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Resumen

El incremento en la abundancia de genes de resistencia a antibidticos (GRAS) en ambientes
acuaticos se ha relacionado a la contaminacion ambiental. Sitios contaminados con altas
concentraciones de metales podrian favorecer la co-seleccién in situ de GRAs, mientras que
las descargas de aguas residuales liberan gran cantidad de bacterias fecales resistentes a
antibioticos en el ambiente. Para estudiar el efecto de la contaminacion fecal humanay la
polucion por actividades mineras, se colectaron muestras de agua y sedimentos de tres
lagos afectados por descargas de aguas residuales, y actividades mineras en Bolivia, Pata
khota considerado un lago pristino, Milluni Chico, un lago directamente impactado por
drenajes acidos de mina, y Uru Uru, un lago localizado a las afueras de la ciudad de Oruro
altamente contaminado por actividades mineras y descargas de aguas residuales de la
ciudad. Se analizaron los parametros fisicoquimicos y niveles de metales de las muestras de
agua y sedimentos colectados. Se cuantificaron GRAS, el elemento genético movil integron
de clase 1 (intl1) y el marcador de contaminacién fecal humana crAsspahe, mediante
reaccion en cadena de la polimerasa cuantitativa (QPCR). El gen intl1 mostré correlaciones
positivas con sull, sul2, tetA, y blaoxa-2. EI marcador CrAsspahe solo se detecto en el lago
Uru Uru y sus tributarios, estos sitios presentaron una abundancia significativamente mayor
de GRAs. Analisis multivariantes mostraron que la abundancia de crAssphage, la
conductividad eléctrica y el pH presentaron correlaciones positivas con intl1 y los GRAsS.
Los anélisis microbioldgicos basados en cultivo mostraron que el canal Tagarete que
descargas las aguas residuales de la ciudad de Oruro presento los niveles mas altos de
coliformes totales y Escherichia coli, asi como los valores mas altos en el indice
Resistencia antibioticos multiple (MAR). Juntos, nuestros resultados sugieren que la
contaminacion fecal es el factor principal que contribuye al incremento de los GRAs y el

gen intl1 en los ambientes contaminados por aguas residuales y actividades mineras.



Abstract

An increased abundance of antibiotic resistance genes (ARGS) in aquatic environments has
been linked to environmental pollution. Mining polluted sites with high concentrations of
metals could favor the in situ co-selection of ARGs, whereas wastewater discharges release
fecal antibiotic resistant bacteria in the environment. To study the effect of human fecal
contamination and mining pollution, water and sediment samples affected by mining
activities and sewage discharges were collected from three lakes in Bolivia, the pristine
Andean lake Pata Khota, the Milluni Chico lake directly impacted by acid mine drainage,
and the Uru-Uru lake located close to Oruro city and highly polluted by mining activities
and human wastewater discharges. Physicochemical parameters, including metal levels,
were analyzed in water and sediment samples. ARGs were screened by quantitative
polymerase chain reaction (qPCR) together with the mobile element class 1 integron (intl1),
as well as crAssphage, a marker of human fecal pollution. The gene intl1 was positively
correlated with sull, sul2, tetA, and blaoxa-2. CrAssphage was only detected in the Uru-Uru
lake, and its tributaries and a significantly higher abundance of ARGs were found in these
sites. Multivariate analysis showed that crAssphage abundance, electrical conductivity, and
pH were positively correlated with higher levels of intl1 and ARGs. Culture-based
microbial analysis showed that the total coliform bacteria and Escherichia coli presented
the highest abundance in the Tagarete Chanel, and the higher values in the Multiple
Antibiotic Resistance index. Taken together, our results suggest that fecal pollution is the
major driver of higher levels of ARGs and intl1 in environments contaminated by

wastewater and mining activities.



INTRODUCCION

Resistencia a Antibioticos y Genes de Resistencia a Antibidticos.

La habilidad de las bacterias de resistir los efectos de los antibidticos se denomina
resistencia a antibidticos, las bacterias que poseen o adquieren dicha habilidad se
denominan Bacterias Resistentes a Antibidticos (BRAs) (Amarasiri et al. 2020). La
resistencia a antibidticos es considerada una de las mas grandes amenazas a la salud
humana a escala global (Llor & Bjerrum 2014). Cada afio se reportan mas de 2.8 millones
de infecciones causadas por BRAs y mas de 35 000 personas mueren como consecuencia
de dichas infecciones, tan solo en los Estados Unidos (U.S. Department of Health and
Human Services 2019). Actualmente las infecciones por microorganismos que no pueden
ser tratadas con ningun antibiotico disponible cada vez son més frecuentes, por lo cual se
considera que hemos entrado a la era post antibidticos (U.S. Department of Health and

Human Services 2019).

Las bacterias adquieren la capacidad de resistir a los antibidticos ya sea mediante
mutaciones genémicas (por ejemplo, mutaciones en los blancos de los antibioticos que
afectan las interacciones entre el antibiotico y su blanco), o mediante transferencia
horizontal de genes, mecanismo por el cual una célula adquiere genes que le confieren
funciones nuevas (por ejemplo, enzimas que inactivan antibidticos) (Culyba et al. 2015).
Los principales mecanismos de transferencia horizontal de genes son: i) conjugacion,
mecanismo en el cual las células donantes y receptoras entran en contacto mediante
adhesinas o pili para la transferencia del material genético; ii) transformacidn, que consiste
en la adquisicion de ADN extracelular, que se integra y expresa en una bacteria; iii)
transduccion, mecanismo mediado por virus, principalmente bacteri6fagos. Todos estos
mecanismos de transferencia horizontal de genes son responsables de la diseminacién de
genes de resistencia a antibidticos (GRAS) desde bacterias ambientales y comensales,
reservorios de GRAs que son denominadas como el resistoma, hacia bacterias patogénicas
(von Wintersdorff et al. 2016).

Los Genes de Resistencia a Antibidticos y los Elementos Genéticos Moviles (EGMs)
gue cargan estos genes son denominados contaminantes xenogenéticos i.e. elementos que

pueden ser incorporados en los genomas de microorganismos incrementando sus



concentraciones mediante la replicacion de sus hospederos (Gillings et al. 2018), son
también clasificados como contaminantes emergentes de ambientes acuaticos, donde
pueden ser adquiridos por patdgenos, generando problemas de salud publica (Berendonk et
al. 2015).

La resistencia a Antibioticos y los Ecosistemas Acuaticos.

La microbiota humana y animal es un reservorio de GRAS, que pueden pasar a las
bacterias que transitan el tracto intestinal y terminan en las heces y estas a su vez en aguas
residuales (Amarasiri et al. 2020). En plantas de tratamiento de aguas residuales convergen
altas densidades microbianas, ademas de sustancias quimicas, antibiéticos y metales que
favorecen la transferencia horizontal de genes (Karkman et al. 2018). Los efluentes de
plantas de tratamiento de aguas residuales contiene GRAs y EGMs que terminan en los
sedimentos de los cuerpos de agua receptores (Chu et al. 2018). A lo largo de la costa
oriental China, en 18 estuarios analizados, los GRAs en sedimentos estan fuertemente
correlacionados con EGMs y con residuos de antibioticos (Zhu et al. 2017). Las
comunidades acuaticas bacterianas expuestas a metales y antibidticos presentan mayor
abundancia de integron de clase 1 (intl1) un EGM, sugiriendo mayor potencial de
transferencia horizontal de genes (Wright et al. 2008). Las comunidades microbianas
acuaticas provenientes de aguas residuales al ser expuestas a niveles bajos de antibiéticos y
biocidas (los desinfectantes triclosan y clorhexidina) son capaces de transferir GRAs
mediante conjugacion (Jutkina et al. 2018). Muchos GRAs encontrados en patdgenos
humanos también son encontrados en bacterias ambientales no patogénicas, muchas veces
flanqueados de EGMs, es decir, estos genes se movilizan mediante transferencia horizontal
entre el medio ambiente y los entornos hospitalarios. (Marti et al. 2014, Nesme et al. 2014).

Fabricas productoras de antibioticos en India descargan alrededor de 45 kg de
ciprofloxacina al dia (Larsson et al. 2007), la descarga de estas aguas residuales impacta
fuentes de agua superficial, subterranea y potable en la zona, donde la concentracion de
ciprofloxacina puede llegar hasta los 14 mg/L (Fick et al. 2009), como consecuencia, la
planta de tratamiento de aguas residuales que recibe dichas descargas presenta muy altas
proporciones de microorganismos multirresistentes (Marathe et al. 2013) y en los sitios

aledarios se detectaron niveles muy elevados de GRAs y EGMs (KTristiansson et al. 2011).



Los antibioticos descargados en ambientes acuaticos actian como presion selectiva que
promueve la seleccion de microorganismos que cargan GRAs y EGMs, y la transferencia

horizontal de genes, favoreciendo la diseminacion de estos elementos.
Metales pesados y Genes de Resistencia a Antibioticos.

Otra actividad antropogénica que causa un impacto ambiental significativo es la
mineria. Estas actividades contaminan los causes de agua con metales disueltos (Navarro et
al. 2008), ocasionando que los metales pesados se acumulen en los sedimentos (Liu et al.
2019). Se ha sugerido que los metales pesados favorecen la seleccion de GRAS por
procesos de co-seleccion, i.e. la adquisicion simultanea de GRAS y genes de resistencia a
metales (GRMs), donde la presion selectiva es ejercida por la presencia de metales (Baker-
Austin et al. 2006). Diversos estudios reportan esta relacion. Un estudio realizado en
Irlanda del Norte analizo muestras de suelo urbano y determind la presencia de metales
(Zn, Cu, Cd, Co, Ni, Hg, Cry As) y varios GRAs asociados a EGMs (Zhao et al. 2019).
Igualmente otro estudio en el rio Dongying en China, demostr6 que los niveles de Cuy Cr
y la abundancia de diferentes GRAs mostraron una correlacién positiva (Zhao et al. 2016).
Los niveles de Zn y Pb mostraron correlacion positiva con la abundancia de genes de
resistencia a eritromicina en plantas de tratamiento de aguas residuales (Gao et al. 2015).
Estos datos indican que la presencia de metales pesados favorece la seleccién de GRAs y
EGM, y que los ambientes acuaticos son importantes para la ecologia y evolucién de la
resistencia a antibidticos. En particular, los cuerpos de agua pueden ser hotspots para la
evolucion de GRAs dado que en estos convergen antibidticos, microorganismos de
diferentes fuentes, biocidas, y metales pesados (Taylor et al. 2011, Karkman et al. 2018), lo
que genera un escenario que favorece la emergencia, persistencia y diseminacion de GRAs
(Baquero et al. 2008).

Contaminacion fecal y Genes de Resistencia a Antibidticos.

Las bacterias intestinales expuestas a grandes concentraciones de antibidticos son una
de las principales fuentes de GRAs y EGMs (Amarasiri et al. 2020), estas bacterias son
liberadas al ambiente mediante la descarga de aguas residuales en las que las descargas
fecales convergen con antibidticos, metales y otras sustancias quimicas. En lagos urbanos

como Xochimilco México, aguas residuales semitratadas y no tratadas son descargadas,



incrementando la concentracion de bacterias fecales principalmente en los sedimentos,
donde también se encontraron los mayores niveles de bacterias resistentes a antibiéticos
(Rosas et al. 2015), sugiriendo una relacién entre las descargas fecales y la resistencia a

antibioticos.

Los niveles de contaminacion fecal no son frecuentemente considerados en el analisis
de seleccion y diseminacion de GRAs (Karkman et al. 2019). La incorporacion de un
marcador molecular de contaminacion fecal humana puede ayudarnos a discernir entre la
acumulaciéon de GRAs debido a descargas fecales y la seleccion in situ y diseminacion de
GRAs causada por otros contaminantes ambientales (Karkman et al. 2019). El bacteriéfago
crAssphage (Cross-Assembly phage), que probablemente infecta Bacteroides uno de los
géneros de bacterias Gram-negativas mas abundante en la microbiota intestinal humana
(Dutilh et al. 2014), es altamente abundante en ambientes acuaticos contaminados por heces
humanas, y poco frecuente en ambientes acuaticos contaminados por heces de otros animales
(Garcia-Aljaro et al. 2017); por lo que crAssphage es considerado un marcador de
contaminacion fecal humana. EI marcador crAssphage mostr6 correlacion positiva con la
abundancia de GRASs que confieren resistencia a macrdélidos, tetraciclinas y sulfonamidas, en
aguas de arroyos urbanos (Stachler et al. 2019), relacionando la contaminacion fecal en el

aguay la presencia de GRAs.
Comunidades Bacterianas y Genes de Resistencia a Antibidticos.

Las descargas de antibidticos en el ambiente ejercen presiones selectivas sobre las
comunidades microbianas de aguas y sedimentos, influenciando a su vez la presencia y
abundancia de GRAs (Deng et al. 2020). Diversos estudios hallaron correlaciones
significativas entre la composicion de las comunidades bacterianas y la composicion de
GRAs (Zhou et al. 2017, Chen et al. 2019, Deng et al. 2020), la composicion de las
comunidades microbianas es considerada determinante del resistoma en el suelo (Forsberg
et al. 2014). Las descargas fecales urbanas impactan las comunidades bacterianas acuaticas
disminuyendo su diversidad, favoreciendo ciertos grupos bacterianos como Proteobacteria,
Firmicutes, y Bacteroidetes sobre otros (Paruch et al. 2019), estos mismos filos presentaron
mayor abundancia en sedimentos fuertemente impactados por metales pesados, presentando

también mayor variedad de genes de resistencia a metales (Chen et al. 2018). Dentro de estos



filos se encuentran miembros importantes del microbioma intestinal humano, por ejemplo:
Escherichia coli una Proteobacteria, Enterococcus faecalis y E. faecium pertenecientes al
filum Firmicutes, el género Bacteroidales miembro del filum Bacteroidetes (Paruch et al.
2019).

Relacién entre la contaminacion por metales pesados y descargas fecales en la

abundancia de Genes de Resistencia a Antibioticos.

Desde hace siglos las actividades mineras son econémicamente importantes en la
region andina de Bolivia, e impactan severamente los recursos hidricos (Garrido et al. 2017,
Quaghebeur et al. 2019) mediante la descarga de drenajes &cidos de minas, aguas altamente
acidas, con altas concentraciones de metales pesados y sulfatos. Esta region también sufre de
escases de agua debido a los efectos adversos del cambio climéatico sobre los glaciares
tropicales (Satgé et al. 2019). Ademas, las aguas residuales de sus ciudades son descargadas
directamente al ambiente, contaminando el agua con patdgenos entéricos, antibioticos, y
bacterias resistentes a antibidticos (Poma et al. 2016, Archundia et al. 2017, Guzman-Otazo
et al. 2019). Niveles muy altos de antibioticos causan una seleccion evidente de GRAS en
aguas residuales (Karkman et al. 2019). Sin embargo, para nuestro conocimiento no existen
estudios previos acerca de la abundancia de GRAs en ambientes con niveles muy altos de

metales y descargas de aguas residuales.

Este trabajo tuvo por objetivo analizar la relacion de la contaminacion por metales y las
descargas fecales humanas en la abundancia de diferentes GRAS, el integron de clase 1
(intl1), en agua y muestras de sedimentos de lagos pristinos, contaminados por mineria y
contaminados por aguas servidas y descargas mineras, para explorar las contribuciones de
metales y descargas fecales en la abundancia de GRAs, El integron de clase 1 es el integron
mas abundante y mas ampliamente distribuido entre bacterias (Stalder et al. 2012) y es
considerado un gen marcador de contaminacion antropogénica, comunmente ligado con
genes de resistencia a antibioticos y metales en bacterias Gram-negativas (Gillings et al.
2015). Parametros fisicoquimicos y niveles de metales fueron medidos. Los analisis de
metales incluyeron elementos que previamente fueron reportados en el area de estudio

(Salvarredy-Aranguren et al. 2008, Alanoca et al. 2016) y que se sabe tiene efectos de co-



seleccion de resistencia a antibioticos (Stepanauskas et al. 2006, Graham et al. 2011, Knapp
et al. 2011, Gullberg et al. 2014, Gao et al. 2015, Kang et al. 2018).

MATERIALES Y METODOS

Sitios de muestreo

El valle de Milluni

Localizado en la region andina de Bolivia, en el departamento de La Paz a 20 Km de
la ciudad de La Paz, en la Cordillera Real. Es un valle glaciar a los pies de la montafia
Huayna Potosi. El valle tiene cuatro lagunas: Pata Khota (4670 msnm), Jankho Khota
(4575 msnm), Milluni Chico (4540 msnm), y Milluni Grande (4530 msnm), la mas grande,
con una superficie de 2.37 Km? y una profundidad de 4 m. Milluni Grande tiene una
represa que captura y distribuye agua a la planta de tratamiento de agua potable de

Achachicala, el agua es distribuida a las ciudades de La Paz y El Alto.

Las actividades mineras en el valle de Milluni se desarrollaron desde 1920 hasta
1986. Agua de las lagunas aledafias era utilizada para las actividades mineras. Los drenajes
acidos de mina fueron descargados directamente a la laguna de Milluni Chico,
contaminando también la laguna de Milluni Grande. Como consecuencia estos dos lagos
adquirieron un pH extremadamente acido que favorecié la movilidad de metales (Cd, Zn,
As, Cu, Ni, Pb, Sn) en el agua y los sedimentos (Salvarredy-Aranguren et al. 2008). En
contraste, la primera laguna, Pata Khota, recibe agua de deshielo del nevado Huayna
Potosi. Otras actividades antropogénicas en el sitio son minimas y la laguna es considerada
segun algunos estudios como un ambiente ecoldgicamente intacto (Salvarredy-Aranguren
et al. 2008, Driesen 2012).

El lago Uru Uru

El lago Uru Uru (3686 msnm), situado en el departamento de Oruro, en la parte
central del Altiplano boliviano, es un lago artificial proco profundo ubicado a 8 Km al sur
de la ciudad de Oruro. El lago se caracteriza por un pH alcalino (8.3 + 0.6) con fuerte
capacidad tampon. El canal Tagarete recibe y descarga aguas servidas no tratadas de la
ciudad de Oruro a la parte norte del lago. La parte Noreste del lago Uru Uru recibe

descargas de aguas residuales de la mina de San José y la planta de fundicion Vinto



(Alanoca et al. 2016). Por otra parte, el rio Desaguadero, que viene desde el lago Titicaca,
drena las descargas de Kori Kollo y Kori Chaca (dos lagos meromictico que antiguamente
fueron minas de oro a cielo abierto). Las descargas son drenadas en la parte Noroeste del
lago (Zamora Echenique et al. 2018). Estudios previos en Uru Uru reportaron que la
contribucion de desechos mineros y aguas residuales incrementaron la conductividad
eléctrica la concentracion de metales y metaloides como el Hg, Fe, Mn, W, y Sb (Alanoca
et al. 2016).

Recoleccion de muestras y procesamiento

Las muestras de Milluni fueron colectadas durante la época seca en Julio del 2016.
Tres puntos fueron seleccionados al azar en las lagunas de Milluni Chico y Pata Khota
como se indica en la Figura 1. La conductividad eléctrica (CE) y el pH fueron medidos
directamente en el agua (Oakton Instruments, Vernon Hills). Se colectaron muestras de
sedimentos por duplicado en tubos de centrifuga estériles para la posterior extraccion de
ADN vy la cuantificacion de metales. Las muestras fueron etiquetadas e inmediatamente
guardadas a 4 °C con packs frios y transportadas de manera inmediata al laboratorio de
Microbiologia Ambiental del Instituto de Biologia Molecular y Biotecnologia (IBMB) de
la Universidad Mayor de San Andres, donde fueron almacenadas a -70 °C hasta el

momento de su analisis.

Las muestras de Uru Uru y sus tributarios fueron colectadas durante la época hiumeda
(noviembre 2018). Tres puntos distintos fueron considerados (Figura 1): (1) UP1: El canal
que descarga las aguas del lago meromictico de Kori Chaca, en la parte noroeste del lago
Uru Uru. Existen actividades agricolas alrededor de este canal. (2) UP2: El canal Tagarete
que descarga las aguas servidas de la ciudad de Oruro; y (3) UP3: un punto localizado en la

parte noreste del lago donde desembocan las descargas del canal Tagarete.
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Figura 1. Area de estudio. a. sitios de muestreo dentro del Valle de Milluni,

en el departamento de La Paz. Tres sitios de muestreo fueron seleccionados en
las lagunas de Pata Khota (PK) y Milluni Chico (MC). La mina “La Fabulosa”

se ubica aledafia a la laguna Milluni Chico. b. sitios de muestreo en el lago

Uru Uru, en el departamento de Oruro: UP1 localizado en un canal que

descarga las aguas del lago meromictico de Kori Chaca una antigua mina de

oro a cielo abierto, UP2 se localiza en el canal Tagarete que drena las

descargas de aguas residuales no tratadas de la Ciudad de Oruro al lago Uru

Uru, y UP3 localizado en la parte noreste del lago donde convergen descargas

mineras y aguas residuales.

Las muestras de sedimento fueron colectadas en triplicado. EI pH y la CE fueron

medidos in situ en el agua. Las muestras de sedimento fueron colectadas en tubos de

centrifuga estériles de 50 mL, con ayuda de un muestreador de sedimentos cilindrico. Las

muestras fueron divididas en dos fracciones, una para la extraccion de ADN vy la otra para

la cuantificacion de metales. Las muestras se colocaron a 4 °C con packs frios y fueron

transportadas al laboratorio en la ciudad de La Paz, donde fueron almacenadas a -70 °C

hasta el momento de su andlisis. También se recolectaron 300 mL de muestras de agua

superficial en triplicado, y almacenadas en botellas plasticas estériles por cada punto por



duplicado. Las muestras fueron transportadas hasta el laboratorio para ser filtrada a través
de membranas de nitrocelulosa de 0.45 pum (Sigma-Aldrich). Los filtros fueron
inmediatamente almacenados a -70 °C hasta el momento de su analisis. El resto de muestra
de agua fue empleada para la estimacion de coliformes totales y Escherichia coli (E. coli)
mediante fermentacion en tubos multiples y Numero Mas Probable (NMP) (explicado

posteriormente).
Cuantificacion de Metales

Seis elementos (As, Pb, Cu, Cd, Zn, y Ni [mg/Kg]) fueron cuantificados en las
muestras de sedimentos y de agua. Los analisis anteriormente descritos (Guedron et al.
2017) fueron realizados en el Laboratorio de Calidad Ambiental (LCA) de la Universidad

Mayor de San Andrés mediante espectroscopia de absorcidn atomica.
Extraccion de ADN

El ADN de las muestras de sedimentos fue extraido a partir de 300 mg de muestra
empleando el kit de extraccion PowerSoil ADN isolation kit (Qiagen, Alemania). Debido al
bajo pH y la presencia de metales pesados, previamente las muestras fueron sometidas a un
prelavado con una solucion SO (0.1 M EDTA, 0.1 M Tris (pH 8.0), 1.5 M NaCl, 0.1 M
NaH2PO4, y Na2HPO4) (Fang et al. 2015). Brevemente, 300 mg de sedimentos fueron
lavados con 1.5 mL de solucién SO toda la noche en un agitador horizontal a 180 rpm a 4
°C, el sedimento fue recuperado por centrifugacion a 12,000 x g por 5 minutos, el
sobrenadante fue desechado y el pellet resuspendido en 1.5 mL de solucion SO, el
procedimiento se fue repitiendo varias veces hasta que se obtuvo un sobrenadante claro.
Los sedimentos fueron trasferidos a los PowerBead Tubes (Qiagen, Alemania) y la
extraccion procedi6 siguiendo las instrucciones del fabricante, el ADN fue eluido en un

volumen final de 100 L de agua ultra pura libre de DNAsa.

Un cuarto de los filtros de nitrocelulosa fue utilizado para la extraccion de ADN,
usando el kit PowerSoil ADN isolation kit (Qiagen, Alemania). Los filtros fueron cortados
y trasferidos a los PowerBead Tubes (Qiagen, Alemania) y la extraccion de DNA de la
biomasa microbiana atrapada en el filtro procedi6 de acuerdo a las instrucciones del
fabricante. La concentracion de ADN obtenido fue medida por fluorescencia empleando el
kit Qubit dsADN HS (Invitrogen, OR, USA).



PCR Cuantitativo

En un estudio anterior (Agramont 2018) el kit Antibiotic Resistance Genes Microbial
ADN gPCR arrays (Qiagen, Velncia, CA, USA), fue usado para realizar un screening de
GRAs presentes en las lagunas de Milluni. Los arrays consisten en placas de 96 pocillos
que contienen cebadores y sondas predispensadas para la deteccion de 85 GRAs diferentes.
Para este estudio fueron considerados todos los genes con al menos un resultado positivo
(CT < 39) en los arrays. Basados en los resultados del screening fueron seleccionados 12
GRAs: B-lactamasas (acc-3, blaivp-2, blaive-s, blaivpe-12, y blaoxa-2), macrolidos-licosamida-
estreptogramina B (msrA), meticilina (mecA), quinolonas (qnrB1, gnrB5, y qnrS1),
tetraciclina (tetA y tetB); ademas, se incluyeron los genes de resistencia a sulfonamidas
(sully sul2) no incluidos en el array, pero detectados en estudios previos en Milluni
(Archundia et al. 2017).

Para generar la curva estandar para la cuantificacion absoluta de estos genes, se
ensamblaron las secuencias blanco de los 14 GRAs. Adicionalmente se incluyé el EGM
intl1. Como marcador molecular de contaminacién fecal humana se afiadio el gen
KP06_gp31 del fago crAssphage. El constructo (Fig. 2) fue insertado en el sitio de
restriccion Xbal del MCS (sitio multiclonal) del vector pUC57. La secuencia del inserto fue
sintetizada e insertada por GenScript (GenScript, Piscataway, NJ, USA). Las secuencias de
referencia de los GRAs fueron obtenidas de la base de datos CARD (The Comprehensive
Antibiotic Resistance Database) (https://card.mcmaster.ca/) (Alcock et al. 2020) y los
cebadores fueron disefiados usando Primer-BLAST (NCBI) (Ye et al. 2012). Una curva de
calibracion fue generada usando una dilucion serial de 10°a 10! copias del plasmido. La
region hipervariable V4 del gen 16S rRNA fue utilizado para la normalizacion de la
cuantificacion absoluta de los GRAs y el intl1. Los cebadores empleados en este estudio se

muestran en la tabla 1.

10



500

1000

1500

> I > D> D vy > @"’-Dm@

IMP2 ACCZ IMPS MecA

msrA Qnrel OXA-2 QnrB3

Qnrsl
CrAssphage

Teth

Figura 2. Constructo de blancos de PCR. Las secuencias blanco de 14 GRAs

mas el gen intl1, y el gen KP06_gp31 del bacteriofago crAssphage fueron

ensamblados juntos para ser insertados en el plasmido pUC57. El plasmido fue

empleado como control positivo de los ensayos de gPCR y para disefiar la curva

estandar para la cuantificacion de los genes blanco.

Tabla 1. Cebadores empleados para la cuantificacién de genes por medio de la reaccién en
cadena de la polimerasa (QPCR).

Taman

Gen Forward (5° = 3°) Reverse (5° = 3°) o [bp] Ref.
sull GGATTTTTCTTGAGCCCCGC CACCGAGACCAATAGCGGAA 99 Este estudio
sul2 TCATCTGCCAAACTCGTCGT CAAAGAACGCCGCAATGTGA 103 | Este estudio
blaivp-s CTTGGTTTGTGGAACGCGG TAAGCCACTCTATTCCGCCC 87 Este estudio
blaime-2 GAGCGCGTTTGCCTGATTTA AGAAACAACACCCCAACCGT 95 Este estudio
blaimp-12 TGAAGAGGTTAGCGGTTGGG CGCCCTACAAACCAAGCAAC 132 | Este estudio
blaOXA-2 GGTAGGATGGGTTGAGTGGC ATAGAGCGAAGGATTGCCCG 120 | Este estudio
acc-3 GTTGCTACGCCGATTGTTCC GCGATGTAGGCACCAAAACC 92 Este estudio
tetA TCAATTTCCTGACGGGCTG GAAGCGAGCGGGTTGAGAG 91 Nolvak et

al. (2012)
tetB AGTGCGCTTTGGATGCTGTA GCTGAGGTGGTATCGGCAAT 98 Este estudio
CTGCTAACACAAGTACGATTCCAA | TCAAGTAAAGTTGTCTTACCTACACC Zhu et al.
msrA 89
AT ATT (2013)
mecA GGTTACGGACAAGGTGAAATACT | TGTCTTTTAATAAGTGAGGTGCGTTA 106 Zhu et al.
GAT ATA (2013)
QnrB-1 GCGGCACTGAATTTATCGGC GGCATCTTTCAGCATCGCAC 86 Este estudio
QnrB-5 CGGGGTGTTGATTTACAAGGC GCCAATAATCGCGATGCCAA 84 Este estudio
Intl1 CAGCACCTTGCCGTAGAAGA GAGGCATTTCTGTCCTGGCT 99 Este estudio
Modificado
CrASS- AGGAGAAAGTGAACGTGGAAACA | AACGAGCACCAATTTTAAGCTTTA 78 dg Garcia-
phage Aljaro et al.
(2017)
16S Zhang et al.
CCTACGGGAGGCAGCAG TTACCGCGGCTGCTGGCAC 192
RNA ; (2017)
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Analisis microbioldgicos
Estimacion de Coliformes totales y Escherichia coli.

Se estimo la presencia de coliformes totales mediante fermentacion en maltiples tubos
y se estimo su densidad mediante la técnica de Numero Mas Probable (MPN), siguiendo el
protocolo descrito por la APHA (APHA 2017), brevemente:

Para la deteccion de bacterias coliformes totales, se utilizo la técnica de fermentacion
en tubos maltiples, empleando tubos de caldo Lauril triptosa (SigmaAldrich) con tubos
Durham invertidos dentro del medio. 100 mL de agua fueron empleados inicialmente. Las
muestras de agua fueron homogenizadas por inversiones de las botellas (20 inversiones de
cada una) antes de alicuotar las muestras. Luego de homogenizar las muestra de agua, 10
mL de estas fueron directamente sembrados en 10 mL de caldo Lauril triptosa (71.2 g/L),
para una dilucion final de 10:10. Posteriormente las muestras de agua fueron diluidas de
manera seriada 5 veces (1:10, 1:10%, 1:10%1:10%, 1:10°), empleando 10 mL de indculo en 90
mL de solucidn diluyente estéril (5 mL de MgCl2 x 6H20 + 1.26 mL KH2PO4 + 1L agua
destilada). Se sembrd 1 mL de inoculo en 10 mL de caldo Lauril Triptosa (35.6 g/L). Se
utilizaron 3 tubos por cada dilucion. Los tubos fueron incubados a 35 £ 0.5°C por 24 horas,
tiempo después del cual fueron examinados para ver crecimiento bacteriano y formacion de
gas en los tubos Durham, cuando no se evidencio esto, los tubos fueron dejados en
incubacion 24 horas mas, tiempo después del cual fueron reevaluados. Los tubos con

evidente formacion de gas fueron considerados positivos para coliformes totales.

Para la deteccion y estimacion de E. coli, se utilizé la técnica de sustrato fluorogénico,
empleando el medio EC-MUG (SigmaAldrich). Los tubos que mostraron sefial positiva de
fermentacion en el caldo de Lauril triptosa fueron examinados. Empleando una aza
metélica estéril de 3.5 mm de didmetro, se transfirié un inoculo del tubo con fermentacion a
un tubo con 10 mL de medio EC-MUG. Los tubos fueron colocados en bafio maria a 44.5 £
0.2°C por 24 horas y posteriormente examinados en busqueda de crecimiento bacteriano y
fluorescencia bajo luz UV. Los tubos que mostraron sefial fluorescente azul brillante fueron

considerados positivos.

Para la estimacion de la densidad de coliformes totales y E. coli en las muestras, se

empled la técnica de Numero Mas Probable (NMP), segun la tabla (Anexo 1).
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Recuperacion y aislamiento de microorganismos

Un volumen de 300 mL de agua fue filtrado a través de membranas de nitrocelulosa
con poros de 45 um de didmetro (Thermo Fisher), con ayuda de una bomba. Un octavo de
cada filtro fue cortado y la biomasa atrapada en el filtro se cultivé en caldo LB a 37°C por
18 hrs a 180 rpm. Después de la incubacion, 100 pL de caldo fueron inoculados sobre
placas de agar MacConkey y CHROMAgar (CHROMagarTM), en duplicado, las placas
fueron incubadas a 37°C por 18 hrs. Después de la incubacién, aproximadamente 10
colonias (5 lac+ y 5 Lac-) fueron aisladas de cada placa Mac Conkey y CHROMAgar, las
cepas aisladas fueron cultivadas en caldo LB y almacenadas a -80°C con 15% glicerol para
su posterior andlisis. El medio CHROMAgar permite la distincién de bacterias E. coli

mostrandolas de un color rosado oscuro a rojizo.
Caracterizacion fenotipica y pruebas de susceptibilidad antimicrobiana

Las cepas aisladas fueron cultivadas en Chromogenic Coliform Agar (ThermoFisher),
para distinguir las colonias de bacterias coliformes y E. coli. Las colonias de bacterias
coliformes aparecen de color rosado a rojo en el agar, mientras que las colonias de E. coli

presentan una coloracién azul oscuro a violeta.

Las colonias identificadas como E. coli fueron analizadas empleando el sistema
PhenePlateTM (PhPlate Microplate Techniques AB, Saltsj6-Boo, Sweden). Brevemente,
las colonias de E. coli identificadas en el Chromogenic Coliform Agar fueron seleccionadas
para la evaluacion de su perfil bioguimico mediante el monitoreo del crecimiento
bacteriano en 11 diferentes sustratos de carbono: a. celobiosa; b. sucrosa; c. gentobiosa; d.
rafinosa; e. adonitol; f. sorbosa; g. L-fucosa; h. arbutina; i. citrato; j. malonato; y k. ornitina
(Kuhn 1993). Las PhPlates son placas de 96 pocillos que contienen los 11 diferentes
sustratos distribuidos en cada una de las columnas (2-11) de la placa, la primera coluna no
contiene ningun sustrato y sirve para preparar el inoculo y dispensarlo al resto de la placa.
En los pozos de las colunas 2-12 se dispensaron 150 pL de medio de suspension (0.1%
proteasa-peptona + 0.01% bromothymol blue + 0.3M Na2HPO4-NaH2PO4), mientras que
en el primer pozo de cada fila se dispenso 200 puL de medio de suspensién y con ayuda de
un aza estéril se inocul6 una sola colonia, una vez homogenizado el contenido del primer

pozo de cada fila fue dispensado en el resto de los pozos de la fila, 10 pL por pozo. Las
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placas fueron incubadas a 37°C toda la noche, y al dia siguiente fueron fotografiadas y las
fotografias fueron utilizadas para obtener datos de absorbancia de cada uno de los pozos
empleando el software PhenePlateTM (PhPlate Microplate Techniques AB).

En paralelo, se evaluo el perfil de resistencia de las 34 colonias de E. coli aisladas,
para esto se empled el sistema AREB (PhPlate Microplate Techniques AB, Saltsj6-Boo,
Sweden). El sistema AREB consiste en el uso de placas de 96 pocillos con 10 antibiéticos
deshidratados predispensados en las columnas 2-11 (a. ampicilina; b. cefoaxima; c.
ceftazidima; d. cloranfenicol; e. ciprofloxacina; f. gentamicina; g. acido nalidixico ; h.
cefpodixima; i. tetraciclina y j. trimetoprima), la columna 12 como control positivo de
crecimiento bacteriano y la primera columna de la placa es utilizada para la preparacion del
inoculo, en esta primera columna se dispensan 20 pL del inoculo preparado en la primera
coluna de las PhenePlates, una vez homogenizado se distribuye 10 yL a cada uno de los
pozos restantes de cada fila, donde previamente se dispenso 200 pL de medio (Caldo
Mueller-Hinton + 1% de TPTC/100 mL). Las placas fueron incubadas a 37°C toda la
noche, posteriormente las placas fueron fotografiadas y las iméagenes fueron analizadas
empleando el software Microplate Analyser (www.phplate.se). (Colque Navarro et al.
2014). Tanto los ensayos de PhenePlates como los ensayos AREB incluyeron como
controles de calidad las cepas E. coli ATCC 25922 y Staphylococcus aureus ATCC 29213.

Pruebas de difusion de disco Kirby-Bauer

Un total de 69 cepas fueron seleccionadas al azar para determinar su patron de
resistencia fenotipica a 13 antibidticos diferentes mediante ensayo de difusion de discos. El
ensayo se realizé siguiendo el protocolo de la EUCAST (Matuschek et al. 2014) con
algunas modificaciones. Brevemente, se emplearon placas Petri de vidrio (100 mm) con
medio Mueller-Hinton (Sigma) no suplementado estéril (0.4 mm de espesor). El inoculo fue
preparado en 3 mL de medio LB incubado durante toda la noche a 37°C y 150 rpm. El
cultivo fue diluido con medio LB fresco hasta una absorbancia de 0.8-1.2 a 660 nm. Las
placas fueron inoculadas usando un hispo estéril sumergido en la suspension bacteriana, las
bacterias fueron inoculadas uniformemente en toda la superficie del medio en la placa,
hasta cuatro discos de difusion fueron colocados por placa dentro los 15 minutos siguientes

a la inoculacion. Las placas fueron incubadas invertidas por 18 + 2 horas a 35°C. Los halos
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de inhibicion de crecimiento bacteriano fueron medidos con ayuda de un vernier
inmediatamente luego de la incubacion. Todos los ensayos incluyeron un analisis de control
de calidad empleando las cepas E. coli ATCC 25922 y S. aureus ATCC 29213. Los datos
de diametro de los halos fueron interpretados segun la tabla de breakpoints de EUCAST
version 8.1 para enterobacterias, excepto para los antibioticos no contemplados en
EUCAST, donde se empled la guia del CLSI (CLSI 2015).

Los antibidticos usados en el analisis fueron: ciprofloxacina (5 pug), acido nalidixico
(10 pg), estreptomicina (10 ug), amikacina (30 pg), gentamicina (10 pg), piperacilina-
tazobactam (30-6 pg), ampicilina (10 pg), ertapenem (10 ug), doripenem (10 pg),
imipenem (10 pg), meropenem (10 ug), cloranfenicol (30 pg), tetraciclina (30 pg). Cepas

que presentaron 3 0 mas resistencia a antibidticos fueron consideradas multirresistentes.
Secuenciacion metagenémica

La secuenciacion metagendmica fue realizada en el Center for Translational
Microbiome Researche (CTMR) del Departamento of Tumor and Cell Biology del
Karolisnka Institutet en Estocolmo Suecia. Las librerias para la secuenciacion
metagendmica de las muestras fueron preparadas empleando el kit MGl FS DNA Library
Prep kit (96x, 1000006988; MGlI, Shenzhen - China). La preparacién de las librerias se
realizé de acuerdo a instrucciones del fabricante, salvo que se emplearon 50 ng de ADN en
lugar de 200 ng (para algunas muestras con muy bajo contenido de ADN 20 ng de ADN
fueron considerados aceptables). Debido a la baja concentracién de ADN con la que se
trabajo, en lugar de una doble limpieza de las beads para seleccionar por tamafio, se realizd
una sola limpieza. El kit usa fragmentacion enzimética de ADN seguido de un barcodig de
las muestras (usando 7 ciclos de PCR), circularizacién de la hebra de ADN de simple
cadenay la construccion de una nano-esfera de ADN. Todo el procedimiento se realiz6 de
manera automatica usando los robots SP-960 y SP-100 (MGI). La secuenciacion se realizo
en un secuenciador DNBSEQ-G400 (MGI) empleando un set de secuenciacion de alto
rendimiento (PE150 10000016952; MGI) con las librerias de ADN cargadas manualmente

en la celda de flujo.

Para la anotacién de las muestras, el pipeline STAG-mwc fue utilizado (StaG-mwc v0.4.0),

informacion detallada puede encontrarse en: https://stag-
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mwc.readthedocs.io/en/latest/index.html. Brevemente, las lecturas humanas fueron

removidas usando ‘Kraken2’ (versién v2.0.8-beta) contra el referente humano GRCh38
incorporado. Para la designacion taxonomica del resto de las lecturas, ‘Kraken2’ (version
v2.0.8-beta) fue empleado contra una base de datos generales (construida con una
biblioteca de secuencias de arquea, bacteria, virus y hongos), con intervalo de confianza de
0.5. El conteo de grupos taxondémicos obtenido de Kraken fue analizado en R empleado los

paquetes ‘phyloseq’ y ‘metacoder’ (version 0.3.4)
Anélisis estadistico

Todos los analisis estadisticos fueron realizados en el software R 3.6.1. (R Core Team
2017). Un andlisis de varianza (ANOVA) fue empleado para analizar la significancia de las
diferencias de los parametros fisicoquimicos entre los sitios analizados. La distribucion de
residuos y la homogeneidad de varianza fueron analizados empleando el quantile-quantile
plot (g-gPlot) y diagramas de dispersion, respectivamente. Cuando los datos no se ajustaron
a los supuestos de la distribucion de residuos y homogeneidad de varianza, la funcion ‘Box-
cox’ fue empleada para escoger la transformacion adecuada. Cuando las pruebas de
ANOVA resultaron significativas, la comparacion por pares entre medias a través del
analisis post-hoc Tukey fue empleado. El paquete ‘multcomp’ (Versién 1.4-10) fue
empleado para realizar comparaciones multiples. Correlaciones de Pearson fueron
realizadas para evaluar las correlaciones entre parametros fisicoquimicos, asi también entre
los genes cuantificados, los parametros analizados mediante correlaciones de Pearson

fueron normalizados empleando logaritmo en base 10.

Un mapa de calor con ordenamiento jerarquico (hierarchical clustering ordination)
fue utilizado para presentar la abundancia normalizada de los genes cuantificados

empleando el paquete ‘gplots’ (Version 3.0.1.1).

El analisis de componentes principales (PCA) fue empleado tanto para explorar los
sitios de muestreo en funcion de sus variables ambientales y para examinar las relaciones
entre los genes cuantificados, las descargas fecales, las variables fisicoquimicas y los
metales cuantificados. Los puntos de muestreo fueron ordenados en funcién de su
abundancia normalizada de GRAs y del intl1. Los ejes que explican mejor la variacion

fueron extraidos (Componente 1y 2) y un modelo linear (Lm) pamétrico fue empleado para
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explorar la relacion entre la ordenacion de los puntos de muestreo a lo largo de los ejes del
PCA con las variables ambientales. La seleccidén del mejor modelo de regresion fue
realizada automaticamente empleando la funcion ‘regsubsets’ (backward y forward) del
paquete ‘leaps’ (Version 3.1) en funcion del valor de R? ajustado. El paquete ‘car’ (Version
3.0-3) fue empleado para calcular el VIF (variance inflation factor) de las variables
independientes para evitar multicolinealidad. Los paquetes ‘factoextra’ (Version 1.0.6), y
‘vegan’ (Version 2.5-5) fueron empleados para el anlisis de ordenacion. Los datos de
abundancia de GRAs, intll y las variables independientes (CE, pH, niveles de metales y la
abundancia del marcador de contaminacion fecal crAssphage) fueron logaritmicamente

transformados antes del analisis.

Diferentes indices de diversidad alfa fueron calculados para cada punto y sitio de
muestreo en R empleando el paquete ‘phyloseq’. La variacion en la diversidad de las
comunidades microbianas (diversidad beta) fue analizada mediante disimilitud de Bray-

Curtis empleando el paquete ‘vegan’.

Como parte de la exploracién de las relaciones entre los parametros ambientales
(pH, CE, niveles de metales y abundancia del marcador de contaminacién fecal
crAssphage) con la abundancia de los genes cuantificados y la composicion de la
comunidad microbiana, se realizaron pruebas de Mantel entre las diferentes matrices de
datos (Sitos x Variables ambientales; Sitios x Abundancia relativa de los genes
cuantificados; Sitios x Abundancia relativa de los taxones). La prueba de Mantel fue

realizada empleando el paquete ‘vegan’ (Version 2.5-5).

RESULTADOS

Condiciones fisicoquimicas y niveles de metales pesados

Se evaluaron las caracteristicas fisicoquimicas y la concentracion de metales en cada
sitio de estudio. Se colectaron datos de pH y CE del agua in situ y antes de la recoleccion
de sedimentos en el sitio de muestreo. Como se muestra en la figura 2a, los puntos de
muestro dentro de la laguna de Milluni Chico (MC) presentaron los niveles méas bajos de
pH (2.32+0.06). MC esta directamente afectado por los drenajes acidos de mina (DAM) y

presenta una intensa coloracién naranja. Los puntos de muestreo en la laguna de Pata Khota
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(PK) presentaron un pH casi neutro (Fig. 3a). Los valores mas bajos de CE fueron
registrados en PK, mientras que MC y Uru Uru (UP1, UP2 y UP3) presentaron valores

significativamente més altos, con la excepcion de UP1 (Fig. 3b).

a
b.
101
a a & a a 13 b b b
8- a 11 b I b I I
&9 I
- 61 g 7 I
o %) 5
41 b b b E 3 -
B 1
2 © a
o.s:l- I a 2
0 0.0 -~
PK1 PK2 PK3 MC1 MC2 MC3 UPL UP2 UP3 PK1 PK2 PK3 MClL MC2 MC3 UPL UP2 UP3
Sitios Sitios

Figura 3. Parametros fisicoquimicos. Los valores de las medias se muestran en
barras, mientras que la desviacion estandar se muestra como barras de errores. Las
letras cuando diferentes sefialan diferencias estadisticamente significativas (p < 0.05)
calculados por ANOVA. a. pH y b. conductividad eléctrica (CE) del agua en los sitios

de muestreo.

Se cuantificaron 6 elementos (As, Cd, Pb, Ni, Cuy Zn) en los sedimentos colectados.
Los resultados (Fig. 4) muestran diferencias claras en la composicion de metales de los
sitios de muestreo. UP3 en el lago Uru Uru, es el punto con mayor concentracién de Zn
(1811 mg Kg* de sedimento). En comparacion con los demas sitios de muestreo, niveles
mas altos de As, Cd, Pb, Ni y Cu fueron hallados en UP3, con diferencias estadisticamente
significativas salvo comparando con los niveles de Cu en MC. Después de UP3, los sitios
en MC presentaron los niveles mas altos de todos los elementos analizados, con
concentraciones significativamente mas altas que en UP2, niveles significativamente mas
altos de As, Cd, Ni, y Zn en relacién a los sitos de PK, y también significativamente mas
altos que en UP1, con excepcion del As, Cuy Cd. UP1 presento niveles mas altos de As,
Pb, Niy Cu en comparacion con UP2. En general, las muestras colectadas en PK y UP2
presentaron los niveles més bajos de todos los metales analizados, excepto por Cu que

presento concentraciones estadisticamente significativas mas altos en UP2 (p < 0.05).
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Todos los puntos directamente impactados por actividades mineras (UP3 seguido de MC y

UP1) presentaron los niveles més altos de As, Cd, Cuy Zn.
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Figura 4. Niveles de metales en los sedimentos. Los niveles de metales totales (mg
Kg™) medidos en muestras de sedimentos se muestran en barras con valores

acumulados para cada punto de muestreo.

Se realizo un PCA para visualizar la distribucién de los sitios de muestreo en funcion
de las variables ambientales (Fig. 5). Todos los puntos de PK presentaron valores muy
similares, y fueron agrupados juntos por el analisis asi también los puntos de MC. En
contraste, los puntos en el lago Uru Uru fueron claramente diferenciados entre ellos por sus

caracteristicas fisicoquimicas y sus niveles de metales.
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Figura 5. Andlisis de Componentes Principales (PCA) de los parametros
ambientales de los sitios de muestreo. Un analisis de ordenacién por PCA fue
empleado para observar la distribucion de los sitios de muestreo basados en sus
caracteristicas fisicoquimicas y en los niveles de metales cuantificados. Todos los sitios
de la laguna PK muestran caracteristicas similares entre si (bajos niveles de metales,
pH neutro y baja CC), del mismo modo los sitios en MC se agrupan en funcién de sus
pardmetros, lo que no sucede con los sitios del lago Uru Uru, siendo cada uno de estos

claramente distinto de los otros.

Por otro lado, las correlaciones de Pearson entre las variables ambientales fueron
analizadas para observar los patrones de dichas variables (Fig. 6), los resultados mostraron
que todos los niveles de metales pesados estan positivamente correlacionados entre ellos sin

embargo existe una correlacién negativa entre el pH y la CE.
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Figura 6. Matriz de correlaciones entre metales y parametros fisicoquimicos. El

coeficiente de correlacién de Pearson (R) se presenta en escala de colores. Solo las
correlaciones significativas (p<0.05) son presentadas en la matriz. Todos los metales

presentan correlaciones positivas entre ellos.

Deteccion y cuantificacion de GRAs y EGMs

Para determinar la presencia y cuantificar la abundancia de GRAs, se extrajo el ADN
total de las comunidades microbianas presentes en las muestras de agua y sedimentos
colectadas en los sitios de muestreo. Basado en los resultados obtenidos al emplear los
Microbial ADN Array for Antibiotic Resistance (Qiagen, Hilden, Germany) en el analisis de
las muestras de PK y MC en un estudio anterior (Agramont 2018), se disefié un plasmido
con un inserto que contiene las secuencias de 14 GRAs diferentes (ver Métodos). Las
secuencias de ADN incluidas en el plasmido corresponden a genes que confieren
resistencia a tetraciclina (tetA, tetB), antibioticos B-lactamicos (blaoxa-2, blaive-2, blave-s,
blaivp-12, acc-3), meticilina (mecA), quinolonas (qnrB1, qnrB5, gnrS1), macrolidos-
licosamina-estreptogramina B (msrA) sulfametoxazol (sull y sul2). Estos ultimos genes no
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fueron incluidos en el array de screening, pero fueron previamente reportados en Milluni
(Archundia et al. 2017).Ademas, un fragmento de la secuencia del gen KP06_gp31 del
bacteriéfago crAssphage y un fragmento del gen intl1 fueron incluidos en el constructo. El

plasmido fue utilizado para generar todas las curvas estandar de los ensayos de gPCR.

La abundancia normalizada de los genes encontrados se muestra en la figura 7. El gen
acc-3 fue detectado Unicamente en las muestras del canal Tagarete (UP2), tanto en
sedimentos como en aguas. El integron de clase 1, junto con blaoxa-2y sull, fueron
detectados en todas las muestras. EI marcador de contaminacion fecal crAssphage fue
detectado en las muestras de agua y sedimentos de Uru Uru y sus tributarios, en el caso de
UP1 crAssphage fue detectado solo en el agua y no en los sedimentos. UP2, el sitio que
recibe directamente descargas de aguas servidas presento los niveles mas altos del
marcador de contaminacion fecal. En contraste, crAssphage no fue detectado en las
muestras de PK y MC. En general UP2 y UP3 fueron los puntos que presentaron mayor
abundancia de todos los genes cuantificados, siendo intl1, sull, sul2, y blaoxa-> los méas
abundantes. Salvo por PK3, el clUster jerarquico revelo un patron diferente de abundancia

de genes entre Milluni y Uru Uru.

22



blap_127

tetA -

blaoxa.27
int/1+

sult-
sul2- .
acc-3-

crAssphage - .

MC3 -
MC2 -
PK2 -
PK1 -
MC1+
UP1S -
PK3 -
uP2w
uUP2s
UP3W -

=

-

o

)
I

R
10® 10° 10* 10°

Figura 7. Abundancia normalizada de GRA, intl1 y CrAssphage detectados en
sedimentos y aguas. Los valores de abundancia de GRAs e intl1 fueron normalizados
en funcidn a la abundancia del gen 16S rRNA. Los valores de abundancia absoluta de
CrAssphage fueron incluidos. Los datos fueron transformados empleando Log 0y Y
representados en un mapa de calor donde, los colores mas rojizos representan una
mayor abundancia. Las filas y columnas fueron ordenadas en funcion a su similitud
mediante hierarchical clustering. S: sedimento; W: Agua. Los puntos con mayor

abundancia de genes corresponden al Lago Uru Uru, en especia UP2 y UP3.
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Dado de muchos GRAs y EGMs se encuentran fisicamente ligados, el patron de
coocurrencia de los genes incluidos en el estudio fue evaluado mediante correlacion de
Pearson de la abundancia normalizada de todos los genes detectados (Fig. 8). El gen intl1
presento correlacion positiva con los genes sull, sul2, blaoxa-2, y tetA. Mas aln, estos
ultimos genes también mostraron correlaciones positivas entre ellos, con la excepcién de
sul2 y tetA. La abundancia de tetA presento una correlacion inversa con la abundancia de
blaimp-12. Los valores de abundancia absoluta de crAssphage presentaron una fuerte

correlacion con intll, sull, blaoxa-, y tetA, pero las correlaciones no fueron significativas.
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Figura 8. Correlaciones entre los genes cuantificados. El coeficiente de correlacion
de Pearson (R) se representd en un mapa de calor de colores. La significancia de la
correlacion se representa con asteriscos: p < 0.05 = *, p <0.01 = **, p < 0.001 = ***,
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Evaluacion de la Composicion de las comunidades microbianas en agua y
sedimentos.

La composicion de las comunidades microbianas en las muestras de agua y
sedimentos fue analizada mediante secuenciacién metagenémica shotgun. No se recuper6
informacion de la secuenciacion del punto de muestreo MC1. Para evaluar la diversidad de
las comunidades microbianas, las diferencias entre las comunidades microbianas de cada
muestra (diversidad beta) fue analizada mediante una matriz de disimilitud de Bray-Curtis,
y ordenacion por cluster jerarquico (Fig. 9a). Las comunidades microbianas se agruparon
segun su sitio de procedencia, formando 4 clUsteres: uno conformado por las muestras de
PK, otro por las muestras de MC, el tercero por las muestras UP1S, UP3S y UP3W vy el
ultimo claster agrupo las muestras UP2S y UP2W, mientras que UPW1 fue excluido de
todos estos clusteres, guardando menor disimilitud con UP2S y UP2W. El indice de
Shannon fue calculado para cada muestra (Fig. 9b), las muestras de MC y UP1W
presentaron los valores mas bajos del indice de diversidad de Shannon, las muestras de
agua y sedimentos de los puntos de Uru Uru fueron agrupados, al igual que las muestras de
las lagunas PK y MC para evaluar mediante ANOVA la diferencia en diversidad entre estos
sitios. MC presento diferencia estadisticamente significativa (p<0.05) con los puntos UP1,
UP2 y UP3, que presentaron valores méas altos del indice de Shannon (Fig. 9c).
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Figura 9. Diversidad de las comunidades microbianas. a. comparacion de la
diversidad microbiana entre sitios de muestreo mediante una matriz de disimilitud de
Bray-Curtis, y ordenamiento por clUster jerarquico. El color rojo indica mayor
disimilitud entre muestras, mientras que el color azul sefiala mayor similitud entre
estas.; b. Indice de Shannon de cada uno de los sitios analizados; c. comparacion
mediante ANOVA del indice de diversidad de Shannon entre las lagunas de MC, PK'y
los sitios UP1, UP2 y UP3.
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La abundancia relativa de grupos filogenéticos de bacterias fue recobrada, con
asignaciones taxonomicas a nivel de familia, género y especie (Fig. 10 y anexos 2 y 3). Los
géneros dominantes en las muestras de PK fueron: Bradyrhizobium (45.6%), y
Methanosarcina (8.85%), mientras que en las muestras de MC los géneros dominantes
fueron: Thiomonas (34.94%), Acidiphilium (6.86%) y Pseudomonas (5%). El punto UP3S
presento como genero dominante a Thaurea (7.63%), mientras que UP3W y UP1S
estuvieron dominados por: Porphyrobacter (8.89%) y Pseudomonas (5.49%). Las muestras
UP1W, UP2S y UP2W estuvieron dominados por Limnohabitans (40.11%), ademas estos
dos altimos puntos también presentaron los géneros Gemmobacter (9.66%),
Hydrogenophaga (8.52%), Flavobacterium (8.4%) y Acidovorax (6.35%). UPW1 presento
como segundo genero dominante a Polynucleobacter (18.15%).

El taxon a nivel de especie con mayor abundancia relativa en las muestras de PK fue
Bradyrhizobium erythrophiei (18.21%), mientras que UP2S, UP1W, UP2W se
caracterizaron por mostrar alta abundancia relativa de Limnohabitans sp. (32.92%). PK3 y
UP1S presentaron una elevada abundancia de Methanosarcina lacustris (12.53 y 11.86%
respectivamente), otros taxones que destacaron en UP2S y UP2W fueron Gemmobacter sp.
(11.49 y 12.61% respectivamente) e Hydrogenophaga sp. (8.04 y 8.11% respectivamente).
Los sedimentos de MC2 y MC3 se caracterizaron por presentar tres taxones principales:
Burkholderiales bacterium GJ-E10 (32.98 y 21.96% respectivamente), Thiomonas sp. x19
(29.66 y 24.72% respectivamente) y Leptospirillum ferrooxidans (2.43y 1.17%

respectivamente).
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Figura 10. Composicion de las comunidades microbianas a nivel de género.

Abundancia relativa de bacterias presentes en la comunidad microbiana asignadas

taxondmicamente a nivel de género. S: sedimentos; W: Agua.
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Contaminacion fecal y GRAs

Para evaluar si la contaminacion fecal contribuye a la abundancia de intl1 y los
GRAs, un ANOVA de una via fue realizado, para comparar la abundancia de intl1 entre
muestras con y sin la presencia del marcado de contaminacion fecal crAssphage. Las
muestras en las cuales crAssphage fue detectado presentaron una abundancia de intl1
significativamente mayor (p<0.001) comparadas con las muestras en las cuales el marcador
de contaminacion fecal no fue detectado. Mas aun, la abundancia de los GRAS que
presentaron correlaciones positivas con inltl (i.e., sull, sul2, blaoxa-2, y tetA) también
presentaron una diferencia estadisticamente significativa en muestras sin y con crAssphage,
presentando mayor abundancia en las muestras en las que se detect6 el marcador de

contaminacion fecal (Fig. 11).
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Figura 11. Abundancia de GRAs e intl1 en funcion a la presencia de crAssphage.

La abundancia de intl1, sull, sul2, blaoxa-2, y tetA entre muestras con y sin la presencia
de crAssphage fueron comparadas por medio de ANOVA. La abundancia de los genes
analizados fue significativamente mayor en los puntos que presentaban el marcador de

contaminacion fecal crAssphage.
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Relacion entre GRAS, variables ambientales y composicion de la comunidad

microbiana

La relacion entre la abundancia de GRAs, intl1, crAssphage, y los factores
ambientales (niveles de metales, pH y CE), fue evaluada mediante prueba de Mantel y un
analisis de componentes principales. La prueba de Mantel mostr6 que existe correlacion
positiva entre la composicién de la comunidad microbiana y la abundancia de GRAs e intl1
(R=10.467, p <0.01), del mismo modo la composicién de la comunidad microbiana esta
correlacionada a la abundancia de crAssphage (R = 0.6441 p < 0.01), y débilmente a la CE
de los sitios de muestreo (R= 0.3449 p < 0.05). Mediante un analisis de Componenetes
principales la abundancia de los GRAs, intl1 fueron reducidos a los primeros dos
componentes principales (PCs) que explicaron el 69.5 y 16.3% de variacion
respectivamente. Un modelo linear multiple se empled para ver si a lo largo de los PCs, la
ordenacion de las muestras en funcion a sus abundancias de genes, responde o0 no una
variable ambiental (Fig. 12). La regresion linear mostr6 que el PC1 (eje x) presento relacion
linear positiva con la abundancia de crAssphage, pH y la CE (Adj. R? = 0.969; F= 50.52;
p< 0.05), sugiriendo que la contaminacion fecal, valores neutrales de pH y CE elevadas son
las tres condiciones relacionadas con una mayor abundancia de GRAs e intll. La prueba de
Mantel corrobor6 estos resultados mostrando que la abundancia de genes se ve influenciada
por las variables ambientales en conjunto (r = 0.4154, p < 0.05), muy débilmente por los
metales (r= 0.2594, p < 0.05), el pH (r= 03774, p < 0.05), siendo la abundancia del fago
crAssphage el factor mas importante (r = 0.5083, p < 0.001), Ninguna relacion

estadisticamente significativa se encontrd para el PC2 (eje y).
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Figura 12. Relacién entre variables ambientales y la abundancia de intll y GRAs.
El PCA fue realizado con los datos de abundancia normalizada de GRAs e intl1 de
cada sitio. Se realizo una regresion linear multiple (Lm) de los componentes
principales (PCs) con los niveles de metales, pH, CE y la abundancia normalizada del
marcador de contaminacidn fecal crAssphage. Los parametros del modelo fueron
automaticamente seleccionados en funcién a su valor R? ajustado y su VIF (Variance
inflation factor) para evitar multicolinealidad entre las variables ambientales. Los
nlmeros en paréntesis representan el porcentaje de variacion explicada por el eje y los
parametros gque estan significativamente relacionados con el eje se muestran con; *
p<0.05, ** p<0.001, y ***p<0.0001. Los puntos de muestreo relacionados entre si se
muestran englobados dentro de un circulo purpura. La abundancia de GRAs e intl1 se
representan con flechas azules; la direccion de las flechas indica el incremento de la
abundancia de los genes. El angulo de las flechas con respecto al eje representa la
relacion linear de la abundancia de los genes con el PC, y el circulo naranja muestra las
variables més importantes (intl1, sull, sul2, blaoxa-2, tetA). A lo largo del PC1, la

abundancia de intl1 y los GRASs incrementa hacia la derecha. S: sedimentos; W: agua.
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Un analisis de redes basado en correlaciones multiples de Spearman fue utilizado
para evaluar la relacion entre la composicion de la comunidad microbiana, los GRAs
encontrados y las variables ambientales. La abundancia relativa a nivel de género en
comunidades microbianas fue explorada en relacion a la abundancia de los GRAS para
buscar patrones de coocurrencia que sugieran cuales podrian ser los microorganismos que
cargan los GRAs y que parametros ambientales favorecerian su presencia. Seis géneros de
bacterias mostraron correlaciones positivas y significativas con varios GRASs (Fig. 13).
Hydrogenophaga, Flavobacterium y Gemmobacter mostraron correlacion positiva con
sull, tetA, e intll, a su vez todos estos genes mostraron correlaciones significativas entre
ellos y con la abundancia de crAssphage. Ninguna variable ambiental mostro correlacion
positiva con la abundancia de GRAs o con algln grupo taxondémico en particular, con la

excepcion del pH que presento correlacion positiva con Methanosarcina.

Gemmobacter

Folynuclechacter

Methanosarcina . Bradyrhizobium
Anaeromyxacbacter

Figura 13. Relacion entre composicion de la comunidad microbiana, abundancia
de genes y variables ambientales. Analisis de redes basado en correlaciones multiples
de Spearman para la visualizacion de los patrones de coocurrencia de los grupos
taxondmicos, los genes cuantificados y las variables ambientales analizadas. Solo las

correlaciones estadisticamente significativas (p<0.05) fueron incluidas en el grafico.
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Las correlaciones son representadas como enlaces entre los nodos, los enlaces azules
representan correlaciones positivas, mientras que los enlaces rojos representan las
correlaciones negativas. Los nodos representan los grupos taxondmicos asignados a
nivel de genero (azul), GRAs e intll (naranja), crAssphage (rojo), y las variables

ambientales (verde).

Analisis microbioldgico de aguas residuales y resistencia fenotipica a
antibidticos.

Para evaluar los efectos de la contaminacion fecal en las aguas de Uru Uru, las
muestras de agua del lago fueron analizadas buscando la presencia de bacterias coliformes
totales y E. coli. La presencia de coliformes totales fue evaluada mediante ensayo de
fermentacion en tubos multiples, en medio Lauril triptosa con tubos Durham para evaluar la
produccion de gases por la fermentacion lactica, mientras que la presencia de E. coli fue
evaluada partiendo de los tubos con signos de fermentacion como inoculo para el cultivo en
caldo EC MUG, evaluando el crecimiento, mediante turbidez, fermentacién y fluorescencia
bajo luz UV (APHA 2017). La densidad de bacterias coliformes totales y E. Coli fue
estimada mediante NMP. La muestra con mayor densidad de coliformes totales y también
de E. coli fue la correspondiente al punto UP2 en el canal Tagarete que drena las aguas

servidas de la ciudad de Oruro al lago Uru Uru (Fig. 14).
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Figura 14. Presencia y densidad de coliformes totales y E. coli. La densidad de
bacterias coliformes totales (izquierda) y de E. coli (derecha) en agua fue estimada
mediante la técnica de Numero Mas Probable (NMP). El sitio con mayor densidad
bacteriana fue el canal Tagarete (UP2). Las letras cuando diferentes indican diferencia
estadisticamente significativa (p<0.05), la media de la densidad expresada en NMP por
100 ml de agua esta representada como barras, mientas que la desviacion estandar se

encuentra representada con barras de error.

Con la finalidad de aislar bacterias para analizar sus patrones de resistencia
fenotipica, 300 mL de agua fueron filtrados a través de membranas de nitrocelulosa con
poros de 45 um de diametro (ThermoFisher). Un 1/8 de la membrana fue introducioda en
en caldo LB que fue cultivado por una noche a 35°C, 100 pL fueron transferidos a placas
de agar Mac Conkey (Difco) y CHROMAgar (CHROMagar™). Después de incubar las
placas por una noche a 35°C, un aproximado de 10 colonias por placa fueron aisladas al
azar de cada muestra. Las colonias fueron enriquecidas en caldo LB y almacenadas con
glicerol (15%) A -80°C. Se aislaron 143 colonias en total. Las colonias bacterianas
recuperadas de las muestras de agua fueron cultivadas en medio Chromogenic Coliform
Agar (ThermoFisher), con la finalidad de distinguir coliformes totales y E. coli. Las
colonias que mostraron coloracién azul oscuro fueron consideradas como E. coli. En total
se recuperaron 34 colonias de E. coli (18 colonias de UP1, 7 colonias de UP2 y 9 colonias
de UP3).
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De entre todas las colonias aisladas, las colonias de E. coli recuperadas fueron
sometidas a el ensayo de PhenePlates, para la su caracterizacion fenotipica basada en sus
capacidades bioquimicas de degradacion de 11 carbohidratos distintos. Basados en los
datos obtenidos en el ensayo, un dendrograma fue construido comparando los fenotipos
bioquimicos de las cepas analizadas (Fig. 15). Las placas fueron fotografiadas y las
imagenes y los datos fueron recolectados y analizados empleando el software: PhP software
(BioSys inova, Stockholm). Las cepas que presentaron fenotipos bioquimicos muy
similares fueron asignadas como diferentes clones de una misma cepa. Las bacterias
también fueron analizadas mediante las placas de AREB para evaluar su susceptibilidad a 9
antibioticos distintos. Las cepas fueron caracterizadas como susceptibles, resistentes o
intermedios en funcion al crecimiento que presentaron en cada pozo luego de ser incubadas
toda una noche a 37°C. Solo 2 de las 18 E. coli aisladas en UP1 presentaron resistencia a un
antibiotico (cefpodoxima), mientras que 5 de las 7 E. coli recuperadas de UP2 presentaron
resistencias, dos de ellas resistentes a 3 antibioticos. 4 de las 9 cepas aisladas de UP3
mostraron resistencias, 2 de estas fueron identificadas como clones de una misma cepa, y
presentaron el mismo patron de resistencia (ampicilina, cloranfenicol, ciprofloxacina, acido
nalidixico, tetraciclina, trimetroprim) (Fig. 15). El indice MAR (Multiple Antibiotic
Resistance index) fue calculado para cada sitio, UP1 presento el MAR mas bajo (0.01),
seguido de UP2 (0.14), mientras que UP3 present6 mas elevado (0.2).
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Figura 15 Dendrograma de las cepas E. coli aisladas de las muestras de aguas
residuales. EI dendrograma fue construido basado en el fingerprinting bioquimico de
las cepas, obtenido en con el sistema PhenePlate. Las bifurcaciones en el dendrograma
al lado derecho de la line punteada son consideradas como clones de una misma cepa.
La caracterizacién de la resistencia a antibidticos se realizé empleando el sistema de
placas AREB. Las resistencias a antibiéticos que posee cada cepa estan representadas
en circulos al lado derecho del codigo de las cepas. Amp: ampicilina; Chl:
cloranfenicol; Cip: ciprofloxacina; Ctx: cefotaxima; Nal: &cido nalidixico; Pod:

cefpodoxima; Tet: tetraciclina; Tmp: Trimetroprin.
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Adicionalmente 69 cepas (UP1 20 cepas, UP2 26 y UP3 23) fueron seleccionadas al
azar de entre todos los aislados (E. coli incluidas) para evaluar sus patrones de resistencia a
antibiéticos mediante ensayo de difusion de discos. 13 antibioticos fueron analizados. Mas
del 60% de las cepas analizadas mostraron resistencia a ampicilina (Fig. 16a), 33.3% de las
cepas mostraron resistencia a Ertapenem. Mientras que el 17.39% fueron resistentes a
tetraciclina y &cido nalidixico. EL MAR fue de 0.136 para todas las cepas en general, 0.104
para UP1, 0.175 para UP2 y 0.120 para las cepas aisladas de UP3. La mayoria de bacterias
resistentes a ampicilina, tetraciclina y &cido nalidixico pertenecen a aislados de UP2 (Fig.

16b), mientras que la mayoria de cepas resistentes a ertapenem pertenecen a UP1.

26 de las 69 cepas presentaron resistencia a al menos un antibiotico (Fig. 16c), 10
cepas mostraron resistencia a dos antibiéticos, mientras que 17 cepas mostraron 3 0 mas
resistencias, siendo encontradas solo 16 cepas susceptibles a todos los antibidticos
incluidos en el andlisis. EI punto UP2 fue el punto con mayor nimero de cepas resistentes a
1, 4 y >5 antibidticos, siendo también, el punto con menor nimero de cepas susceptibles
(Fig. 16d).

Clase de Antibioticos

. Ciprofloxacina-
Fluoroquinolonas
Acido nalidixico-|
*Estreptomiciner
Aminoglucésidos Amikacina-
L Gentamicina+
[ Piperacilina- |
Penicilinas tazobactam
Ampicilina-
Ertapenem-
Doripenem-
Carbapenemas
Imipenem-
Meropenem-
Cloranfenicoles Cloranfenicol
Tetraciclinas Tetraciclina-|
T T T 1

o DY © S S

% Cepas resistentes a antibioticos

38



Clase de antibiéticos

Fluoroquinolonas

Aminoglucésidos

Penicilinas

Carbapenemas

Cloranfenicoles

Ciprofloxacina
Acido nalidixico

Estreptomicina

Amikacina

Gentamicina

Piperacilina-_|
tazobactam

Ampicilina—

Ertapenem

Doripemen

Imipenem

Meropenem

Cloranfenicol{—3

Tetraciclina

f T T T T
0 20 40 60 80 100

% de cepas resistentes a antibioticos

Tetraciclinas
C.

40
" 30
©
Q
(]
[&] 20_
)
ko]
S

10+

0 T

\, v > ™ g

NUmero de resistencias a antibioticos

39



NuUmero de resistencias a antibioticos

60 : : - : 2 E : : : : =
@ 40 : : : : :
Q : : : : :
I} : : : : :
o : : : : :
o : : : : :
o : : : : :
2 20 z | | z |
O T n T g T T T é T n H E r|| H T E T I_I_E—-_l_l

Yy OV o» N oV o> N oV o> N oV o Ny oV o> Ny oV o
FEFF FEF FEFE FEE Y Y

Sitio

Figura 16. Resultados de los ensayos de difusidn de discos Kirby-Bauer. La
resistencia a antibiéticos en las cepas aisladas de las muestras de aguas residuales fue
analizada mediante ensayos de difusion de discos o antibiogramas. De todos los
aislados un total de 69 cepas (incluidas algunas cepas de E. coli) fueron seleccionadas
al azar (20 de UP1, 26 de UP2 y 23 de UP3), 13 antibidticos diferentes fueron
empleados para evaluar los patrones de resistencia de las cepas. a. Porcentaje del total
de cepas resistentes a cada antibidtico evaluado. b. Porcentaje de cepas resistentes a
cada antibiotico por punto de muestreo en Uru Uru. ¢. Nimero total de cepas
susceptibles, cepas con 1, 2, 3, 4, 5 0 mas resistencias. d. Numero de cepas analizadas
susceptibles y resistentes a 2 0 mas antibidticos provenientes de cada punto de

muestreo en el lago Uru Uru.

DISCUSION

Con la finalidad de explorar la relacién entre la polucion por metales, las descargas de

aguas residuales, y la composicion de las comunidades microbianas con los GRAS, se

analizo la abundancia de diferentes GRAS, el gen intl1, en tres cuerpos de agua. Pata Kotha

(PK), una laguna glaciar considerado un ambiente ecolégicamente intacto, con muy poca
actividad antrépica alrededor. Al igual que PK, Milluni Chico (MC) otra laguna glaciar,

pero fuertemente impactada por descargas mineras. Uru Uru es un lago periurbano que

desde hace muchos afios recibe tanto descargas mineras como descargas de aguas servidas.

Los niveles algunos metales fueron medidos en las muestras de sedimento recolectadas, se
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cuantifico el marcador molecular de contaminacion fecal crAssphage junto con diferentes
GRAs.

La ausencia de crAssphage en PK sugiere que la laguna tiene un caracter pristino,
mientras que MC podria ser considerado un ambiente extremo. Las muestras de MC
presentaron valores muy bajos de pH, alta CE y elevados niveles de metales (Figuras 3y 4),
caracteristicas asociadas con sitios impactados por drenajes &cidos de mina (Gray 1996).
Estas caracteristicas eran esperadas, dado que actividades mineras a gran escala fueron
realizadas en el area hasta 1990; desde entonces, solo pequefias cooperativas mineras
operan en el valle (Rios 1985). Nuestros resultados respaldan estudios anteriores que
indican que las descargas de drenajes acidos de mina en las aguas superficiales acidifican el
agua e incrementan los niveles de metales (As, Fe, Cd, Zn, Cu, Sn) (Salvarredy-Aranguren
et al. 2008). Milluni Chico es un ambiente extremo para la vida microbiana, a pesar de los
cual en este sitio se detectaron 4 de los 14 GRAs analizados. Por otro lado, PK presento
bajos niveles de metales, un pH casi neutro y baja CE. La composicion quimica de los
sedimentos de PK es caracteristica de los lagos naturales a grandes altitudes en las
montafias de la region (Driesen 2012). La composicién mineraldgica del lugar explica los
niveles de metales pesados hallados en las muestras (Salvarredy-Aranguren et al. 2008). El
valle de Milluni tiene poca actividad antropica ademas de las actividades mineras y la
crianza de ganado camélido para subsistencia. Aunque crAssphage también puede ser
detectado en aguas con contaminacion fecal animal (APHA 2017, Garcia-Aljaro et al.
2017), crAssphage no fue detectado en PK'y MC (Figura 7). Esto podria deberse a las
condiciones ambientales extremas que podria influenciar la sobrevivencia de los
hospederos de crAssphage en el agua. En el caso de PK, la ausencia del marcador de
contaminacion fecal podria reflejar ya sea la ausencia de sus hospederos o el caracter

pristino del lago.

Al igual que en estudios anteriores (Alanoca et al. 2016), Uru Uru un lago periurbano,
se caracteriza por presentar CE elevada y pH alcalino (Figura 3). UP3 presento los mayores
niveles de metales entre todos los puntos, seguido de los puntos de muestreo de MC (Figura
4). Estos resultados concuerdan con estudios anteriores que observaron que las descargas
de desechos mineros y aguas servidas incrementaron la conductividad eléctrica y la

concentracion de metales y metaloides como el Hg, Fe, Mn, W, y Sb (Alanoca et al. 2016).
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UP1, un punto que recibe agua de una vieja mina de oro a cielo abierto, transformada en un
lago meromictico, presentd niveles de metales mas bajos que los obtenidos en MC. Esto
podria explicar por qué la CE en UP1 es similar a los datos obtenidos para PK (Figura 3b)
que es considerado pristino. En el canal Tagarete (UP2), los niveles de metales pesados
fueron bajos, al igual que en PK. UP2 recibe las descargas de aguas residuales de la ciudad
de Oruro y desemboca en la parte norte del lago Uru Uru (UP3). Consistente con las
contribuciones fecales que reciben los puntos de muestreo, todas las muestras de Uru Uru
(excepto UP1S) reportaron el marcador de contaminacion fecal. Entonces, los puntos de
muestreo estan contaminados simultdneamente por descargas de aguas residuales y

descargas mineras.

Se analiz6 la abundancia de 14 GRAs y el elemento genético movil intl1. En general,
7 GRAs fueron detectados en las muestras, intl1 fue detectado en todas ellas. Los genes con
mayor abundancia fueron intl1, blaoxa-2, sully sul2. Todos estos genes presentaron
correlaciones positivas entre ellos (Figura 8). Comunmente intl1 puede ser encontrado en el
ambiente correlacionado positivamente con varios GRAs (Zhu et al. 2017), su abundancia
esta fuertemente correlacionada con la abundancia de bacterias multirresistentes a
antibidticos (Lucassen et al. 2019). intl1 y sull comUnmente se encuentran fisicamente
ligados en EGMs (Gillings et al. 2015, Uyaguari-Diaz et al. 2018). Anteriormente otro
estudio reporto la presencia de sully sul2 en el valle de Milluni, especificamente en Pata
Khota. Cuando analizaron los niveles de sulfametoxazol en el agua, el antibiético no fue
detectado (Archundia et al. 2017) lo que sugiere que estos genes pueden presentarse de
manera natural en las comunidades microbianas de estos ambientes acuéticos, tal cual
ocurre en otros sitios pristinos (Storteboom et al. 2010, Ouyang et al. 2015, Van Goethem
et al. 2018). Considerando que PK y MC tienen poca actividad antropica alrededor, y que
los niveles de sulfametoxazol fueron reportados como indetectables en uno de los sitios de
estudio (Archundia et al. 2017) podemos asumir que los antibidticos no juegan un rol
importante en Milluni. En el caso de Uru Uru, aunque no se cuantificaron los niveles de
antibidticos en las muestras, anteriormente los niveles de eritromicina fueron reportados por
debajo del limite deteccion o en el orden de ng/g de sedimento en sitios cercanos a los
puntos de muestreo UP1 y UP2 de manera respectiva (Guzman-Otazo et al. En

preparacion). Incluso si otros antibidticos podrian estar presentes, sus niveles podrian ser
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residuales dado el efecto de dilucién en grandes cuerpos de agua. Mas aun, evidencia
reciente sugiere que las concentraciones residuales de antibioticos en el ambiente juegan un
rol secundario con respecto a la contaminacion fecal en la abundancia de GRA (Karkman et
al. 2019).

Algunos estudios mostraron que metales como el Cu, Zn, Cd y el Ni podrian ejercer
fuertes presiones selectivas sobre las comunidades microbianas en el ambiente
favoreciendo la seleccion de bacterias resistentes a antibiéticos, siendo su efecto mayor al
de los propios antibidticos (Stepanauskas et al. 2006, Song et al. 2017). Incluso cuando los
niveles de metales detectados en MC fueron mayores a los detectados en PK, estas lagunas
presentan abundancias de GRAs similares, agrupandose juntas de acuerdo al cluster
jerarquico (Figura 7). Los metales mostraron una débil correlacion con la abundancia de
GRAs e intll en la prueba de Mantel, mientras que el andlisis de PCA junto con el modelo
linear mostrd que los metales considerados en el estudio no influyen directamente sobre la
abundancia de GRAs (Figura 12), en tanto que el anlisis de redes no hall6 ninguna
relacion entre la composicion de las comunidades microbianas en las muestras y los niveles
de metales pesados (Figura 13). Todos los metales al presentar correlaciones positivas entre
ellos (Figura 6) formaron una red de nodos separada y sin correlaciones positivas con la red
de grupos taxonémicos y GRAs. La ausencia de correlaciones positivas entre metales y
grupos taxondmicos podria deberse a que la contaminacion por metales en altas
concentraciones y a largo plazo reduce la diversidad y la biomasa microbiana (Chen et al.
2018). Hemme et al. (2010) analizaron comunidades microbianas en aguas subterraneas
expuestas prolongadamente (~ 50 afios) a concentraciones elevadas de metales resulta en
una comunidad microbiana con baja diversidad filogenética, con apenas 13 OTUs, con 2 0
3 poblaciones clonales conformando la mayor parte de la comunidad (Hemme et al. 2010).
Esto concuerda con lo encontrado en las muestras de MC, que presentan valores de
diversidad, medidos segun el indice de Shannon, significativamente menores (Figura 9c), y
donde la mayor parte de la comunidad microbiana esta dominada por tres taxas (Figura 8):
Burkholderiales bacterium GJ-E10, una betaproteobacteria quimiolitoautotrofa con
capacidad de oxidar hierro, previamente aislada de sedimentos acidos de un rio de Japon,
capaz de crecer en condiciones acidofilas entre pH 2.2 y 3.5 (Fukushima et al. 2015);

Leptospirillum ferrooxidans una bacteria del filo Nitrospirae, quimiolitoautotrofa,
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oxidadora de hierro y aciddfila, aislada en cenizas volcanicas en Japon. Otro taxon
importante hallado en MC es Thiomonas sp. X19, perteneciente al orden Burkholderiales y
anteriormente aislada de drenajes acidos de mina en Francia (Arsene-Ploetze et al. 2018).
Es importante destacar que estos organismos a pesar de ser extremdfilos aun podrian actuar
como reservorios GRAs en el ambiente, por ejemplo, homdélogos de genes que confieren
resistencia a gentamicina, y kanamicina fueron hallados en EGMs en Thiomonas sp. X19
(Arsene-Ploetze et al. 2018), esto podria explicar la presencia de cuatro GRAs en MC a

pesar de sus condiciones ambientales extremas.

Estudios anteriores reportaron correlaciones positivas entre crAssphage y muchos
GRAs (Chen et al. 2019, Karkman et al. 2019, Stachler et al. 2019). El anélisis de cldster
jerarquico (Figura 7) mostrd que las muestras de Uru Uru fueron agrupadas juntas basado
en la presencia de crAssphage y los valores mas elevados de la mayoria de los GRAs.
Aunque se encontrd una correlacidn positiva pero no estadisticamente significativa entre la
abundancia de los GRAs y crAssphage (Figura 8), las muestras afectadas por
contaminacion fecal presentaron mayor abundancia de intl1, sull, sul2, blaoxa-2, y tetA
comparadas con las muestras en las que no se detect6 el marcador de contaminacion fecal
(Figura 10). Mas aun, todos estos genes presentaron fuertes correlaciones positivas entre
ellos (Figura 8) lo que podria indicar que todos provienen de una misma fuente. La
influencia de la contaminacion fecal se evidencio claramente al encontrar el gen acc-3
exclusivamente en el canal Tagarete (UP2). Este gen es esta cominmente asociado con
patdgeno humano oportunista Hafnia alvei, que cominmente se encuentra en las heces de
humanos y animales, suelo, agua y aguas residuales (Girlich et al. 2000, Romanowska
2000). La prueba de Mantel también identifico la abundancia del marcador de
contaminacion fecal como un factor determinante de la abundancia de GRASs. En conjunto,
todos estos resultados sugieren que las descargas fecales, podrian ser fuente importante de
GRAs en nuestras muestras. Estos resultados concuerdan con estudios anteriores que
emplearon crAssphage como marcador molecular para rastrear las la contaminacion fecal
humana en ambientes acuaticos (Garcia-Aljaro et al. 2017, Stachler et al. 2018) y un
indicador capaz de predecir la presencia de GRAs en ambientes acuaticos impactados por la

descarga de aguas residuales (Chen et al. 2019, Stachler et al. 2019).
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Los resultados del analisis de PCA de la abundancia de intl1 y los GRAs mostr6 que el
PC1 (69.5% de la variacion) presento una fuerte relacion linear con la abundancia de intl1,
sull, sul2, blaoxa-2, y tetA. Un modelo linear (Lm) multiparamétrico reveld que los factores
mas importantes explicando la variacion en el PC1 fueron la CE, un pH neutral, y la
abundancia de crAssphage, el pH y la abundancia del crAssphage correlacionan
positivamente con la abundancia de GRAs. La CE es un indicador del impacto de
actividades antropicas, ya que la CE incrementa gracias a actividades como la mineria y las
descargas de aguas residuales (Gray 1996, Pal et al. 2015). EI pH es uno de los factores
mas importantes que influencian la composicion microbiana en los suelos (Lauber et al.
2009, Bahram et al. 2018), por ejemplo, se sabe que la toxicidad y la biodisponibilidad de
los metales depende de su solubilidad, la cual incrementa a pH bajo (Seiler & Berendonk
2012). Mas aun, la composicion de la comunidad microbiana es el factor mas importante
determinando el resistoma de los suelos a escala continental (Forsberg et al. 2014). La
prueba de Mantel reveld que existe correlacion entre la composicion de las comunidades
microbianas y la abundancia de GRAS, el andlisis de redes mostro que intll, sull y tetA
presentan un patrén de coocurrencia con los generos Hidrogenophaga, Gemnobacter, y
flavobacterium, a su vez tanto estos géneros como los genes coocurren con crAssphage
(Figura 10), estas relaciones fueron corroboradas mediante prueba de Mantel, que mostrd
que tanto la abundancia de intl1, los GRAs y la abundancia de crAssphage estan
correlacionadas con la composicion de las comunidades microbianas. Anteriormente Zhou
et al. (2017) encontraron correlaciones significativas entre la abundancia relativa de
Arcobacter, Burkholderia, Dechloromonas, Hydrogenophaga, Acidovorax,
Cloacibacterium, Pretovtella, Paludibacter y Bacteroides con genes de resistencia a
aminoglicosidos, B-lactamasas, MLSB, sulfonamidas, y tetraciclina en muestras de agua
colectadas en un rio urbano en China. La familia enterobacteriaceae fue detectada en todos
los sitios analizados, con mayor abundancia relativa en las muestras de MC (Anexo 2), el
analisis de redes a nivel de familia, mostré que este grupo no presenta correlaciones
positivas significativas con ninguno de los genes o variables ambientales evaluados (Anexo
4). En el caso del pH solo el género Methanosarcina presentd correlacion positiva con los
valores de este (Figura 13), este género se presento principalmente en las muestras de PK 'y

UP1 (Figura 10), estando completamente ausente en MC la laguna de pH maés bajo, la
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prueba de Mantel no mostro correlaciones significativas entre el pH y la composicion de las
comunidades microbianas, pero si entre esta Ultimay la CE, que a su vez correlaciona
negativamente con el pH. Es importante notar que el pH solamente fue medido en el agua
en cada punto de muestreo. Aunque el pH del agua por encima de los sedimentos, no
necesariamente es el mismo al de los sedimentos en ambientes acidificados (Herlihy &
Mills 1986), estudios anteriores en la cuenca de Milluni (Salvarredy-Aranguren et al. 2008)
reportaron valores de pH similares a los de este estudio en los sedimentos. La composicion
de la las comunidades microbianas esta relacionada con la abundancia de GRAS, y la
abundancia del marcador de contaminacion fecal crAssphage, y es posible que la CE, los
niveles de metales, y el pH indirectamente condicionen el resistoma de las comunidades

microbianas en sitios impactados por actividades mineras y descargas de aguas servidas.

El analisis microbioldgico de los sitios impactados por descargas fecales, evidencio
que UP2 es el punto méas impactado por estas, siendo el punto con mayores niveles de
coliformes totales y E. coli (Figura 14). Las bacterias aisladas del agua de estos puntos e
identificadas como E. coli fueron evaluadas mediante PhenePlates y AREB-plates, estos
analisis mostraron que muchas de las cepas aisladas parecen ser clones diferentes de una
misma cepa. La mayoria de las cepas de E. coli fueron aisladas a partir de las muestras UP1
mientras que solo 8 y 6 cepas fueron identificadas como E. coli en UP3 y UP2
respectivamente, sin embargo, la mayoria de las bacterias aisladas de UP2 y UP3 mostraron
patrones de multiresistencia en los ensayos AREB. En UP3 se encontraron 2 cepas
(A2P3R2 y A10P3R2) cuyo patron bioquimico sugiere que son clones, ademas, ambas
cepas presentaron el mismo patron de resistencia a 6 antibiéticos (ampicilina, cloranfenicol,
ciprofloxacina, &cido nalidixico, tetraciclina, trimetoprima), lo que refuerza la idea de que
se trata de dos clones de una misma cepa aislada repetidamente. De modo similar en UP2
se encontraron dos cepas E. coli multirestientes (A11P2R1 y A8P2R1), ambas cepas
presentan resistencia a 3 antibidticos (ampicilina, cefotaxima y cefpodixima), sin embargo,
por su fenotipo bioquimico las cepas no son clonales, por lo que su patron de
multiresistencia podria deberse al tipo de plasmidos que circulan en las comunidades
microbianas en UP2. En general, UP3 y UP2 presentaron un MAR mucho mayor al de
UPL.
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Mas del 60% de las cepas analizadas mediante método de Kirby-Bauer de difusion de
discos mostraron resistencia a ampicilina (figura 16a), alrededor del 17% de las cepas
analizadas mostraron resistencia a tetraciclina y &cido nalidixico y el 33% mostro
resistencia a Ertapenem, una carbapemenasa de amplio espectro, pero de limitada actividad
contra bacilos Gram-negativos no fermentativos (Shah & Isaacs 2003), por lo que este
elevado porcentaje de resistencia podria deberse a que en el anélisis se incluyeron tanto

bacterias fermentativas como no-fermentativas.

Aproximadamente el 38% de las cepas presentaron una sola resistencia y otro 39%
presento resistencia a 2 0 mas antibioticos, en general el indice MAR fue igual a 0.14. EI
punto con mayor MAR fue UP2 (0.17) y el menor UP1 (0.1), lo que sugiere que la
presencia de bacterias multirresistentes esta ligada a la contaminacion por aguas residuales

y descargas fecales, siendo el sitio mas impactado por estas el que mayor MAR presento.

Nuestros resultados sugieren que la contaminacion fecal fue el principal factor
relacionado al incremento de la abundancia de intl1 y los GRAs incluidos en este estudio.
Nuestros resultados concuerdan con estudios recientes que sefialan que la abundancia de
GRAs, en casi todos los casos, esta explicada por las contribuciones de descargas fecales
humanas en ambientes impactados por actividades antropicas y no por procesos de
seleccion in situ (Karkman et al. 2019). Estudios anteriores mostraron que los metales en el
ambiente ejercen presiones selectivas sobre las comunidades microbianas, que favorecen el
incremento de la abundancia de GRAs (Baker-Austin et al. 2006, Gao et al. 2015, Zhao et
al. 2016, Song et al. 2017, Zhao et al. 2019), nuestros resultados mostraron un ligero efecto
de los metales sobre la abundancia de los GRASs lo que sugiere que procesos de seleccidon in
situ podrian aun estar jugando un rol importante en estos ambientes, pero siendo
enmascarados por los efectos de las descargas fecales. El analisis microbiologico de las
muestras de agua de sitios impactados por descargas fecales mostrd que los sitios con
mayor abundancia del marcador molecular crAssphage, son los sitios con mayor cantidad
de colifomres totales y E. coli. Estas muestras también presentaron gran proporcion de
bacterias resistentes a antibidticos, sobre todo ampicilina y elevados indices de
multiresistencia, apoyando los resultados que sugieren que las descargas fecales son las
principales contribuyentes a la contaminacion por bacterias resistentes a antibiéticos y

genes de resistencia a antibioticos.
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CONCLUSIONES

En general, nuestros resultados sugieren que la contaminacion fecal es el factor mas
importante determinando la abundancia de los GRAs e intl1 en ambientes acuaticos
impactados tanto por descargas mineras y de aguas residuales. El pH, la CE y los metales
influencian el resistoma de las comunidades microbianas de forma indirecta a través de la
estructura de estas. Los niveles de metales en las muestras se encontraron en todos los casos
por encima de la concentracion minima de co-seleccion, por lo que no puede descartarse
por completo los procesos de co-seleccion in situ. Sin embargo, nuestros resultados
sugieren fuertemente que las bacterias introducidas por las descargas de aguas residuales
son suficientes para ocultar los efectos de dicha seleccion en el resistoma. Los sitios
impactados por descargas fecales contienen no solo mayor abundancia de GRAS, sino que
también presentan mayor porcentaje de cepas resistentes y multirresistentes a antibi6ticos,
reafirmando la importancia de la contribucion de las descargas fecales a la resistencia a
antibidticos.
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ANEXOS

ANEXO 1

Tabla de Numero Mas probable (NMP) para series de tres tubos.

Numero de tubos que dan
reaccion positiva entre:

NMP

Intervalo de confianza

3i éur?,‘OLS 31»[[#],83 g_augqoi organismos/100 mL 2 95% 2 09%

0 0 0 <3

0 0 1 3 <1 17 <1 23
0 1 0 3 <10 17 <1 23
0 2 0 6.2 2 23 1 29
1 0 0 3.6 1 21 <1 28
1 0 1 7.2 2 27 1 35
1 1 0 7.3 2 28 1 36
1 1 1 11 4 34 2 43
1 2 0 11 4 35 2 44
1 2 1 15 6 41 4 51
1 3 0 16 6 42 4 52
2 0 0 9.1 2 38 1 50
2 0 1 14 5 48 3 62
2 1 0 15 5 50 3 65
2 1 1 20 8 61 5 77
2 2 0 21 8 63 5 80
2 2 1 28 11 75 7 93
2 3 0 29 12 78 8 97
3 0 0 23 7 129 4 177
3 0 1 39 10 180 10 230
3 0 2 64 20 230 10 290
3 1 0 43 20 210 10 290
3 1 1 75 20 280 20 370
3 1 2 120 40 350 20 450
3 2 0 93 30 390 20 620
3 2 1 150 50 510 30 650
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3 2 2 210 80 540 50 820
3 2 3 290 120 800 80 990
3 3 0 240 100 1400 <100 1900
3 3 1 460 200 2400 100 3200
3 3 2 1100 300 4800 200 6400
3 3 3 > 2400
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ANEXO 2.

Composicion de las comunidades microbianas a nivel de familia. Abundancia relativa de

bacterias presentes en la comunidad microbiana asignadas taxonémicamente a nivel de

familia. S: sedimentos; W: Agua.

Abundancia relativa en la comunidad
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ANEXO 3.

Composicion de las comunidades microbianas a nivel de especie. Abundancia relativa de
bacterias presentes en la comunidad microbiana asignadas taxonémicamente a nivel de

especie. S: sedimentos; W: Agua.

Candidatus Solibacter usitatus

Other

Methanobrevibacter smithii
Limnohabitans sp. 63ED37-2
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Thiomonas sp. X19
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Polynucleobacter difficilis
Methanosarcina lacustris
Leptospirillum ferrooxidans
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Anexo 4.

Relacion entre composicion de la comunidad microbiana con designaciones

taxondmicas a nivel de familia, abundancia de genes y variables ambientales. Analisis

de redes basado en correlaciones multiples de Spearman para la visualizacion de los

patrones de coocurrencia de los grupos taxondémicos, los genes cuantificados y las variables

ambientales analizadas, solo las correlaciones estadisticamente significativas (p<0.05)

fueron incluidas en el gréfico. Las correlaciones son representadas como enlaces entre los

nodos, los enlaces azules representan correlaciones positivas, mientras que los enlaces rojos

representan las correlaciones negativas. Los nodos representan los grupos taxonomicos

asignados a nivel de familia (azul), GRAs e intl1 (naranja), crAssphage (rojo), y las

variables ambientales (verde).
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