámica de los antibióticos en el ambiente hace que 

su detección sea compleja en las matrices ambientales sobre todo a grandes distancias de la fuente 

de liberación. Sin embargo, los ARG tienen mecanismos de propagación que hacen que sea mas 

fácil detectar en el ambiente los impactos frente a estos compuestos en comparación de la medición 

directa del antibiótico. 
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Figura 53. Distribución de antibióticos identificados por sitio mediante screening target. 

 

 

3.3.4 Asociación de ARG con variables ambientales 

El RDA reveló que un 42 % de variabilidad en la distribución de los ARG es explicado por 

las variables ambientales y los CEs, aunque dicha estructuración no es significativa (Tabla 25). 

Además, tanto en el biplot como en la tabla de pesos de variables explicativas se observa que el 

NT y la concentración de CEs son las variables con mayor aporte al eje 1 en sentido opuesto, y 

que el el pH, la temperatura y el OD, las que más aportan al eje 2 en sentido positivo las primeras 

2 y en negativo la tercera (Figura 53, Tabla 26). 
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Tabla 25. Partición de la varianza del RDA 

 

Varianza Inercia Proporción R2 p valor 

Total 0,023 1 0,097 0,18 

Restringida 0,0095 0,42   

No-

restringida 

0,013 0,58   

 

 

Tabla 26. Pesos de las variables explicativas a los primeros dos ejes del RDA 

 RDA1 RDA2 

Temperatura -0,26 0,38 

Salinidad 0,10 0,25 

pH 0,20 0,35 

OD 0,55 -0,28 

Solidos,susp 0,28 -0,14 

Mo,susp 0,10 0,07 

NT -0,49 -0,15 

cloA 0,27 -0,20 

Emergentes 0,55 -0,04 

Plaguicidas -0,06 0,01 
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Figura 54. Biplot RDA funcional. Las coordenadas de las puntas de los vectores representan las 

variables explicativas: Temperatura, Salinidad, pH, OD, Solidos.susp (sólidos totales en 

suspensión), Mo.susp (materia orgánica en suspensión), NT (Nitrógeno total), cloA, Conc.Emerg 

(concentración total de compuestos de uso urbano), Conc.Pest (concentración total de plaguicidas).  

Los puntos rojos representan los ARG y los círculos blancos los sitios. 

 

Las variables con mayor peso en la estructuración de ARG obtenidas en esta Tesis ya han 

sido reportadas en otros trabajos por tener efecto en la distribución de estos genes en distintos 

sistemas. Por ejemplo, en ambientes estuarinos, la salinidad y el pH son factores ambientales 

vitales que afectan la distribución de los ARG (Lu et al. 2015; Tang et al. 2015; Chen et al. 2020). 

En ríos urbanos se ha encontrado correlación entre distintas formas del Nitrógeno (NO2
-, NH4

+ y 

NO3
-) y las abundancias de ARG (Chen et al. 2020).  

La temperatura tiene un impacto directo en el ciclo de vida de la mayoría de los seres vivos 

y en particular en el crecimiento bacteriano. Tanto la temperatura atmosférica como la estación 

influye en la temperatura de las aguas superficiales, pero la temperatura del agua de escorrentía 

también puede verse afectada por las actividades humanas, en particular por efluentes industriales 

y urbanización. El OD, es indicador del grado de contaminación de las aguas, y valores muy bajos 

pueden favorecer la proliferación de ciertos grupos que carguen ciertos mecanismos de resistencia. 

El NT también es un indicador de aguas que reciben aportes de efluentes urbanos. Varios estudios 
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sugieren que los determinantes de la resistencia a antibióticos en las bacterias ambientales tienen 

funciones primarias además de desactivar antibióticos hechos por el hombre. Este fenómeno 

biológico consistente en un cambio en función de un rasgo durante la evolución se denomina 

exaptación. Por ejemplo, las betalactamasas que hidrolizan antibióticos naturales y artificiales de 

la familia de los betalactámicos y las enzimas para la biosíntesis de la pared celular han 

evolucionado del mismo ancestro (Meroueh et al. 2003). La variabilidad en las VA en los 

diferentes sitios representan condiciones de presión selectiva que probablemente promuevan la 

exaptación y causen estrés sobre comunidades bacterianas cuya composición y estructura influyen 

en los perfiles de los ARG (Zhou et al. 2017; Fresia et al., 2019).  

 

 

3.3.5 Indicadores funcionales bacterianos de arroyos  

A partir de la matríz de abundancias de ARG se corrió el análisis IndVal con el paquete 

indicspecies para buscar los indicadores de las diferentes categorías de sitios de arroyos 

categorizados según el AQI. Se seleccionaron los ARG (o combinaciones de estos) indicadores en 

base a los componentes A y B del valor de IndVal (ver sección 2.4.6). 

En la Tabla 27 se muestran los indicadores funcionales para arroyos, de sitios clasificados 

según el AQI. En este caso la agrupación fue en 3 grupos (1,2 y 4), ya que había únicamente una 

muestra (R_ST_SPR_03) correspondiente a la categoría 3 (deficiente), que no se incluyó en el 

análisis. Al igual que los indicadores taxonómicos, los valores de IndVal fueron altos y se 

encontraron una amplia variedad de genes de resistencia asociados a diferentes mecanismos y 

contra distintos tipos de antibióticos. 

En el grupo 1 se encontraron diferentes tipos de betalactamasas, incluyendo cblA, que 

confiere resistencia a las cefalosporinas, o betalactamasas de tipo B o D. La resistencia a los 

antibióticos β-lactámicos es un problema emergente y la producción de β-lactamasas es el 

mecanismo más común de resistencia a los antimicrobianos, especialmente en organismos Gram-

negativos (Dallenne et al. 2010). Uno de los mecanismos de resistencia brindados por estas 

enzimas es el de las metalo-β-lactamasas (MBL), que pertenecen a la clase B de betalactamasas. 

En el grupo 1 también se encontró una carbapenemasa del tipo IPM, una MBL con capacidades 
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hidrolíticas versátiles, como hidrolizar penicilinas, cefalosporinas, monobactámicos y 

carbapenémicos y cuyo mecanismo de resistencia se encuentra codificado en un plásmido (Chen 

et al. 2009). También en el grupo 1 se encontraron otros ARG con mecanismos que incluyen 

modificaciones de distintos antibióticos o sitios diana, como la aminoglucósido- 

nucleotidiltransferasa, una enzima modificadora de aminoglucósidos, que confiere resistencia a 

bacterias patógenas frente a varios antibióticos aminoglucósidos, incluidos la gentamicina, la 

kanamicina y la tobramicina (Wright et al. 2004). Además, se encontró la estreptomicina 

fosfotransferasa, que confiere resistencia a la estreptomicina, fosforilando distintos sitios de este 

antibiótico e inactivándolo (Ashenafi et al. 2014). Finalmente, entre los indicadores de este grupo 

se encontró el gen tetx, que es un gen contenido en un plásmido que codifica para una enzima de 

resistencia a la tetraciclina catalizando su degradación (Park & Levy 1988). 

En el grupo 2, también se encontraron como indicadores varias betalactamasas, una de ella 

(CARB-PSE) responsable de la resistencia intrínseca a la penicilina (Chiou et al. 2015). Además, 

se identificó la betalactamasa IND, una MLB altamente divergente con algunas de sus variedades 

aisladas de Chryseobacterium indologenes (Zeba et al. 2009). El género Chryseobacterium y otros 

géneros pertenecientes a la familia Flavobacteriaceae incluyen organismos que pueden 

comportarse como patógenos humanos, causando diferentes tipos de infecciones (Izaguirre-

Anariba & Sivapalan 2020). Además, algunas especies de Chryseobacterium resisten la cloración 

y pueden sobrevivir en los suministros de agua municipales (Mukerji et al. 2016). Además, como 

indicadores de este grupo se encontraron genes moduladores de bombas de eflujo y finalmente, 

enzimas modificadoras como cloranfenicol fosfotransferasa, aminoglucósido acetiltransferasa y 

aminoglucósido fosfotransferasa. 

En el grupo 4, el de mayor impacto, se encontró una gran variedad de ARG. Por ejemplo, 

el gen VanH que confiere resistencia a la vancomicina o la betalactamasa PC1 codificada por blaZ 

(que se hayo únicamente en el sitio C_ST_05). También, VEB (betalactamasa de espectro 

extendido vietnamita) y PER (resistencia extendida de Pseudomonas) que son tipos de 

betalactamasas de espectro extendido (ESBL) (Stürenburg et al. 2003). Si bien los plásmidos son 

responsables de la distribución de la mayoría de las betalactamasas, el gen que codifica estas 

enzimas también puede estar en los cromosomas o en los elementos transponibles como los 

integrones (Rasheed et al. 1997). Pseudomonas fue uno de los indicadores que se encontraron en 
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este mismo grupo (Tabla 19), por lo que es de esperar se haya encontrado un mecanismo de 

resistencia extendido en este género. También, se encontró otra MBL codificada por integrón de 

Verona, que se encuentra entre las MBL más comunes en infecciones en humanos (Walsh et al. 

2005). En la última década esta carbapenemasa se ha convertido en una grave amenaza para la 

salud en instituciones sanitarias de países como Grecia, Italia y España (Giani et al 2013; 

Spyropoulou et al. 2016). Se ha asociado con brotes de infecciones adquiridas en hospitales debido 

a Pseudomonas aeruginosa y Enterobacteriaceae y se ha encontrado tanto en aguas residuales 

como superficiales en muchos países (Piedra-Carrasco et al. 2017; Zurfluh et al. 2017; Müller et 

al. 2018). Además, los 3 indicadores de este grupo están conformados por aminoglucósido 

nucleotidiltransferasas, asociadas a la resistencia varios antibióticos aminoglucósidos. Finalmente, 

se destaca la presencia del gen norA, una bomba de eflujo de antibióticos de la superfamilia 

facilitadora principal, que como ya se mencionó está asociada a la resistencia a múltiples fármacos 

en el patógeno clínico Staphylococcus aureus. 

En la Figura 54 se muestra la asignación de arroyos a cada grupo definido según el AQI, 

en base a los indicadores funcionales encontrados. El acierto global de 89 %, con un 33 % de error 

para el grupo 1, 18 % de error para el 2 y una asignación perfecta en el grupo 4. Este resultado es 

esperable teniendo en cuenta que los ARG responden a muchas variables y aun así, los valores de 

IndVal fueron altos y nuevamente el grupo de mayor impacto se predice sin error, lo cual resulta 

altamente relevante en términos de monitoreo ambiental.  
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Tabla 27. Indicadores funcionales bacterianos de los 3 grupos definidos para los arroyos de las 

cuencas de las Lagunas de Rocha y Castillos según el AQI. A y B denotan los componentes del 

IndVal de especificidad y sensibilidad, respectivamente. Los ARG del indicador son la 

combinación de las ARG candidatos que fueron seleccionados como los mejores indicadores de 

cada grupo entre todas las posibles combinaciones significativas (p < 0,05). Todos los indicadores 

lograron una cobertura del grupo del 100 %. 

 

 

Grupo 

(AQI) 

Nº de 

genes 

cabdidatos 

A B IndVal ARG 

G1 94 0,85 0,50 0,43 Cefalosporina CblA + carbapenemasas de tipo IMP mediadas 

por plásmidos (betalactamasas) 

  0,80 0,50 0,40 Aminoglucósido nucleotidiltransferasa + betalactamasa B + 

betalactamasa B + estreptomicina fosfotransferasa 

  0,80 0,50 0,40 Aminoglucósido fosfotransferasa + betalactamasas D + 

betalactamasa GOB + tetX: enzima de inactivación de 

tetraciclina 

G2 102 0,80 0,90 0,72 baeS: subunidad del gen modulador del flujo de antibióticos + 

betalactamasa BJP + betalactamasas CARB-PSE + 

cloranfenicol fosfotransferasa 

  0,80 0,73 0,58 Aminoglucósido acetiltransferasa + baeS + betalactamasas  

IND  + aminoglucósido fosfotransferasa de amplio espectro 

G4 108 0,96 0,67 0,63 Aminoglucósido acetiltransferasa + PC1: blaZ betalactamasa 

(clase a) + VanW: gen de resistencia a glicopéptidos + 

Betalactamasas VEB y PER (clase a) 

  0,97 0,50 0,49 Aminoglucósido nucleotidiltransferasa + betalactamasa II de 

Bacillus cereus + norA: bomba de salida de antibióticos de la 

superfamilia de facilitadores principales + aminoglucósido 

nucleotidiltransferasa 

  0,97 0,33 0,32 Aminoglucósido nucleotidiltransferasa + metalobetalactamasa 

codificada por integrón Verona + aminoglucósido 

nucleotidiltransferasa 
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Figura 55. Asignación a grupos de muestras de arroyos definidos según el AQI de acuerdo a los indicadores 

funcionales bacterianos, utilizando la técnica de validación cruzada. De izquierda a derecha se muestra: la 

pertenencia de cada muestra a los diferentes grupos según la clasificación de AQI, la probabilidad de 

pertenencia a cada grupo utilizando los indicadores funcionales y la asignación a cada uno de los grupos 

según las probabilidades obtenidas. 
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3.4 Conclusiones generales 
 

A partir de estos resultados se demostró que es posible encontrar indicadores funcionales 

basados en los genes de resistencia a antibióticos de sitios con distinto grado de calidad ambiental. 

A su vez, estos indicadores son capaces de asignar grupos de sitios categorizados según el índice 

de calidad de agua, algo que no se ha reportado en la literatura hasta ahora. 

Los análisis estadísticos muestran que la composición de los ARG no explica la separación 

de los sitios según los 2 sistemas analizados, lo que arroja la necesidad de ampliar el set de datos 

utilizados para obtener una mayor resolución. Sin embargo, se observa cierto efecto de estas 

variables (incluídos los CEs) sobre la distribución de ARG (Figura 50). Resultado esperable 

teniendo en cuenta que imponen una presión selectiva sobre las comunidades microbianas. 

Si bien en general la riqueza de genes fue mayor en arroyos que en lagunas, en ambos 

sistemas se encontró una distribución similar de ARG lo que podría reflejar algún mecanismo de 

transferencia horizontal subyacente que permite la rápida difusión de los mismos en el ambiente 

Jian et al. 2021), a pesar de que los antibióticos se encontraron principalmente asociados a las 

PTAR. De hecho, muchos de los ARG encontrados poseen algún mecanismo de transferencia 

horizontal de genes asociados. Este resultado es sumamente importante ya los contaminantes 

químicos descargados por las actividades humanas en ambas cuencas podrían inducir la 

diseminación de la resistencia de los antibióticos entre bacterias resistentes a otras bacterias co-

residentes en estos ambientes. 

Se observó mayor presencia de algunos ARG en sitios ubicados aguas abajo en 

comparación a aguas arriba de las PTAR. Además, se relacionó la presencia de algunos de estos 

genes con bacterias indicadoras identificadas mediante Indval, que podrían ser portadoras de esos 

mecanismos de resistencia. Finalmente, el Indval nuevamente demostró ser una herramienta con 

mucho potencial para aplicar en el área de monitoreo y gestión ambiental dado su potencial 

predictivo, sumado a que permite entender los procesos que pueden estar involucrados tras los 

genes indicadores encontrados. 
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DISCUSIÓN GENERAL, CONCLUSIONES Y PERSPECTIVAS 

Este trabajo constituye el primer reporte de análisis de CEs a nivel de cuenca en lagunas 

costeras del Uruguay y del análisis de riesgo asociado a dichos compuestos. A nivel internacional, 

existen pocos trabajos que analicen la presencia de CEs a escala de cuenca y en menor medida aún 

en 3 sistemas con características diferentes. En algunos trabajos se ha investigado la presencia de 

CEs y plaguicidas a nivel de cuenca encontrando que el número y concentración de estos 

contaminantes es menor en las partes superiores de las cuencas; así como un claro gradiente 

asociado a los usos del suelo. En los mismos se muestran, por ejemplo, análisis de correlación y 

de partición de varianza que evidencian un claro efecto de los usos del suelo y el tipo y/o 

concentración de los contaminantes identificados (Pascual Aguilar et al. 2017; Arenas-Sánchez et 

al. 2019; Sardiña et al. 2019; Liu et al. 2021). En esta Tesis, a pesar que no se hizo un análisis 

específico de usos de suelo, se observó un patrón en el tipo y la concentración de los compuestos 

hallados asociados a los diferentes usos de la cuenca. Los análisis estadísticos revelaron que los 

plaguicidas se distribuyeron de manera más uniforme en la cuenca en comparación con los 

compuestos de uso doméstico, que presentaron mayor número y concentración en las zonas 

urbanas asociado a las PTAR, mostrando un claro gradiente desde los arroyos hacia las lagunas y 

mar costero.  

Los CEs fueron detectados de manera ubicua en los diferentes sistemas, con 

concentraciones altamente variables que fueron desde ˂ 0,1 ngL-1 a 45 μgL-1. Los máximos 

hallados corresponden a los sitios asociados a las PTAR y coinciden con los reportados en estos 

sistemas (Hug et al. 2014; Barbosa et al. 2016; Gros et al. 2017; Rivera-Jaimes et al. 2018; Picó et 

al. 2021). En general, los CEs encontrados concuerdan con los hallados en sistemas similares 

incluyendo arroyos (Robles-Molina et al. 2014a; Pascual Aguilar et al. 2017; Arenas-Sánchez et 

al. 2019; Casado et al. 2019; Villa et al. 2020) humedales (Chaves et al. 2020) y mar costero (Köck-

Schulmeyer et al. 2019; Xie et al. 2019).  

Se pudo implementar un método de screening target para identificar y cuantificar más de 

300 CEs. Si bien se logró un alcance realmente alto de compuestos monitoreados, el equipo 

utilizado también permite la realización de otros flujos de trabajo como el screening non-target 

logrando el análisis de CEs que inicialmente no se encuentran en la lista, ampliando las 
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capacidades de monitoreo. Estudios futuros podrían incluir la profundización en la aplicación del 

flujo non-target para otros CEs y sus productos de transformación. Además, sería interesante 

analizar los CEs que quedan retienidos en los filtros ya que muchos de estos compuestos pueden 

quedar retenidos en el material particulado. 

Se hallaron algunos plaguicidas que no se encuentran registrados en el Ministerio de 

Ganadería Agricultura y Pesca (MGAP 2022), que incluyeron el fenazaquin, neburon, 

prosulfocarb, pyridaben, bitertanol, cadusafos, ethoxyquin, picolinafen, proquinazid y pyrazophos. 

De estos a su vez, el prosulfocarb y fenazaquín se encontraron con una DF de 96 y 85 % de las 

muestras respectivamente. Una posible hipótesis para explicar la detección de estos compuestos 

es la entrada de países limítrofes donde si están registrados como Brasil y Argentina. 

Se aplicó un esquema de priorización para CEs que logró identificar candidatos potenciales 

para el monitoreo de contaminantes específicos de las cuencas de las LR y LC. Una profundización 

en este análisis incluyendo el estudio de parámetros fisicoquímicos y de toxicidad de varios CEs 

es recomendable para ampliar el esquema aplicado en este estudio. Los candidatos potenciales 

para el monitoreo incluyeron los plaguicidas pendimetalina, cadusafos, azoxystrobina y metolaclor 

que ya habían sido identificados como candidatos de compuestos a ser monitoreados como 

contaminantes específicos de cuencas fluviales asociados a un uso agrícola intensivo (Tsaboula et 

al. 2016). Además, las hormonas 17-α-etinilestradiol y 17-β-estradiol fueron identificadas como 

candidatos potenciales por los efectos adversos que pueden tener en la salud de los seres humanos. 

Estos compuestos fueron identificados como contaminantes de alta prioridad en estudios previos 

donde se aplicó un esquema de priorización similar aplicado sobre lagos urbanos (Deere et al. 

2021). Finalmente, tanto el insecticida fenazaquín como el fármaco tamoxifeno presentaron alta 

frecuencia de detección y alto riesgo ecotoxicológico. Aunque estos compuestos no fueron 

incluidos en el esquema de priorización (ya que no se cuenta con datos de DT50), teniendo en 

cuenta estos valores se recomienda su inclusión en futuros estudios de monitoreo. Ambos 

compuestos fueron previamente reportados como posibles candidatos a ser monitoreados y como 

contaminantes de alta prioridad (Tsaboula et al. 2016; Deere et al. 2021). Otro aspecto a destacar, 

es que a pesar de la extensa evaluación de riesgo realizada antes de que un plaguicida sea aprobado 

para su uso, la evaluación de riesgo revelada sobre algunos compuestos en este trabajo, 
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proporciona evidencia confiable que los plaguicidas registrados podrían representar un riesgo 

potencialmente alto. 

Los compuestos identificados en el esquema de priorización podrían ser candidatos 

generales para el monitoreo de impacto por CEs. Específicamente las hormonas podrían utilizarse 

en el monitoreo asociado a áreas urbanas y los plaguicidas para las áreas agrícolas. Sin embargo, 

es importante analizar las particularidades del uso de suelo de la cuenca para poder trasladar a 

otros sistemas. Por ejemplo, la cuenca de Castillos ya presenta diferencias con la de Rocha donde 

el número y concentración de compuestos en general es mayor, posiblemente por la mayor relación 

agricultura/superficie de cuenca y la menor influencia de la conexión del océano en la LC 

(Rodríguez-Gallego et al. 2017). También podría haber un efecto de la configuración espacial de 

los campos agrícolas, que son más pequeños y extendidos en la cuenca de la LR, mientras que en 

la LC la agricultura se concentra en áreas más grandes cerca de la laguna.  

En los sitios asociados a la PTAR de Castillos fue donde se encontró mayor concentración 

y número de compuestos. El hecho que la PTAR de Castillos sea más simple (tratamiento primario) 

que la de Rocha (tratamiento secundario) podría explicar la mayor ocurrencia de CEs en esta 

cuenca, ya que este tipo de tratamiento elimina parcialmente algunos CEs (Boix et al. 2016). De 

todas formas, para tener una mirada más completa sería importante analizar el caudal de descarga 

de estas plantas de tratamiento en relación al caudal del cuerpo receptor, aunque es algo que excede 

los objetivos de esta Tesis. La mayoría de los CEs no son eliminados por los sistemas de 

tratamiento convencionales (Rivera-Jaimes et al. 2018; Čelić et al. 2019; Serra-Compte et al. 

2021), por lo que la incorporación de nuevas tecnologías de tratamiento terciario sería conveniente 

para disminuir la liberación de estos compuestos en el ambiente (Díaz-Garduño et al. 2017). Los 

procesos de oxidación avanzada (POA) se consideran procesos de tratamiento de agua altamente 

competitivos y han sido evaluados como tecnologías emergentes para la eliminación de 

contaminantes (Ibáñez et al. 2013; Sichel et al. 2011).  

Se logró aplicar el WQI a partir de los parámetros de calidad de agua medidos; y el AQI, 

que midió el nivel de riesgo ambiental integrando información sobre la frecuencia de ocurrencia 

de CEs por encima de ciertos umbrales ambientales, así como la intensidad de esta ocurrencia y la 

distribución espacial de la misma. El rango de variación del WQI fue amplio (22,7–83,4), 
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pudiéndose identificar 4 categorías de sitios según este índice: buena, regular, deficiente y pobre. 

Al comparar con otros estudios en sistemas con usos del suelo similares, se observa que en general 

las categorías halladas coinciden. Por ejemplo, los valores de WQI para tres estaciones en el río 

Éufrates (Irak), con impacto agrícola y urbano fueron 63,83, 60,40 y 55,69 cayendo dentro de las 

categorías regular y marginal (Kareem et al. 2021). En otro estudio en el lago Sukhna (India), se 

hallaron valores de WQI en el rango de 52,4–81,61, revelado una calidad de agua de buena a 

deficiente (Maansi & Wats 2021). En estos trabajos, al igual que en esta Tesis, el cálculo del WQI 

tuvo en cuenta valores límites de la normativa considerando el uso de sustento de la vida acuática 

en el ecosistema. Sin embargo, esta herramienta también puede ser utilizada para comparar la 

calidad teniendo en cuenta diferentes usos del agua. Tanjung et al (2022) compararon la calidad 

de agua utilizando el WQI en 4 ríos de Indonesia, encontrando que dos de ellos (Jabawi y Komba) 

caían dentro de la categoría regular (75,50 y 69,33) para sustentar la vida acuática, mientras que 

otros 2 (Damsari y Kleblow) estaban dentro de la categoría deficiente (59,00 y 61,25). Sin 

embargo, la calidad del agua de los cuatro ríos resultó ser apta para ser utilizada como fuente de 

agua para riego (categoría Buena; 80,00 – 88,00). 

Los valores de AQI hallados corresponden únicamente a las 2 categorías de mayor impacto 

(V y VI) según la clasificación de Tsaboula et al (2018). Esto significa que los valores de AQI 

siempre están igual o por encima de WQI y aunque ambos índices miden diferentes variables, esto 

estaría indicando que las VA clásicas no son informativas del impacto por contaminación 

emergente. Esto se debe principalmente al tipo de variable que es utilizada para construir cada uno 

de los índices, y los umbrales utilizados para calcular cada uno de ellos. En el caso del AQI por 

ejemplo se utiliza el pnec como umbral, y esto significa que este índice ya mide un efecto 

ecotoxicológico. Sin embargo, estudios a largo plazo permitirían explorar esta hipótesis, sobre 

todo teniendo los recaudos de que el AQI aún no es utilizado en ninguna reµamentación ni estudio 

de monitoreo. 

El análisis de calidad de agua de ambas cuencas reveló resultados que van en línea con 

otros estudios que sugieren que ambas lagunas, en especial Laguna de Castillos, presenta indicios 

de un aceleramiento del proceso de eutrofización antrópica (Aubriot et al. 2005; Rodríguez-

Gallego et al. 2010). Además, relacionado al consumo humano, algunos plaguicidas y el marcador 

de uso doméstico cafeína se encontraron asociados al punto de toma de OSE para potabilizar en la 
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ciudad de Rocha. Si bien estos compuestos se encontraron en concentraciones bajas, pueden tener 

efectos sinérgicos o aditivos a largo plazo (Qin et al. 2018; Baek et al. 2019), por lo que su 

monitoreo es recomendable.   

Además, altas concentraciones de nutrientes, sobre todo fósforo total, y la presencia de 

algunos CEs fueron encontradas en los sitios asociados al mar. Se identificaron una variedad 

compuestos en el mar costero, incluido compuestos de uso doméstico como cafeína o DEET, 

plaguicidas como atrazina, fenazaquín, pendimetalina y el fármaco tamoxifeno. En general, el tipo 

de contaminantes identificados concuerda con otros trabajos en estos sistemas. Esto estaría 

indicando una señal de alerta del aporte de distintos contaminantes al sistema marino desde la 

cuenca, haciendo necesario la implementación de medidas para reducir estos aportes a todos los 

sistemas asociados a ambas cuencas. Si bien cada vez hay más trabajos sobre incidencia de CEs 

en el mar, es necesario ahondar sobre el conocimiento en esta temática, sobre todo profundizar 

sobre los efectos de estos compuestos cada vez más abundantes sobre las comunidades biológicas 

y particularmente sobre las comunidades microbianas que responden rápidamente a estos 

compuestos. 

Además de describir la calidad de agua en los sistemas, tanto el WQI como el AQI fueron 

utilizados con éxito para categorizar los sitios según su calidad de agua como insumo para la 

búsqueda indicadores de estos grupos utilizando la herramienta de IndVal. La misma permitió 

identificar diversos grupos bacterianos con diferentes características en su ecología. Por ejemplo, 

se encontraron como indicadores desde taxones típicos de sistemas terrestres o de agua dulce a 

grupos de ambientes marinos, o los principales géneros responsables de los procesos de 

desnitrificación, grupos aislados de ambientes impactados como las plantas de tratamiento, 

patógenos oportunistas, descomponedores de contaminantes, degradadores de plásticos o taxones 

descomponedores de la materia orgánica. Los indicadores encontrados según la clasificación por 

AQI, revelaron una mayor presencia de grupos patógenos e indicadores de ambientes impactados 

en comparación con la clasificación de WQI tanto en arroyos como en lagunas. Nuevamente 

demostrando una mayor sensibilidad para detectar impactos tempranos de AQI frente a WQI.  

Los indicadores encontrados en arroyos, como era de esperar, mostraron la influencia del 

ecosistema terrestre con grupos que habitan principalmente el suelo (Pedomicrobium, Ideonella, 
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Bradyrhizobium, Sediminibacterium, Bryobacter, Acidovorax, Isosphaeraceae, Candidatus 

Liberibacter, Arcticibacter y Acinetobacter). Estudios metacomunitarios de redes muestran que la 

estructura espacial de las comunidades de arroyos esta direccionada por un origen terrestre común, 

donde dominan los taxones reclutados de estos ambientes (Ruiz-Gonzáles 2015). Sin embargo, a 

diferencia de ese trabajo en donde se estudiaron arroyos prístinos, en los sistemas analizados en 

esta Tesis se ve la clara influencia del impacto antropogénico predominando los géneros de 

patógenos oportunistas y microorganismos con diversos metabolismos especializados para 

degradar todo tipo de contaminantes (Pseudomonas, Sphingomonas, Acinetobacter lwoffii, 

Ideonella, Aeromonas, Acidovorax, Candidatus Liberibacter, Esterales, Isosphaeraceae, y 

Acinetobacter). 

En el caso de las lagunas, se ve la influencia de grupos de agua dulce (Gemmataceae, 

Solimonadaceae, Reyranella, Actinobacteria, Bradyrhizobium, Sulfuritalea y Nitrospira) y 

principalmente marinos (SAR11, Candidatus_Actinomarina, Alcanivorax, Sphingobium 

yanoikuyae, Comamonadaceae, Algoriphagus, Cryomorphaceae y Rhodobacteraceae). Además, 

llamativamente, se encontraron algunos grupos patógenos también como indicadores como la 

especie Sphingobium yanoikuyae, aunque ya se ha reportado que bajo determinadas condiciones 

este grupo dominó la comunidad en la LR bajo condiciones naturales (Piccini et al. 2006). Existen 

reportes de que esta especie es capaz de degradar contaminantes como pentaclorofenol, PCBs, 

herbicidas, cycloalcanos, PAH y PHA (Mitra et al. 2020). Se encontraron otros grupos capaces de 

degradar contaminantes como atrazina, hidrocarburos clorados y hexano (Solimonadaceae) (Zhou 

& Lai, 2014) e hidrocarburos (Alcanivorax) (Golyshin et al. 2015). 

Para el mar costero, no se realizó la búsqueda de indicadores debido a que se contaba con 

un número reducido de muestras (n = 20) y con la categorización según WQI y AQI los grupos 

quedarían muy pequeños para realizar el IndVal. Además, se cuenta con la limitación que los 

valores estándares para el WQI están definidos para agua dulce según las normativas y no se cuenta 

con valores de referencia para el sistema marino. Como perspectiva, se podría aumentar el tamaño 

de muestra en este sistema, y utilizar algún otro índice basado en variables ambientales clásicas 

como ya se ha explorado en sistemas costeros utilizando una modificación del WQI (Ma et al. 

2020).  
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Se estudió la distribución de genes de resistencia a antibióticos (ARG) utilizando la 

herramienta de metagenómica. Los resultados arrojan que ambas lagunas actúan como un 

reservorio tanto para contaminantes químicos como para ARG. Esto indica que el servicio 

ecosistémico de las zonas ribereñas y de amortiguamiento en el destino de las CEs debe ser 

evaluado, considerando la transformación que los humedales naturales están recibiendo debido al 

crecimiento agrícola y urbano. La entrada de estos genes está relacionada a los usos de suelo de la 

cuenca. La mayoría de las familias de antibióticos se han detectado en aguas residuales en todo el 

mundo en concentraciones variables que van desde ngL-1 hasta mgL-1 (Li & Zhang 2010). Sin 

embargo, el tratamiento de aguas residuales no es suficiente para eliminar por completo estos 

compuestos (Tiwari et al. 2017). Además, las mayores cantidades de antibióticos y sus metabolitos 

se han encontrado asociados a los efluentes de aguas residuales de hospitales (Baquero et al. 2008; 

Oberlé et al. 2012). En cuanto al uso agropecuario, el contenido de genes de resistencia en zona 

de cría intensiva de animales es mucho mayor que en hospitales, suelos, aguas subterráneas y aguas 

superficiales, debido al uso continuo de antibióticos para promover el crecimiento y prevenir 

enfermedades (Jian et al. 2021). Aunque la ganadería representa más de la mitad de todos los 

antibióticos utilizados a nivel mundial, el número de estudios relevantes sobre esta temática no 

supera el 17% de todos los estudios publicados sobre la resistencia a los antibióticos, a partir de 

2020 (Jian et al. 2021). Por ello, es necesario impulsar la investigación en esta área para reducir el 

riesgo de resistencia a los antibióticos. Además, los antibióticos pueden administrarse como 

fertilizantes (Sarmah et al. 2006), o para tratar enfermedades de algunas frutas y verduras y 

también como promotores del crecimiento de la fruta, aunque se estima que el aporte por estos 

usos es mínimo (Kümmerer 2009).  

Las aguas residuales podrían estar actuando como un punto de encuentro entre distintas 

bacterias humanas y ambientales, ya sea patógenos o no patógenos; pudiendo favorecer la 

aparición y diseminación de la resistencia a los antibióticos. Si bien la presencia de muchos ARG 

está asociada a la ganadería intensiva, no existen áreas de estas características en las cuencas 

estudiadas (ej. tambos o feedlots), por lo que la entrada de estos genes probablemente provenga 

del uso urbano. De todas formas, un análisis más profundo entre los distintos usos de suelo y la 

abundancia y tipo de ARG ayudaría a comprender la naturaleza de las fuentes de genes 

encontrados.  
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  Se encontraron una gran variedad de mecanismos de resistencia a antibióticos en ambas 

cuencas contra distintas familias de antibióticos (ej. flourquinolonas, tetraciclinas, cloranfenicol, 

vancomicina, macrólidos) y distintos mecanismos de resistencia (reguladores transcripcionales, 

metiltransferasas, B-lactamasas bombas de eflujo). De los 174 ARG presentes en la base de datos 

se encontraron 122 genes en 4 muestreos, lo que está indicando el importante impacto que existe 

en estos ecosistemas. Al comparar con otros estudios donde también se utilizó la herramienta de 

metagenómica para el estudio de ARG en el ambiente, en un estudio comparativo se encontraron 

93 subtipos ARG en efluentes de aguas residuales en Alemania y 277 en influentes de aguas 

residuales en Namibia (Agrawal et al. 2020). Li et al (2015) hallaron 260 ARG en 50 muestras 

ambientales que incluyeron agua, suelos, sedimentos, lodos, biopelículas y heces en USA. Por 

último, Ng et al. 2015 compararon la presencia de ARG en aguas residuales y superficiales de 

ambientes acuáticos urbanos en Singapur, encontrando 303 ARG en aguas residuales hospitalarias 

y municipales, 58 ARG en efluentes de aguas residuales tratadas y 35 en aguas superficiales.  

Entre los ARG más ampliamente encontrados se destaca la presencia de las bombas de 

eflujo. Las mismas son máquinas complejas que pueden expulsar moléculas del citoplasma a través 

de la(s) membrana(s) y la pared celular. Este mecanismo inespecífico expulsa los diferentes 

productos del metabolismo de la bacteria, pero la gran cantidad de mutaciones de genes o la 

sobreexpresión de los mismo, lograron expandir el repertorio de moléculas extruidas por el sistema 

de eflujo conduciendo a la generación de resistencia a muchos compuestos xenobióticos (Jian et 

al. 2021). La sobreexpresión de las bombas de eflujo es uno de esos fenómenos que conduce a una 

mayor resistencia a estos compuestos (Li et al. 2009). La sobreexpresión de muchos de estos 

transportadores está asociada con la resistencia a múltiples fármacos en diferentes patógenos 

clínicos (Piddock 2006).  

A su vez, la mayoría de los genes encontrados poseen un mecanismo de transferencia 

horizontal de genes (HTS) asociado por el cual fueron adquiridos. La diseminación de varios de 

estos mecanismos de resistencia puede estar vinculado a elementos genéticos móviles (MGE). 

Junto a los plásmidos conjugativos, los integrones son MGE formados por varios casetes de genes 

y conocidos por su papel en la captura y propagación de ARG, principalmente entre bacilos 

Gramnegativos y particularmente entre patógenos (Escudero et al. 2015; Partridge et al. 2018). 

Los integrones en sí no son móviles, pero a menudo son transportados casetes de más de 130 MGE 
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que confieren resistencia no sólo a las familias antibióticos sino también a los antisépticos y 

biocidas (Stalder et al. 2012). Los integrones se encuentran en una amplia gama de ecosistemas y 

se ha propuesto un vínculo entre la prevalencia de integrones en comunidades bacterianas y la 

presión de antibióticos en numerosos estudios, así como su mayor prevalencia en poblaciones de 

Escherichia coli cercanas a áreas urbanas (Stalder et al. 2012). Teniendo en cuenta la influencia 

de las condiciones externas en la HGT y el desarrollo de resistencia, es probable que las presiones 

antropogénicas faciliten la transferencia de genes de resistencia cromosómica al conjunto de MGE 

y, por lo tanto, a acelerar la evolución y propagación de cepas resistentes (Cattoir et al. 2008). En 

este contexto, los contaminantes ambientales como metales, detergentes, y los nanomateriales 

pueden facilitar la transmisión de ARG por HGT, posiblemente aumentando la permeabilidad de 

la barrera de la membrana celular (Wang et al. 2015). En resumen, todo esto torna la resistencia a 

antibióticos en una temática altamente desafiante y con muchas puntas por explorar. Siendo un 

desafío tanto para la salud humana como ecosistémica, ya que el aumento de la resistencia puede 

afectar niveles tróficos superiores, teniendo consecuencias sobre la biodiversidad y 

multifuncionalidad del ambiente acuático que son factores importantes para el mantenimiento de 

los servicios provistos por este ecosistema (Moi et al. 2022). 

Los análisis estadísticos arrojaron que las variables ambientales VA clásicas incluyendo 

pH, salinidad, nutrientes (NT y PT) y turbidez juegan un rol en la estructuración las comunidades 

microbianas. En el caso de la estructura funcional determinada a partir de la presencia de ARG no 

se encontró una ordenación estadísticamente significativa dada por las VA. Esto probablemente se 

deba a la dinámica y conectividad del sistema donde se necesite un mayor número de muestras 

para obtener resultados más robustos. De todas formas, los análisis de ordenación revelan aportes 

(aunque no estadísticamente significativos) tanto de VA clásicas (OD, temperatura, pH, NT) como 

de CEs. La influencia de las VA clásicas en la distribución de ARG ya ha sido reportada en estudios 

previos (Lu et al. 2015; Tang et al. 2015; Hu et al. 2018; Chen et al. 2020). Sin embargo, para el 

caso de emergentes no existen trabajos que analicen esta relación, a excepción del caso de los 

residuos de antibióticos, cuyo papel en la formación y promoción de la diseminación de los ARG 

ya ha sido demostrado (Yang et al. 2017; Yi et al. 2019; Zhang et al. 2019).  

Finalmente, la herramienta de metagenómica ofrece además del panorama general del 

perfil ARG presentes en las muestras, una vista altamente resuelta de cada ARG individual en un 
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contexto genómico de toda la muestra, permitiendo así el análisis de ARG como indicadores. En 

este trabajo se eligió la aproximación de IndVal, como una herramienta prometedora para 

aplicaciones de monitoreo ambiental, que tiene en cuenta tanto la abundancia como la frecuencia 

de los diferentes genes. En este caso se analizaron grupos definidos según un índice de calidad de 

agua, pero esta aproximación sería también muy útil para discriminar el seguimiento de distintas 

fuentes de contaminación (Li et al. 2020). En el análisis ARG guiado por metagenómica, precisión 

en la anotación de genes similares a ARG es esencial para el análisis posterior, que se puede 

realizar en lecturas cortas o contigs ensamblados. 

La identificación de ciertos indicadores taxonómicos y su asociación con ARG encontrados 

resulta un abordaje prometedor para comprender qué microorganismos son portadores de los 

diferentes ARG hallados en estos sistemas. Algunos de estos grupos fueron arrojados en un primer 

análisis exploratorio, como por ejemplo el gen Qnr que fue encontrado en gran abundancia en los 

sitios C_ST_04 y 05, donde también se encontró como indicador el género Aeromonas que porta 

el gen Qnr en un plásmido (Cattoir et al. 2008). Además, se encontró el gen PER (resistencia 

extendida de Pseudomonas) como indicador en uno los grupos de arroyos, donde también fue 

encontrado como indicador el género Pseudomonas. Como perspectiva, se podrían identificar los 

principales taxa en base a la anotación de genes de ARNr de 16 S asociados a los ARGs 

encontrados y evaluar dicha asociación a través por ejemplo de un análisis de redundancia o un 

análisis canónico de correspondencia (RDA, CCA) como se ha realizado en otros estudios (Zhou 

et al. 2017). También, se podría comparar la variación taxonómica con la de los ARGs para estimar 

el grado de dependencia que tienen, como forma de evaluar que tan extendida o concentrada en 

algunos taxa están los mecanismos de resistencia.  

 Tanto en el análisis taxonómico como funcional a través de IndVal, revela la presencia de 

indicadores particulares en cada tipo de ambiente y/o grado de calidad de agua del grupo donde 

eran hallados. Reafirmando las características que tienen estas comunidades en ajustar 

rápidamente su composición y/o funciones en respuesta a entornos cambiantes, revelando 

características intrínsecas de estos sistemas como ser los gradientes naturales y los relacionados al 

impacto antrópico. Además, una de las ventajas de la herramienta IndVal, es que permite conocer 

cuál es la identidad del indicador lo que permitió arrojar que la composición de la comunidad 

muestra la huella de contaminación, ya que se encontraron frecuencias relativamente altas de 
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distintos grupos que son capaces de degradar contaminantes, patógenos o que fueron aislados de 

ambientes impactados. Existen pocos trabajos que utilicen esta herramienta en el bacterioplancton 

y hasta ahora, los indicadores bacterianos para evaluar la calidad ambiental se han centrado más 

en los estudios en sedimento (Gillan et al. 2005; Zhou et al. 2009; Wang & Tam 2011; Quero et 

al. 2015; Zhang et al. 2020).  

 Las aproximaciones basadas en herramientas moleculares son mucho más 

informativas que lo que hay actualmente en la legislación nacional. La composición de la 

comunidad determinada mediante NGS puede servir como línea de base o referencia para el 

monitoreo ambiental permitiendo acceder a un montón de información de la comunidad, 

permitiendo también analizar la relación entre la composición de las comunidades y diversos 

factores ambientales (Yergeau et al. 2012). Esto se vio reflejado en los resultados de los coliformes 

que estuvieron por encima del límite establecido solamente en dos muestras. Si bien los mismos 

son utilizados para informar contaminación fecal siendo un enfoque diferente al bordado en este 

trabajo, los resultados de esta Tesis muestran que 1) los sistemas de ambas cuencas están altamente 

impactados más allá de la contaminación fecal y 2) se encontraron numerosos grupos bacterianos 

que son potencialmente patógenos más allá de los coliformes. El uso de coliformes representa una 

determinación rápida que puede utilizarse de manera rutinaria como indicador de contaminación 

fecal. Este indicador fue incorporado en la legislación del año 79 en nuestro país (Decreto 253/79 

1979), como indicador de calidad de agua, sin embargo, hoy en día con el gran desarrollo del 

conocimiento existen grandes problemáticas y desafíos en cuanto a la contaminación para la salud 

ambiental y humana que requieren de abordajes más amplios, por lo que la incorporación de nuevas 

técnicas de monitoreo es necesaria (Caruso et al. 2015). 

Los valores de IndVal obtenidos en este trabajo se explican principalmente por el 

componente (A). En la selección de indicadores se priorizó este componente ya que el objetivo 

principal fue explorar la capacidad predictiva del IndVal.  Sin embargo, dependiendo el enfoque 

del trabajo, se puede priorizar el valor de IndVal para la selección de indicadores obteniendo 

mayores valores del componente de fidelidad (B) y por lo tanto también del valor global de IndVal 

(Alonso et al. 2022). La aplicación de una herramienta estadística como IndVal, con un alto 

componente predictivo la hace altamente atractiva para su aplicación en el área de la gestión 

ambiental. Sin embargo, también presenta una serie de debilidades. Por un lado, al haber sido 
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desarrollada para comunidades de macroorganismos (Dufrene & Legendre 1997) no considera 

algunos aspectos típicos de las comunidades microbianas como el alto número de taxa o funciones 

con el que se trabaja lo que a veces requiere de altos tiempos computacionales a la vez de 

experiencia en el manejo del paquete. Modificaciones en el esquema de trabajo aplicado que 

incluyan, por ejemplo, distintas formas de seleccionar las especies candidatas, manteniendo un 

compromiso entre la abundancia de las mismas (no pueden ser especies raras) y lo específicas que 

sean. Este último aspecto es altamente desafiante teniendo en cuenta la ubicuidad de los taxa sobre 

todo en sistemas conectados hidrológicamente como son los estudiados en esta Tesis. Otra de las 

limitantes es que la función predict del paquete indicspecies, solo tiene en cuenta la 

información de presencia-ausencia y además considera uno solo de los componentes del indicador, 

por lo que se puede perder información valiosa en esta selección. Es por ello, que se propone como 

perspectiva aplicar IndVal para seleccionar las especies indicadoras, y luego predecir distintas 

categorías de calidad de agua utilizando técnicas de machine learning (ML). 

La incorporación de técnicas estadísticas de aprendizaje automático en combinación con 

esta herramienta, resulta un abordaje altamente prometedor para la aplicación de este abordaje en 

el monitoreo ambiental, y su incorporación en el uso de indicadores de monitoreo en sistemas 

acuáticos. Este tipo de enfoques han sido llevados a cabo con éxito en otros trabajos, para predecir 

la pertenencia a distintos tipos de estuarios (Alonso et al. 2022) o el estado de eutrofización y 

temperatura en sistemas marinos (Glasl et al. 2019). Las ventajas de la incorporación de la 

combinación de ambas técnicas incluyen, 1) mejorar el componente predictivo de IndVal 2) 

permitir el uso de una selección previa de indicadores lo que ayuda a optimizar el desempeño de 

las aproximaciones de ML, en virtud del gran número de especies que involucra estas comunidades 

en relación a la cantidad de muestras que se cuenta para entrenar estos modelos. Con la posible 

excepción de hábitats muy extremos, el número de filotipos bacterianos en una comunidad dada 

siempre excederá en órdenes de magnitud el número de muestras. Tal desequilibrio puede causar 

fácilmente un sobreajuste. Aunque los diferentes enfoques de ML muestran una sensibilidad 

diferente a este problema, todos se benefician de una reducción en la proporción de variables 

predictoras por número de muestra, y la selección de variables se considera una herramienta clave 

(Hastie et al. 2009).  
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Figura 2. Ejemplo de aplicación de non-target screening para un metabolito de Amoxicilina. 

 

 

 



 

 

 

Tabla 1. Identificación de los compuestos estudiados por nanoLC-HRMS 

 

Compuesto Fórmula elemental 
Ion 
precursor 

Iones producto 
(AIF) 

rT (min) Error (ppm) 

  HORMONES (12)         

17-α-Ethynilestradiol C12H15 [M-H2O+H]+ 159.1168 30.30 -0.63 

17-α-Ethynilestradiol F1 C10H11   131.0855     

17α-Hydroxyprogesterone C21H31O3 [M+H]+ 331.2268 25.56 0.35 

17α-Hydroxyprogesterone F1 C21H29O2  313.2162   

17α-Hydroxyprogesterone F2 C21H27O  295.2056   

17α-Hydroxyprogesterone F3 C19H27O   271.2056     

17-β-estradiol C18H23O [M-H2O+H]+ 255.1743 28.07 0.00 

17-β-estradiol F1 C14H15O  199.1117   

17-β-estradiol F2 C12H13O  173.0961   

17-β-estradiol F3 C11H11O   159.0804     

4-Androsten-3,17-dione C19H26O2 [M+H]+ 287.2006 25.34 0.00 

Androsterone C19H29O2 [M+H]+ 273.2213   

Androsterone F1 C19H27   255.2107     

Estriol C18H24O3 [M+H]+ 289.1798 31.37 0.35 

Estrone C18H22O2 [M+H]+ 271.1693 24.07 0.00 

Estrone F1 C18H21O  253.1587   

Estrone F2 C14H13O  197.0961   

Estrone F3 C11H9O  157.0648   

Estrone F4 C9H8O   133.0648     

Hydrocortison C21H31O5 [M+H]+ 363.2166 19.71 0.00 

Hydrocortison F1 C21H29O4  345.2060   

Hydrocortison F2 C21H27O3   327.1955     

Mesterolone  C20H33O2 [M+H]+ 305.2475 25.00 -0.04 



 

 

Mesterolone F1 C20H29  269.2264   

Mesterolone F2 C17H25  229.1951   

Mesterolone F3 C13H17  173.1325     

Methyltestosterone C20H31O2 [M+H]+ 303.2319 19.94 0.00 

Methyltestosterone F1 C20H29O  285.2213   

Methyltestosterone F2 C14H21  189.1638   

Methyltestosterone F3 C7H9O  109.0648   

Methyltestosterone F4 C6H9O  97.0648     

Nandrolone C18F27O2 [M+H]+ 275.2006 27.10 -1.57 

Nandrolone F1 C18H25O  257.1900   

Nandrolone F2 C18H23  239.1794   

Nandrolone F3 C15H19   199.1481     

Norethindrone C20H27O2 [M+H]+ 299.2006 29.42 0.93 

Testosterone C19H28O2 [M+H]+ 289.2162 24.54 0.00 
 ABUSED DRUGS (11)        

(-)-N-Methylephedrine C11H18NO [M+H]+ 180.1383 3.15 0.00 

(-)-N-Methylephedrine F1 C11H16N   162.1277     

Amphetamine C9H13N [M+H]+ 136.1121 4.05 1.47 

Amphetamine F1 C9H11  119.0858   

Amphetamine F2 C7H7   91.0542     

Benzoylecgonine C16H19NO4 [M+H]+ 290.1387 3.18 0.00 

Benzoylecgonine F1 C9H14NO2   168.1019     

Cocaine C17H21NO4 [M+H]+ 304.1543 3.18 0.00 

Cocaine F1 C10H16NO2   182.1176     

Codeine  C18H21NO3 [M+H]+ 300.1594 3.18 -0.33 

MDA C10H13NO2 [M+H]+ 180.1019 3.17 3.78 

MDA F1 C10H11O2  163.0754   

MDA F2 C8H7O2  135.0441   

MDA F3 C8H9   105.0699     

MDEA C12H17NO2 [M+H]+ 208.1332 21.67 0.96 



 

 

MDEA F1 C10H11O2  163.0754   

MDEA F2 C8H7O2  135.0441   

MDEA F3 C8H9   105.0699     

Methamphetamine C10H15N [M+H]+ 150.1277 3.17 0.00 

Methamphetamine F1 C9H11  119.0858   

Methamphetamine F2 C7H7   91.0542     

Morphine C17H19NO3 [M+H]+ 286.1438 3.18 0.00 

19-Norandrosterone C18H29O2 [M+H]+ 277.2162 25.23 -0.04 

19-Norandrosterone F1 C18H27O  259.2056   

19-Norandrosterone F2 C18H26  241.1951     

Δ-9-THC C21H31O2 [M+H]+ 315.2319 3.03 -0.63 

Δ-9-THC F1 C17H23O2  259.1693   

Δ-9-THC F2 C12H17O2   193.1223     

  LIFE STYLE(4)         

Caffeine C8H10N4O2 [M+H]+ 195.0877 30.94 -0.51 

Caffeine F1 C6H8N3O  138.0662   

Caffeine F2 C5H8N4  110.0713   

Caffeine F3 C4H4N4  94.0400   

Caffeine F4 C4H7N3  83.0604   

Caffeine F5 C3H5N3   69.0447     

DEET C12H17NO [M+H]+ 192.1383 25.68 0.00 

DEET F1 C8H7O  119.0491   

DEET F2 C7H8  92.0542     

Nicotine C10H14N2 [M+H]+ 163.1230 3.22 0.00 

Nicotine F1 C9H10N  132.0808   

Nicotine F2 C9H8N  130.0651   

Nicotine F3 C7H8N   106.0651     

Paraxanthine C7H9N4O2 [M+H]+ 181.0720 27.10 -0.55 

Paraxanthine F1 C5H8N3O2  142.0611   

Paraxanthine F2 C5H6N3O   124.0505     



 

 

  NITROSAMINES (7)         

N-nitrosodiethylamine C4H10N2O [M+H]+ 103.0866 3.12 0.00 

N-nitrosodiethylamine F1 C2H7N2O   76.0553     

N-nitrosodi-n-dibutylamine C8H18N2O [M+H]+ 159.1492 22.65 0.00 

N-nitrosodi-n-dibutylamine F1 C4H11N2O  103.0866   

N-nitrosodi-n-dibutylamine F2 C4H10   57.0699     

N-nitrosodi-n-dipropylamine C6H14N2O [M+H]+ 131.1174 31.13 0.00 

N-nitrosodi-n-dipropylamine F1 C3H9N2O   90.0709     

N-nitrosomorpholine C4H8N2O2 [M+H]+ 117.0659 28.10 -0.63 

N-nitrosomorpholine F1 C4H7NO   87.0606     

N-nitroso-n-diphenylamine C12H10N2O [M+H]+ 199.0866 17.13 0.00 

N-nitroso-n-diphenylamine F1 C9H11N   170.0886     

N-nitrosopiperidine C5H10N2O [M+H]+ 115.0866 16.23 0.87 

N-nitrosopiperidine F1 C5H10   70.0699     

N-nitrosopyrrolidine C4H8N2O [M+H]+ 101.0709 3.13 -2.97 

N-nitrosopyrrolidine F1 C4H8   56.0542     

  PESTICIDES (247)         

1-Naphtalene-Acetamide C12H11NO [M+H]+ 186.0913 17.58 -0.54 

1-Naphtalene-acetamide F1 C12H8O  169.0648   

1-Naphtalene-acetamide F2 C11H9   141.0699     

Acetamiprid C10H11ClN4 [M+H]+ 223.0745 12.46 0.00 

Acetamiprid F1 C6H5ClN  126.0105   

Acetamiprid F2 C5H4Cl   99.0001     

Aclonifen C12H9ClN2O3 [M+H]+ 265.0374 28.38 0.00 

Aclonifen F1 C12H9ClN2O2  248.0347   

Aclonifen F2 C12H9ClNO  218.0367   

Aclonifen F3 C12H8NO   182.0600     

Alachlor C14H20ClNO2 [M+H]+ 270.1255 27.53 0.00 

Alachlor F1 C13H17ClNO  238.0993   

Alachlor F2 C11H16N  162.1277   



 

 

Alachlor F3 C9H10N  132.0808   

Alachlor F4 C3H5ClN   90.0105     

Albendazole C12H15N3O2S [M+H]+ 266.0958 20.32 0.38 

Albendazole F1 C11H12N3OS  234.0696   

Albendazole F2 C8H6N3OS  192.0226   

Albendazole F3 C10H7O2S  191.0161   

Albendazole F4 C10H7O2   159.0441     

Aldicarb C7H14N2O2S [M+H]+ 213.0668 23.18 -0.47 

Aldicarb sulfone C7H14N2O4S [M+H]+ 223.0747 12.46 0.45 

Aldicarb sulfone F1 C5H12NSO3  166.0532   

Aldicarb sulfone F2 C5H9NSO2  148.0247   

Aldicarb sulfone F3 C4H8NO  86.0600   

Aldicarb sulfone F4 CH5O2S  81.0005   

Aldicarb sulfone F5 C2H6NO2  76.0393   

Aldicarb sulfone F6 CH3OS  62.9899   

Aldicarb sulfone F7 C3H7O   59.0491     

Aldicarb sulfoxide C7H14N2O3S [M+H]+ 207.0798 3.18 0.00 

Aldicarb sulfoxide F1 C9H12NS  166.0685   

Aldicarb sulfoxide F2 C5H10NOS  132.0478   

Aldicarb sulfoxide F3 C4H9OS  105.0369   

Aldicarb sulfoxide F4 C4H9S  89.0419   

Aldicarb sulfoxide F5 C2H6NO2   76.0393     

Allethrin C19H27O3 [M+H]+ 303.1955 29.46 0.23 

Allethrin F1 C9H11O  135.0804   

Allethrin F2 C9H15  123.1168   

Allethrin F3 C7H9  93.0699     

Ametryn C9H17N5S [M+H]+ 228.1277 17.90 -0.44 

Ametryn F1 C6H12N5S  186.0807   

Ametryn F2 C4H8N5S  158.0495   

Ametryn F3 C5H10N3S  144.0590   

Ametryn F4 C5H8N5  138.0774   



 

 

Ametryn F5 C3H6N3S  116.0277   

Ametryn F6 C4H6N3  96.0556   

Ametryn F7 C2H7N2S  91.0324   

Ametryn F8 C2H4NS  74.0059   

Ametryn F9 C3H7N2   71.0604     

Aminocarb C11H16N2O2 [M+H]+ 209.1285 3.09 0.00 

Aminocarb F1 C9H13NO  152.1073   

Aminocarb F2 C8H11NO  137.0835   

Aminocarb F3 C7H8NO   122.0600     

Amitraz C19H23N3 [M+H]+ 294.1965 30.44 0.00 

Amitraz F1 C17H21N2  253.1699   

Amitraz F2 C10H15N2  163.1230   

Amitraz F3 C8H12N   122.0964     

Anilophos C13H19ClNO3PS2 [M+H]+ 368.0305 28.67 0.00 

Anilophos F1 C4H8O3PS2  198.9647   

Anilophos F2 C3H8O2PS2  170.9698   

Anilophos F3 C2H6O2PS2  156.9541   

Anilophos F4 C2H6O2PS   124.9821     

Asulam C8H10N2O4S [M+H]+ 231.0434 24.06 0.00 

Asulam F1 C6H6NO2S  156.0114   

Asulam F2 C6H6NO  108.0444   

Asulam F3 C6H6N   92.0495     

Atrazine C8H14ClN5 [M+H]+ 216.1010 3.86 -0.46 

Atrazine F1 C5H9ClN6  174.0541   

Atrazine F2 C3H5ClN5  146.0228   

Atrazine F3 C3H5ClN5  138.0780   

Atrazine F4 C4H7ClN4  132.0323   

Atrazine F5 C2H3ClN4  104.0001   

Atrazine F6 C4H6N4  96.0556   

Atrazine F7 CH4ClN3   79.0058     

Atrazine desisopropyl C5H8ClN5 [M+H]+ 174.0541 3.09 0.00 



 

 

Atrazine desisopropyl F1 C3H5ClN6  146.0228   

Atrazine desisopropyl F2 C4H7ClN4  132.0323   

Atrazine desisopropyl F3 C2H3ClN4  104.0010   

Atrazine desisopropyl F4 C4H6N4  96.0556   

Atrazine desisopropyl F5 CH4ClN3   79.0058     

Azinphos-ethyl C12H16N3O3PS2 [M+H]⁺ 346.0443 24.00 -0.29 

Azinphos-ethyl F1 C12H17NO3PS3  318.0382   

Azinphos-ethyl F2 C7H6N  104.0495   

Azinphos-ethyl F3 H2O2PS  96.9508   

Azinphos-ethyl F4 C12H9N3O2PS  290.0148   

Azinphos-ethyl F5 C11H14O3PS3  289.0117   

Azinphos-ethyl F6 C5H12O2PS3  199.0011   

Azinphos-ethyl F7 C3H8O2PS3  170.9698   

Azinphos-ethyl F8 C8H6N3O  160.0505   

Azinphos-ethyl F9 C6H5N2OS  153.0117   

Azinphos-ethyl F10 C8H6NO  132.0440   

Azinphos-ethyl F11 C2H6O2PS   124.9821     

Azinphos-methyl C10H12N3O3PS2 [M+H]⁺ 346.0444 26.36 0.00 

Azinphos-methyl F1 C9H10O3PS3  260.9803   

Azinphos-methyl F2 C8H6N3O  160.0505   

Azinphos-methyl F3 C8H6NO  132.0443   

Azinphos-methyl F4 C2H6O2PS   124.9821     

Azobenzene C12H11N2 [M+H]⁺ 183.0917 3.13 0.93 

Azobenzene F1 C6H5N2  105.0447   

Azobenzene F2 C6H7O  95.0491     

Azoxystrobin C22H17N3O5 [M+H]+ 404.1241 26.27 0.00 

Azoxystrobin F1 C21H15N3O5  372.0979   

Azoxystrobin F2 C12H9NO4   216.0655     

Barban C11H9Cl2NO2 [M+H]+ 258.0083 3.13 1.16 

Barban F1 C10H9ClN  178.0418     

Benalaxyl C20H23NO3 [M+H]+ 326.1751 23.25 0.00 



 

 

Benalaxyl F1 C19H20NO3  294.1489   

Benalaxyl F2 C18H20NO  266.1539   

Benalaxyl F3 C12H18NO3  208.1332   

Benalaxyl F4 C10H14N  148.1121   

Benalaxyl F5 C5H13O4   121.0859     

Bensulfuron methyl C16H18N4O7S [M+H]+ 411.0969 24.63 0.00 

Bensulfuron methyl F1 C15H4NO6  278.0084   

Bensulfuron methyl F2 C7H8N3O4  182.0560   

Bensulfuron methyl F3 C8H8N3O3  178.0611   

Bensulfuron methyl F4 C9H9O3  149.0597   

Bensulfuron methyl F5 C8H7O   119.0491     

Bensulide C14H24NO4PS3 [M+H]+ 398.0678 28.28 0.00 

Bensulide F1 C11H19NO4PS4  356.0208   

Bensulide F2 C8H13NO4PS4  313.9739   

Bensulide F3 C8H12NO2S3  218.0304   

Bensulide F4 C8H10NOS3  200.0198   

Bensulide F5 C2H8NO2S  158.0270   

Bensulide F6 C6H5O2S  141.0005   

Bensulide F7 C2H5S   61.0106     

Bentazon C10H12N2O3S [M+H]+ 241.0641 27.02 0.00 

Bentazone F1 C7H5N2O3S  197.0026   

Bentazone F2 C10H11N2O   175.0877     

Benzidine C12H12N2 [M+H]+ 185.1073 29.63 -0.54 

Benzidine F1 C12H10N  168.0808   

Benzidine F2 C12H8N  166.0651   

Benzidine F3 C11H10N   156.0808     

Bifenazate C17H20N2O3 [M+H]+ 301.1547 24.57 0.00 

Bifenazate F1 C14H15N2O4  259.1077   

Bifenazate F2 C13H12NO  198.0913   

Bifenazate F3 C12H10NO  184.0757   

Bifenazate F4 C12H12N  170.0964   



 

 

Bifenazate F5 C12H9   153.0699     

Bifenox C14H9Cl2NO5 [M+H]+ 341.9931 28.59 0.00 

Bifenox F1 C13H6Cl2NO5  309.9668   

Bifenox F2 C12H5Cl2NO3  265.9770   

Bifenox F3 C7H3Cl2O3   188.9505     

Bitertanol C20H23N3O2 [M+H]+ 338.1863 27.28 0.00 

Bitertanol F1 C18H21O3  269.1536   

Bitertanol F2 C6H11O  99.0804   

Bitertanol F3 C2H4N4   70.0400     

Boscalid C18H12Cl2N2O [M+H]+ 343.0399 31.33 0.00 

Boscalid F1 C18H12ClN2O  307.0633   

Boscalid F2 C18H10ClN3  289.0527   

Boscalid F3 C18H11N2O  271.0866   

Boscalid F4 C6H3ClNO  139.9898   

Boscalid F5 C5H3ClN   111.9951     

Bromacil C9H13BrN2O2 [M+H]+ 261.0233 26.67 0.00 

Bromacil F1 C5H6BrN2O3  204.9607   

Bromacil F2 C5H3BrNO3  187.9342   

Bromacil F3 C5H4BrN2O  186.9502   

Bromacil F4 C4H5BrNO  161.9549   

Bromacil F5 C3H3BrN   131.9443     

Bromuconazole  C13H12BrCl2N3O [M+H]+ 375.9613 29.68 0.00 

Bromuconazole F1 C11H10BrCl2O  306.9286   

Bromuconazole F2 C11H9Cl2O  227.0025   

Bromuconazole F3 C7H3Cl2O  172.9555   

Bromuconazole F4 C7H5Cl3  158.9763   

Bromuconazole F5 C2H4N4   70.0400     

Bupirimate C13H24N4O3S [M+H]+ 317.1641 19.46 0.00 

Bupirimate F1 C11H18N3O3S  272.1063   

Bupirimate F2 C11H20N3O  210.1601   

Bupirimate F3 C8H12N3O  166.0975   



 

 

Bupirimate F4 C8H12N4  150.1026   

Bupirimate F5 C2H6NO2S   108.0114     

Buprofezin C16H23N3OS [M+H]+ 306.1635 26.13 0.00 

Buprofezin F1 C9H17N2OS  201.1056   

Buprofezin F2 C5H9N2OS  145.0430   

Buprofezin F3 C5H10NS  116.0527   

Buprofezin F4 C7H8N  106.0650     

Butachlor C17H26ClNO2 [M+H]+ 312.1725 24.59 0.00 

Butachlor F1 C13H17ClNO  238.0993   

Butachlor F2 C12H15ClNO  224.0837   

Butachlor F3 C11H16N  162.1277   

Butachlor F4 C7H15O4  147.1016   

Butachlor F5 C9H10N  132.0808   

Butachlor F6 C3H5ClN   90.0105     

Butoxycarboxim C7H14N2O4S [M+H]+ 223.0747 28.07 0.45 

Butoxycarboxim F1 C5H12NO3S  166.0532   

Butoxycarboxim F2 C5H10NO2S  148.0432   

Butoxycarboxim F3 C3H8NOS  106.0321   

Butoxycarboxim F4 C4H8NO  86.0606   

Butoxycarboxim F5 CH5O2S  81.0010   

Butoxycarboxim F6 C3H6NO  72.0449   

Butoxycarboxim F7 CH5OS   65.0056     

Butralin C14H21N3O4 [M+H]⁺ 296.1605 25.57 0.07 

Butralin F1 C10H14N3O4  240.0979   

Butralin F2 C10H12N3O3  222.0873   

Butralin F3 C9H10N3O3  208.0717   

Butralin F4 C9H10N  132.0808     

Buturon C12H13ClN2O [M+H]+ 237.0789 22.85 0.00 

Buturon F1 C8H10ClN2O  185.0476   

Buturon F2 C8H8N2Cl  167.0371   

Buturon F3 C6H5ClN  126.0105   



 

 

Buturon F4 C5H10N  84.0808   

Buturon F5 C4H6N  68.0495   

Buturon F6 C3H8N  58.0651   

Buturon F7 C4H6   53.0386     

Cadusafos C10H23O2PS2 [M+H]+ 271.0948 27.23 -0.37 

Cadusafos F1 C6H16O2PS2  215.0324   

Cadusafos F2 C2H8O2PS2  158.9698     

Carbadox C11H10N4O4 [M+H]+ 263.0775 3.10 -0.37 

Carbadox F1 C10H7N4O4  231.0513   

Carbadox F2 C9H6N3O3  188.0455   

Carbadox F3 C9H7N2O3  175.0502   

Carbadox F4 C8H5N2O  145.0413   

Carbadox F5 C8H7N3  131.0591   

Carbadox F6 C8H5N3  129.0447   

Carbadox F7 C7H7N  104.0495     

Carbendazim C9H9N3O2 [M+H]+ 192.0768 24.99 0.00 

Carbendazim F1 C8H6N3O  160.0505   

Carbendazim F2 C6H5N3   132.0553     

Carbofuran  C12H15NO3 [M+H]+ 222.1125 3.20 0.45 

Carbofuran F1 C10H13O3  165.0910   

Carbofuran F2 C7H7O3  123.0441   

Carbofuran F3 C6H7O  95.0491   

Carbofuran F4 C4H8   55.0542     

Carboxine C12H13NO2S [M+H]+ 236.0740 22.02 0.00 

Carboxine F1 C6H7O2S  143.0161   

Carboxine F2 C8H6NO  132.0444   

Carboxine F3 C6H6NS  124.0215   

Carboxine F4 C3H3OS   86.9899     

Carfentrazone ethyl C15H14Cl2F3N3O3 [M+H]+ 412.0437 3.09 -0.49 

Carfentrazone-ethyl F1 C13H9Cl2F3N3O3  366.0018   

Carfentrazone-ethyl F2 C13H8Cl2F2N3O3  345.9956   



 

 

Carfentrazone-ethyl F3 C10H5Cl2F2N2O   276.9742     

Chlorbromuron C9H10BrClN2O2 [M+H]+ 292.9686 20.78 0.00 

Chlorbromuron F1 C8H7BrClN2O  260.9425   

Chlorbromuron F2 C6H4BrClN   203.9210     

Chlordimeform C10H13ClN2 [M+H]+ 197.0840 21.32 -0.51 

Chlordimeform F1 C8H7ClN  152.0262   

Chlordimeform F2 C7H6Cl  125.0153   

Chlordimeform F3 C8H7N   117.0573     

Chlorfenvinfos C12H14Cl3O4P [M+H]+ 358.9768 3.09 0.00 

Chlorfenvinfos F1 C10H11Cl3O4P  330.9455   

Chlorfenvinfos F2 C7H4Cl2OP  204.9371   

Chlorfenvinfos F3 C8H4Cl3  169.9863   

Chlorfenvinfos F4 C4H12O4P  155.0468   

Chlorfenvinfos F5 C2H8O4P  127.0155   

Chlorfenvinfos F6 H4O4P   98.9842     

Chloridazon (Pyrazon) C10H8ClN3O [M+H]+ 222.0429 22.06 0.00 

Chlorotoluron C10H13ClN2O [M+H]+ 213.0789 24.34 0.00 

Chlorotoluron F1 C8H7ClNO  168.0211   

Chlorotoluron F2 C7H7ClN  140.0262   

Chlorotoluron F3 C3H6NO   72.0444     

Chloroxuron C15H15ClN2O2 [M+H]+ 291.0894 26.14 0.00 

Chloroxuron F1 C3H6NO   73.0444     

Chlorpyrifos ethyl C9H11Cl3NO3PS [M+H]+ 349.9336 28.22 0.00 

Chlorpyrifos ethyl F1 C8Cl2O2  197.9275   

Chlorpyrifos ethyl F2 H4O3PS   114.9616     

Chlorpyrifos methyl C7H7Cl3NO3PS [M+H]+ 321.9023 26.33 0.00 

Chlorpyrifos methyl F1 C6H4Cl3NO2PS  289.8760   

Chlorpyrifos methyl F2 C3H6ClOS  124.9822   

Chlorpyrifos methyl F3 CH4PO3   78.9943     

Chlorsulfuron C12H12ClN5O4S [M+H]+ 358.0371 20.10 0.00 



 

 

Chlorsulfuron F1 C6H6N4O3  167.0564   

Chlorsulfuron F2 C10H11S  163.0576   

Chlorsulfuron F3 C5H9N4O  141.0770   

Chlorsulfuron F4 C6H4Cl  110.9923   

Chlorsulfuron F5 C3H6N   56.0495     

Cinosulfuron C15H19N5O7S [M+H]+ 414.1078 3.09 0.00 

Cinosulfuron F1 C7H9N3O7S  280.0234   

Cinosulfuron F2 C6H7N4O4  183.0513   

Cinosulfuron F3 C6H11O7  179.0550   

Cinosulfuron F4 C5H9N4O3  157.0720   

Cinosulfuron F5 C6H5O2S  141.0005   

Cinosulfuron F6 C6H5OS   125.0056     

Clofentezin C14H8Cl2N4 [M+H]+ 303.0198 31.75 -0.26 

Clofentezin F1 C13H13ClN4  261.0902   

Clofentezin F2 C7H5ClN  138.0105   

Clofentezin F3 C5H10ClN2  133.0527     

Clomazone C12H14ClNO2 [M+H]+ 240.0786 3.09 0.42 

Clomazone F1 C7H6Cl  125.0153     

Coumaphos C14H16ClO5PS [M+H]+ 363.0217 22.78 0.00 

Coumaphos F1 C12H13ClO5PS  334.9904   

Coumaphos F2 C10H9ClO5PS  306.9591   

Coumaphos F3 C10H7ClO4PS   288.9486     

Cyanazine C9H13ClN6 [M+H]+ 241.0963 20.78 0.00 

Cycloate C11H21NOS [M+H]+ 216.1417 29.84 0.00 

Cyproconazole C15H18ClN3O [M+H]+ 292.1211 23.70 0.00 

Cyproconazole F1 C7H6Cl  125.0153   

Cyproconazole F2 C2H4N4   70.0401     

Cyprodinil C14H15N3 [M+H]+ 226.1339 29.96 0.00 

Cyprodinil F1 C3H12N5  210.1026   

Cyprodinil F2 C10H10N  144.0808   



 

 

Cyprodinil F3 C8H9N4  133.0760   

Cyprodinil F4 C7H7N4  119.0604   

Cyprodinil F5 C8H6N  116.0495   

Cyprodinil F6 C7H10N  108.0808   

Cyprodinil F7 C6H7N  93.0573   

Cyprodinil F8 C6H7   77.0386     

Cyromazine C6H10N6 [M+H]+ 167.1039 26.03 0.00 

Cyromazine F1 C5H9N5  125.0822   

Cyromazine F2 C6H6N4  108.0556   

Cyromazine F3 C2H5N5  85.0509   

Cyromazine F4 CH6N4   60.0556     

Desethyl-terbuthylazine C7H12ClN5 [M+H]+ 202.0853 27.78 0.00 

Desethyl-terbuthylazine F1 C3H5ClN6  146.0227   

Desethyl-terbuthylazine F2 C2H9ClN4  110.0480   

Desethyl-terbuthylazine F3 C2H3ClN4  104.0010   

Desethyl-terbuthylazine F4 CH4ClN3   79.0058     

Desmetryn C8H15N5S [M+H]+ 214.1121 16.23 0.00 

Desmetryn F1 C5H10N5S  172.0651   

Desmetryn F2 C4H8N3S  130.0433   

Desmetryn F3 C4H6N6  124.0618   

Desmetryn F4 C3H6N3S  116.0277   

Desmetryn F5 C2H7N2S  91.0324   

Desmetryn F6 C3H4N4  82.0400   

Desmetryn F7 C2H5N3   57.0447     

Diazinon C12H21N2O3PS [M+H]+ 305.1083 27.67 0.00 

Diazinon F1 C8H13N2S  169.0794   

Diazinon F2 C8H13N2O  153.1021   

Diazinon F3 C4H6NO   84.0444     

Dichlofenthion C10H13Cl2O3PS [M+H]+ 314.9773 3.09 0.00 

Dichlofenthion F1 C6H6Cl2O3PS   259.9147     

Dichlorvos C4H7Cl2O4P [M+H]+ 220.9532 23.78 0.00 



 

 

Dichlorvos F1 C2H6O3P   110.0049     

Dicrotophos C8H16NO5P [M+H]+ 238.0839 46.96 0.00 

Dicrotophos F1 C6H10O5P  193.0260   

Dicrotophos F2 C2H8O4P  127.0155   

Dicrotophos F3 C6H10NO  112.0757   

Dicrotophos F4 C2H6O3P  109.0049   

Dicrotophos F5 C3H6NO   72.0444     

Diethofencarb  C14H21NO4 [M+H]+ 268.1543 23.33 0.00 

Diethofencarb F1 C11H16NO5  226.1074   

Diethofencarb F2 C9H12NO5  198.0761   

Diethofencarb F3 C10H14NO3  180.1019   

Diethofencarb F4 C8H10NO3  152.0706   

Diethofencarb F5 C6H6NO3   124.0393     

Difenoconazole C19H17Cl2N3O3 [M+H]+ 406.0720 3.16 0.00 

Difenoconazole F1 C17H15Cl2O4  337.0392   

Difenoconazole F2 C13H9Cl2O   251.0025     

Difenoxuron C16H18N2O3 [M+H]+ 287.1390 3.10 0.00 

Difenoxuron F1 C7H7O3  123.0441   

Difenoxuron F2 C3H6NO   72.0444     

Diflubenzuron C14H9ClF2N2O2 [M+H]+ 311.0393 20.84 0.00 

Diflubenzuron F1 C4H5ClFN2O  151.0080   

Diflubenzuron F2 C6H3F3  113.0208   

Diflubenzuron F3 C6H2F   93.0146     

Diflufenican C19H11F5N2O2 [M+H]+ 395.0813 10.90 0.00 

Diflufenican F1 C13H7F3NO3  266.0423   

Diflufenican F2 C16H4FNO   246.0350     

Dimethametryn C11H21N5S [M+H]+ 256.1590 29.18 0.00 

Dimethametryn F1 C11H21N5S  186.0808   

Dimethametryn F2 C4H8N5S  158.0495   

Dimethametryn F3 C5H8N6  138.0770   



 

 

Dimethametryn F4 C4H6N4  96.0056   

Dimethametryn F5 C2H7N2S  91.0324   

Dimethametryn F6 C3H7N3   71.0604     

Dimethenamid C12H18ClNO2S [M+H]+ 276.0820 31.30 0.00 

Dimethenamid F1 C11H15ClNOS  244.0557   

Dimethenamid F2 C9H14NS  168.0841   

Dimethenamid F3 C6H7S   111.0263     

Dimethomorph  C21H22ClNO4 [M+H]+ 388.1310 20.61 0.26 

Dimethomorph F1 C17H14ClO4  301.0626   

Dimethomorph F2 C16H14ClO3  273.0677   

Dimethomorph F3 C9H9O4  165.0546   

Dimethomorph F4 C7H4ClO3   138.9945     

Dimetridazole C5H7N3O2 [M+H]+ 142.0611 3.52 1.41 

Dimetridazole F1 C5H7N2  95.0604   

Dimetridazole F2 C4H5N2  81.0447     

Diniconazole C15H17Cl2N3O [M+H]+ 326.0821 26.89 0.00 

Diniconazole F1 C8H8N3O  162.0662   

Diniconazole F2 C7H5Cl3  158.9763   

Diniconazole F3 C2H4N4   70.0400     

Diphenylamine C12H11N [M+H]+ 170.0964 3.18 0.00 

Diphenylamine F1 C6H7N   94.0573     

Diquat dibromide C12H12Br2N2 [M-Br2-H]⁺ 183.0917 29.44 0.00 

Diquat dibromide F1 C11H9N2  169.0760     

Diuron C9H10Cl2N2O [M+H]+ 233.0243 3.15 0.00 

Diuron F1 C6H4Cl2N  159.9715   

Diuron F2 C3H6NO   72.0444     

DMST (N,N-dimethyl-N-
tolylsulfonyldiamide) 

C9H15N3 [M+H]+ 151.1230 30.97 0.66 

DMST F1 C7H9N  106.0651   

DMST F2 C6H8   79.0542     

Dodine C13H30N3 [M+H]+ 228.2434 3.13 0.00 



 

 

Edifenphos C14H15O2PS2 [M+H]+ 311.0324 16.39 0.00 

Edifenphos F1 C12H12O2PS3  283.0010   

Edifenphos F2 C6H6O2PS  172.9821   

Edifenphos F3 C6H5S3  140.9827   

Edifenphos F4 C6H5S   109.0106     

Eprinomectin b1a C50H75NO14 [M+H]+ 914.5260 25.29 0.00 

Eprinomectin b1a F1 C50H74NO14  896.5155   

Eprinomectin b1a F2 C50H72NO13  878.5049   

Eprinomectin b1a F3 C49H72NO11  834.5151   

Eprinomectin b1a F4 C36H52NO10  642.3637   

Eprinomectin b1a F5 C25H42NO8  468.2956   

Eprinomectin b1a F6 C16H28NO7  330.1911   

Eprinomectin b1a F7 C15H24NO6  298.1649   

Eprinomectin b1a F8 C15H15O4  243.1016   

Eprinomectin b1a F9 C9H16NO4  186.1125   

Eprinomectin b1a F10 C7H14NO2  154.0863   

Eprinomectin b1a F11 C7H14NO2  144.1019   

Eprinomectin b1a F12 C6H10NO   112.0757     

Ethiofencarb sulfone C11H15NO4S [M+H]⁺ 258.0795 24.07 0.39 

Ethiofencarb sulfone F1 C9H13O3S  201.0580   

Ethiofencarb sulfone F2 C10H13O4  181.0859   

Ethiofencarb sulfone F3 C10H11O3  163.0754   

Ethiofencarb sulfone F4 C9H11O  135.0804   

Ethiofencarb sulfone F5 C7H7O   107.0492     

Ethiofencarb sulfoxide C11H15NO2S [M+H]+ 248.0716 28.38 0.00 

Ethiofencarb sulfoxide F1 C9H13O2S  185.0631   

Ethiofencarb sulfoxide F2 C9H10NO3  164.0706   

Ethiofencarb sulfoxide F3 C7H7O  107.0492   

Ethiofencarb sulfoxide F4 C6H8   79.0542     

Ethion C9H22O4P2S4 [M+H]+ 384.9949 27.26 0.00 

Ethion F1 C5H12O2PS4  230.9732   



 

 

Ethion F2 C6H16O2PS3  215.0324   

Ethion F3 C5H12O2PS3  199.0011   

Ethion F4 C3H8O2PS3  170.9698   

Ethion F5 C4H10O2PS  153.0134   

Ethion F6 CH4O2PS3  142.9384   

Ethion F7 C2H6O2PS   124.9821     

Ethiprole C13H9Cl2F3N4OS [M+H]+ 396.9899 25.60 0.00 

Ethiprole F1 C11HCl2F3N4S  350.9480   

Ethiprole F2 C8H4Cl2F3N3   254.9714     

Ethoxyquin C14H19NO [M+H]+ 218.1539 21.49 0.00 

Ethoxyquin F1 C13H16NO  202.1226   

Ethoxyquin F2 C12H16NO  190.1226   

Ethoxyquin F3 C12H14NO  188.1070   

Ethoxyquin F4 C11H12NO  174.0913   

Ethoxyquin F5 C10H10NO  160.0757   

Ethoxyquin F6 C9H10NO  148.0757   

Ethoxyquin F7 C8H8NO  134.0600   

Ethoxyquin F8 C8H10N   120.0808     

Etoprofos C8H19O2PS2 [M+H]+ 243.0637 23.36 0.00 

Etrimphos C10H17N2O4PS [M+H]+ 293.0719 23.94 0.00 

Etrimphos F1 C8H14N2O4PS  265.0406   

Etrimphos F2 C5H14N2O3P  181.0737   

Etrimphos F3 C5H11NO3P  164.0471   

Etrimphos F4 C2H8O3PS  142.9926   

Etrimphos F5 C2H6O2PS  124.9821   

Etrimphos F6 C6H7N2O  123.0553   

Etrimphos F7 C2H6O3P  109.0051   

Etrimphos F8 C5H10N   84.0817     

Famphur C10H16NO5PS2 [M+H]+ 326.0280 27.48 0.00 

Famphur F1 C8H10O5PS3  280.9702   

Famphur F2 C8H10O3PS  217.0083   



 

 

Famphur F3 C2H6O2PS  124.9821   

Famphur F4 C2H6O2P   93.0100     

Fenamiphos C13H22NO3PS [M+H]+ 304.1131 18.43 0.00 

Fenamiphos F1 C11H19NO3PS  276.0818   

Fenamiphos F2 C10H17NO3PS  262.0661   

Fenamiphos F3 C8H13NO3PS  234.0348   

Fenamiphos F4 C8H10O3PS  217.0083   

Fenamiphos F5 C10H5NPS  201.9875   

Fenamiphos F6 C3H10N   60.0808     

Fenarimol C17H12Cl2N2O [M+H]+ 331.0399 4.01 0.00 

Fenarimol F1 C7H4ClO  138.9945   

Fenarimol F2 C4H5N3   81.0447     

Fenazaquin C20H22N2O [M+H]+ 307.1805 3.17 0.00 

Fenazaquin F1 C12H18  161.1324   

Fenazaquin F2 C8H7N2O   147.0552     

Fenhexamid C14H17Cl2NO2 [M+H]+ 302.0709 26.70 0.00 

Fenhexamid F1 C7H14   98.1011     

Fenitrothion C9H12NO5PS [M+H]+ 278.0247 31.71 -0.36 

Fenobucarb C12H17NO2 [M+H]+ 208.1332 29.03 0.00 

Fenobucarb F1 C8H10NO3  152.0706   

Fenobucarb F2 C6H7O   95.0491     

Fenpiclonil C11H6Cl2N2 [M+H]⁺ 236.9981 3.71 0.00 

Fenpiclonil F1 C11H7ClN2  202.0292     

Fenpropidine C19H31N [M+H]+ 274.2529 25.71 0.00 

Fenpropidine F1 C11H16  147.1168   

Fenpropidine F2 C5H12N   86.0964     

Fenpropimorphe C20H33NO [M+H]+ 304.2635 26.22 0.00 

Fenpropimorphe F1 C7H16NO  130.1226   

Fenpropimorphe F2 C6H14NO  116.1070   

Fenpropimorphe F3 C6H12N   98.0964     



 

 

Fensulfothion C11H17O4PS2 [M+H]+ 309.0379 27.09 0.00 

Fensulfothion F1 C9H14O4PS3  281.0066   

Fensulfothion F2 C7H10O4PS3  252.9753   

Fensulfothion F3 C7H8O3PS3  234.9647   

Fensulfothion F4 C7H9OS3  173.0089   

Fensulfothion F5 C7H9O2S   157.0318     

Fenthion C10H15O3PS2 [M+H]+ 279.0273 28.83 0.00 

Fenthion F1 C9H12O2PS3  247.0011   

Fenthion F2 C9H12O3PS  231.0239   

Fenthion F3 C9H9S3  169.0140   

Fenthion F4 C8H9OS  153.0369   

Fenthion F5 C2H6O2PS   124.9821     

Fenuron C9H12N2O [M+H]+ 165.1022 20.10 0.00 

Fenuron F1 C3H6NO   73.0444     

Fipronil C12H3N4OSCl2F6 [M-H]- 434.9314 20.53 0.46 

Fipronil F1 C11H3N4OSCl2F3  365.9362   

Fipronil F2 C11H3NOSCl2F3  329.9596   

Fipronil F3 C11H3N4OSCl2F3  317.9691   

Fipronil F4 C10H2N3OSCl2  249.9585     

Fluazifop  C15H12F3NO4 [M+H]+ 328.0791 8.39 0.00 

Fluazifop F1 C14H11F3NO3   283.0736     

Fluazifop-p-butyl C19H20F3NO4 [M+H]+ 384.1417 25.90 0.00 

Fluazifop-p-butyl F1 C15H13F3NO5  328.0791   

Fluazifop-p-butyl F2 C14H11F3NO3  282.0736   

Fluazifop-p-butyl F3 C13H11F3NO  254.0787   

Fluazifop-p-butyl F4 C4H8FO   91.0554     

Flufenacet C14H13F4N3O2S [M+H]+ 364.0737 28.05 0.00 

Flufenacet F1 C11H13FNO  194.0976   

Flufenacet F2 C8H7FNO  152.0506   

Flufenacet F3 C7H7FN  124.0557   



 

 

Flufenacet F4 C7H6F   109.0448     

Fluometuron C10H11F3N2O [M+H]+ 233.0896 28.18 0.00 

Fluroxypyr C7H5Cl2FN2O3 [M+H]+ 254.9734 23.35 0.00 

Fluroxypyr F1 C5Cl2FN2O   195.9534     

Flutolanil C17H16F3NO2 [M+H]+ 324.1206 4.39 0.00 

Flutolanil F1 C14H11F3NO3  282.0736   

Flutolanil F2 C17H9FNO  262.0663   

Flutolanil F3 C14H9FNO3  242.0612   

Flutolanil F4 C8H4F3O  173.0209   

Flutolanil F5 C8H4NO  130.0287   

Flutolanil F6 C3H5FO3   93.0346     

Flutriafol C16H13F2N3O [M+H]+ 302.1099 27.66 0.00 

Flutriafol F1 C14H11F2O  233.0772   

Flutriafol F2 C7H4FO  123.0241   

Flutriafol F3 C7H5F  109.0448   

Flutriafol F4 C2H4N4   70.0400     

Furmecyclox C14H21NO3 [M+H]+ 252.1594 22.38 0.00 

Furmecyclox F1 C8H12NO4  170.0812   

Furmecyclox F2 C7H7O3  123.0441   

Furmecyclox F3 C6H8NO  110.0600   

Furmecyclox F4 C6H9O  97.0648   

Furmecyclox F5 C4H8   55.0542     

Griseofulvin C17H17ClO6 [M+H]+ 353.0786 18.96 0.00 

Griseofulvin F1 C13H14ClO6  285.0524   

Griseofulvin F2 C9H7ClO7  215.0119   

Griseofulvin F3 C9H9O4  165.0546   

Griseofulvin F4 C4H5O   69.0335     

Haloxyfop C15H11ClF3NO4 [M+H]+ 362.0401 31.73 0.00 

Haloxyfop F1 C14H10ClF3NO3  316.0347   

Haloxyfop F2 C13H10ClF3NO  288.0398   



 

 

Haloxyfop F3 C15H5ClF2N  272.0073   

Haloxyfop F4 C4H7FO   91.0055     

Hexazinone C12H20N4O2 [M+H]+ 253.1659 3.88 0.00 

Hexazinone F1 C6H11N4O3  171.0877   

Hexazinone F2 C4H8N3  85.0760   

Hexazinone F3 C3H7N3   71.0604     

Hexythiazox C17H21ClN2O2S [M+H]+ 353.1085 26.60 0.00 

Hexythiazox F1 C11H12ClN2O2S  271.0303   

Hexythiazox F2 C10H11ClNOS  228.0244   

Hexythiazox F3 C10H9ClNO  194.0367   

Hexythiazox F4 C9H11ClN  168.0575   

Hexythiazox F5 C9H8Cl   151.0309     

Imazalil C14H14Cl2N2O [M+H]+ 297.0556 20.83 0.00 

Imazalil F1 C11H9Cl2N2O  255.0086   

Imazalil F2 C9H7Cl2O  200.9868   

Imazalil F3 C8H7Cl3  172.9913   

Imazalil F4 C7H5Cl3  158.9763   

Imazalil F5 C6H9N3  109.0760   

Imazalil F6 C4H5N3  81.0447   

Imazalil F7 C3H5N3   69.0447     

Imazamethabenz-methyl C16H20N2O3 [M+H]+ 289.1547 9.28 0.00 

Imazamethabenz-methyl F1 C15H17N2O3  257.1285   

Imazamethabenz-methyl F2 C14H17N2O  229.1335   

Imazamethabenz-methyl F3 C12H10N2O3  215.0815   

Imazamethabenz-methyl F4 C10H10NO3  176.0706   

Imazamethabenz-methyl F5 C9H9N2O  161.0709   

Imazamethabenz-methyl F6 C9H6NO  144.0444   

Imazamethabenz-methyl F7 C5H12N   86.0964     

Imazapyr C13H15N3O3 [M+H]+ 262.1186 9.33 -0.38 

Imazapyr F1 C12H16N3O3  234.1237   

Imazapyr F2 C10H10N3O4  220.0717   



 

 

Imazapyr F3 C13H15N3O4  217.0971   

Imazapyr F4 C10H8N3O3  202.0611   

Imazapyr F5 C5H12N   86.0964     

Imazaquin C17H17N3O3 [M+H]+ 312.1343 29.61 0.00 

Imazaquin F1 C16H18N3O3  284.1394   

Imazaquin F2 C14H12N3O4  270.0873   

Imazaquin F3 C16H15N2O3  267.1128   

Imazaquin F4 C14H10N3O4  252.0768   

Imazaquin F5 C13H10N3O  224.0818   

Imazaquin F6 C11H7N2O3  199.0502   

Imazaquin F7 C11H5N2O  181.0396   

Imazaquin F8 C5H12N   86.0964     

Imidacloprid C9H10ClN5O2   256.0596 29.67 0.00 

Imidacloprid F1 C9H10ClN5  209.0589   

Imidacloprid F2 C9H11N5  175.0978   

Imidacloprid F3 C3H6N4   84.0564     

Indoxacarb C22H17ClF3N3O7 [M+H]+ 528.0779 25.56 0.00 

Indoxacarb F1 C17H3F3N3  293.0321   

Indoxacarb F2 C12H10ClN2O3  249.0425   

Indoxacarb F3 C11H8ClO4  223.0156   

Indoxacarb F4 C9H7F3NO3  218.0423   

Indoxacarb F5 C7H7O8  203.0186   

Indoxacarb F6 C10H5ClNO  190.0054   

Indoxacarb F7 C8H5ClN   150.0105     

Iprodione C13H13Cl2N3O3 [M+H]+ 330.0407 25.34 0.00 

Iprodione F1 C10H8Cl2N3O4  287.9932   

Iprodione F2 C3H5N2O3  101.0346   

Iprodione F3 C3H3N2O3   99.0182     

Isocarbophos C11H16NO4PS [M+H]⁺ 312.0430 25.36 0.64 

Isocarbophos F1 C11H14O4PS  273.0344   

Isocarbophos F2 C8H8O4PS  230.9875   



 

 

Isocarbophos F3 C7H4O3PS  198.9613   

Isocarbophos F4 C7H5OS  137.0056   

Isocarbophos F5 C4H9O2S   121.0318     

Isoprocarb C11H15NO2 [M+H]+ 194.1175 24.02 0.00 

Isoprocarb F1 C8H10NO2  152.0706   

Isoprocarb F2 C8H10NO2  137.0961   

Isoprocarb F3 C6H7O   95.0491     

Isoproturon C12H18N2O [M+H]+ 207.1492 26.96 0.00 

Isoproturon F1 C9H13N2O  165.1022   

Isoproturon F2 C9H12N  134.0964     

Isoxaben C18H24N2O4 [M+H]+ 333.1809 19.86 0.00 

Isoxaben F1 C9H9O4  165.0546   

Isoxaben F2 C6H3O3  107.0128     

Kresoxim-methyl C18H19NO4 [M+H]+ 314.1387 26.53 0.00 

Kresoxim-methyl F1 C17H16NO4  282.1125   

Kresoxim-methyl F2 C17H15O4  267.1016   

Kresoxim-methyl F3 C16H16NO3  254.1176   

Kresoxim-methyl F4 C16H11O3  235.0754   

Kresoxim-methyl F5 C15H12NO5  222.0917   

Kresoxim-methyl F6 C11H12NO4  206.0812   

Kresoxim-methyl F7 C14H12N  194.0964   

Kresoxim-methyl F8 C6H11O4  131.0703     

Lenacil C13H18N2O2 [M+H]+ 235.1441 20.83 0.00 

Lenacil F1 C7H9N2O3  153.0659   

Lenacil F2 C7H6NO3  136.0393   

Lenacil F3 C6H8NO3  110.0600   

Lenacil F4 C5H8N   82.0651     

Linuron C9H10Cl2N2O2 [M+H]+ 249.0192 21.55 0.00 

Linuron F1 C8H7ClN2O  182.0241   

Linuron F2 C6H4Cl2N  159.9715   

Linuron F3 C5H3Cl3  132.9606   



 

 

Linuron F4 C9HO   125.0022     

Malachite green C23H24N2 [M+H]+ 329.2012 25.23 0.00 

Malachite Green  F1 C22H21N2  313.1703   

Malachite Green  F2 C15H14N  208.1124   

Malachite Green  F3 C8H7N2  131.0607     

Malaoxon C10H19O7PS [M+H]+ 315.0662 3.09 0.00 

Malaoxon F1 C8H13O5  173.0808   

Malaoxon F2 C2H8O3PS  142.9926   

Malaoxon F3 C6H7O4  127.0390   

Malaoxon F4 C4H3O4  99.0077     

Malathion C10H19O6PS2 [M+H]+ 331.0433 21.84 0.00 

Malathion F1 C8H14O5PS3  285.0015   

Malathion F2 C7H14O4PS3  257.0066   

Malathion F3 C5H8O3PS3  210.9647   

Malathion F4 C6H7O4  127.0390     

Mebendazole C16H13N3O3 [M+H]+ 296.1030 28.27 0.00 

Mebendazole F1 C15H9N3O3  264.0768   

Mebendazole F2 C7H5O   105.0335     

Mecarbam F1 C6H13O3PS3  226.9961 3.15 0.28 

Mecarbam F2 C5H12O2PS3  199.0011   

Mecarbam F3 C4H10O2PS3  184.9854   

Mecarbam F4 C3H7O2PS3  170.9698   

Mecarbam F5 C4H10O2PS  153.0134   

Mecarbam F6 CH4O2PS3  142.9385   

Mecarbam F7 C2H6N2PS  124.9821   

Mecarbam F8 C4H6NO4  116.0342   

Mecarbam F9 H2O2PS   96.9508     

Mefenacet C16H14N2O2S [M+H]+ 299.0849 21.84 0.00 

Mefenacet F1 C9H5NO2S  192.0114   

Mefenacet F2 C9H10NO  148.0757   



 

 

Mefenacet F3 C8H10N   120.0808     

Metalaxyl C15H21NO4 [M+H]+ 280.1543 25.83 0.00 

Metalaxyl F1 C14H18NO4  248.1281   

Metalaxyl F2 C13H18NO3  220.1332   

Metalaxyl F3 C12H18NO  192.1383   

Metalaxyl F4 C11H16N  162.1277   

Metalaxyl F5 C11H14N  160.1121   

Metalaxyl F6 C10H14N  148.1121   

Metalaxyl F7 C7H13O4  145.0859   

Metalaxyl F8 C9H12N  134.0964   

Metalaxyl F9 C9H10N  133.0808     

Metamitron C10H10N4O [M+H]+ 203.0927 25.62 0.00 

Metamitron F1 C9H11N5  175.0978   

Metamitron F2 C7H6N   104.0495     

Metazachlor C14H16ClN3O [M+H]+ 278.1055 3.73 0.00 

Metazachlor F1 C14H16N3O  242.1288   

Metazachlor F2 C11H13ClNO  210.0680   

Metazachlor F3 C9H12N  134.0964     

Methabenzthiazuron C10H11N3OS [M+H]+ 222.0696 27.14 0.00 

Methabenzthiazuron F1 C8H9N2S  165.0481   

Methabenzthiazuron F2 C7H6NS  150.0246   

Methabenzthiazuron F3 C6H6NS  124.0215   

Methabenzthiazuron F4 C6H6N   92.0495     

Methamidophos C2H8NO2PS [M+H]+ 142.0086 24.17 0.00 

Methidathion C6H11N2O4PS3 [M+H]⁺ 324.9511 27.52 0.00 

Methidathion F1 C4H5N2O2S  145.0066   

Methidathion F2 C3H5N2O   85.0396     

Methiocarb  C11H15NO2S [M+H]+ 169.0682 19.94 0.59 

Methiocarb F1 C9H13OS  169.0682   

Methiocarb F2 C8H9O   121.0648     



 

 

Methomyl C5H10N2O2S [M+H]+ 163.0536 20.52 0.00 

Methomyl F1 C3H7NOSNa  128.0141   

Methomyl F2 C3H8NOS  106.0321   

Methomyl F3 C3H6NS  88.0215   

Methomyl F4 C2H4NO  58.0287     

Methoxyfenozide C22H28N2O3 [M+H]+ 369.2173 27.48 0.00 

Methoxyfenozide F1 C18H21N2O3  313.1546   

Methoxyfenozide F2 C18H21N2O3   149.0597     

Metobromuron C9H11BrN2O2 [M+H]+ 259.0076 23.08 0.00 

Metobromuron F1 C8H8BrN2O  226.9815   

Metobromuron F2 C6H5BrN  169.9600   

Metobromuron F3 C5H4Br   142.9491     

Metolachlor C15H22ClNO2 [M+H]+ 284.1412 3.09 0.00 

Metolachlor F1 C14H19ClNO  252.1150   

Metolachlor F2 C12H18N  176.1434   

Metolachlor F3 C11H14N  160.1121   

Metolachlor F4 C10H12N  146.0964   

Metolachlor F5 C9H12N  134.0964     

Metolcarb C9H11NO2 [M+H]+ 166.0863 18.21 0.60 

Metoxuron C10H13ClN2O2 [M+H]+ 229.0738   

Metoxuron F1 C3H6NO   73.0444     

Metribuzin C8H14N4OS [M+H]+ 215.0961 20.52 0.00 

Metribuzin F1 C7H15N4S  187.1012   

Metribuzin F2 C3H7N4S   131.0386     

Mevinphos C7H13O6P [M+H]+ 225.0523 3.14 0.00 

Mevinphos F1 C6H10O5P  193.0260   

Mevinphos F2 C2H8O4P  127.0155   

Mevinphos F3 C2H6O3P  109.0049   

Mevinphos F4 C5H7O3  99.0441   

Mevinphos F5 C4H3O  67.0178     



 

 

Molinate C9H17NOS [M+H]+ 188.1104 26.59 0.00 

Molinate F1 C7H12NO  126.0913   

Molinate F2 C6H12N  98.0964   

Molinate F3 C4H8   55.0542     

Monocrotophos C7H14NO5P [M+H]+ 224.0682 24.22 0.00 

Monocrotophos F1 C6H10O5P  193.0260   

Monocrotophos F2 C2H8O4P  127.0155   

Monocrotophos F3 C2H6O3P  109.0049   

Monocrotophos F4 C5H8NO  98.0600   

Monocrotophos F5 C2H4NO  58.0287     

Monolinuron  C9H11ClN2O2 [M+H]+ 215.0582 3.33 0.00 

Monolinuron F1 C8H8ClN2O  183.0320   

Monolinuron F2 C6H5ClN   126.0105     

Monuron C9H11ClN2O [M+H]+ 199.0633 24.78 0.00 

Monuron F1 C7H5ClNO  154.0054   

Monuron F2 C6H5ClN  126.0105   

Monuron F3 C3H6NO   72.0444     

Myclobutanil C15H17ClN4 [M+H]+ 289.1215 3.13 0.00 

Myclobutanil F1 C7H8Cl  151.0309   

Myclobutanil F2 C7H6Cl  125.0153   

Myclobutanil F3 C2H4N4   70.0399     

Naptalam C18H13NO3 [M+H]+ 292.0968 20.14 0.00 

Naptalam F1 C18H14NO4  274.0863   

Naptalam F2 C18H10NO  256.0757   

Naptalam F3 C8H5O4  149.0233   

Naptalam F4 C10H10N  144.0808     

Neburon C12H16Cl2N2O [M+H]+ 275.0712 26.28 0.00 

Neburon F1 C6H12NO  114.0913   

Neburon F2 C5H14N  88.1121     

Nitenpyram C11H15ClN4O2 [M+H]+ 271.0956 22.01 0.00 



 

 

Nitenpyram F1 C11H16ClN4  225.1027   

Nitenpyram F2 C11H15ClN4  224.0949   

Nitenpyram F3 C10H13ClN4  210.0793   

Nitenpyram F4 C9H11ClN4  196.0636   

Nitenpyram F5 C11H16N4  190.1339   

Nitenpyram F6 C8H10ClN3  169.0527   

Nitenpyram F7 C6H5ClN  126.0105   

Nitenpyram F8 C5H11N3  99.0917   

Nitenpyram F9 C3H6N   56.0495     

Norflurazon C12H9ClF3N3O [M+H]+ 304.0459 24.09 0.00 

Norflurazone F1 C12H9ClF2N3O  284.0397   

Norflurazone F2 C12H8ClFN3O  264.0334   

Norflurazone F3 C7H5F3N   160.0369     

Nuarimol C17H12ClFN2O [M+H]+ 315.0695 25.35 0.00 

Nuarimol F1 C16H12ClFNO  288.0586   

Nuarimol F2 C16H11FNO  252.0819   

Nuarimol F3 C15H9ClF  243.0371   

Nuarimol F4 C7H4ClO  138.9945   

Nuarimol F5 C7H4FO  123.0241   

Nuarimol F6 C4H5N3   81.0447     

Ofurace C14H16ClNO3 [M+H]+ 282.0891 3.18 0.00 

Ofurace F1 C13H16ClNO3  254.0942   

Ofurace F2 C13H14ClNO  236.0837   

Ofurace F3 C12H14ClNO  224.0837   

Ofurace F4 C11H16NO  178.1226   

Ofurace F5 C11H14N  160.1121   

Ofurace F6 C10H14N  148.1121     

Omethoate C5H12NO4PS [M+H]+ 214.0297 28.75 0.00 

Omethoate F1 C5H11NO3PS  196.0192   

Omethoate F2 C3H8O4PS  182.9881   

Omethoate F3 C3H8O3PS  154.9926   



 

 

Omethoate F4 C2H6O2PS  124.9821   

Omethoate F5 C2H6O3P  109.0049   

Omethoate F6 CH4O2P  78.9943     

Oxadiazon C15H18Cl2N2O3 [M+H]+ 345.0757 26.32 0.00 

Oxadiazon F1 C12H13Cl2N2O4  303.0298   

Oxadiazon F2 C7H4Cl2NO4  219.9563   

Oxadiazon F3 C4H7Cl2N2O3  184.9879   

Oxadiazon F4 C6H3Cl2O3  176.9505     

Oxfendazole C15H13N3O3S [M+H]+ 316.0750 22.04 0.00 

Oxfendazole F1 C14H10N3O2S  284.0488   

Oxfendazole F2 C9H10N3O2  191.0685   

Oxfendazole F3 C8H6N3O   159.0419     

Paclobutrazol C15H20ClN3O [M+H]+ 294.1368 20.91 0.00 

Paclobutrazol F1 C10H10Cl  165.0465   

Paclobutrazol F2 C7H6Cl   125.0155     

Parathion C6H7NO5PS⁺ [M+H]+ 235.9777 27.31 0.00 

Parathion F1 C8H11NO5PS  264.0090   

Parathion F2 C6H7NO5PS  235.9777   

Parathion F3 C6H5NO4PS  217.9599   

Parathion F4 C6H7NPS  156.0031   

Parathion F5 C6H6NO4  140.0338   

Parathion F6 C2H9NPS  110.0188   

Parathion F7 C2H9NOP   94.0416     

Parathion-methyl C8H10NO5PS [M+H]+ 264.0090 29.09 0.00 

Parathion-methyl F1 C7H7NO4PS  231.9828   

Parathion-methyl F2 C2H6O2PS  124.9821   

Parathion-methyl F3 C2H6O3P   109.0053     

Paraoxon-methyl C8H10NO6P [M+H]⁺ 248.0319 27.60 -1.21 

Paraoxon-methyl F1 C12H7O5  231.0288   

Paraoxon-methyl F2 C8H11O4P  202.0389   

Paraoxon-methyl F3 C2H6O3P  109.0049   



 

 

Paraoxon-methyl F4 C7H7O  107.0491   

Paraoxon-methyl F5 C4H3NP  95.9998   

Paraoxon-methyl F6 C3H9NP  90.0467     

Pebulat C10H21NOS [M+H]+ 204.1417 28.84 0.00 

Pebulate F1 C3H22NS  176.1467   

Pebulate F2 C7H16NOS  162.0947   

Pebulate F3 C7H14NO  128.1070   

Pebulate F4 C3H8NOS   106.0321     

Penconazole C13H15Cl2N3 [M+H]+ 284.0715 29.84 0.00 

Penconazole F1 C8H7Cl3  172.9919   

Penconazole F2 C7H5Cl3  158.9763   

Penconazole F3 C2H4N4   70.0400     

Pencycuron C19H21ClN2O [M+H]+ 329.1415 27.40 0.00 

Pencycuron F1 C13H13ClN  218.0731   

Pencycuron F2 C7H6Cl   125.0153     

Pendimethalin C13H19N3O4 [M+H]+ 282.1448 22.06 0.00 

Pendimethalin F1 C8H10N3O4  212.0666   

Pendimethalin F2 C8H8N3O3  194.0560   

Pendimethalin F3 C5H10NO4  148.0604     

Phosalone C12H15ClNO4PS2 [M+H]+ 367.9941 29.49 0.00 

Phosalone F1 C11H14ClNO4PS  322.0064   

Phosalone F2 C8H5ClNO3  182.0003   

Phosalone F3 C8H6ClO  153.0102   

Phosalone F4 C7H5NCl  138.0105   

Phosalone F5 C6H4Cl   110.9996     

Phosmet C9H6NO2 [M+H]+ 160.0393 29.88 0.00 

Phosmet F1 C8H5O2  133.0284     

Picolinafen C19H12F4N2O2 [M+H]+ 377.0908 29.56 0.00 

Picolinafen F1 C19H11F4N2O  359.0802   

Picolinafen F2 C12H7F3NO   238.0474     



 

 

Pirimicarb C11H18N4O2 [M+H]+ 239.1502 26.31 0.00 

Pirimicarb F1 C9H16N3O  182.1288   

Pirimicarb F2 C7H9N2O  137.0709   

Pirimicarb F3 C3H8N3   72.0682     

Pirimiphos methyl C11H20N3O3PS [M+H]+ 306.1036 30.51 0.00 

Pirimiphos methyl F1 C9H17N3O3PS  278.0723   

Pirimiphos methyl F2 C10H17N3O2PS  274.0774   

Pirimiphos methyl F3 C9H14N4  164.1182   

Pirimiphos methyl F4 C7H10N4  136.0869   

Pirimiphos methyl F5 C5H6N4  108.0556   

Pirimiphos methyl F6 C5H7N3  95.0604   

Pirimiphos methyl F7 C3H3N3   67.0291     

Pretilachlor C17H26ClNO2 [M+H]+ 312.1725 3.65 0.00 

Pretilachlor F1 C14H19ClNO  252.1150   

Pretilachlor F2 C12H18N  176.1434   

Pretilachlor F3 C11H14N  160.1121   

Pretilachlor F4 C10H14N  148.1121   

Pretilachlor F5 C8H8N  118.0651     

Prochloraz C15H16Cl3N3O2 [M+H]+ 376.0380 29.03 0.00 

Prochloraz F1 C12H13Cl3NO3  308.0006   

Prochloraz F2 C11H13Cl3NO  280.0057   

Prochloraz F3 C9H7Cl3NO3  265.9536   

Prochloraz F4 C11H12Cl2NO  244.0288   

Prochloraz F5 C8H6Cl2NO  201.9821   

Prochloraz F6 C4H8N  70.0651   

Prochloraz F7 C3H4NO   70.0287     

Procymidone C13H11Cl2NO2 [M+H]+ 284.0240 26.72 0.00 

Procymidone F1 C12H12Cl2NO   257.0290     

Profenofos C11H15BrClO3PS [M+H]+ 372.9424 31.54 -0.27 

Profenofos F1 C9H12BrClO3PS  344.9111   

Profenofos F2 C6H6BrClO3PS  302.8642   



 

 

Profenofos F3 C6H4BrClO2PS  284.8533   

Profenofos F4 C6H4BrClO3P  268.8764   

Profenofos F5 CH2ClOS  96.9509     

Promecarb C12H17NO2 [M+H]+ 208.1332 20.85 0.00 

Promecarb F1 C11H16NO3  194.1176   

Promecarb F2 C10H15O  151.1117   

Promecarb F3 C7H8O   109.0648     

Prometon C10H19N5O [M+H]+ 226.1662 30.53 0.00 

Prometon F1 C7H14N5O  184.1193   

Prometon F2 C4H8N5O  142.0723   

Prometon F3 C3H6N3O  100.0510   

Prometon F4 C2H4N3O  86.0356   

Prometon F5 C2H7N3O  75.0561   

Prometon F6 C2H5N3   57.0458     

Prometryn C10H19N5S [M+H]+ 242.1434 29.92 0.00 

Prometryn F1 C7H14N5O  200.0964   

Prometryn F2 C4H8N5O  158.0495   

Prometryn F3 C3H6N3S  116.0272   

Prometryn F4 C2H5N5   85.0509     

Propachlor C11H14ClNO [M+H]+ 212.0837 30.17 0.00 

Propachlor F1 C8H9ClNO  170.0367   

Propachlor F2 C8H7ClN  152.0262   

Propachlor F3 C7H8N  106.0651   

Propachlor F4 C6H8N   94.0651     

Propamocarb C9H20N2O2 [M+H]+ 189.1598 25.06 0.00 

Propamocarb F1 C7H14NO3  144.1019   

Propamocarb F2 C4H8NO3  102.0550   

Propamocarb F3 C2H4NO3  74.0237   

Propamocarb F4 C3H8N   58.0651     

Propanil  C9H9Cl2NO [M+H]+ 218.0134 3.13 0.00 

Propanil F1 C8H7Cl2O  188.9868   



 

 

Propanil F2 C6H6Cl2N  161.9872   

Propanil F3 C9H3O  127.0178   

Propanil F4 C3H5O   57.0335     

Propaquizafop C22H22ClN3O5 [M+H]+ 444.1321 27.64 0.00 

Propaquizafop F1 C19H16ClN2O5  371.0793   

Propaquizafop F2 C17H12ClN2O4  327.0501   

Propaquizafop F3 C16H12ClN2O3  299.0582   

Propaquizafop F4 C5H10NO  100.0757     

Propazine C9H16ClN5 [M+H]+ 230.1167 25.24 0.00 

Propazine F1 C6H11ClN6  188.0697   

Propazine F2 C3H5ClN6  146.0228   

Propazine F3 C2H9ClN4  110.0480   

Propazine F4 C2H3ClN4  104.0010   

Propazine F5 CH4ClN3   79.0058     

Propiconazole C15H17Cl2N3O2 [M+H]+ 342.0771 26.07 1.75 

Propiconazole F1 C7H5Cl3  158.9763   

Propiconazole F2 C5H10   69.0649     

Propisochlor C15H22ClNO2 [M+H]+ 284.1412 3.13 0.00 

Propisochlor F1 C12H15ClNO  224.0837   

Propisochlor F2 C11H15ClNO  212.0837   

Propisochlor F3 C10H14N  148.1121   

Propisochlor F4 C9H11N  133.0884     

Propoxur C11H15NO3 [M+H]+ 210.1125 13.15 0.00 

Propoxur F1 C8H10NO4  168.0655   

Propoxur F2 C9H13O3  153.0910   

Propoxur F3 C6H7O3  111.0439   

Propoxur F4 C6H5O  93.0332   

Propoxur F5 C2H4NO  58.0287     

Propyzamid C12H11Cl2NO [M+H]+ 256.0290 24.40 0.00 

Propyzamid F1 C7H6Cl2NO  189.9821   

Propyzamid F2 C7H3Cl2O  172.9555   



 

 

Propyzamid F3 C6H5Cl3  146.9763   

Propyzamid F4 C6H3Cl3  144.9601   

Propyzamid F5 C5H8   67.0542     

Proquinazid C14H17IN2O2 [M+H]+ 373.0407 3.14 0.00 

Proquinazid F1 C11H12IN2O3  330.9938   

Proquinazid F2 C8H6IN2O3  288.9468   

Proquinazid F3 C8H3INO3   271.9203     

Prosulfocarb C14H21NOS [M+H]+ 252.1417 25.35 0.00 

Prosulfocarb F1 C7H14NO  128.1070   

Prosulfocarb F2 C7H8  91.0542   

Prosulfocarb F3 C4H8NO   86.0600     

Prosulfuron C15H16F3N5O4S [M+H]+ 420.0948 26.83 0.00 

Prosulfuron F1 C5H9N4O4  173.0669   

Prosulfuron F2 C6H7N4O3  167.0564   

Prosulfuron F3 C5H9N4O  141.0771   

Prosulfuron F4 C7H6F  109.0448     

Pymetrozin C10H11N5O [M+H]+ 218.1036 30.33 0.00 

Pymetrozin F1 C6H5N5O   106.0447     

Pyraclostrobin C19H18ClN3O4 [M+H]+ 388.1059 27.82 0.00 

Pyraclostrobin F1 C16H11ClN3O  296.0585   

Pyraclostrobin F2 C10H12NO4  194.0812   

Pyraclostrobin F3 C9H10NO3  164.0706   

Pyraclostrobin F4 C6H12ClN2O  163.0633   

Pyraclostrobin F5 C5H10ClN2  149.0476   

Pyraclostrobin F6 C5H10ClN2   133.0527     

Pyranocoumarin C20H18O [M+H]+ 323.1278 27.82 0.00 

Pyranocoumarin F1 251.0703  251.0703   

Pyranocoumarin F2 223.0754  223.0754   

Pyranocoumarin F3 183.0804  183.0804   

Pyranocoumarin F4 173.0233  173.0233     



 

 

Pyrazophos C14H20N3O5PS [M+H]+ 374.0934 27.73 0.00 

Pyrazophos F1 C12H17N3O5PS  346.0621   

Pyrazophos F2 C10H12N3O2S  238.0645   

Pyrazophos F3 C10H12N3O4  222.0873   

Pyrazophos F4 C8H8N3O2S  210.0332   

Pyrazophos F5 C12H13O4  205.0859   

Pyrazophos F6 C8H8N3O4   194.0560     

Pyridaben C19H25ClN2OS [M+H]+ 365.1448 3.14 0.00 

Pyridaben F1 C15H18ClN2OS  309.0823   

Pyridaben F2 C11H16  147.1168     

Pyridaphenthion C14H17N2O4PS [M+H]+ 341.0719 26.85 0.00 

Pyridaphenthion F1 C12H14N2O4PS  313.0406   

Pyridaphenthion F2 C10H9N2OS  205.0430   

Pyridaphenthion F3 C10H9N2O3  189.0659   

Pyridaphenthion F4 C6H6N  92.0495     

Pyrimethanil C12H13N3 [M+H]+ 200.1182 32.59 0.00 

Pyrimethanil F1 C12H11N3  183.0917   

Pyrimethanil F2 C6H7N3  107.0604   

Pyrimethanil F3 C6H7N   82.0648     

Pyriproxifen C20H19NO3 [M+H]+ 322.2220 3.65 -2.17 

Pyriproxifen F1 C15H15O3  227.1067   

Pyriproxifen F2 C12H9O3  185.0597   

Pyriproxifen F3 C5H6NO  96.0440   

Pyriproxifen F4 C5H4N   78.0338     

Pyroquilon C11H11NO [M+H]+ 174.0913 27.37 0.00 

Pyroquilon F1 C9H10N  132.0808   

Pyroquilon F2 C8H7N   117.0573     

Quinalphos C12H15N2O3PS [M+H]+ 299.0613 31.01 0.00 

Quinalphos F1 C10H12N2O3PS  271.0301   

Quinalphos F2 C8H8N2O3PS  242.9988   



 

 

Quinalphos F3 C8H7N2S  163.0320   

Quinalphos F4 C8H7N2O  147.0558   

Quinalphos F5 C6H10OP   129.0464     

Quinmerac C11H8ClNO2 [M+H]+ 222.0316 3.56 0.00 

Quinmerac F1 C11H7ClNO  204.0211   

Quinmerac F2 C10H7ClN  176.0260   

Quinmerac F3 C7H9O4   141.0571     

Quinoclamine C10H6ClNO2 [M+H]+ 208.0160 18.88 0.00 

Quinoclamine F1 C10H6NO3  172.0393   

Quinoclamine F2 C9H6NO  144.0444   

Quinoclamine F3 C7H5O   105.0335     

Quinoxyfen C15H8Cl2FNO [M+H]+ 308.0039 30.37 0.00 

Quinoxyfen F1 C9H6Cl2NO  213.9821   

Quinoxyfen F2 C9H5Cl2N   196.9797     

Quizalofop-P-ethyl C19H17ClN2O4 [M+H]+ 373.0950 25.84 0.00 

Quizalofop-P-ethyl F1 C16H12ClN2O3  299.0582   

Quizalofop-P-ethyl F2 C15H12ClN2O  271.0632   

Quizalofop-P-ethyl F3 C14H8ClN2O   255.0319     

Rimsulfuron C14H17N5O7S2 [M+H]+ 432.0642 28.80 0.23 

Rimsulfuron F1 C13H17N4O4S  325.0965   

Rimsulfuron F2 C7H8N3O3  182.0560   

Rimsulfuron F3 C6H10N3O2  156.0768     

Simazine C7H12ClN5 [M+H]+ 202.0854 3.65 0.23 

Simazine F1 C4H7ClN4  132.0323   

Simazine F2 C6H10N4  124.0869   

Simazine F3 C2H3ClN4  105.0088     

Spiromesifen C23H30O4 [M+H]+ 371.2216 28.59 -0.27 

Spiromesifen F1 C19H19O4  295.1329   

Spiromesifen F2 C17H21O4  273.1485   

Spiromesifen F3 C17H19O3  256.1380   



 

 

Spiromesifen F4 C16H19O3  227.1430   

Spiromesifen F5 C12H11O3  187.0754   

Spiromesifen F6 C11H13O  161.0961   

Spiromesifen F7 C5H8  67.0542     

Spiroxamine C18H35NO2 [M+H]+ 298.2740 19.24 0.00 

Spiroxamine F1 C8H18NO  144.1383   

Spiroxamine F2 C6H14N  100.1121   

Spiroxamine F3 C4H10N   72.0808     

Sulcotrione C14H13ClO5S [M+H]+ 329.0245 25.27 0.00 

Sulcotrione F1 C14H13O5S  293.0478   

Sulcotrione F2 C7H7O4  139.0390   

Sulcotrione F3 C6H7O3  111.0441     

Sulfometuron methyl C15H16N4O5S [M+H]+ 365.0914 26.25 0.00 

Sulfometuron methyl F1 C14H2NO6  263.9927   

Sulfometuron methyl F2 C8H7O4S  199.0060   

Sulfometuron methyl F3 C7H8N3O  150.0662   

Sulfometuron methyl F4 C8H8N4  146.0713   

Sulfometuron methyl F5 C6H7N3  107.0604     

Sulfotep C8H20O5P2S2 [M+H]+ 323.0300 19.82 0.00 

Sulfotep F1 C6H17O5P2S2  294.9992   

Sulfotep F2 C6H17O5P2S2  171.0239   

Sulfotep F3 C2H8O3PS  142.9926   

Sulfotep F4 C7H7O3  123.0441   

Sulfotep F5 H4O3PS  114.9613   

Sulfotep F6 H2O2PS   96.9508     

Sulprofos C12H19O2PS3 [M+H]⁺ 323.0358 3.13 0.00 

Sulprofos F1 C7H8O2PS2  218.9698   

Sulprofos F2 C7H7OS   139.0212     

Tebuconazole C16H22ClN3O [M+H]+ 308.1524 3.17 0.00 

Tebuconazole F1 C7H6Cl  125.0153   

Tebuconazole F2 C2H3N4  70.0400   



 

 

Tebuconazole F3 C4H10   57.0699     

Tebufenpyrad C18H24ClN3O [M+H]+ 334.1680 20.07 0.00 

Tebufenpyrad F1 C7H8ClN2O  171.0320   

Tebufenpyrad F2 C6H10ClN3  145.0527   

Tebufenpyrad F3 C4H6ClN3   117.0214     

Tebuthiuron C9H16N4OS [M+H]+ 229.1118 9.76 0.00 

Tebuthiuron F1 C7H14N3S  172.0903   

Tebuthiuron F2 C3H6N3S  116.0277   

Tebuthiuron F3 C2H5N2S  89.0168   

Tebuthiuron F4 C2H4NS   74.0559     

Teflubenzuron C14H6Cl2F4N2O2 [M+H]+ 380.9815 32.18 0.00 

Teflubenzuron F1 C14H4Cl2F3N2O3  358.9607   

Teflubenzuron F2 C14H3Cl2F2N2O3   338.9545     

Tembotrione C17H16ClF3O6S [M+H]+ 441.0381 3.13 0.00 

Tembotrione F1 C15H14ClO5S  341.0245   

Tembotrione F2 C15H13O5S  305.0470     

Tepraloxydim C17H24ClNO4 [M+H]+ 342.1467 27.31 0.00 

Tepraloxydim F1 C14H20NO4  250.1438   

Tepraloxydim F2 C9H12NO3  166.0863   

Tepraloxydim F3 C6H5N3   105.0447     

Terbumeton C10H19N5O [M+H]+ 226.1662 3.13 0.00 

Terbumeton F1 C6H12N5O  170.1036   

Terbumeton F2 C4H8N5O  142.0725   

Terbumeton F3 C5H10N3O  128.0818   

Terbumeton F4 C4H8N3O  114.0662   

Terbumeton F5 C3H6N3O  100.0505   

Terbumeton F6 C4H6N4  96.0556   

Terbumeton F7 C2H4N3O  86.0349   

Terbumeton F8 C2H7N2O  75.0553   

Terbumeton F9 C2H5N3   57.0447     



 

 

Terbuthylazine C9H16ClN5 [M+H]+ 230.1167 28.84 0.00 

Terbuthylazine F1 C5H9ClN6  174.0540   

Terbuthylazine F2 C5H8N6  138.0774   

Terbuthylazine F3 C4H7ClN4  132.0323   

Terbuthylazine F4 C2H3ClN4  104.0010   

Terbuthylazine F5 C4H6N4  96.0556   

Terbuthylazine F6 CH4ClN3   79.0058     

Terbutryn C10H19N5S [M+H]+ 242.1434 3.14 0.00 

Terbutryn F1 C6H12N5S  186.0808   

Terbutryn F2 C2H7N2S   91.0324     

Thiabendazole C10H7N3S [M+H]+ 202.0433 28.82 0.00 

Thiabendazole F1 C9H7N2S  175.0327   

Thiabendazole F2 C8H7N2   131.0607     

Thiacloprid C10H9ClN4S [M+H]+ 253.0309 31.43 0.00 

Thiacloprid F1 C8H9ClNS  186.0139   

Thiacloprid F2 C6H5ClN  126.0105   

Thiacloprid F3 C5H4Cl  98.9996   

Thiacloprid F4 C6H4N  90.0338     

Thiamethoxam C8H10ClN5O3S [M+H]+ 292.0266 29.49 0.00 

Thiamethoxam F1 C8H11N4OS  211.0648   

Thiamethoxam F2 C7H9N4S  181.0542   

Thiamethoxam F3 C6H6N3S  152.0277   

Thiamethoxam F4 C4H3ClNS   131.9669     

Thiocyclam C5H11NS3 [M+H]+ 182.0126 27.15 0.00 

Thiodicarb C10H18N4O4S3 [M+H]+ 355.0563 13.09 0.00 

Tralkoxidym C20H27NO3 [M+H]⁺ 330.2064 12.04 0.30 

Tralkoxidym F1 C18H22NO2  284.1645   

Tralkoxidym F2 C8H10NO2  152.0706   

Tralkoxidym F3 C7H8NO2  138.0550   

Tralkoxidym F4 C6H8NO  110.0600   



 

 

Tralkoxidym F5 C5H8NO  98.0600   

Tralkoxidym F6 C5H6NO  96.0444   

Tralkoxidym F7 C5H8N  82.0651   

Tralkoxidym F8 C3H6NO  72.0444     

Triadimefon C14H16ClN3O2 [M+H]+ 294.1004 19.73 0.00 

Triadimefon F1 C12H14ClO3  225.0677   

Triadimefon F2 C11H14ClO   197.0728     

Triadimenol  C14H18ClN3O2 [M+H]+ 296.1160 27.16 0.00 

Triadimenol F1 C12H16ClO3  227.0833   

Triadimenol F2 C6H11O  99.0804   

Triadimenol F3 C2H4N4   70.0399     

Triallat C10H16Cl3NOS [M+H]+ 304.0091 17.14 0.33 

Triallat F1 C7H11Cl3NOS  261.9621   

Triallat F2 C3H2Cl4  142.9217   

Triallat F3 C7H14NO  128.1070   

Triallat F4 C4H8NO   86.0600     

Triasulfuron C14H16ClN5O5S [M+H]+ 402.0633 20.46 0.00 

Triasulfuron F1 C11H6ClNO4S  283.9769   

Triasulfuron F2 C8H8ClO3S  218.9877   

Triasulfuron F3 C6H7N4O3  167.0564   

Triasulfuron F4 C6H10O6  163.0601   

Triasulfuron F5 C5H9N4O   141.0771     

Triazophos C12H16N3O3PS [M+H]+ 314.0722 2.40 0.00 

Triazophos F1 C10H12N3O3PS  286.0410   

Triazophos F2 C8H8N3S  178.0430   

Triazophos F3 C8H8N3O  162.0662   

Triazophos F4 C7H2N3  119.0604   

Triazophos F5 H2O2PS  96.9508     

Trichlorfon C4H8Cl3O4P [M+H]+ 256.9299 31.28 0.00 

Trichlorfon F1 C4H8Cl2O4P  220.9531   

Trichlorfon F2 C2H6O3P  109.0051   



 

 

Trichlorfon F3 CH4O2P   78.9943     

Trietazine C9H16ClN5 [M+H]+ 230.1167 3.03 0.00 

Trietazine F1 C7H13ClN6  202.0854   

Trietazine F2 C4H7ClN4  132.0323   

Trietazine F3 C6H10N4  124.0869   

Trietazine F4 C2H3ClN4  104.0010   

Trietazine F5 C5H11N3  99.0917   

Trietazine F6 C3H7N3   71.0604     

Trifloxystrobin C20H19F3N2O4 [M+H]+ 409.1370 30.75 0.00 

Trifloxystrobin F1 C9H11F3NO  206.0812   

Trifloxystrobin F2 C9H7F3N  186.0525   

Trifloxystrobin F3 C7H4F4  145.0260   

Trifloxystrobin F4 C9H10N  132.0808   

Trifloxystrobin F5 C8H6N   116.0495     

Triflumizole C15H15ClF3N3O [M+H]+ 346.0929 28.36 0.00 

Triflumizole F1 C12H12ClF3NO  278.0554   

Triflumizole F2 C3H5N3   69.0447     

Triflumuron C15H10ClF3N2O3 [M+H]+ 359.0405 26.52 0.00 

Triflumuron F1 C10H4F2N  176.0317   

Triflumuron F2 CHF3O   84.9907     

Trifluralin C13H16F3N3O4 [M+H]+ 336.1166 3.09 0.00 

Trinexapac-ethyl C13H16O5 [M+H]+ 253.1071 24.58 0.00 

Trinexapac-ethyl F1 C11H11O5  207.0652   

Trinexapac-ethyl F2 C13H11O3  199.0754   

Trinexapac-ethyl F3 C9H13O5  185.0808   

Trinexapac-ethyl F4 C10H11O4  179.0703   

Trinexapac-ethyl F5 C8H5O5  165.0182   

Trinexapac-ethyl F6 C7H5O4  137.0233   

Trinexapac-ethyl F7 C4H5O   69.0335     

PHARMACEUTICAL (82)     



 

 

6α-Methylprednisolone C22H31O5 [M+H]+ 375.2166 21.59 0.53 

6α-Methylprednisolone F1 C22H29O4  357.2060   

6α-Methylprednisolone F2 C22H27O3  339.1955     

Antipyrine C11H12N2O [M+H]+ 189.1022 3.78 0.00 

Atenolol C14H22N2O3 [M+H]+ 267.1703 23.12 0.00 

Atenolol F1 C11H17N2O3  225.1234   

Atenolol F2 C11H12NO2   190.0863     

Atropine C17H23NO3 [M+H]+ 290.1751 27.86 0.00 

Atropine F1 C16H22NO2  260.1649   

Atropine F2 C8H14N  124.1121   

Atropine F3 C7H9   93.0703     

Carbamazepine C15H12N2O [M+H]+ 237.1022 12.47 0.00 

Carbamazepine F1 C14H13N  195.1043   

Carbamazepine F2 C14H12N  194.0964   

Carbamazepine F3 C14H11N  193.0886   

Carbamazepine F4 C14H10N   192.0808     

Chlortetracycline C22H23ClN2O8 [M+H]+ 479.1216 3.09 0.00 

Chlortetracycline F1 C22H22O8N  428.1350   

Chlortetracycline F2 C16H24O7N2  356.1576   

Chlortetracycline F3 C18H20O2N2Cl  331.1221   

Chlortetracycline F4 C20H19O3N  321.1356   

Chlortetracycline F5 C7H14O8N2  254.0751   

Chlortetracycline F6 C11H6ONCl  203.0136   

Chlortetracycline F7 C8H16NO2  158.1179   

Chlortetracycline F8 C8H8N2   132.0686     

Ciprofloxacin C17H18FN3O3 [M+H]+ 332.1405 28.07 0.21 

Ciprofloxacin F1 C16H19FN3O3  314.1299   

Ciprofloxacin F2 C16H19FN3O  288.1507   

Ciprofloxacin F3 C14H14FN2O  245.1085   

Ciprofloxacin F4 C12H8FN2O3  231.0564   



 

 

Ciprofloxacin F5 C11H8FN2O   203.0615     

Clarithromycin C38H69NO13 [M+H]+ 748.4842 9.49 0.30 

Clarithromycin F1 C30H56NO11  590.3899   

Clarithromycin F2 C29H52NO10  558.3637   

Clarithromycin F3 C8H16NO3  158.1176   

Clarithromycin F4 C6H14NO   116.1070     

Clindamycin C18H34N2O5SCl [M+H]+ 425.1871 3.17 0.00 

Clindamycin F1 C17H30N2O5Cl  377.1838   

Clindamycin F2 C8H16N  126.1277     

Clomiphene C26H28ClNO [M+H]+ 406.1932 22.26 -1.18 

Clomiphene F1 C6H14N   100.1121     

Cotinine C10H12N2O [M+H]+ 177.1025 29.18 0.00 

Cotinine F1 C8H10NO   136.0757     

Danofloxacin C19H20FN3O3 [M+H]+ 358.1561 25.01 0.00 

Danofloxacin F1 C18H20FN3O  314.1663   

Danofloxacin F2 C17H15FN2O  283.1241   

Danofloxacin F3 C6H9N   96.0808     

Demeclocycline C21H21ClN2O8 [M+H]+ 465.1059   

Demeclocycline F1 C21H19ClNO9  448.0794   

Demeclocycline F2 C21H17ClNO8  430.0688   

Demeclocycline F3 C6H6NO  108.0444   

Demeclocycline F4 C6H6N   92.0495     

Diazepam C16H13ClN2O [M+H]+ 284.0711 27.38 -0.04 

Diazepam F1 C15H14ClN2  257.0840   

Diazepam F2 C8H9ClN  154.0418     

Diclofenac C14H11Cl2NO2 [M+H]+ 296.0240 3.10 0.00 

Diclofenac F1 C13H10Cl2N  250.0196   

Diclofenac F2 C13H10ClN   214.0426     

Difloxacin C21H19F2N3O3 [M+H]+ 400.1467 29.03 0.00 

Difloxacin F1 C21H18F2N3O2  382.1362   



 

 

Difloxacin F2 C20H20F2N3O  356.1569     

Diphenhydramine C17H21NO [M+H]+ 256.1696 28.10 0.75 

Diphenhydramine F1 C13H12  167.0855   

Diphenhydramine F2 C12H9   152.0621     

Doxycycline C22H24N2O8 [M+H]+ 445.1605 3.16 0.78 

Enoxacin C15H17FN4O3 [M+H]+ 321.1357 3.42 -0.22 

Enoxacin F1 C15H16FN4O3  303.1252   

Enoxacin F2 C15H12N4   234.1026     

Enrofloxacin C19H22FN3O3 [M+H]+ 360.1718 25.35 0.00 

Enrofloxacin F1 C19H21FN3O3  342.1612   

Enrofloxacin F2 C18H23FN3O  316.1820   

Enrofloxacin F3 C18H23FN3O   245.1085     

Erythromycin C37H67NO13 [M+H]+ 734.4685 28.55 0.75 

Erythromycin F1 C29H53NO11  576.3742   

Erythromycin F2 C29H52NO10  558.3637   

Erythromycin F3 C29H48NO8  522.3495   

Erythromycin F4 C8H16NO3  158.1176   

Erythromycin F5 C6H14NO  116.1070   

Erythromycin F6 C5H7O   83.0491     

Finasteride C23H37N2O2 [M+H]+ 373.2850 3.14 0.75 

Finasteride F1 C19H29N2O2   317.2222     

Fleroxacin C17H18F3N3O3 [M+H]⁺ 370.1373 25.87 0.27 

Fleroxacin F1 C4H7F3N3O3  202.0432   

Fleroxacin F2 C3H6O3N2F3  175.0327   

Fleroxacin F3 C8H13O2N  158.1178     

Flufenamic acid C14H10F3NO2 [M+H]+ 282.0736 30.85 0.00 

Flufenamic acid F1 C14H9F3NO  264.0631   

Flufenamic acid F2 C13H10N   180.0808     

Flumequine C14H12FNO3  [M+H]+ 262.0874 26.60 0.00 

Flumequine F1 C14H11FNO3  244.0768   



 

 

Flumequine F2 C11H5FNO3  202.0299   

Flumequine F3 C10H5FNO   174.0350     

Gemfibrozil C15H22O3 [M+H]+ 273.1461 26.14 0.00 

Gemfibrozil F1 C15H21O3  233.1536   

Gemfibrozil F2 C14H21O  205.1587   

Gemfibrozil F3 C7H13O3  129.0910   

Gemfibrozil F4 C6H12   83.0855     

Ibuprofen C13H18O2 [M+H]+ 207.1380 26.80 0.00 

Ibuprofen F1 C12H17  161.1325   

Ibuprofen F2 C8H9   105.0699     

Indomethacine C19H16ClNO4 [M+H]+ 358.0841 23.93 0.00 

Indomethacine F1 C11H12NO  174.0913   

Indomethacine F2 C7H4ClO  138.9945   

Indomethacine F3 C6H4Cl   110.9996     

Josamycin C42H69NO15 [M+H]+ 828.4740 20.14 0.00 

Josamycin F1 C30H50NO12  600.3378   

Josamycin F2 C12H21O5  229.1431   

Josamycin F3 C8H16NO4  174.1125   

Josamycin F4 C7H9O   109.0648     

Ketoprofen C16H14O3 [M+H]+ 255.1016 24.29 0.00 

Ketoprofen F1 C15H13O  209.0961   

Ketoprofen F2 C14H10O  194.0726   

Ketoprofen F3 C10H9O4  177.0546   

Ketoprofen F4 C7H5O  105.0335   

Levamisole C11H12N2S [M+H]+ 205.0794   

Levamisole F1 C9H7N2S  175.0324   

Levamisole F2 C8H7N2  131.0604   

Levamisole F3 C10H12NS  178.0683     

Leucomalachite green C23H26N2 [M+H]+ 331.2169 22.57 -0.98 

Leucomalachite green  F1 C16H19N3   240.1542     



 

 

Lincomycin C18H34N2O6S [M+H]+ 407.2210 27.49 0.00 

Lincomycin F1 C8H16N   126.1278     

Lomefloxacin C17H19F2N3O3 [M+H]+ 352.1467 3.06 0.00 

Lomefloxacin F1 C16H20F2N3O  308.1584   

Lomefloxacin F2 C13H12F2N2O   251.0994     

Marbofloxacin C17H20FN4O4 [M+H]+ 363.1463 25.58 0.00 

Marbofloxacin F1 C17H17FN4O3  345.1355   

Marbofloxacin F2 C15H15FN3O4  320.1041     

Meclofenamic acid  C14H11Cl2NO2 [M+H]+ 296.0240 24.78 -0.55 

Meclofenamic acid F1 C14H10Cl2NO  278.0134   

Meclofenamic acid F2 C14H10ClNO   243.0445     

Mefenamic acid C15H15NO2 [M+H]+ 242.1176 23.06 0.00 

Metoprolol C15H26NO3 [M+H]+ 268.1907 27.08 0.00 

Metronidazole C6H9N3O3 [M+H]+ 172.0717 29.88 -0.37 

Metronidazole F1 C4H6N3O3  128.0456   

Metronidazole F2 C6H7O3  111.0441   

Metronidazole F3 C4H6N3   82.0525     

Miconazole C18H14Cl4N2O [M+H]+ 414.9933 22.09 0.00 

Miconazole F1 C10H9Cl2N3  227.0137   

Miconazole F2 C7H5Cl3  158.9760   

Miconazole F3 C3H5N3   69.0447     

Nadolol C17H28NO4 [M+H]+ 310.2013 3.18 0.00 

Nadolol F1 C13H19NO4   254.1387     

Nalidixic acid C12H13N2O3 [M+H]+ 233.0921 3.18 0.00 

Nalidixic acid F1 C12H11N2O2  215.0815     

Naproxen C14H14O3 [M+H]+ 231.1016 23.57 0.00 

Naproxen F1 C13H13O  185.0961   

Naproxen F2 C12H10O  170.0726   

Naproxen F3 C12H10  153.0699   

Naproxen F4 C11H10  141.0699     



 

 

Nifuroxazide C12H9N3O5 [M+H]+ 276.0615 23.46 0.00 

Norfloxacin C16H18FN3O3 [M+H]+ 320.1405 3.14 0.00 

Norfloxacin F1 C15H19FN3O  276.1511   

Norfloxacin F2 C13H14FN2O   233.1087     

Ofloxacin C18H20FN3O4 [M+H]+ 362.1511 3.13 0.00 

Ofloxacin F1 C17H20FN2O2  318.1611   

Ofloxacin F2 C14FN2O2   261.0104     

Orbifloxacin C19H21F3N3O3 [M+H]+ 396.1530 31.43 0.00 

Orbifloxacin F1 C20H19F2N3O3  386.1311   

Orbifloxacin F2 C17H20ONF2  291.1451   

Orbifloxacin F3 C11H17O2N2F3  265.1158   

Orbifloxacin F4 C8H17N  126.1281     

Oxacillin C19H19N3O5S [M+H]+ 160.0427 3.14 -0.50 

Oxacillin F1 C9H6ON  144.0447   

Oxacillin F2 C5H8NS   114.0375     

Oxibendazole C12H15N3O3 [M+H]+ 250.1186 22.65 0.62 

Oxibendazole F1 C11H12N3O2  218.0925   

Oxibendazole F2 C8H6N3O3  176.0454     

Oxolinic acid C13H11NO5 [M+H]+ 262.0710 3.13 -1.28 

Oxolinic Acid F1 C13H10O4N  244.0603   

Oxolinic Acid F2 C11H8NOS  234.0396   

Oxolinic Acid F3 C10H6O3N  188.0349   

Oxolinic Acid F4 C9H6O2N   160.0395     

Oxytetracycline C22H24N2O9 [M+H]+ 461.1555 26.32 0.00 

Oxytetracycline F1 C3H10O8N  202.0433   

Oxytetracycline F2 C8H16O3N  174.1119   

Oxytetracycline F3 C8H16O2N  158.1171   

Oxytetracycline F4 C8H7N2   131.0599     

Paracetamol  C8H9NO2 [M+H]+ 152.0706 3.26 -0.87 

Penicillin G C16H18N2O4S [M+H]+ 335.1064 32.50 -0.66 



 

 

Penicillin G F1 C10H10NO2  176.0706   

Penicillin G F2 C6H10NO2S  160.0427   

Penicillin G F3 C5H8NS  114.0372     

Penicillin V C16H18N2O5S [M+H]+ 351.1009 29.98 0.00 

Penicillin V F1 C9H13O2NS  213.0692   

Penicillin V F2 C6H10NO2S   160.0427     

Phenylbutazone C19H20N2O2 [M+H]+ 309.1598 14.42 0.00 

Phenylbutazone F1 C13H11ON2  211.0869   

Phenylbutazone F2 C11H14N  160.1121   

Phenylbutazone F3 C7H6NO  120.0447   

Phenylbutazone F4 C7H8N  106.0656   

Phenylbutazone F5 C8H6NO   132.0449     

Pipemidic acid C14H18N5O3 [M+H]+ 304.1404 26.92 -0.97 

Pipemidic acid F1 C13H18N5O  260.1506   

Pipemidic acid F2 C13H15N4O  243.1240   

Pipemidic acid F3 C11H13N4O   217.1084     

Prednisone  C21H27O5 [M+H]+ 359.1853 27.01 0.00 

Prednisone F1 C21H25O4  341.1741   

Prednisone F2 C21H23O2  232.1642   

Prednisone F3 C20H25O3  313.1798   

Prednisone F4 C20H23O2  295.1693   

Prednisone F5 C18H19O2  267.1380     

Propranolol C16H21NO2 [M+H]+ 260.1645 22.04 0.00 

Propranolol F1 C13H11O  183.0804   

Propranolol F2 C12H12  157.0648   

Propranolol F3 C6H14NO  116.1070   

Propranolol F4 C3H8NO   74.0600     

Ranitidine C13H22N4O3S [M+H]+ 315.1485 3.13 0.00 

Ranitidine F1 C11H16N3O3S  270.0907   

Ranitidine F2 C5H10N3O2S  176.0488   

Ranitidine F3 C6H5OS  125.0056   



 

 

Ranitidine F4 C4H8NS   102.0372     

Roxithromycin C41H76N2O15 [M+H]+ 837.5318 3.13 0.00 

Roxithromycin F1 C33H63N2O13  679.4376   

Roxithromycin F2 C8H16NO3   158.1176     

Sarafloxacin C20H17F2N3O3 [M+H]+ 386.1311 29.19 0.00 

Sarafloxacin F1 C20H16F2N3O3  368.1205   

Sarafloxacin F2 C19H18F2N3O  342.1412   

Sarafloxacin F3 C20H12FN3   299.0979     

Scopolamine C17H22NO4 [M+H]+ 304.1543 12.93 0.00 

Scopolamine F1 C8H14NO2  156.1019   

Scopolamine F2 C8H12NO  138.0913   

Scopolamine F3 C7H12N   110.0964     

Sulfabenzamide C13H12N2O3S [M+H]+ 156.0114 3.13 0.00 

Sulfacetamide C8H10N2O3S [M+H]+ 156.0114 3.44 0.00 

Sulfadiazine C10H12N4O2S [M+H]+ 251.0597 14.79 0.00 

Sulfadiazine F1 C4H4N3O2S  158.0019   

Sulfadiazine F2 C6H6NO   108.0441     

Sulfadimethoxyn C12H14N4O4S [M+H]+ 311.0809 22.51 0.00 

Sulfadoxine C12H14N4O4S [M+H]+ 311.0809 3.15 0.00 

Sulfaguanidine C7H10N4O2S [M+H]+ 215.0597 29.32 0.00 

Sulfaguanidine F1 C7H7O   107.0497     

Sulfamethoxazole C10H13N3O3S [M+H]+ 254.0594 26.90 0.00 

Sulfamethoxazole F1 C6H6NO2S  156.0113   

Sulfamethoxazole F2 C6H3O2N3  149.0234   

Sulfamethoxazole F3 C6H6NO   108.0441     

Sulfamethoxypyridazine C11H12N4O3S [M+H]+ 281.0703 29.41 0.00 

Sulfamonomethoxine C11H12N4O3S [M+H]+ 281.0703 4.88 0.00 

Sulfapyridine C11H11N3O2S [M+H]+ 250.0645 20.78 0.00 

Sulfapyridine F1 C11H10NO3  184.0869   

Sulfapyridine F2 C6H6ON   108.0447     



 

 

Sulfaquinoxaline C14H12N4O2S [M+H]+ 301.0754 30.27 0.00 

Sulfaquinoxaline F1 C6H6ON  108.0447   

Sulfaquinoxaline F2 C6H6O2SN   156.0114     

Sulfathiazole C9H11N3O2S2 [M+H]+ 256.0209 3.33 0.00 

Sulfathiazole F1 C6H6NO2S  156.0114   

Sulfathiazole F2 C8H15N  126.1279   

Sulfathiazole F3 C6H6NO   108.0448     

Sulfisoxazol C11H13N3O3S [M+H]+ 268.0750 29.64 0.00 

Tamoxifen C26H29NO [M+H]⁺ 372.2322 3.15 0.00 

Tamoxifen F1 C10H9  129.0699   

Tamoxifen F2 C4H10N  72.0808     

Terbutaline C12H20NO3 [M+H]+ 226.1438 3.18 0.00 

Terbutaline F1 C8H10NO2   152.0706     

Tetracycline C22H24N2O8 [M+H]+ 445.1605 5.09 0.00 

Tetracycline F1 C18H24O3N  302.1748   

Tetracycline F2 C2H9O8N  175.0327   

Tetracycline F3 C8H7N2   131.0607     

Theobromine C7H8N4O2 [M+H]+ 181.0720 20.32 0.00 

Theobromine F1 C6H8N3O  138.0662   

Theobromine F2 C5H8N4  110.0713     

Theophylline C7H8N4O2 [M+H]+ 181.0720 22.36 1.10 

Theophylline F1 C5H6N3O   125.0506     

Tolfenamic Acid C14H12ClNO2 [M+H]+ 262.0629 21.72 0.63 

Tolfenamic Acid F1 C14H11NClO  244.0523   

Tolfenamic Acid F2 C14H11N   209.0834     

Trimethoprim C14H18N4O3 [M+H]+ 291.1452 31.09 0.38 

Trimethoprim F1 C8H16N  126.1284   

Trimethoprim F2 C7H9ON   123.0670     

Tylosin C46H77NO17 [M+H]+ 916.5264 31.98 0.00 

Tylosin F1 C8H16NO4  174.1125   



 

 

Tylosin F2 C7H13O4  145.0859   

Tylosin F3 C5H11NO  101.0835   

Tylosin F4 C5H9O3   101.0597     

Warfarin C19H16O4 [M+H]+ 309.1121 23.73 0.00 

COMPUESTO SURROGADO     

Triphenylphosphate (TPP) C18H16O4P [M+H]+ 327.0781 28.83 0.00 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

Tabla 2. Indicadores de destino ambiental y puntajes de evaluación de riesgo para el criterio PBT. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

a University of Hertfordshire (2013). The Pesticide Properties DataBase (PPDB) developed by the Agriculture & Environment Research Unit 

(AERU). University of Hertfordshire. 2006–2013. http://sitem.herts.ac.uk/aeru/iupac/index.htm. 

b ECHA (2014). Guidance on Information Requirements and Chemical Safety Assessment Chapter R.11: PBT/vPvB assessment Version 2.0 

https://comments.echa.europa.eu/ comments_cms/FeedbackGuidance.aspx. 

Criterio Casificación Rankeo/Clasificación 

Persistencia en agua dulcea Agua dulce DT> 40 días 

Agua dulce DT˃ 60 días 

1/Persistente 

2/Muy persistente 

 

Bioacumulacióna Factor de bioconcentración> 100 

Factor de bioconcentración> 2000 

 

1/Umbral de preocupación 

2/Bioacumulable 

Toxicidad Toxicidad acuática a largo plazo 

˂0.01 mg L-1 b 

Toxicidad acuática a corto plazo 

˂0.1 mg L-1  

Tiene efectos en la salud humanac 

Sospechoso carcinógeno o 

Carcinogénica categoría 1A o 1B 

Mutagénico categoría 1A o 1B 

Tóxico para la reproducción categoría 

1A, 1B o 2 o 

Toxicidad específica en órganos diana 

después de exposición repetida 

(STOT RE 1 o STOT RE 2) 

1/Tóxico para los organismos de 

agua dulce o que tiene efectos 

sobre la salud humana 

 

 

 

 

2/Tóxico para los organismos de 

agua dulce y tiene efectos 

sobre la salud humana 

Potencial de disrupción 

endócrinod,e 

Categoría I 

 

 

Categoría II 

2/Al menos un estudio provee 

evidencia de disrupción 

endócrina 

 

1/Potencial disruptor endócrino 

https://comments.echa.europa.eu/


 

 

c CLP Regulation (EC) No. 1272/2008 on the classification, labelling and packaging of substances andmixtures 

http://ec.europa.eu/enterprise/sectors/chemicals/documents/classification/ index_en.htm#h2-1. 

d IEH (2005). Chemicals purported to be Endocrine Disrupters: a compilation of published lists (Web ReportW20), Leicester UK,MRC Institute for 

Environment and Health available at http://www.le.ac.uk/ieh/. 

e Groshart and Okkerman, Annex 10 (2000). List of 564 substances with their selection criteria 

http://ec.europa.eu/environment/archives/docum/pdf/bkh_annex_10.pdf. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

http://ec.europa.eu/enterprise/sectors/chemicals/documents/classification/


 

 

Tabla 3. Propiedades químicas utilizadas para el esquema de priorización relacionadas con el destino ambiental y el factor de bio-

concentración de pesticidas cuyos valores encontrados fueron mayores a su LOQ. 

Compuesto 

 

 

DT50 (días)1 

BCF Factor de 

 bioconcentración (l kg-1)1 

Amitraz 0.025 - 

Atrazina 0.19725 14-20 

Azoxystrobina 0.00025275 6.1 

Cadusafos 0.2025 37 

Carbofurano 0.01035 6.1 

Fenazaquina 0.001855 - 

Metolaclor 0.2135 9 

Neburon 0.016725 - 

Pendimetalina 2.4 4 

Picolinafen 0.08625 1.3 

Prosulfocarb 0.0000875 0.94 

Piraclostrobina 0.0141 2 

Pyrazofos 0.019525 - 

Piridaben 0.007125 1.18 



 

 

1 University of Hertfordshire (2013).  Pesticide Properties DataBase (PPDB) developed by the Agriculture & Environment Research Unit (AERU). 

University of Hertfordshire. 2006-2013. http://sitem.herts.ac.uk/aeru/iupac/index.htm 

 

Tabla 4. . Identificación y concentración indidividual (µg L-1) de los CEs detectados. Ver Anexo aparte. 

 

 

Tabla 5. Parámetros fisicoquímicos para todos los puntos de muestreo. 

 

 

Sitio Sistema 

Temp 

(°C) 

Salinidad 

(ppt) pH 

OD 

(mgL-1) 

SST 

(mgL-1 ) 

Turbidez 

(NTU) 

PT  

(μgL-1) 

NT 

(μgL-1) 

NH4
+ 

(μgL-1) 

NO2 
-

(μgL-1) 

NO3
-

(μgL-1) 

cloA 

(μgL-1) 

Coliformes 

UFC/100mL 

 R_ST01_Sum Arroyo 21.31 0.10 6.92 8.44 9.33 23.30 41.89 354.47 262.49 3.81 92.70 0.00 500 

 R_ST02_Sum Arroyo 21.96 0.10 6.98 8.28 8.00 33.20 94.15 861.25 74.59 18.73 164.81 3.40 400 

 R_ST03_Sum Arroyo 23.65 0.10 7.33 5.21 3.00 26.90 237.22 569.21 32.16 12.07 262.38 1.02 500 

 R_ST04_Sum Arroyo 23.76 0.10 7.15 8.27 18.46 39.40 478.51 1430.46 102.88 13.34 164.81 16.98 800 

 C_ST01_Sum Arroyo 20.92 0.10 7.26 6.29 10.00 34.70 80.43 929.96 19.37 3.49 160.57 0.51 300 

 C_ST02_Sum Arroyo 21.57 0.10 7.14 9.07 19.00 41.20 70.06 929.96 180.32 7.30 122.39 0.00 600 

 C_ST03_Sum Arroyo 15.38 0.10 7.71 8.35 2.00 9.60 28.17 431.78 37.55 15.24 92.70 0.41 1600 

 C_ST04_Sum Arroyo 23.33 0.20 6.92 6.73 15.00 31.90 513.72 2867.20 834.93 317.14 347.22 1.54 900 

 C_ST05_Sum Arroyo 23.40 0.30 7.35 2.43 12.00 24.70 670.51 5809.39 2630.05 101.27 190.27 0.00 1000 

 R_ST01_Aut Arroyo 14.80 0.18 7.45 6.34 - 8.09 100.00 0.00 140.04 36.48 565.00 1.00 163 

 R_ST02_Aut Arroyo 14.40 0.34 7.50 6.44 - 5.59 20.00 0.00 20.00 <3 113.00 3.90 205 

 R_ST03_Aut Arroyo 14.50 7.66 7.57 7.66 - 6.10 510.00 0.00 20.00 <3 135.60 5.05 210 

 R_ST04_Aut Arroyo 15.00 8.56 6.81 4.72 - 10.10 110.00 0.00 93.36 3.00 67.80 5.39 120 

 R_ST10_Aut Arroyo 16.20 0.20 7.10 3.60 16.19 31.10 200.52 835.48 17.68 3.18 118.15 0.81 <5 



 

 

 C_ST01_Aut Arroyo 16.50 0.14 6.90 2.02 - 2.45 10.00 - 23.34 <3 180.80 8.30 230 

 C_ST02_Aut Arroyo 16.40 0.16 7.73 9.43 - 19.50 10.00 - 20.00 3.04 180.80 1.00 121 

 C_ST03_Aut Arroyo 13.50 0.10 7.74 7.49 3.06 2.40 28.17 448.96 32.50 1.27 135.12 0.58 400 

 C_ST04_Aut Arroyo 15.50 0.24 7.48 5.82 3.33 12.40 1373.63 11275.20 3912.15 81.27 101.18 3.06 800 

 C_ST05_Aut Arroyo 14.27 0.54 7.53 1.42 - 13.40 600.00 - 2614.08 209.76 2915.40 5.10 795 

 R_ST01_Win Arroyo 14.80 0.12 7.52 10.34 - 37.70 90.00 290.00 7.78 9.12 142.38 2.54 128 

 R_ST02_Win Arroyo 14.40 0.12 7.17 9.25 - 45.50 140.00 510.00 7.78 9.12 194.36 9.87 276 

 R_ST03_Win Arroyo 14.50 0.15 7.05 7.14 - 49.90 340.00 820.00 7.78 12.16 411.32 2.96 1230 

 R_ST04_Win Arroyo 15.00 0.15 7.09 8.83 - 74.40 350.00 940.00 23.34 9.12 300.58 7.28 1250 

 R_ST10_Win Arroyo 16.20 - 7.12 6.71 106.78 58.60 233.08 1701.73 134.60 4.40 263.80 2.04 100 

 C_ST01_Win Arroyo 16.50 0.15 7.40 9.34 - 57.40 140.00 980.00 7.78 6.08 253.12 1.48 102 

 C_ST02_Win Arroyo 16.40 0.12 7.49 9.84 - 46.40 150.00 840.00 7.78 3.04 198.88 1.55 161 

 C_ST03_Win Arroyo 13.50 0.10 6.44 9.07 10.00 23.90 45.32 560.00 389.56 3.49 149.95 0.81 2000 

 C_ST04_Win Arroyo 15.50 0.20 6.81 4.96 - 23.70 270.00 1100.00 23.34 6.08 411.32 1.55 0 

 C_ST05_Win Arroyo 14.27 0.20 6.54 7.48 49.33 128.00 454.38 2757.80 626.72 56.82 417.28 2.26 180 

 R_ST01_Spr Arroyo 19.80 0.12 7.40 7.90 - 44.10 110.00 930.00 8.00 6.00 110.00 2.54 - 

 R_ST02_Spr Arroyo 19.80 0.13 7.20 6.20 - 31.50 190.00 850.00 179.00 33.00 350.00 9.87 - 

 R_ST03_Spr Arroyo 18.80 0.13 7.10 5.12 - 32.60 410.00 1050.00 16.00 30.00 550.00 4.93 - 

 R_ST04_Spr Arroyo 21.60 0.19 7.40 7.00 - 58.70 230.00 1150.00 39.00 9.00 330.00 7.28 - 

 R_ST10_Spr Arroyo 21.40 0.23 7.30 5.38 22.31 29.80 210.62 480.26 15.33 6.43 134.46 4.75 100 

 C_ST01_Spr Arroyo 20.40 0.14 7.57 7.58 - 20.10 80.00 400.00 10.00 6.00 170.00 0.89 - 

 C_ST02_Spr Arroyo 20.70 0.13 7.38 7.77 - 33.90 100.00 500.00 50.00 6.00 180.00 1.26 - 

 C_ST03_Spr Arroyo 17.53 - 7.40 8.02 12.67 53.10 58.66 281.73 5.00 2.81 44.37 2.85 250 

 C_ST04_Spr Arroyo 18.10 0.23 7.30 4.88 - 11.20 460.00 1100.00 62.00 18.00 290.00 1.81 - 

 C_ST05_Spr Arroyo 23.13 - 7.34 3.68 3.90 8.40 900.30 5014.30 240.70 42.64 30.86 11.79 30000 

 R_LA05_Sum Lagu 23.90 18.30 7.96 7.22 205.71 132.00 166.80 932.75 43.61 1.27 5.00 12.22 5 

 R_LA06_Sum Lagu 20.20 19.10 7.80 7.12 67.06 52.80 106.01 731.53 64.49 2.54 5.00 4.07 <5 

 R_LA07_Sum Lagu 20.90 18.30 7.89 7.79 107.14 85.40 111.94 702.79 137.22 1.27 5.00 6.79 <5 

 C_LA06_Sum Lagu 21.61 - 7.93 7.49 86.00 96.50 75.62 1026.48 5.00 0.32 5.00 5.43 <5 

 C_LA07_Sum Lagu 21.57 5.10 7.92 7.66 151.43 147.00 77.47 958.99 106.92 0.32 3.45 6.52 10 

 C_LA08_Sum Lagu 22.20 2.70 8.43 7.48 11.15 14.20 38.18 1028.98 11.30 0.32 5.00 3.06 20 

 C_LA09_Sum Lagu 22.81 8.60 8.77 8.09 14.00 14.40 22.61 870.26 5.90 0.95 5.00 1.22 10 

 C_LA10_Sum Lagu 22.67 8.70 8.64 6.82 11.20 7.90 37.44 852.76 35.53 0.32 5.05 1.22 25 



 

 

 C_CS11_Sum Lagu 23.31 32.00 8.25 7.13 28.40 21.20 46.33 341.59 197.83 0.32 5.00 2.13 <4 

 R_LA05_Aut Lagu 14.54 15.40 8.33 6.92 10.00 6.30 111.94 821.52 5.00 2.22 5.00 1.63 5 

 R_LA06_Aut Lagu 13.26 17.20 8.16 7.54 30.73 26.30 138.26 1155.21 38.90 0.95 5.00 3.26 <5 

 R_LA07_Aut Lagu 13.42 17.40 8.16 6.82 8.20 5.30 99.34 722.78 5.00 1.27 5.00 1.02 <5 

 C_LA06_Aut Lagu 13.16 7.80 9.02 8.65 4.00 3.60 49.67 978.99 5.00 0.32 5.00 1.75 5 

 C_LA07_Aut Lagu 13.45 8.10 8.51 8.00 12.33 19.50 45.22 946.50 10.61 0.50 5.00 2.04 50 

 C_LA08_Aut Lagu 14.00 3.80 8.41 7.80 3.40 4.40 29.65 966.49 5.00 0.64 5.00 1.83 <5 

 C_LA09_Aut Lagu 14.20 9.60 8.38 7.07 8.00 0.70 36.70 816.52 5.00 0.50 5.00 1.63 10 

 C_LA10_Aut Lagu 15.91 21.30 8.39 7.44 19.61 21.30 89.33 725.28 5.00 0.00 5.00 4.07 500 

 C_CS11_Aut Lagu 13.69 27.20 8.33 7.67 9.71 5.70 117.13 390.34 5.00 3.81 10.38 5.70 <2 

 R_LA05_Win Lagu 14.54 0.10 7.43 7.85 62.11 86.20 143.69 1279.10 22.22 6.66 63.28 4.63 2400 

 R_LA06_Win Lagu 13.26 8.40 6.64 9.16 145.00 125.00 128.83 870.71 139.79 3.17 96.96 5.09 30 

 R_LA07_Win Lagu 13.42 8.50 7.30 9.57 50.00 40.80 99.46 877.31 33.03 3.17 129.77 3.13 20 

 C_LA06_Win Lagu 13.16 5.70 7.41 9.61 2.00 0.00 23.03 650.74 22.89 0.63 5.00 0.00 20 

 C_LA07_Win Lagu 13.45 5.90 7.69 9.18 10.38 6.60 24.79 639.55 5.00 1.27 5.00 1.48 10 

 C_LA08_Win Lagu 14.00 2.00 7.65 8.86 2.00 0.00 23.73 846.55 5.00 3.17 5.00 1.63 70 

 C_LA09_Win Lagu 14.20 5.50 7.59 8.17 9.00 3.50 23.03 575.22 5.00 0.95 5.00 1.22 <10 

 C_LA10_Win Lagu 15.91 4.60 7.68 8.12 20.00 24.70 94.15 1119.66 14.79 5.08 1.88 6.93 600 

 C_CS11_Win Lagu 13.69 7.70 6.93 7.26 10.00 4.70 85.30 604.59 62.08 3.17 5.10 4.58 52 

 R_LA05_Spr Lagu 23.85 7.10 8.25 9.02 12.12 9.20 46.20 285.97 5.00 1.14 5.00 4.79 5 

 R_LA06_Spr Lagu 19.90 14.00 7.31 8.57 52.22 46.50 87.13 258.89 92.20 0.50 5.00 2.07 <5 

 R_LA07_Spr Lagu 20.33 14.30 7.63 7.45 9.71 0.00 45.85 177.65 5.00 0.50 5.00 2.25 <5 

 C_LA06_Spr Lagu 20.96 0.20 7.47 7.18 28.00 104.00 104.21 552.89 19.06 3.92 77.04 6.79 <10 

 C_LA07_Spr Lagu 21.03 0.40 7.44 7.61 81.33 166.00 149.05 665.08 20.55 2.81 244.82 8.49 10 

 C_LA08_Spr Lagu 21.37 0.10 7.19 6.64 3.25 0.00 50.12 293.70 17.57 2.25 1.08 1.22 15 

 C_LA09_Spr Lagu 21.88 0.40 7.52 7.53 106.67 191.00 145.49 502.60 11.60 2.81 153.49 10.97 <10 

 C_LA10_Spr Lagu 22.10 0.50 7.53 7.74 95.56 194.00 155.46 732.77 13.84 1.97 92.68 11.88 40 

 C_CS11_Spr Lagu 19.45 25.20 7.65 7.03 11.00 0.00 49.41 247.28 24.28 1.14 5.00 2.43 - 

 R_CS08_Sum Mar 22.60 31.75 - - 21.60 - 54.86 546.56 3.20 3.18 5.00 7.89 30 

 R_CS09_Sum Mar 22.60 31.90 - - 20.80 - 58.94 514.07 33.51 1.91 5.00 10.77 <5 

 C_CS12_Sum Mar 23.18 31.90 8.24 8.53 22.42 1.20 37.81 224.11 37.55 1.91 5.00 2.26 <4 



 

 

 C_CS13_Sum Mar 23.25 31.80 8.27 6.18 11.20 11.50 31.88 245.36 35.53 1.91 5.00 1.63 <4 

 R_CS08_Aut Mar 14.22 23.70 8.14 9.15 8.77 13.90 77.52 371.02 5.00 22.22 146.15 0.52 - 

 R_CS09_Aut Mar 14.42 23.80 8.19 8.19 7.72 10.30 79.64 317.87 16.14 14.92 58.97 0.97 - 

 C_CS12_Aut Mar 14.11 37.30 8.23 7.14 8.67 6.40 107.49 245.36 9.94 23.18 116.06 2.85 <2 

 C_CS13_Aut Mar 14.27 23.70 8.20 7.20 8.27 6.40 133.44 539.06 10.61 21.59 116.85 3.06 - 

 R_CS08_Win Mar 14.22 28.30 7.57 7.35 12.20 3.30 66.20 352.84 5.00 5.08 92.43 3.06 0 

 R_CS09_Win Mar 14.42 29.80 7.75 7.37 17.53 0.00 53.46 337.45 8.70 3.49 118.95 2.35 0 

 C_CS12_Win Mar 14.11 28.20 7.93 8.72 39.61 2.70 54.16 193.40 0.60 3.17 7.72 6.43 6 

 C_CS13_Win Mar 14.27 28.30 7.87 8.36 24.12 5.30 51.69 350.04 5.00 3.81 9.71 6.40 10 

 R_CS08_Spr Mar 16.68 28.60 7.38 6.12 22.80 0.00 36.59 48.05 226.50 1.14 77.54 0.41 7 

 R_CS09_Spr Mar 16.47 29.80 7.56 5.99 84.80 0.00 41.93 123.49 5.00 3.09 23.08 0.61 3 

 C_CS12_Spr Mar 19.12 - 7.65 7.36 12.35 0.00 44.42 187.32 10.10 1.42 5.00 3.48 - 

 C_CS13_Spr Mar 18.90 29.60 7.58 6.80 12.93 3.70 49.41 311.11 5.00 6.71 33.15 2.68 3 



 

 

Tabla 6. Cálculos del WQI y del AQI para todos los sitios de ambas cuencas. 

Cuenca Sitio 
Nº de variables 
fallidas 

Nº de 
pruebas 
fallidas F1 F2 nse F3 WQI 

Rocha 

 R_ST10 5 7 55.56 25.93 1.17 53.85 52.89 

 R_ST04 5 11 55.56 34.38 1.72 63.22 47.51 

 R_ST03 2 7 22.22 21.88 1.78 64.04 58.88 

 R_ST02 2 6 22.22 18.75 0.65 39.26 71.79 

 R_ST01 3 6 33.33 18.75 0.37 27.12 72.93 

 R_LA07 4 10 44.44 27.78 0.61 37.88 62.66 

 R_LA06 4 13 44.44 36.11 0.89 47.08 57.20 

 R_LA05 6 13 66.67 36.11 0.98 49.56 47.70 

 R_CS09 4 7 44.44 21.88 0.23 18.58 69.45 

 R_CS08 3 6 33.33 18.75 0.18 15.04 76.27 

Castillos 

 C_ST05 8 18 88.89 52.94 5.64 84.94 22.71 

 C_ST04 4 12 44.44 36.36 5.75 85.18 40.69 

 C_ST03 3 5 33.33 13.89 0.10 8.74 78.55 

 C_ST02 2 7 22.22 21.88 0.50 33.41 73.61 

 C_ST01 4 7 44.44 25.93 0.67 40.01 62.37 

 C_LA10 6 12 66.67 33.33 0.83 45.43 49.60 

 C_LA09 6 10 66.67 27.78 0.59 36.92 53.17 

 C_LA08 2 5 22.22 13.89 0.41 29.19 77.35 

 C_LA07 5 12 55.56 33.33 0.85 46.01 54.12 

 C_LA06 5 11 55.56 30.56 0.64 39.18 56.97 

 C_CS13 2 5 22.22 14.29 0.19 15.97 82.18 

 C_CS12 2 5 22.22 14.29 0.13 11.28 83.42 

 C_CS11 2 5 22.22 14.29 0.23 18.93 81.24 



 

 

Cuenca Sitio 

Nº de 
variables 
fallidas 

Nº de 
pruebas 
fallidas F1 F2 nse F3 AQI 

Rocha 

 R_ST10 2 5 15.38 35.71 1.07 51.78 62.61 

 R_ST04 3 7 23.08 33.33 128.11 99.23 38.11 

 R_ST03 3 6 23.08 33.33 7.78 88.61 43.74 

 R_ST02 2 5 15.38 50.00 1.00 49.94 58.24 

 R_ST01 3 5 23.08 41.67 0.94 48.50 60.75 

 R_LA07 2 5 15.38 35.71 3.12 75.73 50.85 

 R_LA06 2 5 15.38 50.00 0.87 46.49 59.59 

 R_LA05 1 2 7.69 50.00 1.50 59.98 54.70 

 R_CS09 5 12 38.46 38.71 247.32 99.60 34.43 

 R_CS08 6 14 46.15 50.00 4.00 80.00 39.36 

Castillos 

 C_ST05 3 6 23.08 60.00 9.02 90.02 36.13 

 C_ST04 3 5 23.08 38.46 8.93 89.93 41.98 

 C_ST03 2 6 15.38 35.29 0.67 40.22 67.86 

 C_ST02 3 6 23.08 46.15 183.65 99.46 35.31 

 C_ST01 2 3 15.38 23.08 245.19 99.59 40.31 

 C_LA10 1 4 7.69 44.44 0.97 49.34 61.40 

 C_LA09 3 6 23.08 33.33 2.52 71.60 52.49 

 C_LA08 2 4 15.38 36.36 3.94 79.75 48.62 

 C_LA07 2 3 15.38 37.50 0.16 13.78 75.28 

 C_LA06 2 6 15.38 66.67 3.16 75.99 40.96 

 C_CS13 2 5 15.38 62.50 1.44 59.07 49.56 

 C_CS12 1 4 7.69 30.77 5.36 84.27 48.01 

 C_CS11 1 4 7.69 66.67 1.56 60.96 47.65 
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