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Resumen

La amenaza para la prevencion y tratamiento de las infecciones bacterianas provocada por
la resistencia a los antibidticos es cada vez mayor. Este problema va mas alla de conseguir el éxito
en el tratamiento de infecciones humanas, ya que nos encontramos en un ecosistema
interconectado, donde las bacterias resistentes a los antibidticos y los genes de resistencia
pueden influir en la salud global. Una de las herramientas mas importantes para el manejo de
estas resistencias es la vigilancia, de forma que la informacién actualizada de los patrones de

resistencia local pueda orientar la eleccién inicial de la terapia correspondiente.

En este trabajo hemos estudiado distintos tipos de agua, a fin de obtener informacién
integrada de la contaminacién y los patrones locales de resistencia a antibidticos de bacterias
indicadoras, con el objetivo de determinar el potencial de estos sistemas acuaticos para actuar
como medios de dispersion de determinantes de resistencias a antibidticos en el ambiente,

dentro de la perspectiva “One Health”.

Nuestro objetivo era obtener informacidn acerca del nivel de contaminacién por bacterias
resistentes a antibidticos (ARB) y la presencia de genes determinantes de resistencias (ARG) en
distintos tipos de aguas ambientales, evaluando el origen de esta resistencia, relacionando los
patrones de resistencia presentes, valorando los posibles riesgos para la poblacion vy
proponiendo medidas para combatir el problema. Acotamos geograficamente nuestro estudio
al area metropolitana de Valencia y otros puntos de la Comunidad Valenciana, analizando
muestras provenientes de distintas fuentes como estaciones depuradoras de aguas residuales

(EDAR), aguas de riego, aguas marinas y aguas continentales.

En las muestras de agua recogidas en diversas localizaciones realizamos recuentos
bacterianos selectivos de bacterias consideradas indicadores de contaminacién fecal, tales como
los coliformes totales, Escherichia coli y Enterococcus spp. (enterococos), seleccionados
dependiendo del origen de la muestra, con el fin de conocer su calidad higiénico-sanitaria, y
valoramos el nivel de resistencias de estos microorganismos frente a distintos antibiéticos de uso
frecuente, mediante recuentos en placas con medio selectivo a las que se habia adicionado
concentraciones estandar de los mismos. Empleando E. coli como microorganismo monitor de
la resistencia en todos los tipos de agua, junto con Enterococcus spp. en el caso de aguas
continentales y marinas, seleccionamos y aislamos un ndmero significativo de cepas, valorando
su concentracién minima inhibitoria (CMI) frente a antibidticos de uso frecuente para el

tratamiento de infecciones en humanos. Por ultimo, verificamos mediante PCR la presencia o
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ausencia de diferentes genes de resistencia, tanto en el medio acuatico como en las cepas

seleccionadas.

Los resultados obtenidos reflejan que la calidad higiénico-sanitaria de las aguas
procedentes de los efluentes de dos EDAR, aguas de mar y aguas continentales, estdn dentro de
los estandares de calidad establecidos por la normativa espafiola. No ocurre lo mismo con las
aguas de riego y las aguas de una de las EDAR, las cuales estaban muy por encima de esos limites.
Mediante recuento en medios selectivos adicionados con distintos antibidticos, se observé que
un elevado porcentaje de las cepas provenientes de EDAR y aguas de riego eran resistentes a
ampicilina, eritromicina, y sulfametoxazol, siendo la resistencia a la ampicilina la mds prevalente.
Estos resultados fueron confirmados por la CMI en los aislados de E. coli, los cuales mostraron
un patron global de resistencia independientemente del origen de la muestra, siendo la
resistencia a ampicilina la mds prevalente, seguida de tetraciclina y sulfametoxazol, con un
porcentaje muy alto de cepas multirresistentes, especialmente en EDAR y aguas de riego. La
mayoria de las cepas presentaron resistencia a los antibiéticos betalactamicos, sulfonamidas y
tetraciclinas, siendo los perfiles predominantes de multirresistencia similares en todos los tipos

de agua.

En el caso de Enterococcus spp., el nimero de cepas resistentes y multirresistentes fue

escaso, siendo las resistencias a la eritromicina y tetraciclina las mas prevalentes.

La determinacion por PCR de la presencia de diversos genes de resistencia confirmé que
su dispersién en el medio acuatico es muy elevada, encontrandose casi todos ellos en todas las
muestras de agua, aunque en un menor porcentaje en el agua de mar. Se pudo determinar la
existencia de un patron gendmico homogéneo de resistencias en las cepas de E. coli en esta area
geografica. La presencia del gen blaTEM en practicamente todas las cepas se correlacionaba con
la resistencia a betalactdmicos detectadas fenotipicamente en las cepas seleccionadas. Los genes
sull, tetW y gnrS fueron detectados en menor proporcion, y su presencia presentaba menos
correlacidn con las resistencias a las correspondientes familias de antibidticos de las cepas, lo

que podria atribuirse a la presencia en su genoma de otros genes no estudiados en este trabajo.

La elevada prevalencia de determinantes de resistencia a los antibidticos encontrados en
los distintos tipos de agua supone un riesgo elevado de transferencia horizontal de genes a otras
bacterias, y contribuye de forma determinante a su llegada al ser humano. Aunque en la
actualidad la Unidon Europea no incluye una regulacién especifica al respecto para el agua,
consideramos que se deberian establecer puntos criticos de vigilancia en todos los habitats

influenciables, realizando un seguimiento periddico, genotipico y fenotipico, de las resistencias
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bacterianas, y estableciendo programas de colaboracién con los organismos e instituciones

implicados, a fin de correlacionar los datos obtenidos.
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Resum

L'amenaca per a la prevencié i el tractament de les infeccions bacterianes provocada per
la resisténcia als antibiotics és cada vegada més gran. Aquest problema va més enlla
d'aconseguir I'exit en el tractament d'infeccions humanes, ja que ens trobem en un ecosistema
interconnectat on els bacteris resistents als antibiotics i els gens de resisténcia poden influir en
la salut global. Una de les eines més importants per al maneig d’aquestes resistencies és la
vigilancia, de manera que la informacié actualitzada dels patrons de resistéencia local pugui

orientar |’eleccid inicial de la terapia corresponent.

En aquest treball hem estudiat diferents tipus d'aigua per obtenir informacio integrada
de la contaminacié i els patrons locals de resisténcia a antibiotics de bacteris indicadors, amb
I'objectiu de determinar el potencial d'aquests sistemes aquatics per actuar com a mitjans de
dispersié de determinants de resisténcies a antibiotics a I'ambient, dins de la perspectiva “One

Health”.

El nostre objectiu era obtenir informacié sobre el nivell de contaminacid per bacteris
resistents a antibiotics (ARB) i la preséncia de gens determinants de resistencies (ARG) en
diferents tipus d'aiglies ambientals, avaluant l'origen d'aquesta resisténcia, relacionant els
patrons de resisténcia presents, valorant els possibles riscos per a la poblacié i proposant
mesures per combatre el problema. Acotem geograficament el nostre estudi a l'area
metropolitana de Valéncia i altres punts de la Comunitat Valenciana, analitzant mostres
provinents de diferents fonts com ara estacions depuradores d'aigiies residuals (EDAR), aigiies

de reg, aiglies marines i aiglies continentals.

A les mostres d'aigua recollides en diverses localitzacions realitzem recomptes bacterians
selectius de bacteris considerats indicadors de contaminacio fecal, com ara els coliformes totals,
Escherichia colii Enterococcus spp. (enterococs), seleccionats depenent de I'origen de la mostra,
per tal de coneixer-ne la qualitat higienicosanitaria, i valorem el nivell de resistencies d'aquests
microorganismes davant de diferents antibiotics d'us freqlent, mitjancant recomptes en
plagues amb medi selectiu a les quals s’havia afegit concentracions estandard dels mateixos.
Emprant E. coli com a microorganisme monitor de la resistencia en tots els tipus d'aigua,
juntament amb Enterococcus spp. en el cas d'aiglies continentals i marines, seleccionem i aillem
un nombre significatiu de ceps, valorant-ne la concentracié minima inhibitoria (CMI) davant
d'antibiotics d'us freqlient per al tractament d'infeccions en humans. Finalment, verifiguem
mitjangant PCR la presencia o abséncia de diferents gens de resisténcia, tant al medi aquatic

com als ceps seleccionats.
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Els resultats obtinguts reflecteixen que la qualitat higienicosanitaria de les aigles
procedents dels efluents de dues EDAR, aiglies de mar i aiglies continentals, estan dins dels
estandards de qualitat establerts. No passa el mateix amb les aiglies de reg i les aiglies d'una de
les EDAR, que estaven molt per sobre d'aquests limits. Mitjancant recompte en mitjans selectius
addicionats de diferents antibiotics, es va observar que un elevat percentatge dels ceps
provinents d'EDAR i aiglies de reg eren resistents a ampicil-lina, eritromicina, i sulfametoxazol,
sent la resistencia a I'ampicil-lina la més prevalent. Aquests resultats van ser confirmats per la
CMI als aillats d' E. coli, els quals van mostrar un patré global de resisténcia independentment
de l'origen de la mostra, sent la resistéencia a I'ampicil-lina la més prevalent, seguida de
tetraciclina i sulfametoxazol, amb un percentatge molt alt de ceps multiresistents, especialment
a EDAR i aiglies de reg. La majoria de les ceps van presentar resisténcia als antibiotics
betalactamics, sulfonamides i tetraciclines, sent els perfils predominants de multiresisténcia

similars en tots els tipus d'aigua.

En el cas d' Enterococcus spp., el nombre de ceps resistents i multiresistents va ser escas,

sent les resistencies a |'eritromicina i tetraciclina les més prevalents.

La determinacié per PCR de la presencia de diversos gens de resisténcia va confirmar que
la seva dispersid en el medi aquatic és molt elevada, i gairebé tots es troben en totes les mostres
d'aigua, encara que en un menor percentatge a l'aigua de mar. Es va poder determinar
I'existéncia d'un patré genomic homogeni de resisténcies als ceps d' E. coli en aquesta area
geografica. La presencia del gen b/aTEM en practicament tots els ceps es correlacionava amb la
resisténcia a betalactamics detectats fenotipicament als ceps seleccionats. Els gens sull, tetW i
gnrS van ser detectats en menor proporcid, i la seva preseéncia presentava menys correlacié amb
les resistencies a les corresponents families d'antibiotics dels ceps, cosa que podria atribuir-se a

la preséncia al genoma d'altres gens no estudiats en aquest treball.

L'elevada prevalenga de determinants de resisténcia als antibiotics trobats en els diferents
tipus d'aigua suposa un risc elevat de transferéncia horitzontal de gens a altres bacteris, i
contribueix de manera determinant a l'arribada a I'ésser huma. Tot i que actualment la Unid
Europea no inclou una regulacié especifica sobre aixo per a l'aigua, considerem que s'haurien
d'establir punts critics de vigilancia en tots els habitats influenciables, fent un seguiment
periodic, genotipic i fenotipic, de les resisténcies bacterianes, i establint programes de
col-laboracié amb els organismes i institucions implicats, a fi de correlacionar les dades

obtingudes.
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Abstract

The threat to prevention and treatment of bacterial infections caused by antibiotic
resistance is increasing. This problem goes beyond achieving success in the treatment of human
infections since we find ourselves in an interconnected ecosystem where antibiotic-resistant
bacteria and resistance genes can influence global health. One of the most important tools for
managing these resistances is surveillance so that updated information on local resistance

patterns can guide the initial choice of the corresponding therapy.

In this work we have studied different types of water, in order to obtain integrated
information on pollution and local antibiotic resistance patterns of indicator bacteria, with the
aim of determining the potential of these aquatic systems to act as means of dispersion of

determinants of antibiotic resistance in the environment, within the “One Health” perspective.

Our objective was to obtain information about the level of contamination by antibiotic-
resistant bacteria (ARB) and the presence of resistance-determining genes (ARG) in different
types of environmental waters, evaluating the origin of this resistance, relating the present
resistance patterns, assessing the possible risks for the population and proposing measures to
combat the problem. We geographically limited our study to the metropolitan area of Valencia
and other points of the Valencian Community, analyzing samples from different sources such as

wastewater treatment plants (WWTP), irrigation water, marine water and continental water.

In water samples collected at various locations, we performed selective bacterial counts
of bacteria considered indicators of fecal contamination, such as total coliforms, Escherichia coli
and Enterococcus spp. (enterococci), selected depending on the origin of the sample, in order to
know its hygienic-sanitary quality, and we assess the level of resistance of these microorganisms
against different frequently used antibiotics, through counts on plates with selective medium to
which standard concentrations of them had been added. Using E. coli as a monitoring
microorganism of resistance in all types of water, together with Enterococcus spp. in the case of
continental and marine waters, we selected and isolated a significant number of strains,
assessing their minimum inhibitory concentration (MIC) against antibiotics frequently used for
the treatment of infections in humans. Finally, we verified by PCR the presence or absence of

different resistance genes, both in the aquatic environment and in the selected strains.

The results obtained reflect that the hygienic-sanitary quality of the waters from the
effluents of two WWTPs, sea waters and continental waters, are within the quality standards
established by the Spanish. The same does not occur with irrigation water and water from one

of the WWTPs, which were well above those limits. By counting in selective media added with
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different antibiotics, it was observed that a high percentage of the strains from WWTP and
irrigation water were resistant to ampicillin, erythromycin, and sulfamethoxazole, with
resistance to ampicillin being the most prevalent. These results were confirmed by the MIC in
the E. coli isolates, which showed a global pattern of resistance regardless of the origin of the
sample, with resistance to ampicillin being the most prevalent, followed by tetracycline and
sulfamethoxazole, with a very high percentage. of multi-resistant strains, especially in WWTP
and irrigation water. Most strains presented resistance to beta-lactam antibiotics, sulfonamides
and tetracyclines, with the predominant multiresistance profiles being similar in all types of

water.

In the case of Enterococcus spp., the number of resistant and multiresistant strains was

low, with resistance to erythromycin and tetracycline being the most prevalent.

The determination by PCR of the presence of various resistance genes confirmed that their
dispersion in the aquatic environment is very high, almost all of them were found in all water
samples, although in a lower percentage in seawater. It was possible to determine the existence
of a homogeneous genomic pattern of resistance in E. coli strains in this geographical area. The
presence of the blaTEM gene in practically all strains correlated with the resistance to beta-
lactams detected phenotypically in the selected strains. The genes sull, tetW and gnrS were
detected in a lower proportion, and their presence had less correlation with the resistance to
the corresponding families of antibiotics of the strains, which could be attributed to the presence

in their genome of other genes not studied in this work.

The high prevalence of antibiotic resistance determinants found in different types of water
represents a high risk of horizontal gene transfer to other bacteria, and contributes decisively to
their arrival in humans. Although the European Union does not currently include a specific
regulation in this regard for water, we consider that critical surveillance points should be
established in all susceptible habitats, carrying out periodic, genotypic, and phenotypic
monitoring, of bacterial resistance, and establishing collaboration programs with the

organizations and institutions involved, in order to correlate the data obtained.
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1. LAS RESISTENCIAS A ANTIMICROBIANOS

Uno de los mas graves problemas con que nos enfrentamos a nivel mundial es la creciente
aparicion de resistencias bacterianas a los antimicrobianos (Antimicrobial Resistance, AMR),
entendida como la capacidad de los microorganismos para evitar la accién de un compuesto con
capacidad antimicrobiana, lo que les permite sobrevivir y desarrollarse en su presencia. La
existencia de microorganismos resistentes provoca un incremento de las complicaciones post-
quirurgicas y de las infecciones hospitalarias, el aumento de los periodos de hospitalizacién y de
la duracidon del tratamiento de las enfermedades infecciosas, y en algunos casos, el fracaso de

dichos tratamientos (Agyeman et al., 2022).

En estos momentos la resistencia a antimicrobianos constituye una de las principales
causas de muerte en el mundo, por encima del VIH o la malaria. El dltimo estudio de
Investigacion Global sobre la Resistencia a los Antimicrobianos (GRAM) habla de 1,2 millones de
personas muertas en el aflo 2019 como resultado directo de infecciones bacterianas resistentes

a antibiodticos (Murray et al., 2022).

En Europa, las bacterias resistentes provocan cada afio mdas de 600.000 infecciones y
aproximadamente 33.000 muertes (WHO, 2022a), de las cuales mas de 4.000 se producen en
Espafa (PRAN, 2021b). A la mortalidad directa habria que aiadir otros 4,95 millones de muertes
en el afio 2019 por los efectos asociados indirectos (cuando una infeccidn resistente a los
medicamentos esta implicada en la muerte, pero la resistencia en si mismo puede, o no, haber
sido la causa) como, por ejemplo, en pacientes inmunocomprometidos, sometidos a
quimioterapia o receptores de trasplantes, donde las infecciones por bacterias resistentes a

antibidticos incrementan de forma significativa el riesgo de mortalidad.

El Banco Mundial estima que para el afio 2050 puede perderse mas del 3,8 % del Producto
Interior Bruto mundial debido a la resistencia a los antibidticos (The World Bank, 2016). El
problema actual es de tal magnitud que autoridades reguladoras de primer nivel, tales como el
Fondo Monetario Internacional (FMI) o el Banco Mundial, han declarado las resistencias a los
antimicrobianos como una amenaza prioritaria para la salud mundial del siglo XXI (Hernando-

Amado et al., 2019).

Desde que en el afio 1928 Alexander Fleming descubriese la penicilina de manera fortuita,
una multitud de descubrimientos de antibiéticos naturales y sintéticos cambiarian la historia de
la medicina, hasta el punto de que la practica médica actual no se entenderia sin ellos.
Posteriormente, su consumo se extendid, tanto para el tratamiento de infecciones en humanos,

como en los sectores de la agricultura, ganaderia y acuicultura, y con este uso masivo, global y
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descontrolado, comenzd el problema del aumento de las resistencias, generado por la
plasticidad genética de los microorganismos, que les confiere la capacidad de eludir la accién de

estos compuestos mediante seleccién natural (Hutchings et al., 2019).

1.1. La problematica de las resistencias a antimicrobianos desde la perspectiva

“One Health”

La actividad humana es la principal fuente de emisidon de determinantes de resistencias,
tanto bacterias (Antibiotic Resistant Bacteria, ARB) como genes (Antibiotic Resistant Genes,
ARG) y de residuos de antibiéticos al medio ambiente, a través de diversas vias de dispersiéon
(aguas residuales tratadas y sin tratar, biosélidos, purines y deshechos de granja, escorrentia y
filtraciones, etc.). Es a través del medio ambiente como los seres humanos y animales resultan
expuestos a ARB y ARG, lo que dara lugar a la transmisién de estos determinantes a la propia
microbiota humana o a la infeccion por microrganismos ambientales portadores de resistencias,
cerrando asi un circulo de retroalimentacién positiva que no deja de crecer a niveles cada vez
mas alarmantes. Por ello, la complejidad de la aparicién y propagacion de las resistencias a los
antibidticos no puede entenderse sin considerar las numerosas interrelaciones entre humanos,
seres vivos y medio ambiente. Este es el contexto donde interviene la estrategia “One Health”,
representando los esfuerzos de colaboracion de mdltiples disciplinas (personal médico,
veterinario, investigador, etc.) que van a trabajar local, nacional y globalmente para lograr una

salud éptima para las personas, los animales y el medio ambiente (Aslam et al., 2021).

Histéricamente, Hipdcrates fue el primero en comprender la importancia de las variables
ambientales en la Salud Publica. Virchow y Osler establecieron la relacion entre la medicacion
humana y animal, y Steele establecié por primera vez una Divisidon de Salud Publica Veterinaria
en el Centro de Enfermedades Transmisibles (CDC) de Estados Unidos en 1947, con grandes
avances en la epidemiologia de las enfermedades zoonéticas. Pero fue Calvin Schawabe, en
1967, quien formulé la idea de “One Medicine” para describir la necesidad de un enfoque Unico
y coordinado para abordar la medicina humana y animal (Gyles, 2016; Ahmad et al., 2023). Es
en ese momento cuando comienza a surgir la nocion de “One Health”, como un concepto
interdisciplinario y holistico que considera la salud humana y animal como hechos
interdependientes, en asociacion con el ecosistema en el que viven, y que requiere abordar
las amenazas a la salud humana desde un enfoque ecoldgico, multidisciplinar, multisectorial

y coordinado (World Health Organization, WHO, 2021).
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La AMR es uno de los puntos centrales del enfoque “One Health”. La distribucion global
de resistencias en bacterias patégenas humanas es consecuencia de diversos factores, tales
como el uso excesivo de antibidticos en animales y humanos; la produccién ganadera intensiva;
la globalizacidn en la distribucién de alimentos; el aumento de viajes y comercio internacional;
el cambio climatico; el aumento de la densidad de poblacidon y la urbanizacién masiva
(Hernando-Amado et al., 2019). Por otro lado, la carga global de determinantes de resistencias
en el ambiente estd intimamente asociada a la liberacidn de antibidticos no metabolizados o sus
residuos al medio ambiente (Iskandar et al., 2020). De esta forma, cualquier estrategia orientada
a la disminucidn del riesgo para la salud humana por AMR debe considerar, no solo el contexto
sanitario, sino todas las complejas interrelaciones que se dan entre todos los nichos ecolégicos
gue actian como reservorios y fuentes de dispersion de estos determinantes de resistencias

(Cycon et al., 2019; Ahmad et al., 2023).

En 2015, la Organizacién Mundial de la Salud (OMS), en colaboracién con la organizacion
de las Naciones Unidas para la Agricultura y la Alimentacidn (FAO) y la Organizacién Mundial de
Sanidad Animal (OMSA), publicé un informe (WHO, 2015) destacando la necesidad de abordar
el problema de las resistencias a los antimicrobianos mediante una estrategia integrada, desde
la vision “One Health” (Badau, 2021; Aslam et al., 2021). En ella, multiples sectores, disciplinas
y comunidades, a distintos niveles de la sociedad, deben trabajar juntos con la finalidad de
promover el bienestar para la salud y los ecosistemas, al tiempo que abordan la necesidad
colectiva de agua, aire y energia limpios, alimentos seguros y nutritivos, de combatir el cambio

climatico y de contribuir al progreso sostenible (WHO, 2021).

1.2. Antecedentes historicos

La utilizacion de microorganismos productores de antibidticos para prevenir
enfermedades comenzd hace mas de 2000 afios. De hecho, en el papiro de Ebers, que data del
1550 a. C., ya se pueden observar algunas evidencias de este hecho, como la que se recoge en
la receta 533, donde para curar una herida se recomienda aplicar una solucidn de carne o grasa
animal afiadiendo pan de cebada mohoso, aunque no conocian la funcién del moho (Haas,
1999). Sin embargo, el primer antibiético moderno, el acido micofendlico, no fue descubierto

hasta 1893 por el microbidlogo italiano Bartolomeo Gosio (Mohr, 2016).

En 1909, Paul Ehrlich desarrolld el primer antibidtico sintético eficaz contra la sifilis, el
salvarsan, un derivado del arsénico. La eficacia de este tratamiento estaba basada en la toxicidad

selectiva, principio fundamental de la quimioterapia que sirvié de base para el desarrollo de
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futuros antibidticos (Uddin et al., 2021). En aquella época, Ehrlich ya observd que, tras la
administracién de las dosis iniciales, la respuesta a las siguientes dosis perdia eficacia. Ehrlich
sugirié que podria perderse la afinidad entre la sustancia sintetizada y el microorganismo v,
ademas, sefald que este fendmeno se transmitia y mantenia durante sucesivas generaciones

(Garcia-Sanchez et al., 2010).

En 1930, el bacteridlogo aleman Gerhard Domagk descubrié las sulfonamidas,
precursoras de las sulfamidas, antibidticos sintéticos de amplio espectro que fueron los
primeros que demostraron ser eficaces en la practica clinicay que, de hecho, se siguen utilizando
en la actualidad. Los descubrimientos de Ehrlich y Domagk darian comienzo a la quimioterapia

moderna (Golkar et al., 2014).

La penicilina fue el primer compuesto natural con actividad antimicrobiana descubierto.
Alexander Fleming, médico escocés, descubrio en 1929 la penicilina de manera casual en uno de
sus experimentos, cuando observé cdmo un hongo del género Penicillium inhibia el crecimiento
de Staphylococcus aureus en un cultivo que estaba contaminado. Pero fueron Howard Florey y
Ernst Chain quienes consiguieron purificar el compuesto, lo que permiti6 aumentar su
produccién para su uso médico y abrid la puerta al posterior desarrollo de derivados
semisintéticos para luchar contra las resistencias que empezaban a aparecer frente a la

penicilina (Gaynes, 2017).

Tras el descubrimiento de la penicilina se inicié la época dorada de los antibiéticos, desde
la aparicién de derivados semisintéticos y nuevas moléculas pertenecientes a la familia de los
betalactamicos, como las cefalosporinas, los monobactdmicos y los carbapenémicos, hasta los
descubrimientos de nuevas familias de antibidticos, gracias sobre todo al trabajo desarrollado
por Selman Waksman, que realizé un estudio del comportamiento antimicrobiano de bacterias
provenientes del suelo. Durante esta época, que transcurrié desde los afios 40 hasta los 80 del
siglo XX, se descubrieron mas de veinte clases de antibidticos, pertenecientes a diferentes
familias y con diferentes actividades bioldgicas, muchos de los cuales se siguen utilizando
todavia (Durand et al., 2019). Basandose en la informacién sobre los mecanismos de accion de
los antibidticos conocidos, varias empresas farmacéuticas desarrollaron nuevas moléculas,
como los macrdlidos en 1952, las tetraciclinas en 1948, los nitrofuranos en 1953, las quinolonas

en 1960 y las oxazolidinonas en 1987 (Nicolaou y Rigol, 2018; Durand et al., 2019).

Cuando se introdujeron los antibidticos en la practica clinica, estos fueron
extremadamente eficientes para eliminar las bacterias patdgenas, lo que llevé a muchos a

pensar que se ganaria la lucha contra las enfermedades infecciosas y, finalmente,
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desaparecerian de la poblacién. Sin embargo, el rapido y relativamente sencillo desarrollo de
antibidticos que se produjo en la época provocé su uso desmesurado. Por otra parte, la creencia
en que el problema estaba solucionado llevé a no seguir investigando en este campo, de forma
que apenas se han detectado nuevas clases de antibidticos en los ultimos 50 afios (Nicolaou y
Rigol, 2018; Durand et al., 2019). Esto condujo a la apariciéon de una rdpida diseminacién de
microorganismos resistentes, frente a los que cada vez se disponia de menos compuestos con
eficacia terapéutica, reflejando la falta de conocimiento cientifico sobre los procesos evolutivos

y ecoldgicos de los ecosistemas microbianos.

Efectivamente, los antibidticos naturales son metabolitos secundarios producidos por
algunos microorganismos para inhibir el crecimiento de microbiota competitiva presente en el
mismo nicho ecoldgico. Estos compuestos, como cualquier otro factor tdxico, ejercen presion
selectiva sobre los microorganismos diana, quienes, mediante diferentes eventos genéticos y
bioquimicos, adquieren resistencia a este tipo de sustancias, adaptdndose de esta manera
rapidamente al medio. El origen temporal de las resistencias a antibidticos es, por tanto,
coetdneo a la presencia de los antibiéticos en el ambiente (Ogawara, 2016). De hecho, se han
encontrado bacterias resistentes en cuevas y lagos aislados, preservados de la contaminacion
bacteriana antropogénica (Bhullar et al., 2012), e incluso en nucleos de permafrost de hace

30.000 afios (D’Costa et al., 2011).

El problema de las resistencias a antibidticos surge cuando éstos comienzan a emplearse
de forma generalizada, tanto en clinica como en veterinaria y agricultura (Gajdacs y Albericio,
2019). Las resistencias aparecieron y se extendieron muy rapidamente: La penicilina se
comercializé en 1942 y la resistencia de S. aureus frente a la misma se observé un afio después.
Alexander Fleming ya alerté sobre este peligro en su discurso del Premio Nobel: “Puede llegar
el momento en que cualquiera pueda comprar penicilina en las tiendas. Luego existe el peligro
de que el hombre ignorante se administre fdcilmente una dosis insuficiente y, al exponer a sus

microbios a cantidades no letales de la droga, los haga resistentes” (Yap, 2013).

Este fendmeno se ha ido repitiendo reiteradamente con los antibidticos que se han ido
descubriendo. Es un hecho comprobado que a la introduccion de un antibidtico en la practica
clinica siempre le sigue la aparicion de cepas resistentes al mismo (Keita et al., 2022). Sin
embargo, durante la época dorada de los antibidticos no se le dio mucha importancia a este
fendmeno, ya que rapidamente se descubrian nuevos compuestos, debido, por una parte, al
deseo de investigadores e industria por desarrollar nuevos tratamientos y, por otra,

precisamente a la constante aparicidn de resistencias antimicrobianas tras su uso. Estos nuevos
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compuestos, ademads, eran relativamente seguros, de facil acceso, y su coste no era

excesivamente elevado (Merrikh y Kohli, 2020).

En los afos 80, sin embargo, esta situacién se vio estancada, debido al alto coste y la
dificultad de descubrir y desarrollar nuevos compuestos eficaces frente a las bacterias
existentes, lo que conllevé la falta de inversién por parte de la industria farmacéutica (Figura 1)

(Durand et al., 2019; Havenga et al., 2019; Uddin et al., 2021).

Antibiotics Discovery Year Year of First Observed Resistance
Penicillin 1928 1940 Penicillin-Resistant Staphylococcus
Sulfonamides 1932 1946 Sulfonamides-resistant Streptococcus
Streptomyein 1943 1946 Streptomycin-resistant M. tuberculosis
Tetracycline 1948 1959 Tetracycline-Resistant Shigella
EMhITOm}’Ci!L 1952 1968 Erythromycin-Resistant Streptococcus
soniazi 1952 Isoniazid-resistant M. tuberculosis
Vancomycin 1953 1979 Vancomycin-Resistant Staphylococcus
Methicillin 1959 1961 Methicillin-Resistant Streptococcus
Metronidazole 1960 1978 Metronidazole-resistant Bacteroides
Ampicillin 49g4 1970 Ampicillin-resistant H. influenzae
Trimethoprim 1972 Trimethoprim-resistant E. coli
Quinolones 1962 1998 Quinolone -resistant Klebsiella pneumoniae
Gentamycin 1963 1979 Gentamycin-Resistant Enferococcus sp.
Cefalotin 1964 1983 Extended-spectrum beta-lactamase- producing
E. coli
Rifampicin 1965 1979 Rifampicin-resistant M. tuberculosis
Clindamycin 1966 1968 Clindamycin-resistant Staphylococcus
Fosfomycin 1969 1977 Fosfomycin-resistant E. coli
Céreb'fzit?::il;n; 1976 2001 Carbapenem-Resistant Klebsiella
1983 Extended-spectrum beta-lactamase-producing
Ceftri E. coli
eftriaxone 1978 2009 Ceftriaxone-Resistant Neisseria

Cefiazidims 1987 Ceftazidime-Resistant Enterobacteriaceae

Azithromyecin 2011 Azithromycin-Resistant Neisseria
¥ 1980 1985 Ciprofloxacin-Resistant Serrafia

Ciprofloxacin
Clal?lhromycin 1996 Clarithromycinresistance in Helicobacter pylori

Daptomycin 1984 2004 Daptomycin-Resistant Staphylococcus
Imipenem 4955 1998 Imipenem-Resistant Enterobacteriaceae
Levofloxacin 1996 Levofloxacin-Resistant Pneumococcus
Linezolid 1996 2001 Linezolid-Resistant Staphylococcus
Ceftaroline 2010 2011 Ceftaroline-Resistant Staphylococcus
Zerbaxa i
(Ceftolozane/Tazobactam) 2014 2016 Ceftolozane/Tazobactam-resistan Pseudomonas
Avycaz

(Ceftazidime-Avibactam) 2015 2015 Ceftazidime/Avibactam-Resistant Kiebsiella

Figura 1. Cronologia del descubrimiento de antibidticos y afios de la primera resistencia detectada
(Keita et al., 2022).

Actualmente, mas del 70% de las bacterias patdgenas han desarrollado resistencia a al
menos a un antibidtico y cada vez hay mas bacterias resistentes a multiples antibiéticos. Segun
un informe publicado por el Centro Europeo para la Prevencién y el Control de Enfermedades

(ECDC) junto con la OMS, realizado en los paises de la Unién Europea y el Espacio Econémico
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Europeo, en 2022 la especie bacteriana mds notificada con relacidn a las resistencias fue E. coli.
Mas de la mitad (54%) de las cepas de esta especie aisladas a nivel europeo fueron resistentes
a, al menos, uno de los grupos de los antibidticos bajo vigilancia (aminopenicilinas,
fluoroquinolonas, cefalosporinas de tercera generacion, aminoglucdsidos y carbapenémicos). Le
seguian S. aureus, Klebsiella pneumoniae, Enterococcus faecalis, Pseudomonas aeruginosa, E.
faecium, Streptococcus pneumoniae y Acinetobacter spp. (Uddin et al., 2021; WHO, 2022a). Los
antibiéticos mas afectados por estas resistencias fueron las fluoroquinolonas y los

betalactamicos (Murray et al., 2022).

La resistencia a antibiéticos constituye, por tanto, un grave problema de Salud Publica a
nivel mundial y un reto para el futuro de los sistemas sanitarios. En 2017, la OMS publicé una
lista de patdgenos prioritarios resistentes a los antibidticos que representan una potencial
amenaza para los seres humanos y para los que se necesitan con urgencia el desarrollo de
nuevos antibidticos (Figura 2). La lista se clasifica, segun esta urgencia, en tres grupos de
prioridad (critica, elevada y media), con el fin de orientar y promover la investigacién y desarrollo

de nuevos compuestos (WHO, 2017; Breijyeh et al., 2020):

Listado de prioridades de la
OMS de bacterias resistentes a
antimicroblanos

L&M@[ml

Enterococc Heltcob
i mam ”“P"’“"
~
Sephylococe '
aureus,

Figura 2. Lista de la OMS de patdgenos prioritarios seguin su resistencia a los antibioticos (Adaptada de
Breijyeh et al., 2020).
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En los ultimos afos se estad volviendo a invertir y se estan explorando nuevos enfoques
para el desarrollo de antibiéticos, basados en nuevos conceptos de la dindamica de la resistencia,
la enfermedad y la prevencidn (Qin et al., 2017; Plackett, 2020). A partir de la secuenciacion
completa del genoma bacteriano se han descubierto vias de resistencia y sistemas de regulacion
de esta, conocimiento crucial para el descubrimiento de nuevos farmacos. El disefio in silico de
farmacos y el uso de la Inteligencia Artificial asociados a los estudios metagendmicos estan
resultando herramientas muy potentes, y recientemente se ha descrito una nueva clase de
antibiéticos macrociclicos capaces de inhibir el sistema de transporte del LPS de membrana
especifico de Acinetobacter. Estos compuestos son activos frente a todas las especies del
género, incluyendo las cepas multirresistentes, y una molécula de este tipo, el zosurabalpin esta

ya en fase de ensayo clinico (Khan et al., 2023; Pahil et al., 2024)

Se estd estudiando el empleo de bacteridéfagos, inofensivos para el organismo humano,
incluida la microbiota intestinal, pero muy efectivos frente a la bacteria diana, lo que reduce el
riesgo de infecciones oportunistas. También se ha propuesto el uso de anticuerpos
monoclonales recombinantes frente a determinadas bacterias, aunque su produccion tiene un
coste muy elevado. Otro método, aplicado con éxito frente a P. aeruginosa, son los compuestos
inhibidores del quorum sensing, fendmeno de sefializacion intercelular imprescindible para la

formacién de biopeliculas por este tipo de bacterias (Hemmati et al., 2020; Uddin et al., 2021).

Dentro de estos nuevos enfoques prometedores, se ha comenzado a probar también el
uso de la nanotecnologia (Rosini et al., 2020; Ye y Chen, 2022; Chakraborty et al., 2022). La
eficacia de los antibidticos puede mejorarse mediante el uso de los “nanoportadores de
antibidticos”, nanoparticulas con estructuras organicas o inorgdnicas cuya funcidn es entregar
el antibidtico a su destino final (Rosini et al., 2020). Como ejemplo, podemos citar el Arikayce
(suspensidén para inhalacién de liposomas de amikacina) aprobado por la FDA, basado en la
utilizacidn de liposomas para proteger con lipidos la degradacidn del antibidtico y utilizado para

el tratamiento de Mycobacterium avium (FDA, 2018).

Otro método potencial para combatir las resistencias bacterianas es el sistema CRISPR-
CAS, empleado naturalmente por las bacterias como proteccidn frente a la invasién de material
genético extrafio (bacteriéfagos o elementos genéticos maéviles) (Aslam et al., 2021), pero que
se puede emplear para la eliminacion directa de las bacterias patdgenas, editando
especificamente genes necesarios para su supervivencia en cromosomas bacterianos y
plasmidos, o neutralizando especificamente genes de resistencia para sensibilizar de nuevo a las

bacterias frente los antibiéticos (Wu et al., 2021; Lee, 2023).



Introduccion

En este momento existen otras estrategias antibacterianas en diversas fases de desarrollo
(Zhou et al., 2021; Shih et al., 2022; Baran et al., 2023) y es posible que en los préximos afios
pueda detenerse el incremento exponencial de las resistencias que se observa en la actualidad.
Sin embargo, la mayoria de los autores coinciden en que pasardn afos hasta disponer de las
armas terapéuticas que necesitamos para considerar controlado este grave problema (Wang et

al., 2020a; Cook y Wright, 2022; Plotniece et al., 2023).

1.3. Mecanismos de resistencia a los antibioticos

Hasta la fecha se han identificado diversos mecanismos independientes de resistencia a

los antibidticos, entre los que podemos destacar los siguientes:

1. Inactivacidn de antibidticos

La inactivacion del antibidtico es una de las estrategias bacterianas mas eficaces para
contrarrestar su accidn. Es un proceso que se basa en la produccién de enzimas que inactivan la
molécula antibidtica, transfiriéndole un grupo quimico especifico, como pueden ser el acetilo,
fosforilo o adenilo, o degradandola en su totalidad. Ejemplos de estos tipos de mecanismos de
inactivacidon son (i) la produccién de beta-lactamasas, enzimas que tienen la capacidad de
hidrolizar el enlace amida del anillo betalactamico, volviendo disfuncionales a antibidticos
betalactamicos como penicilina, amoxicilina, ampicilina, piperacilina, ceftazidima, imipenem y
otros; (ii) la unidn de tetraciclina-hidroxilasas para inactivar las tetraciclinas o (iii) la acetilacion
de los anfenicoles, por la que la enzima cloranfenicol-acetiltransferasa transfiere un grupo
acetilo a la coenzima A, evitando que el cloranfenicol se una a su objetivo en el ribosoma

(Reygaert, 2018; Lima et al., 2020; Darby et al., 2023; Ahmad et al., 2023).

/. Disminucion de la permeabilidad celular

Debido a que muchos antibidticos utilizados en la practica clinica tienen dianas
intracelulares, las bacterias pueden generar cambios que disminuyan la permeabilidad de la
membrana y por tanto limiten su penetracion. La adquisicion de resistencias por este
mecanismo se suele producir por cambios en las porinas de la membrana, tales como la
disminucidn en su expresidn, y por tanto en el nimero de porinas, el deterioro de su funcién, o
la aparicién de cambios en la estructura de las porinas expresadas. Todo ello disminuira la
cantidad de antibidtico que entra en la célula de forma efectiva. Por ejemplo, se han descrito
cepas de E. coli multirresistentes aisladas de pacientes con mutaciones en los genes codificantes

para la porina OmpC, que alteran la carga eléctrica del poro y afectan a la permeabilidad de
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antibidticos como gentamicina o cefotaxima. Sin embargo, este mecanismo no suele aportar un
alto grado de resistencia y normalmente se deben asociar a otros mecanismos para tener

efectos observables a nivel clinico (Nikaido, 2003; Pulingam et al., 2022; Darby et al., 2023).

Ill. Activacion de bombas de eflujo

Se trata de proteinas de membrana no especificas que reconocen y expulsan diversos
compuestos perjudiciales para la célula, como antibidticos, desinfectantes, metales pesados u
otros, sin degradarlos. Esta expulsidn da como resultado una baja concentracién intracelular del
antibiético, que no afectara al funcionamiento de la bacteria. La mayoria de las bacterias tienen
muchos tipos de bombas de eflujo, codificadas por genes determinados cromosémicamente.
Algunos de estos genes se expresan constitutivamente, mientras que otros se sobreexpresan o
inducen en respuesta a determinadas sefiales. Cada vez mds, se consideran el principal factor
de resistencia frente a muchas familias de antibidticos. Se sabe que las bombas de eflujo
contribuyen al fenotipo multirresistente de la gran mayoria de patdgenos gramnegativos
clinicamente relevantes, como son E. coli, P. aeruginosa o Neisseria gonorrhoeae, debido en
gran medida a su amplio rango de sustratos. Las principales clases de antibiéticos expulsados
por este mecanismo son los betalactdmicos, macrélidos y fluoroquinolonas (Li et al., 2015;

Reygaert, 2018; Darby et al., 2023; Ahmad et al., 2023).

IV. Modificacion de la diana de accion

Las modificaciones en la diana del antibidtico constituyen uno de los mecanismos de
resistencia mas comunes, y afectan a la gran mayoria de familias. Gracias a la accion de
determinadas enzimas, constitutivas o inducibles, las bacterias pueden producir proteinas
modificadas que suplantan a las dianas originales, lo que provoca la incapacidad de unidn del
antibiodtico y, consecuentemente, la resistencia al mismo. Un ejemplo bien conocido de este
mecanismo se produce con las quinolonas, las cuales inhiben las enzimas topoisomerasas al
unirse cerca de su sitio activo. La sustitucion de varios aminoacidos en las proteinas diana
provocan una menor eficiencia de unién, al mismo tiempo que permiten que la enzima siga

funcionando (Francine, 2022; Darby et al., 2023; Ahmad et al., 2023).

V. Modificacion de la ruta metabdlica

Este mecanismo de resistencia consiste en desarrollar una via alternativa a la que se ve
afectada por el antibiético. Por ejemplo, la vancomicina inhibe la sintesis de la pared celular
uniéndose a la D-alanina-D-alanina, terminal de los precursores pentapeptidicos, lo que
imposibilita el entrecruzamiento del peptidoglicano de la pared bacteriana. La resistencia a la

vancomicina en los enterococos y otras bacterias grampositivas esta mediada por la adquisicién
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de los genes van, siendo el grupo del gen vanA el mas prevalente en las cepas clinicas resistentes.
La expresidn del gen vanA conduce a la sintesis anormal de precursores de peptidoglicano v,
como consecuencia de ello, en lugar de unirse a D-alanina-D-alanina, la vancomicina ahora se
une, con afinidad reducida, a D-alanina-D-lactato terminal o D-alanina-D-serina, permitiendo
que la sintesis de la pared continle y confiriendo de esta manera resistencia a las cepas de

enterococos (Miller et al., 2014; Darby et al., 2023).

RESISTENCIA NATURAL /INTRINSECA RESISTENCIA ADQUIRIDA
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Figura 3. Principales mecanismos de resistencia intrinseca y adquirida en bacterias (Pérez Gracia, 2021).

1.4. Base genética de las resistencias a antibioticos

Las bacterias pueden presentar dos tipos de mecanismos de resistencia a los compuestos
con accion antimicrobiana: intrinsecos y adquiridos (Larsson y Flach, 2022). La resistencia
intrinseca es aquella que permite a las bacterias permanecer activas en presencia de algunos
antibidticos de forma natural, debido a sus caracteristicas funcionales o componentes
estructurales. Este tipo de resistencia es comun a la mayoria de las cepas de un género o especie,
es conocida y previsible, independiente de la exposicién previa a dichos antibidticos y no estd
relacionada con la transmisidn de material genético entre organismos. Por ejemplo, las
enterobacterias son resistentes frente a la daptomicina (lipopéptido), debido a que los
fosfolipidos anidnicos estan presentes en menor proporcidn en la membrana citoplasmatica de

las bacterias gramnegativas, por lo que la introduccién de daptomicina mediada por Ca* en la
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membrana se ve muy dificultada. También las bacterias gramnegativas, al ser menos
permeables que las grampositivas, muestran resistencia intrinseca a otros compuestos
antibacterianos, como los glucopéptidos, que actlan sobre la pared celular (Aslam et al., 2021,

Baran et al., 2023).

La resistencia adquirida, por el contrario, resulta de cambios en el genoma bacteriano, y
se origina por la alta capacidad de adaptacién genética que tienen los procariotas, capacidad
gue les permite responder a una amplia variedad de factores ambientales, incluidos los
antibidticos, que amenacen su supervivencia (Durand et al., 2019; Merrikh y Kohli, 2020). Desde
una perspectiva evolutiva, las bacterias utilizan dos estrategias genéticas para adquirir nuevas
resistencias: Por un lado, la mutacién de genes cromosdémicos vy, por otro lado, la adquisicion de
material genético (DNA) foraneo que contiene genes de resistencia a antimicrobianos, con o sin
posterior recombinacion homdloga (Laws et al., 2019; Huemer et al., 2020; Aslam et al., 2021;

Francine, 2022; Darby et al., 2023; Baran et al., 2023).
1.4.1. Mutacion cromosomica

A través de mutaciones espontdneas en su genoma, la bacteria, y posteriormente su
descendencia, adquiere mayor resistencia frente a un determinado antibidtico. El proceso suele
ser gradual: el estrés selectivo ejercido por la presencia de un antibiético selecciona una
mutacion inicial que permite que la bacteria sobreviva, y mutaciones posteriores confieren
mayor resistencia frente al antibidtico en siguientes contactos. Una vez que emerge un mutante
resistente, en presencia del antibidtico se elimina la poblacién susceptible y predominan las
bacterias resistentes (Munita y Arias, 2016). En muchos casos, los cambios producidos por las
mutaciones que dan lugar a estas resistencias son costosos para la homeostasis celular y solo se
mantienen en presencia del antimicrobiano (Laws et al., 2019; Huemer et al., 2020; Aslam et al.,

2021; Francine, 2022).
1.4.2. Transferencia horizontal de genes

Este proceso es uno de los promotores mas importantes de la evolucion bacteriana y es
el gran responsable del desarrollo y propagacion de las resistencias a antimicrobianos. Los
elementos genéticos que participan en el reclutamiento y transferencia de genes son los
plasmidos, bacteridfagos, elementos conjugativos autotransferibles (ICE), islas gendmicas,
transposones e integrones. Estos procesos pueden tener lugar en cualquier nicho ecolégico,
como el suelo, los alimentos, el sistema digestivo de humanos y animales o las aguas (Laws et

al., 2019; Huemer et al., 2020; Aslam et al., 2021; Francine, 2022).
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Los genes de resistencia a antibidticos (ARG) se encuentran en el ambiente en forma
intracelular (iARG) pero también extracelular (eARG), persistiendo incluso después de que se
eliminen los antibidticos o la bacteria hospedadora haya muerto, lo que se conoce como su rasgo
"facil de obtener, dificil de perder" (Mao et al., 2014). Los iARG pueden promover la
diseminacién de resistencias a través de la conjugacion y la transduccién, mientras que los eARG,
derivados de la lisis de células muertas y la secrecion de células vivas (Dong et al., 2019), pueden

ser transferidos entre bacterias a través de mecanismos de transformacion (Liu et al., 2018).

1. Conjugacion

La conjugacién es el proceso en el cual dos bacterias, mediante un contacto estrecho
entre sus membranas, comparten material genético (DNA). Los elementos genéticos maviles
conjugativos impulsan la propagacién de genes en poblaciones utilizando gran variedad de
mecanismos, a menudo codificados por los propios elementos. Estos elementos moviles pueden
ser extracromosémicos, como los pldsmidos, o integrativos, tales como transposones

conjugativos.

La conjugacién se puede producir entre especies de distintos géneros (Evans et al., 2020),
se le considera el mecanismo de transferencia horizontal mds importante y eficiente en la
propagacion de ARG y juega un papel clave en la seleccion y desarrollo de bacterias
multirresistentes, tanto en el ambiente (Price et al., 2019) como en el entorno hospitalario (Abe

et al., 2020).
Il. Transformacion

La transformacién es un proceso que implica la incorporacidén y posterior recombinacién
homéloga con fragmentos de DNA libre (eDNA) en una bacteria competente. Estos fragmentos
de DNA proceden de virus y bacterias lisadas, o de la secrecidn de células vivas. Normalmente,
este mecanismo se da entre cepas bacterianas similares o cepas de la misma especie. Hasta hace
poco se consideraba un fendmeno poco importante, debido a que solo unas pocas bacterias
patdgenas son capaces de captar eDNA portador de genes de resistencia. En los Ultimos afos se
ha observado, sin embargo, que el papel del DNA libre en la propagacion de resistencias
antimicrobianas es mayor de lo que se pensaba y, de hecho, en la actualidad son cada vez mas
las bacterias para las que se describe la implicacion de procesos de transformacién para captar

ARG (Lam et al., 2021; Francine, 2022).
Ill. Transduccidn

La transduccién es un mecanismo de transferencia de material genético mediado por

bacteriéfagos, proceso que permite afiadir nueva informacidn genética al genoma bacteriano
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de una manera eficaz y bastante simple. Se piensa que este mecanismo también puede estar
subestimado y aun falta por conocer la influencia real que tiene en la adquisicion de resistencias

en diferentes poblaciones bacterianas (Modi et al., 2013; Hsu et al., 2019).

1.5. Principales familias de genes implicados en la resistencia a los antibidticos
1.5.1. Genes de resistencia a antibioticos betalactamicos

Los mecanismos de resistencia a los antibidticos betalactamicos se pueden clasificar en

tres grupos:

1) Modificacidn de la diana en las proteinas de la membrana especificas de unién a los

betalactamicos (Penicillin _Binding Proteins, PBP). Diferentes alteraciones en las PBP

(mutaciones, hiper-expresion y modificacién de la afinidad) pueden dificultar la unidn del
betalactamico a la proteina, lo que disminuye su actividad. Estas alteraciones de la diana ocurren
como resultado de mutaciones genéticas, aunque también se pueden adquirir mediante
intercambio genético. Este es el mecanismo principal de resistencia a antibidticos
betalactamicos de los microorganismos grampositivos (Jubeh et al., 2020). Por ejemplo, el gen
mecA (Peacock y Paterson, 2015), residente en un casete cromosdémico y que se cree que fue
adquirido mediante transferencia horizontal de genes, codifica la PBP2a que se encuentra en
algunas cepas de S. aureus resistentes a la meticilina (SARM), haciendo que la PBP2a presente
una disminucién de la unién no covalente de estos farmacos al sitio activo, asi como una
reduccidn de la acilacion posterior, lo que hace que no se inhiba por la gran mayoria de los
betalactamicos disponibles, ocurriendo lo mismo con el gen mecC (Paterson et al., 2014). Otro
ejemplo es el de S. pneumoniae, cuya resistencia a los betalactamicos se debe a la existencia de
genes en mosaico, adquiridos por transformacion natural, que codifican PBPs con baja afinidad
por sus inhibidores (Briickner et al., 2004). También podemos encontrar PBPs modificadas
generadas a partir de recombinaciones o mutaciones, como PBP1 de Helicobacter pylori, PBP1

y PBP2 de N. gonorrhoeae y PBP3 de Haemophilus influenzae (King et al., 2014, 2017).

2) Alteraciones en la permeabilidad y bombas de eflujo. Ante la barrera que supone la

membrana celular, especialmente en las bacterias gramnegativas, las sustancias poco lipofilicas
(como los betalactdmicos) precisan proteinas transmembrana (porinas) que le faciliten la
entrada al espacio peripldsmico para poder unirse a las PBP. Este es uno de los motivos por los
que, con algunas excepciones, los microorganismos gramnegativos, son generalmente mas
resistentes a algunos antibidticos, como betalactdmicos o vancomicina, que los grampositivos

(Breijyeh et al., 2020). Algunas alteraciones en la permeabilidad (mutaciones, hiper-expresiones
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de porinas) pueden modificar la resistencia basal a los betalactdmicos. Como ejemplos podemos
citar la pérdida del gen OmpF o las mutaciones en OmpC, implicadas en la resistencia de E. coli
a los betalactamicos. La resistencia de P. aeruginosa a los carbapenemes se ha relacionado con
combinaciones de mutaciones que pueden causar problemas en la modulacién en la expresion

o la pérdida total de la porina general OprD (King et al., 2014, 2017).

Las bombas de eflujo pertenecientes a las superfamilias MFS, ABC, SMR, RND y MATE, son
capaces de reconocer multiples sustratos, entre ellos muchas familias de antibiéticos. En las
bacterias grampositivas, los sistemas de eflujo de MFS (como, por ejemplo, el codificado por
NorA en S. aureus) son los principales responsables de la aparicion de multirrsistencias ,
mientaras que en las bacterias gramnegativas los sistemas RND (como, por ejemplo, los
codificados por MexAB-OprM en P. aeruginosa o AcrAB-TolC en E. coli) contribuyen a la

resistencia de estas bacterias (King et al., 2014, 2017).

3) Produccién de enzimas (betalactamasas). Representa el principal mecanismo de

resistencia frente a los antibidticos betalactamicos, fundamentalmente en microorganismos
gramnegativos, aunque también pueden producirlas grampositivos y anaerobios. Las
betalactamasas son enzimas situadas en el espacio periplasmico, que hidrolizan el anillo
betalactamico y que, por tanto, inactivan el antibiético antes de su unidn con las PBP. Su
produccién puede estar mediada por plasmidos o puede estar codificada cromosdmicamente.
En el caso de los microorganismos productores de betalactamasas de origen cromosémico, estos
son mayoritariamente inducibles (aumenta su produccién tras la exposicion a betalactamicos,
especialmente cefalosporinas) y algunos no son inactivados por los inhibidores de
betalactamasas. En el caso de tratarse de genes plasmidicos, estos son transferibles y los

inhibidores de las betalactamasas suelen inactivar las enzimas producidas.

Muchos tipos diferentes de betalactamasas confieren resistencia a los antibidticos
betalactamicos clinicamente mas importantes, ya que un solo cambio de aminoacido puede
afectar la especificidad del sustrato de la enzima. Existen dos clasificaciones: Una, basada en su
estructura (Ambler, 1980; Naas et al., 2017), distingue cuatro clases (A, B, C y D) segun la
interaccion enzima-sustrato y sus secuencias de aminodcidos. Las clases A, Cy D se caracterizan
por la presencia de una serina en el sitio activo que media la hidrdlisis (Knott-Hunziker et al.,
1979), mediante la acilacién del antibidtico, formando un complejo enzima-sustrato que luego
es hidrolizado por el agua. Las de clase B poseen una o dos moléculas de zinc asociadas al sitio
activo (metalo-betalactamasas), atacando directamente a los grupos carbonilio y amida de

todos los antibidticos betalactamicos en general, salvo los monobactamicos (Zhang y Hao, 2011).
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La otra clasificacidon de betalactamasas, basada en su funcionalidad, considera aspectos
como los pesos moleculares, puntos isoeléctricos, perfiles de sustrato y capacidad de ser
inhibidas por sustancias como el 4cido clavulanico y tazobactam o el EDTA. Hay al menos 17

grupos funcionales asociados con cuatro clases moleculares (Bush y Jacoby, 2010).

Las betalactamasas estan codificadas por los genes bla, ya sean plasmidicos o
cromosémicos. Estos genes a menudo coexisten con otros determinantes de resistencia a los
antibidticos, asocidndose a elementos genéticos moviles, lo que aumenta la posibilidad de
resistencia a multiples farmacos y su diseminacién ambiental. El medio ambiente es un
reservorio idéneo de resistencia a los antibidticos betalactamicos y se han identificado
numerosos genes bla en bacterias encontradas en EDAR, aguas, acuicultura, aguas superficiales,

etc., tanto saprofitas como patdgenas (Zhang et al., 2009b).

De la clasificacidn de las betalactamasas basada en su funcionalidad (Bush et al., 1995) las
serina-betalactamasas del grupo 2, incluidas las clases moleculares Ay D, representan el grupo
mas grande de betalactamasas. Destaca el subgrupo 2b (enzimas que hidrolizan facilmente las
penicilinas y cefalosporinas y son inhibidas por el acido clavulanico y el tazobactam), en el que
se incluyen las enzimas TEM-1, TEM-2 y SHV-1 codificadas por los genes blatem-1; blatem-2y blasuva.
Una actualizacidn sobre estas enzimas se puede consultar en la base de datos de betalactamasas

(Naas et al., 2017).

La betalactamasa de tipo TEM fue la primera betalactamasa transmitida por plasmidos
identificada en bacterias gramnegativas y es activa contra aminopenicilinas y las primeras
cefalosporinas. Existen mas de 250 variantes alélicas de esta betalactamasa (Naas et al., 2017;
National Library of Medicine, 2023). SHV comparte similitud estructural y de secuencia con TEM;
en concreto, SHV-1 tiene una similitud del 68% con TEM-1. El gen blasnv se ha detectado en lodos

activados y efluentes de EDAR (Szczepanowski et al., 2009; Marti et al., 2013).

Las betalactamasas de espectro extendido (BLEE) pertenecen al subgrupo 2be segun la
clasificacidon de Bush y Jacoby y al grupo A de la clasificacion de Ambler. Forman un grupo de
enzimas que confieren resistencia significativa a las penicilinas, aminopenicilinas,
oxiiminocefalosporinas y monobactam. Su actividad es inhibida por los inhibidores de las
betalactamasas, como el acido clavulanico (Coque et al., 2008). Los tipos de BLEE son diversos,
pero los mas comunes son derivados enzimaticos de TEM-1, TEM-2 y SHV-1, mediante
sustituciones de aminoacidos, lo que amplia su espectro de sustrato a costa de una menor
actividad hidrolizante. Las betalactamasas TEM tipo BLEE se encuentran principalmente en

bacterias gramnegativas, especialmente en E. coliy K. pneumoniae. Se han recuperado variantes
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del gen TEM en afluentes, lodos activados y efluentes de EDAR (Korzeniewska y Harnisz, 2013;

Biswal et al., 2014; Neudorf et al., 2017).

Las BLEE TEM y SHV estuvieron entre las primeras BLEE descritas en la década de 1980 y
fueron predominantes hasta el afio 2000, cuando emergieron las BLEE CTX-M (cefotaximasa de
Munich), detectandose en animales y humanos en todo el mundo (Castanheira et al., 2021). Los
genes que codifican las enzimas betalactamasas CTX-M suelen ser transportados por plasmidos
y muestran una similitud de secuencia del 40% con los genes que codifican las betalactamasas
TEM o SHV. El grupo CTX-M incluye mas de 80 variantes, que se encuentran principalmente en
cepas de enterobacterias, y confiere una resistencia significativamente mayor contra la
cefotaxima en comparacién con otras cefalosporinas, como la ceftazidima, la ceftriaxona o la
cefepima (Partridge, 2015). Se han identificado variantes del gen blacrx.m en afluentes, lodos
activados y efluentes de EDAR (Szczepanowski et al., 2009; Korzeniewska y Harnisz, 2013; Biswal
et al., 2014), siendo los genes ESBL blacrx m-1, blacrx-m-1a, blactx-m-1s, blatem-s2 Y blasuy-12 10s mas
comunes en el ambiente (EFSA, 2011). En humanos, el mas comun es bldacrx-m-15, qUE se asocia

con el clon pandémico de E. coli 025:H4-ST131 (Jaen-Luchoro et al., 2023).

Las enzimas de tipo OXA, que pertenecen a la clase molecular D, se diferencian
completamente de las enzimas TEM y SHV. Los genes blaoxa muestran un 20% de similitud de
secuencia con los otros genes que codifican BLEE. Estos genes se han recuperado de lodos

activados y efluentes de las EDAR (Szczepanowski et al., 2009; Yang et al., 2013).

Las betalactamasas de clase C, denominadas enzimas tipo AmpC, confieren resistencia a
las cefalosporinas de amplio espectro (Jacoby, 2009). Los genes que las codifican son a menudo
cromosémicos, aunque también pueden ser plasmidicos. Las enzimas AmpC codificadas por
pldsmidos mas comunes son las betalactamasas de tipo CMY, DHA y ACC, teniendo las enzimas
de tipo CMY una mayor prevalencia en todo el mundo, y siendo el CMY-2 el mas prevalente en
Europay el norte de Africa (Zorgani et al., 2017). Los genes blacwy, se han detectado en efluentes

y el lodo activado de diversas EDAR (Pires et al., 2023).

Las carbapenemasas son betalactamasas de amplio espectro que producen resistencia a
los antibidticos carbapenémicos como imipenem, meropenem, etc. La mayoria son
betalactamasas de clase A (carbapenemasa de K. pneumoniae, KPC) y metalo-betalactamasas
(MBL)de clase B, que contienen iones de zinc en lugar de serina en su sitio activo. Las enzimas
VIM, IMP y NDM (metalo-betalactamasa de Nueva Delhi) y la betalactamasa de clase D oxaciclina
48 (OXA-48) son las mas prevalentes en general (Potter et al., 2016; Wilson y Térék, 2018; Mills

y Lee, 2019). La mayoria de los genes de carbapenemasas se transmiten por plasmidos (Wilson
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y Torok, 2018; Mills y Lee, 2019). Los genes blawe, blavim, blakec y blanom, se encuentran
comunmente en enterobacterias y se han detectado en efluentes hospitalarios, lodos activados

y efluentes de EDAR (Alexander et al., 2015; Cabhill et al., 2019).
1.5.2. Gen de resistencia a meticilina

La resistencia a la meticilina se debe a la adquisicién del gen mecA, que codifica la proteina
fijadora de penicilina (PBP) PBP2a, supernumeraria, que posee baja afinidad por todos los
antibiéticos betalactdmicos y, por tanto, confiere resistencia a todos estos compuestos, con la
excepcion de alguna cefalosporina. Esta resistencia se presenta generalmente en S. aureus. La
expresion de la resistencia mediada por este gen es compleja y se afecta por diferentes factores
como la temperatura, el pH o la osmolaridad, asi como por la presencia de secuencias

cromosdmicas reguladoras y de otros genes cromosdmicos (Morosini et al., 2012).
1.5.3. Genes de resistencia a tetraciclinas

Se conocen al menos 60 genes de resistencia a la tetraciclina (tet) y tres a la oxitetraciclina
(otr) (Agga et al., 2022). De estos, unos producen proteinas de eflujo, otros codifican proteinas
de protecciéon ribosomal y otros estan implicados en procesos enzimaticos de inactivacion o
modificacién del antibiético (Mao et al., 2015; Grossman, 2016; Kim et al., 2016). La mayoria de

ellos han sido encontrados en bacterias medioambientales (Bryan et al., 2004).

Hay descritas mas de treinta y seis bombas de eflujo especificas de tetraciclina, asignadas
a siete grupos diferentes, segun las similitudes de las secuencias de aminoacidos y el numero de
veces que atraviesan la membrana interna. Las Tet(A) y Tet(B) codificadas por los genes tet(A),
tet(B) son las mas frecuentes en los microorganismos gramnegativos y las bombas Tet(K) y Tet(L)
codificadas por los genes tet(K), tet(L) son las mas frecuentes en las bacterias grampositivas

(Grossman, 2016; Markley y Wencewicz, 2018)

También hay descritos mas de 13 genes de proteccion ribosémica (RPP), destacando
tet(0), tet(M) y tet(W) como los mas frecuentes, tanto en microorganismos grampositivos como
en gramnegativos. Su mecanismo de resistencia consiste en codificar proteinas GTPasas con una
secuencia y similitud estructural con los factores de elongacién EF-G y EF-Tu, que tienen la
capacidad de bloquear la unidn de la tetraciclina a la subunidad 30S del ribosoma (Grossman,
2016). Estos genes se diseminan a través de poblaciones bacterianas en elementos genéticos
moviles (Roberts, 2011). Otros genes de resistencia, como tet(X), tet(34) y tet(37) y el gen tet(U)
y otr(C), estan implicados en la inactivacion enzimdtica, por mecanismos de accion poco

conocidos (Agga et al., 2022).
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Los genes codificadores de bombas de eflujo tetA, tetA(C), tetA(P), tetB, tetC, tetD,
tetE, tetG, tetH, tet, tetK, tetL, tetV, tetY, tetZ se han encontrado en lodos activos de plantas
de tratamiento de aguas, piscifactorias y aguas superficiales (Guillaume et al., 2000; Schmidt et
al., 2001; Poppe et al., 2006; Dang et al., 2007; Xu et al., 2015; Jiao et al., 2018; Pazda et al.,
2019). Diversos genes codificadores de proteccién ribosdmica como ortA, tetB(P), tetM, tetO,
tetQ, tetS, tetT, tetW o tetX han sido encontrados en EDAR, hospitales, plantas de produccidn

animal, aguas residuales y ambientes acuaticos naturales (Pazda et al., 2019).
1.5.4. Genes de resistencia a las sulfonamidas y trimetoprim

Muchas bacterias utilizan la via de la sintesis de folatos para la sintesis de purinas, y por
ende de acidos nucleicos, ya que son incapaces de obtener el dcido félico del medio externo. Las
sulfamidas actian compitiendo con el acido paraaminobenzoico por la enzima dihidropteroato
sintetasa y el trimetoprim inhibe de forma reversible la enzima dihidrofolato reductasa (DHFR).
Se han encontrado diferentes mecanismos que confieren resistencias a las sulfonamidas,
codificados mayoritariamente por los genes sul, mediados por elementos méviles (Huovinen et
al., 1995; Antunes et al., 2006), mientras que en el caso del trimetoprim el mecanismo mas
extendido es la sustituciéon de una DHFR sensible a trimetoprim por una DHFR resistente,
codificada por genes transmitidos por plasmidos, transposones o cassetes (Skold, 2001; Blahna

et al., 2006).

El gen sull forma parte de integrones de clase 1 y a menudo se transmite junto con otros
ARG que se encuentran en casetes de genes en su region variable (Recchia y Hall, 1995). El gen
sul2 aparece con frecuencia en plasmidos que albergan otros ARG. El gen sul3 se asocia a
menudo con integrones inusuales de clase 1 y se ha relacionado con el gen de resistencia a
macroélidos mef(B) (Siqueira et al., 2016). Los genes sull, sul2 y sul3 estan ampliamente
distribuidos en el medio ambiente y se han encontrado en efluentes y lodos activados
(Szczepanowski et al., 2009), en los efluentes de EDAR (Xu et al., 2015), granjas ganaderas

(Perreten y Boerlin, 2003), suelos agricolas (Ji et al., 2012), rios (Jia et al., 2018) y zonas costeras.

La mayoria de los genes de resistencia al trimetoprim, dfrA y dfrB, se encuentran en
casetes de genes integrados en integrones de clase 1 o clase 2. La aparicién de genes dfr en las
matrices ambientales es comun. Los genes dfrAl, dfrA7, dfrA12 y dfrA17 se encontraron como
parte de integrones en una laguna contaminada en Portugal (Henriques et al., 2006) vy, dfrAly
dfrA12 se encontraron en una EDAR con conexion a un matadero (Moura et al., 2007). El gen
drfA1 también se ha detectado en aguas superficiales de Alemania y Australia (Stoll et al., 2012).

Y dfrAse se ha detectado tanto en el afluente como en el efluente de una EDAR (Bengtsson-
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Palme et al., 2016), mientras que se han detectado dfrA y dfrB en lodos activados

(Szczepanowski et al., 2009).
1.5.5. Genes de resistencia a los antibidticos macroélidos

La resistencia a macrodlidos estd determinada fundamentalmente por dos mecanismos:
expresion de bombas de eflujo y modificacion de la diana del antibidtico. Los genes implicados
en las bombas de eflujo para cocos grampositivos son: mefA, mefkE, msrA, msrBy erpB (lannelli
et al., 2014). El otro mecanismo es la modificacidn de la diana del antibidtico, siendo el gen erm
(erithromycin ribosome metylation), con sus diferentes variantes, el responsable mas comun de
esta resistencia. El gen erm codifica una metilasa que altera la diana de unién del antibiético al
ribosoma bacteriano, impidiendo su union. Ello genera resistencias a macrélidos, lincosamidas
y estreptogramina tipo b, que comparten mecanismo de accién (Seppala et al., 1998). Del gen
erm existen variantes entre distintas especies: ermA, ermC, ermB, ermAM, ermF, ermD, ermG,
ermk, ermA y ermTR (Seppéla et al., 1998). Los genes erm se pueden encontrar en plasmidos
pequefios o en el cromosoma bacteriano. Estos genes de resistencia son inducibles por el

antibiotico (Vazquez-Laslop y Mankin, 2018).
1.5.6. Genes de resistencia a quinolonas

Los mecanismos de resistencia a las quinolonas impiden que el antibidtico alcance sus

dianas, la ADN girasa y la topoisomerasa IV, mediante tres mecanismos:

1) Resistencia de tipo cromosémico, debida a mutaciones en segmentos definidos, las

QRDR (Quinolone Resistence Determining Region) de los genes que codifican para la ADN girasa
(GyrA 'y GyrB) y la topoisomerasa IV (ParCy ParE) (AmbroZi¢ et al., 2007). Aparecen por errores
de transcripcién durante la replicacion cromosémica (Sanders, 2001). La mutacidn en gyrA es el
mecanismo que se encuentra con mayor frecuencia involucrado en la resistencia a estos

antibidticos entre las bacterias gramnegativas (Gruger et al., 2004).

2) Reduccion de la concentracion intracitoplasmatica del antibidtico, bien mediante

reduccion pasiva de la permeabilidad de las porinas o mediante sobreexpresién de bombas de

eflujo (Li y Nikaido, 2009).

3) Resistencia mediada por pldasmidos (PMQR). Se han descrito tres tipos de genes de

resistencia: gen gnr, gen variante de la aminoglucdsido-acetil-transferasa (aac(6°)-1b-cr) y genes
codificadores de bombas de eflujo (gepA y ogxAB) (Cattoir et al., 2008; Strahilevitz et al., 2009;
Hernandez et al., 2011). Los gnr son genes que confieren baja resistencia a quinolonas vy
fluoroquinolonas. Se han identificado seis familias: gnrA, gnrB, gnrC, gnrD, gnrS y gnrCV (Cavaco

et al., 2009; Wang et al., 2009; Pons et al., 2013). Todos ellos codifican la formacién de una
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proteina de 218 aminoacidos que protege a la ADN girasa y la topoisomerasa IV mediante la
reduccion de las dianas en la holoenzima (Pham et al., 2019). Estos genes no solo incrementan
el nimero de mutaciones que causan resistencia a quinolonas, sino que suelen combinarse con
otros genes dentro del mismo plasmido para generar resistencia cruzada con otros

antimicrobianos (Hernandez et al., 2011).
1.5.7. Genes de resistencia a los antibidticos aminoglucésidos

El mecanismo mds importante de resistencia frente a los aminoglucdsidos consiste en su
desactivacién mediante modificacion enzimatica, acetilando el grupo amino del antibidtico
(aminoglucésido acetiltransferasa), adenilando el grupo hidroxilo del antibidtico
(adeniltransferasa) o fosforilando el grupo hidroxilo (fosfotransferasa). Otros mecanismos son
la produccién de cambios en los sitios de union ribosomales mediante metilaciéon de la
subunidad 16S (16S rRNA metilasas) o la modificacidn de la diana por mutacién del ARNr 16S o
de proteinas ribosomales (Poirel et al.,, 2018). Se han encontrado muchisimas enzimas
modificadoras de aminoglucésidos (Vakulenko y Mobashery, 2003; RAmon-Garcia et al., 2006;
Lund et al., 2023). Las codificadas por los genes aac, aph y ant, estan vinculados en su mayoria
a elementos moviles, principalmente integrones (Ramirez y Tolmasky, 2010), que han sido
aislados de zonas contaminadas o ambientes acuaticos naturales (Lund et al., 2023). Se han
detectado variantes de enzimas modificadoras de aminoglucdsidos en bacterias aisladas de
aguas residuales hospitalarias, tanto en el afluente como en el efluente de las EDAR (Khan et al.,

2019).

Respecto al otro mecanismo de resistencia, mediado por las metiltransferasas de ARNr
16S (RMTasas), estas son transmitidas por genes plasmidicos que codifican para enzimas
metiladoras del ARNr 16S de la subunidad ribosomal 30S, lo que interfiere con la unién de los
aminoglucdésidos y produce un alto nivel de resistencia a estos antibiéticos (Wachino y Arakawa,
2012). Algunos de estos genes que codifican 16S rRNA metilasas, particularmente los genes
armAy rmtB, se han encontrado en aguas residuales municipales, aguas residuales hospitalarias

y tanto en afluentes como en efluentes de EDAR (Zurfluh et al., 2017).
1.5.8. Genes de resistencia a la polimixina

Las polimixinas son polipéptidos catidnicos ciclicos cuya diana es el lipido A del
lipopolisacérido de la membrana externa de las bacterias gramnegativas, provocando la ruptura
de la pared celular (Sun et al., 2018). Uno de los antibidticos de esta familia, la colistina
(polimixina E) se ha utilizado como profilactico y promotor del crecimiento en los animales de

granja y su resistencia en E. coli parece estar relacionada con este uso en medicina veterinaria a
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escala global. En 2016 se informd por vez primera sobre la deteccidn en E. coli del gen mcr-1,
(Liu et al., 2016), que provoca resistencia a este antibidtico. A partir de entonces se han
descubierto otros genes (mcr-2 a mcr-8) transmitidos en su mayoria por pladsmidos. La presencia

de mcr-1 se ha confirmado en todos los continentes (Zhuang et al., 2021).
1.5.9. Genes de resistencia a los antibiéticos glucopéptidos

De los glucopéptidos, la vancomicina es el antibiético mas relevante, ya que se utiliza
como ultima linea terapéutica, especialmente en infecciones por enterococos (Li et al., 2023).
En la actualidad, su resistencia se asocia fundamentalmente a tres genotipos, determinados por

los genes VanA, VanB y VanC, aunque se han descrito mas.

Las cepas con fenotipo VanA se caracterizan por presentar resistencia inducible de alto
nivel, tanto a la vancomicina como a la teicoplanina. Su mecanismo de resistencia consiste en
sintetizar el péptido D-Alanil-D-lactato, en lugar del dipéptido terminal de la pared celular D-
Alanil-D-Alanina, diana de la vancomicina. La expresidon de la resistencia a este antibidtico
dependerd del desequilibrio que exista entre uno y otro, actuando otras proteinas Van en el
proceso. Este tipo de resistencia es transferible. El fenotipo de resistencia VanB determinado
por la presencia del gen vanB, se caracteriza por niveles variables de resistencia a la vancomicina
y sensibilidad a la teicoplanina, y se asocia a la movilizacion de material genético de elevado

peso molecular entre cromosomas por conjugacion (Selim, 2022).
1.5.10. Genes de resistencia a los anfenicoles

Los anfenicoles son agentes antimicrobianos de amplio espectro. Debido a su toxicidad y
a los importantes efectos adversos en humanos del cloranfenicol y sus derivados (tiamfenicol y

el azidamfenicol), su uso en ganaderia fue prohibido en 1994 en la Unidn Europea.

La resistencia a los anfenicoles en E. coli estd mediada por tres mecanismos principales:
la inactivacion enzimatica por cloranfenicol-acetiltransferasas codificadas por genes cat, la
expulsion mediante bombas de eflujo (genes cmlA y floR) y la metilacién del sitio objetivo por
una ARNr-metilasa codificada por el gen de multirresistencia cfr, que confiere resistencia a cinco
clases de agentes antimicrobianos, incluidos los anfenicoles. Los genes catA1, cmlA y floR se

encuentran a menudo en plasmidos (Poirel et al., 2018).
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1.6. El problema de las multirresistencias

La creciente aparicion y propagaciéon de especies microbianas resistentes, y la asociacion
de determinantes de resistencia en la interfaz humano-animal-ambiente, pueden alterar los

genomas microbianos, provocando la aparicion de “superbacterias” resistentes.

Cuando buscamos la definicidon de “multirresistencia” vemos que en la literatura médica
se utilizan muchas expresiones diferentes para caracterizar los diferentes patrones de
resistencia. Un grupo de expertos internacionales se unié en 2012, a través de una iniciativa
conjunta del ECDCy el CDC, para crear una terminologia internacional estandarizada con la que
describir los perfiles de resistencia adquirida en S. aureus, Enterococcus spp.,
Enterobacteriaceae (excepto Salmonella y Shigella), P. aeruginosa y Acinetobacter spp.
Multirresistencia (MDR) se definié como la no susceptibilidad adquirida a al menos un agente
en tres o mds categorias antimicrobianas. Resistencia extrema (XDR) se definié como la no
susceptibilidad a al menos un agente en todas menos dos 0 menos categorias antimicrobianas
(es decir, los aislados bacterianos siguen siendo susceptibles sdlo a una o dos categorias) y la
Pan-resistencia (PDR) se definid como la no susceptibilidad a todos los agentes en todas las

categorias de antimicrobianos (Magiorakos et al., 2012).

En la actualidad, la incidencia de patégenos MDR que albergan determinantes de
resistencia adquirida estd aumentando en todo el mundo. La produccién de diferentes enzimas
como BLEE, metalo-betalactamasas (MBL) y carbapenemasas, asociadas con la resistencia a las
cefalosporinas y los carbapenémicos, se ha generalizado. ARG bien conocidos, como blare,
blacrxwv, blakec, blanpm, blavi y mcr-1 son responsables de la aparicién de cepas MDR de E. coli,
P. aeruginosa, etc. (Aslam et al., 2018). La relacion humano-animal-ambiente da a cada una de
estas poblaciones la capacidad de actuar como un reservorio con potencialidad para la
diseminaciéon en cualquier direccion (Hassell et al., 2017), mediante la multiplicacién clonal de

bacterias resistentes o mediante la transferencia horizontal de genes (Chang et al., 2015).

En este aumento del nUmero de microorganismos resistentes en todo el mundo, los
patrones especificos varian considerablemente entre paises. Ha habido un aumento significativo
en toda Europa en los porcentajes de K. pneumoniae resistente a fluoroquinolonas,
cefalosporinas de tercera generacién y aminoglucdsidos, asi como resistencia combinada a los
tres grupos de antibidticos, mientras que, en Acinetobacter spp., existe una variabilidad
considerable en las tasas de resistencia, pero se han reportado altos porcentajes (>50 %) de

aislamientos con resistencia combinada a fluoroquinolonas, aminoglucdsidos y carbapenémicos
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en el sur de Europa (Karam et al., 2016). Estos datos han sido confirmados con los resultados

publicados por el ECDC para muestras humanas y de alimentos de origen animal (WHO, 2022a).

Centrandonos en E. coli, microorganismo indicador empleado para valorar la
diseminacién de patrones de resistencia en el ambiente (EFSA, 2019; Diario Oficial de la Unidn
Europea, 2020a), la resistencia a multiples farmacos se observa cada vez mas en la medicina
humana y veterinaria en todo el mundo. Durante la Ultima década, varios clones pandémicos de
E. coli uropatégena MDR (como ST131 y ST95) se han diseminado globalmente (De Oliveira et
al., 2020). En toda Europa se observan altas tasas de resistencia a aminopenicilinas,
fluoroquinolonas, aminoglucdsidos y cefalosporinas de tercera generacidn en estas cepas
(European Antimicrobial Resistance Surveillance Network, 2019). Aunque la resistencia a los
carbapenémicos es poco comun en las cepas invasivas de E. coli, la situacién general en Europa
para las enterobacterias resistentes a las carbapenemasas (CRE), incluida E. coli, empeoro entre
2010y 2018 (Brolund et al., 2019). Ademas, en 2016 se identificd resistencia a una polimixina
de ultimo recurso, la colistina, en cepas de E. coli multirresistentes aisladas de granjas porcinas

en China (Liu et al., 2016).

Los plasmidos, especialmente los plasmidos de resistencia multiple (pldsmidos MDR),
pero también otros elementos genéticos mdviles, como los transposones y los casetes de genes
en los integrones de clase 1y 2, desempefian un papel fundamental en la diseminacién conjunta
de genes de resistencia. La adquisicién de genes que codifican betalactamasas de espectro
extendido, carbapenemasas, 16S rRNA metilasas, plasmidos PMQR que confieren resistencia a
las fluoroquinolonas, y genes mcr, son los casos mas frecuentes y problematicos (Poirel et al.,

2018, Kompes et al., 2023; Connor et al., 2023).

Cabe resefiar que las cepas de E. coli de origen animal a menudo también muestran
resistencia a otros antibidticos, en su mayoria mds antiguos, como tetraciclinas, anfenicoles,
sulfonamidas, trimetoprim y fosfomicina, que a veces se encuentran ubicados en los mismos
elementos genéticos junto a determinantes de resistencia critica en humanos, provocando su
co-seleccién y persistencia tras el tratamiento masivo con antibiéticos de uso en veterinaria

(Poirel et al., 2018).

1.7. El medio ambiente como reservorio y agente de dispersion de

determinantes de resistencia a antibidticos

Debido a la importancia de los antibidticos para la proteccidon de la Salud Publica y la

produccién de alimentos, cada vez existe un mayor interés en conocer las fuentes ambientales,
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los reservorios y las vias de transmision de la resistencia a los antibidticos, para poder
comprender y gestionar la crisis de las resistencias en su conjunto, tal como exige la estrategia

“One Health” (Larsson y Flach, 2022).

Como ya se ha comentado, los dos origenes de la adquisicidn de resistencias a antibidticos
son las mutaciones en el genoma de la bacteria y la transferencia de DNA foraneo. Las
mutaciones ocurren al azar y son independientes del reservorio genético de otras especies, por
lo que el medio ambiente no tiene un papel importante en la aparicién de estas resistencias,
aunque si en su posterior seleccion y dispersion. Sin embargo, la presion selectiva debido a la
presencia de residuos de antibidticos si que influye en la probabilidad de aparicion mas rapida
de bacterias resistentes a los antibidticos por transferencia horizontal de genes: en este
ambiente hostil, las bacterias pueden entrar en fase de “respuesta estricta” o generar

biopeliculas, lo que multiplica la velocidad de intercambio genético (Prinzi y Rohde, 2023).

Una vez aparecida una poblacidn resistente, esta presion selectiva debida a la presencia
de antibidticos en el medio, mantendrd y aumentard las poblaciones de microorganismos
resistentes, ya hayan sido originados por mutacion o por transferencia horizontal, debido a su

mejor competencia ecoldgica, provocando su dispersién en el entorno.

El medio ambiente actia como conector de todos los nichos (suelos, agua, humanos,
animales, red de distribucion de aguas, vegetales, etc.) en los que pueden encontrase
determinantes de resistencias a antimicrobianos (Figura 4). Es un receptor de ARB y de ARG,
actuando como reservorio y fuente de genes de resistencia (Martinez, 2009; Wright, 2010;

Quintela-Baluja et al., 2015; Williams-Nguyen et al., 2016; Pepper et al., 2018).

El agua, el suelo y otros nichos ecoldgicos con gran biodiversidad bacteriana proporcionan
una enorme fuente genética, con numerosos genes de resistencia (“resistoma”) que pueden ser
transferidos entre bacterias (Dantas et al., 2008; Forsberg et al., 2012; Pawlowski et al., 2016;
Berglund et al., 2017; Berglund et al., 2020). Existen infinidad de trabajos cientificos en los que
se observan diferentes patrones de prevalencia de genes de resistencia en el ambiente,
dependiendo de factores tales como la localizacidon geografica o el tipo de muestra. Zhuang et
al. (2021) realizaron un meta-estudio en el que se recogieron publicaciones de treinta afos
(1990-2020), que mostraban la existencia de 91 subtipos de ARG (entre 3000 existentes) en el
80% de todas las publicaciones recuperadas (9374 articulos). Los 50 principales subtipos
abarcaban genes de resistencia a ocho familias de antibidticos: betalactamicos (bla),

sulfonamida (sul), tetraciclina (tet), aminoglucdsido (aad), resistencia a meticilina (mec),

26



Introduccion

anfenicol (flo), trimetoprima (dfr) y glicopéptido (van). Los perfiles de ARG reportados en las

granjas fueron similares a los de las EDAR, agua y suelo, con sul y tet como los mas comunes.
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Figura 4. Transmision de antibidticos y diseminacidn de resistencias en el medio ambiente (Adaptada de
Davies y Davies, 2010).

En el ambiente, debido a la presidon ejercida por los distintos componentes, se
intercambian los compuestos genéticos maviles que contienen ARG y se desarrollan bacterias
resistentes que posteriormente se diseminan a otros medios, a animales y a humanos
(Berendonk et al., 2015; Géchez et al., 2019; Wang et al., 2020a). Los sedimentos marinos, el
suelo, los rios, el agua dulce y las biopeliculas son los nichos donde con mas frecuencia aparecen
estos fendmenos de transferencia genética horizontal. En estos ambientes las frecuencias de
transformacidn pueden ser incluso mayores que las frecuencias de conjugacion o transduccion.
Esto es debido a que el eDNA puede persistir en el medio ambiente (suelos, sedimentos etc.)
hasta afios debido a la proteccion frente al ataque de nucleasas, gracias a su absorcion en
coloides del suelo, en particulas de arena, minerales arcillosos o sustancias humidicas, y a la

facilidad que tiene para propagarse (Dong et al., 2019).

Se han documentado procesos de transferencia horizontal que implicaban ARG en
practicamente todos los ambientes del planeta: sedimentos marinos (Stewart y Sinigalliano,
1990), suelo (Paget y Simonet, 1994; Nielsen et al., 1997), rios (Williams et al., 1996), agua dulce
(Bauret al., 1996) y biopeliculas (Hendrickx et al., 2003). Stewart y Sinigalliano (1990) detectaron
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frecuencias de transformacién espontanea para la resistencia a rifampicina del orden de 10° a
107 células resistentes por recuento total de células en sedimentos marinos, y estudios previos
demostraron que las frecuencias de conjugacion y transduccion en agua de mar estaban

alrededor de 107 /Unidades Formadoras de Placa (UFP) (Dong et al., 2019).

2. PAPEL DEL AGUA EN LA RESISTENCIA A LOS ANTIMICROBIANOS

Hasta en los sistemas acuaticos mas pristinos se ha demostrado la existencia de ARG que
se heredan verticalmente, permitiendo su supervivencia en presencia de antibidticos
producidos por bacterias y hongos (Hooban et al., 2020). Pero es debido a la actividad
antropogénica donde los medios acuaticos han desempefiado un papel muy importante en el
proceso de la diseminacidon de resistencias a los antibiéticos, actuando como reservorio y via de
propagacion de ARG y ARB. En los sistemas acuaticos los residuos de antibiéticos y otras
sustancias llegan a partir de distintas fuentes y se diseminan por la propia naturaleza del medio,
provocando una alta presidn selectiva en las comunidades microbianas y fomentando por ende
el desarrollo de resistencias. En este proceso ciclico, el medio acudtico, directa o indirectamente,

hard que los ARG y ARB lleguen a los seres humanos y animales.

2.1. La calidad microbiolégica del agua como factor critico en la Salud Publica

mundial

La calidad microbioldgica del agua es uno de los principales factores que determinan la
salud y el desarrollo econémico de una poblacién. Incluso en este siglo XXI se siguen
produciendo mas de 1,5 millones de muertes al afo por enfermedades infecciosas relacionadas
con agua contaminada o no potable (WHO, 2019). El contacto con agua contaminada puede ser
debido al consumo de agua de bebida, a las actividades recreativas o al riego, entre otros (Weber
et al., 2013). El correcto control microbiolégico de las aguas es, por tanto, imprescindible dentro

de la estrategia “One Health”.

Este control se basa en la deteccion de organismos vivos indicadores de contaminacion
fecal mediante métodos de cultivo (BOE, 2003a; WHO, 2022b). La OMS (WHO, 2022b) y la EPA
(United States Environment Protection Agency, 2002) recomiendan la monitorizacidn de E. coli
o coliformes termotolerantes para el control microbiolégico del agua. E. coli es una bacteria
gramnegativa que forma parte de la microbiota del intestino del ser humano y de los animales

de sangre caliente, y es la bacteria que en mayor nimero se excreta con las heces, siendo uno
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de los indicadores de contaminacion fecal mas utilizados. Por su parte, los enterococos son
bacterias grampositivas que también forman parte de la microbiota intestinal y se utilizan como
indicadores de contaminacion fecal en el medio acuatico, debido a su abundancia en las heces

y su larga supervivencia en el medio ambiente (Larrea-Murrell et al., 2013).

En Espafia, la legislacién exige que las aguas medioambientales cumplan unos estandares
de calidad. Sin embargo, para el vertido de aguas residuales al ambiente o cauces acuaticos, la
normativa existente (Directiva 91/271/CEE; R.D. 509/1996) no determina niveles de calidad

microbioldgica, por lo que tienen que seguirse las directrices de las aguas en las que se viertan.

La reutilizacion del agua depurada regenerada para el riego (R.D. 1620/2007) exige unos
niveles maximos de E. coli de 100 UFC/100mL para el riego de vegetales que han de consumirse
crudos y de 1000 UFC/100mL para el riego de productos para consumo humano que no es en

fresco (Tablas 1y 2).

Tabla 1. Niveles maximos de E. coli admisibles para el riego de vegetales que han de consumirse crudos
(R.D. 1620/2007).

VALOR MAXIMO ADMISIBLE (VMA)
USO DEL AGUA
PREVISTO NEMATODOS SOLIDOS EN
INTESTINALES ESCHERICHIA coLI SUSPENSION TURBIDEZ OTROS CRITERIOS
USOS AGRICOLAS!
OTROS CONTAMINANTES
contenidos en la
autorizacion de vertido
de aguas residuales: se
, debera limitar la entrada
CALIDAD 2.1 100 de estos contaminantes
. . | medio ambiente. En el
a) Riego de cultivos a
con sistema de UFC/100 mL caso de que se trate de
aplicacion del agua Teniendo en cuenta un sustanFias peligrosas
que permita el plan de muestreo a 3 debers asegurarse el
contacto directo del 1 huevo/10 L clases? con los 20 mg/L 10 UNT respeto de las NCAs.
agua regenerada siguientes valores: Legionella spp. 1000
con las  partes h=10 UFC/L (si existe riesgo de
comestibles  para m =100 UFC/100 mL aerosol.izaciop)
alimentacién M = 1.000 UFC/100 ML Es obligatorio IIelvar a
humana en fresco. c=3 cabo la deteccion de
patdégenos
Presencia/Ausencia
(Salmonella, etc.) cuando
se repita habitualmente
que c=3 para M=1.000

ICaracteristicas del agua regenerada que requieren informacion adicional: Conductividad 3,0 dS/m; Relacién de
Adsorcion de Sodio (RAS): 6 meg/L; Boro: 0,5 mg/L; Arsénico: 0,1 mg/L; Berilio: 0,1 mg/L.; Cadmio: 0,01 mg/L; Cobalto:
0,05 mg/L; Cromo: 0,1 mg/L; Cobre: 0,2 mg/L; Manganeso: 0,2 mg/L; Molibdeno: 0,01 mg/L; Niguel: 0,2 mg/L; Selenio:
0,02 mg/L; Vanadio: 0,1 mg/L. 2Cuando exista un uso con posibilidad de aerosolizacién del agua, es imprescindible
seguir las condiciones de uso que sefiale, para cada caso, la autoridad sanitaria, sin las cuales, esos usos no seran
autorizados. 3Siendo n: n2 de unidades de la muestra; m: valor limite admisible para el recuento de bacterias; M: valor
maximo permitido para el recuento de bacterias; c: nimero maximo de unidades de muestra cuyo numero de
bacterias se sitla entre my M.
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Tabla 2. Niveles maximos de E. coli admisibles para el riego de productos para consumo humano que no
es en fresco (R.D. 1620/2007).

VALOR MAXIMO ADMISIBLE (VMA)
USO DEL AGUA
PREVISTO ::?:313:&55 ESCHERICHIA coLI SSS Sl-lilzgzlg’;l\l TURBIDEZ OTROS CRITERIOS

USOS AGRICOLAS!

OTROS CONTAMINANTES
CALIDAD 2.2 contenidos en la

autorizaciéon de vertido
a) Riego de aguas residuales: se debera
productos  para 1000 limitar la entrada de estos
consumo humano contaminantes al medio
con sistema de UFC/100 mL ambiente. En el caso de que
aplicacion de . se trate de sustancias
agua que no evita Teniendo en cuenta peligrosas debera
el contacto un plan de muestreo a No se fija asegurarse el respeto de las
directo del agua 1 huevo/10L | 3 clases con los 35 mg/L limite NCAs. Taenia saginata vy
regenerada  con siguientes valores: Taenia solium: 1 huevo/L (si
las partes n=10 se riegan pastos . para
comestibles, pero m = 1000 UFC/100 mL conzumto ge an)|ma|es

= productores de carne

el consumo no es mL 10000 UFC/100 Es obligatorio llevar a cabo
en fresco 5'”9 con c=3 deteccion de patdgenos
un  tratamiento Presencia/Ausencia
industrial (Salmonella, etc.) cuando se
posterior. repita habitualmente que

¢=3 para M=10000

1Siendo n: n2 de unidades de la muestra; m: valor limite admisible para el recuento de bacterias; M: valor maximo
permitido para el recuento de bacterias; c: nUumero maximo de unidades de muestra cuyo niumero de bacterias se
sitUa entre my M.

El Reglamento (UE) 2020/741 del Parlamento Europeo y del Consejo de 25 de mayo de
2020, relativo a los requisitos minimos para la reutilizacidn del agua, aplicable a partir de junio
de 2020, establece niveles mas restrictivos para su uso como aguas de riego. Asi, para los cultivos
de alimentos que se consumen crudos en los que la parte comestible estd en contacto directo
con las aguas regeneradas y los tubérculos que se consumen crudos debe existir unos niveles <
10 UFC de E. coli /100 mL, mientras que para los cultivos de alimentos que se consumen crudos
cuando la parte comestible se produce por encima del nivel del suelo y no estd en contacto
directo con las aguas regeneradas, los cultivos de alimentos transformados y los cultivos no

alimenticios, se exigen unos niveles maximos de 100 E. coli/100 mL.

Paradodjicamente, cuando el agua depurada es vertida a un azarbe o acequia de riego que
transporta aguas de otro origen, se recomienda la instalacidon de un tratamiento que regenere
las aguas depuradas y asi cumpla los requisitos de calidad exigidos en la legislacion sobre
reutilizacion. No obstante, la calidad de dicho vertido no estd sujeta a esta legislacion (R.D.

1620/2007).
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Respecto a las aguas costeras, el R.D. 1341/2007 establece la necesidad de monitorizar,
no solo los niveles de E. coli sino también los de enterococos, y diferencia varios grados de

calidad del agua en funcidn de los recuentos obtenidos (Tabla 3).

Tabla 3. Calidad microbioldgica de las aguas costeras y de transicion, de acuerdo con la legislacion vigente
(R.D. 1341/2007).

Calidad
Unidad
Suficiente** Buena* Excelente*
Enterococos intestinales 185 200 100 UFC o NMP/100 mL
Escherichia coli 500 500 250 UFC o NMP/100 mL

*Con arreglo a la evaluacion del percentil 95; **Con arreglo a la evaluacion del percentil 90 (Anexo Il R.D. 1341/2007).

Por dltimo, en el caso de las aguas continentales, el R.D. 1341/2007 establece los

siguientes niveles de calidad (Tabla 4):

Tabla 4. Calidad microbiolégica de las aguas continentales, de acuerdo con la legislacién vigente (R.D.

1341/2007).
Calidad
Unidad
Suficiente** Buena* Excelente*
Enterococos intestinales 330 400 200 UFC o NMP/100 mL
Escherichia coli 900 1000 500 UFC o NMP/100 mL

*Con arreglo a la evaluacidn del percentil 95; **Con arreglo a la evaluacion del percentil 90 (Anexo Il R.D. 1341/2007).

2.2. Las aguas como reservorio y vehiculo de diseminacion de resistencias

Baquero et al. (2008) definen los “reactores genéticos” para la resistencia a antibidticos
como aquellos lugares en los cuales puede aparecer evolucién genética debido a la alta
conectividad bioldgica, la generacidn de variacidon genética como consecuencia de intercambios
genéticos por recombinacion, y la presencia de seleccion especifica. Define cuatro reactores: El
primero estd formado por la microbiota humana y animal, en que los antibiéticos terapéuticos
y preventivos ejercen su accién. El segundo reactor implica a hospitales, centros de cuidados de
larga estancia, granjas o cualquier otro lugar donde exista una gran cantidad de individuos
susceptibles en estrecho contacto y por tanto se encuentren expuestos al intercambio

bacteriano. El tercer reactor corresponde a las aguas residuales y cualquier tipo de residuo
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bioldgico originado en el segundo reactor, donde organismos bacterianos de procedencias muy
diferentes tienen la oportunidad de mezclarse y reaccionar. El cuarto reactor es el suelo y las
aguas superficiales o subterrdneas, donde los organismos bacterianos originados en los

reactores anteriores se mezclan y relacionan con organismos ambientales.

El agua es el agente crucial en los cuatro reactores, particularmente en los dos ultimos. A
través del agua, las bacterias resistentes evolucionan, son sometidas a presién selectiva, se
recombinan, son dispersadas, y finalmente pueden transferirse al ser humano a través de rios,
aguas marinas, fauna acudtica o agua potable, bien directamente o bien a través de los
alimentos (Schijven et al., 2015; Manaia, 2017; Leonard et al., 2018) (Figura 4). La ingestion de
bacterias resistentes no solo puede provocar infecciones que tienen un alto riesgo de fracaso al
tratamiento, sino que también aumenta la posibilidad de trasferencia horizontal de genes
procedentes de bacterias ambientales desde la microbiota intestinal o cutanea a patdgenos
humanos (He et al., 2020). Por otra parte, y como consecuencia de los fendmenos anteriormente
descritos, el agua se convierte en un punto focal para la aparicién y diseminacién global de cepas

multi- y pan-resistentes (Andrade et al., 2020).

La presencia de ARB y ARG en aguas superficiales ha sido ampliamente estudiada: Se han
encontrado ARB en los océanos (Hatosy y Martiny, 2015), glaciares (Scott et al., 2020); rios
(Marti et al., 2013; Pérez et al., 2022), lagos (Pang et al., 2015; Rosas et al., 2015; Yang et al.,
2018), y otros ecosistemas acuaticos (Serweciniska, 2020). ARB tales como Enterococcus spp., E.
coli, Klebsiella spp., Salmonella spp., Shigella spp., Yersinia pestis y S. aureus resistente a
meticilina son frecuentemente aisladas en agua (Nappier et al., 2020), y muchos de los
patdgenos calificados por la OMS como prioritarios, tales como enterobacterias resistentes a
carbapenémicos y Enterococcus spp. resistentes a vancomicina, se estan detectando cada vez
con mayor frecuencia en el medio acuatico (Lata et al., 2009; Taucer-Kapteijn et al., 2016; Hsu

et al., 2017; Nishiyama et al., 2017; Ho et al., 2021).

Hay que destacar que el 39% de las sustancias farmacéuticas presentes en los sistemas
fluviales son antibidticos (Lu et al., 2020). Pero no solo la presencia de los antibidticos promueve
la presencia de bacterias resistentes en las aguas, sino también otros multiples tipos de
compuestos presentes en ellas, como metales, plaguicidas y desinfectantes, que se pueden
encontrar en los terrenos por donde pasan las acequias, barrancos o rios, y generan co-seleccion
de bacterias resistentes a los antibioticos (Kim y Cha, 2021). En la Tabla 5 se listan los principales

genes de resistencia encontrados en ambientes acuaticos.
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Tabla 5. Principales familias de antibidticos y sus genes de resistencia relacionados presentes en el medio
acuatico (Adaptada de Mutuku et al., 2022).

Familias de

I Tipo de ARG Lugar de deteccion
antibioticos

tetA, tetA(C), tetB, tetC, tetE, tetF, | Aguas naturalesy residuales, lodos,
Tetraciclinas tetH, tetk, tetL, tetM, tetN, tetO, tetQ, | aguas superficiales, estanques de
tetS, tet W peces, lodos activados

mphA, mphB, ereA2, ermA, ermB, | Aguas naturales y residuales, lodo

Macrolidos .
ermF, ermO, mefA activado, afluentes y efluentes

Aguas naturales y residuales, lodo

Sulfonamidas sull, sulll, sullll, dfrA , dfrB activado, afluentes y efluentes

tem, shv, ctx, ampR, cit, ges, nps, sme, | Aguas naturales y residuales, lodo

Betalactamicos .
veb activado, afluentes y efluentes

gyr(A, B), gnrA, par(C, E), gnrB, gnrC, | Aguas naturales y residuales, lodo

uinolonas -
Q qnrS activado, afluentes y efluentes

2.3. Fuentes antropogénicas de determinantes de resistencia en el agua

Como ya se ha expuesto previamente, el principal factor determinante de la velocidad de
aparicion de resistencias es el aumento en el uso de antibidticos. En Espafia, el consumo
comunitario de antibidticos (mediante receta del Sistema Nacional de Salud, receta privada y
mutuas) en 2019 fue del 23,1 Dosis Diarias por cada mil Habitantes y Dia (DHD), frente a los 1,6
DHD del consumo hospitalario (ECDC, 2021a) siendo la amoxicilina/acido clavulanico,
amoxicilina y azitromicina los antibiéticos mas consumidos (Informe Anual PRAN 2019-2020,
2021a). En estos ultimos afios, sin embargo, se observa una tendencia de descenso del consumo
global, muy acusada en el afio 2020 y 2021, posiblemente como consecuencia de la pandemia

provocada por la Covid-19 (Figura 5).

Respecto a otros paises europeos, en el dmbito del consumo comunitario, en el afio 2021
Espafia se mantiene en la misma posicién del afio anterior (posicion 23 de 27 paises, media de

18,2 DHD frente a la media europea de 15,0 DHD).
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CONSUMO COMUNITARIO DE ANTIBIOTICOS EN ESPANA
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Figura 5. Consumo comunitario de antibidticos en Espafia en DHD (Dosis diaria por cada mil Habitantes
y Dia) (Mapas de consumo de antibioticos, PRAN, 2023).

Los antibidticos mas frecuentemente administrados en Espafia en el afio 2022 a nivel
comunitario fueron los betalactamicos del grupo JO1CR (clasificacion ATC, Anatomical,
Therapeutic, Chemical Classification System de la OMS), que comprende combinaciones de
penicilinas, incluyendo los inhibidores de betalactamasa, siendo la combinacién mas frecuente
la de amoxicilina mds 4cido clavuldnico. En segundo lugar, aparece el grupo J1CA (clasificacion
ATC) formado por penicilinas de espectro extendido, seguido de macrdlidos, fluoroquinolonas,

cefalosporinas de segunda generacion y tetraciclinas.

En la Comunidad Valenciana los datos de consumo de antibidticos en distintos ambitos,
desde 2014 a 2021 se muestran en la Figura 6 (PRAN, 2023). Los betalactadmicos son los

antibidticos méas consumidos con mucha diferencia.

Cabe senalar que en Espaiia existe un programa de eliminacion de medicamentos no
utilizados (SIGRE, Sistema Integrado de Gestion y Recogida de Envases), con una media de
reciclado de 10* g de envases y restos de medicamentos por habitante y afio. Sin embargo, aun
existe un alto porcentaje de usuarios que eliminan estos productos por el retrete (Moermond
etal., 2020) o a través de residuos solidos urbanos, finalizando en vertederos o en las estaciones

de depuracidn de aguas residuales (Velpandian et al., 2018; Wang et al., 2021; Yu et al., 2020).
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CONSUMO COMUNITARIO DE ANTIBIOTICOS EN LA
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Figura 6. Consumo comunitario de antibidticos en la Comunidad Valenciana en DHD (Mapas de
consumo de antibiéticos, PRAN, 2023).

2.3.1. Centros sanitarios

Los efluentes de los hospitales son considerados una fuente de primer impacto en la
emision de ARB, ARG vy residuos de antibidticos (Rodriguez-Mozaz et al., 2015; Hocquet et al.,

2016; Wang et al., 2018; Buelow et al., 2020; Petrovich et al., 2020).

En conjunto en Europa, un tercio de los pacientes que acuden a un hospital son tratados
con antibidticos (Versporten et al., 2018). Durante el 2020, en el dmbito del consumo
hospitalario, Espafia se encontraba ligeramente por debajo de la media europea (1,56 DHD
frente a la media europea de 1,57 DHD) (ECDC, 2021a). El grupo de las penicilinas es el mas
prescrito, seguido de cefalosporinas de tercera y cuarta generacion y carbapenémicos,

quinolonas y macrélidos (PRAN, 2023).

Aungque el uso de antibidticos en hospitales representa solo el 6.5 % del total del consumo
de antibidticos global, muy por debajo de los centros de atencién primaria y recetas privadas
(PRAN, 2023), los hospitales y centros de salud contribuyen al aporte de cepas multirresistentes
y genes de resistencia a antibidticos criticos (Hutinel et al., 2019). La practica de emplear
antibidticos de ultima generaciéon en los hospitales conlleva la frecuente aparicién de
resistencias a los mismos. Como ejemplo, las cepas de S. aureus meticilina-resistentes
representan en estos momentos el 23,2% del total de los aislados de este microorganismo
(ECDC, 2021b). En infecciones nosocomiales intraabdominales y del tracto urinario, el 32,6% de
K. pneumoniae y el 8,1% de E. coli producen betalactamasas de espectro extendido (Cantdn et
al., 2019). Es de destacar el caso de P. aeruginosa, que sigue siendo una de las principales causas

de infecciones asociadas a la atencién sanitaria en Europa. En 2019, el 12,5% de las cepas
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invasivas de P. aeruginosa en Espafia presentaron resistencia combinada a mds de 3 grupos de
antimicrobianos (Valero et al., 2021). Por este motivo, las infecciones relacionadas con la
asistencia sanitaria constituyen un grave problema, siendo una de las principales causas de la
morbilidad nosocomial y del incremento del coste de la estancia hospitalaria (Lupidn et al.,

2014).

Por otra parte, los residuos farmacéuticos, bacterias y genes de resistencia a antibidticos
de las aguas residuales hospitalarias (Divyashree et al., 2020) ingresan posteriormente en las
aguas residuales municipales sin tratar, creando un punto de acceso para la transferencia de
ARG (Rizzo et al., 2013). Se ha demostrado que las aguas residuales clinicas forman un grupo
distinto a otros tipos de agua en relacion con las resistencias a antibidticos (Voigt et al., 2020),
existiendo una mayor variabilidad en las tasas de resistencia en las aguas residuales de los
hospitales que en las aguas residuales municipales (Lamba et al., 2017; Hutinel et al., 2019).
Estas aguas también contienen una concentracidn superior de bacterias patdgenas, que pueden
compartir o adquirir genes de resistencia durante los procesos de pretratamiento (McArdell et

al., 2003; Schwartz et al., 2003).

Cuantitativamente, los compuestos del grupo de las quinolonas son los que se encuentran
a una mayor concentracion, debido a su uso frecuente y su larga vida media en el medio
ambiente (Wang et al., 2018). Por el contrario, los betalactamicos se encuentran en mucha
menor cantidad, ya que tienen una baja vida media (Brody et al., 2005). En Espaia, los
antibidéticos mas frecuentemente detectados en efluentes hospitalarios son las
fluoroquinolonas, trimetoprim y azitromicina (Rodriguez-Mozaz et al., 2015; Mendoza et al.,

2015; Moles et al., 2022).

A nivel molecular, en estos efluentes hospitalarios se encuentran determinantes de
resistencia para la practica totalidad de los antibidticos, destacando los genes que codifican
resistencia a diferentes familias de betalactamasas (Rodriguez-Mozaz et al., 2015; Kizny Gordon

et al., 2017; Wang et al., 2018; Buelow et al., 2020; Petrovich et al., 2020; Zagui et al., 2020).
2.3.2. Industrias de produccion de antibioticos

La industria farmacéutica puede ser considerada como una fuente de emisién de
antibidticos y otros residuos al medio ambiente en caso de que sus efluentes no sean
adecuadamente tratados. En un estudio realizado en veinte EDAR de Estados Unidos, se observd
que, en aquellos cuyos afluentes eran empresas farmacéuticas, se detectaban concentraciones

significativamente mas elevadas en un tercio de los compuestos analizados, en comparacién con
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una EDAR control no afectada por la produccion farmacéutica (Zagui et al., 2020),

encontrandose para algunos antibidticos concentraciones hasta 1000 veces superiores.

La industria farmacéutica ha establecido un limite aceptable de emisién (PNEC) de
antibidticos al medio ambiente para cada antibidtico y ha establecido unos plazos en los que, en
el 2027, el 88% de las plantas de produccién deben cumplir con este objetivo de vertido (AMR

Industry Alliance, 2020).
2.3.3. Aguas residuales urbanas

La mayoria de los antibidticos consumidos por pacientes en régimen ambulatorio se
excretan por la orina (61% del total) o heces (37% del total), finalizando en las depuradoras de
aguas residuales (PRAN, 2022). La mayoria de las fuentes antropogénicas ya comentadas
finalizan asimismo en las aguas residuales, que contienen niveles extremadamente elevados de
microorganismos patdgenos y no patégenos (Eftim et al., 2017; Soller et al., 2018) junto con
altas concentraciones de residuos de antibidticos (Jurado et al., 2019b). Existe consenso mundial
en que las aguas residuales municipales sin tratar, las aguas residuales de efluentes tratadas y
los lodos de aguas residuales son “puntos calientes” donde las bacterias ambientales
interactdan entre si, y actian como reservorios de ARG (Auerbach et al., 2007; Ghosh et al.,
2009; Zhang et al., 2009a), constituyendo puntos criticos para la evolucion y propagacién de

resistencias a antimicrobianos (Rizzo et al., 2013; Caucci et al., 2016; Guo et al., 2017).

La mayoria de los ARG detectados en los afluentes corresponden a genes de amplia
distribucion ambiental que codifican resistencias frente a antibidticos de primera generacion.
Un estudio realizado en siete paises europeos (Parndnen et al., 2019) analizd 229 genes de
resistencia y 25 elementos genéticos méviles, encontrando que todas las muestras contenian
genes de resistencia a los aminoglucésidos (aadA y strB), betalactamicos (bla GES, bla OXAy bla
VEB), macrdlidos, lincosamina y estreptogramina B (MLS B) (ereA, ermF y matA/mel),
sulfonamidas (sull), tetraciclinas (tetM y tetQ) y multirresistencia (qacEdeltal y qacH), ademas
de varios elementos genéticos involucrados en la transferencia y recombinacién de genes (int/1,
tnpA, Tp614, ISAba3, ISPps e ISSm2). Con respecto a los ARG de alta preocupacién en entornos
clinicos, bla IMP y vanA fueron detectados esporadicamente en los afluentes de diferentes
paises. El gen bla VIM se detectd en afluentes de Portugal, Espafia, Chipre y Alemania, y bla KPC
en afluentes de Portugal y Espafia y esporadicamente en muestras de efluentes. La abundancia
relativa de familias de genes que confieren resistencia y determinantes de transferencia fue
mayor en los paises con mayor consumo de antibidticos. El estudio concluyé que el uso de

antibidticos en las areas analizadas, la temperatura ambiental y el tamafio de las plantas de
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tratamiento de aguas residuales urbanas son factores importantes relacionados con los perfiles

de ARG detectados en ellas.
2.3.4. Agricultura, ganaderia y acuicultura

La utilizacién de antibidticos es frecuente en agricultura, ganaderia y acuicultura. El 73%
de todos los antibidticos vendidos en el mundo se utilizan en la produccion de alimentos para

animales (Van Boeckel et al., 2019).

Los antibidticos no se utilizan solo para tratar las infecciones veterinarias, sino que, debido
a unincremento constante de la demanda, también se utilizan como profilacticos y estimulantes
del crecimiento (Gelband et al., 2015). Se estima que el 80% de todos los antibidticos vendidos
en Estados Unidos son para estos usos (Gilbert et al., 2021) y se espera que la utilizacién de
antibidticos para la produccién animal crezca alrededor de un 11% para 2030 (Tiseo et al., 2020).
Sin embargo, un informe reciente de la European Food Safety Authority (EFSA) y el ECDC reporta
gue el consumo de antibiodticos en animales (alrededor de 100 mg/kg) es por primera vez inferior

al humano (130 mg/kg) en Europa (EFSA y ECDC, 2022).

La media de uso de antibidticos veterinarios en Europa estd situada en 107 mg/PCU
(Unidad de Correccion de Poblacién). En Espafia se observa un elevado consumo, pero con un
descenso significativo a lo largo del tiempo (Figura 7), habiéndose reducido un 58,84% el
consumo en laboratorios de 2014 a 2019 y un 4,63% en minoristas y farmacias de 2017 a 2019
(PRAN 2019-2020, 2021a). El progresivo descenso del consumo en Espafia cada vez nos situa

mas cerca de los principales competidores europeos en produccién animal.

Gran parte de la dosis de antibidticos que los animales ingieren es excretada (Tian et al.,
2021), liberando estos residuos al medio ambiente a través del estiércol, el suelo y las
escorrentias, o como efluentes de aguas residuales en aguas superficiales y sedimentos
(Thanner et al., 2016; Suttner et al., 2020). Se han detectado concentraciones de enterococos
17 veces superiores en aguas superficiales cercanas a centros de alimentacién de animales
respecto a la concentracion encontrada aguas arriba (Sapkota et al., 2007). También se han
establecido correlaciones entre la cantidad de antibiético empleado con los animales, en este
caso tetraciclina, y la concentracién detectada aguas abajo (Peak et al., 2007). Por otra parte,
con frecuencia se detectan numerosos genes de resistencia en el estiércol del ganado,
fundamentalmente a la tetraciclina y a sulfamidas, causando una grave contaminacién genética
en el agua y suelo circundante (Tian et al., 2021). Las bacterias procedentes de los pasos de

sacrificio, procesamiento y eliminacion de caddveres también ingresan en las aguas ambientales
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(Lavilla Lerma et al., 2014; Svanstrom, 2014; Onuoha et al., 2016; Afsharnia et al., 2018; Onuoha,
2018).

CONSUMO DE ANTIBIOTICOS EN VETERINARIA (mg/PCU)
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Figura 7. Consumo veterinario de antibidticos en Espafia en mg/PCU (Informe Anual PRAN 2019-2020,
2021a).

En acuicultura también se emplean diversos antibidticos, lo que conduce a la seleccidn de
bacterias resistentes en el medio acudtico (Watts et al., 2017), ya que el 80% de estos se
excretan en las heces y orina de los peces en forma activa (FAO y WHO, 2019). Las bacterias
resistentes pueden pasar a las aguas superficiales cuando el agua de acuicultura se escurre, se
derrama o se mezcla con ellas. La acuicultura también se ha convertido en foco para la
transferencia de genes en las bacterias del agua de mar, debido a la mezcla de combinaciones
de alimentos que incluyen antibidticos (Baquero et al., 2008; Muziasari et al., 2016; Watts et al.,
2017), como estiércol de cerdos o aves que han sido tratados con antibiéticos. Una revision
basada en un metaandlisis realizado a partir de 460 articulos (Reverter et al., 2020) encontré
que el indice de resistencia a multiples antibidticos de la acuicultura se correlaciona con el de
las bacterias clinicas humanas. En un metaanalisis similar en el que se analizaron mas de 9000
articulos, Zhuang et al. (2021) concluyeron que el uso de antibidticos en granjas y acuicultura

tiene una influencia directa en la diversidad de tipos de ARG en las EDAR, el suelo y el agua.

Los cultivos también son fuentes de resistencias, ya que las escorrentias agricolas pueden
introducir ARB en el medio ambiente. Con frecuencia se detectan microorganismos resistentes
en productos vegetales y frutas, cuyo origen principal puede ser el estiércol animal o el agua de

riego contaminada. Estos productos frescos, que han ganado importancia debido al incremento
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del interés por las dietas saludables, se han detectado cepas productoras de betalactamasas,
cefalosporinasas y carbapenemasas de espectro extendido, asi como cepas que albergan el gen

de resistencia a la colistina mcr (Chelaghma et al., 2021; Jiménez-Belenguer et al., 2023).

2.4. Factores impulsores de la aparicion y dispersion de resistencias en el agua

Existen diversos factores que impulsan la aparicidn y dispersion de resistencias en las
aguas, influyendo, tanto en la cantidad de bacterias presentes en el medio como en la velocidad
de transferencia horizontal de ARG. El factor mas relevante es, como ya se ha comentado, la
presencia de residuos de antibidticos en el medio. Pero a esto hay que sumarle la presencia de
metales pesados y biocidas (Water JPI, 2018), asi como el efecto del cambio climatico o la

contaminacidn por microplasticos.
2.4.1. Residuos de antibidticos

Numerosos estudios han demostrado que la introduccidn de antibidticos en los sistemas
acudticos se asocia con un nimero creciente de ARB y genes de resistencia emergentes. Estos
antibidticos proceden, entre otras, de las fuentes anteriormente resefiadas y no se eliminan por
completo en los procesos de tratamiento (Fletcher, 2015; Hiller et al., 2019; Petrovich et al.,
2020; Savin et al., 2020). En este sentido, los antibidticos sintéticos y semisintéticos, como las
fluoroquinolonas y las sulfamidas, son quimicamente mads estables, por lo que sus residuos se

suelen detectar con mayor frecuencia que los de los betalactamicos (Rusch et al., 2019).

Los residuos de antibidticos en el medio ambiente tienen impacto sobre la microbiota en
diferentes niveles tréficos. Su presencia en concentraciones subinhibitorias les hace funcionar
como moléculas de sefalizacion y causar cambios en la expresidon y transferencia de genes, la
expresion de factores de virulencia, formacién de biopeliculas y la modulacién de la actividad
génica (Serwecinska, 2020). Estos fendmenos se ven favorecidos por las altas densidades
celulares, la disponibilidad de nutrientes y la presencia de contaminantes organicos (Joseph et

al., 2019), siendo por tanto mas intensos en los ambientes acuaticos mas contaminados.
2.4.2. Biopeliculas

Las biopeliculas bacterianas constituyen consorcios de microorganismos embebidos en
una matriz polimérica extracelular de produccidn propia formada por un conjunto complejo de
proteinas, polisacaridos y DNA. Se encuentran distribuidas ampliamente en muy diversos
ambientes, incluyendo sistemas naturales acuaticos o de agua potable (Singh et al., 2017). Las

biopeliculas son ambientes propicios para el desarrollo y mantenimiento de poblaciones
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resistentes a antibidticos y desinfectantes. En ellas aumenta la resistencia a los antibidticos de
10 a 1000 veces, debido a varios mecanismos, tales como la proximidad de las células,
fendmenos de quorum-sensing, presencia de DNA extracromosdmico y aumento de los

mecanismos de transferencia genética horizontal, entre otros (Prinzi y Rohde, 2023).
2.4.3. Presencia de biocidas y metales pesados

Los metales pesados derivados de fuentes naturales y antropogénicas son capaces de
permanecer mucho tiempo en los entornos acuaticos, ejerciendo una presion selectiva que
favorece el mantenimiento y diseminacién de las resistencias a antibidticos (Gao et al., 2015;

EEA, 2018).

Los biocidas son agentes antimicrobianos de uso comun en centros sanitarios y granjas, y
también se utilizan como aditivos y conservantes para la industria y alimentos. Su uso ha
aumentado en los ultimos afios debido a la pandemia de la Covid-19 y, como consecuencia, se
ha incrementado su presencia en el medio ambiente, impulsando, al igual que los metales
pesados, la aparicién de resistencias a antibiéticos mediante procesos de co-seleccion (Kahrilas
et al., 2015; Wales y Davies, 2015; Maillard, 2018). De hecho, los mecanismos de resistencia
frente a metales pesados y biocidas (modificacién de la diana, activacién de bombas de eflujo,
disminucién de la permeabilidad celular e inactivacién) son estructural y funcionalmente

parecidos a los desarrollados frente a antibidticos (Pal et al., 2017; Maillard, 2018).

Las aguas residuales se han identificado como puntos criticos donde la confluencia de
antibidticos, metales pesados, biocidas y ARG provoca la seleccién de bacterias multirresistentes
y la propagacidn de ARG (Di Cesare et al., 2016; Li et al., 2022). En un estudio realizado en las
aguas residuales de Shanghai se observé que metales pesados como el plomo, zinc y el cadmio
provocaban la diseminacidn de genes de resistencia frente a la eritromicina (Gao et al., 2015).
En otros estudios también se ha encontrado que concentraciones subinhibitorias de metales
pesados y biocidas en medios acuaticos impulsan las mutaciones y la transferencia de ARG (Lu

et al., 2018; Zhang et al., 2018).
2.4.4. Cambio climatico

El cambio climatico esta provocando en todo el mundo un aumento de las temperaturas,
las precipitaciones, las escorrentias y las sequias, influyendo en la diseminacién de los patogenos

resistentes a antibidticos en el medio ambiente (Boxall et al., 2009; Skaland et al., 2022).

Las temperaturas cada vez mayores se asocian con un aumento de las tasas de
crecimiento bacteriano y la transferencia horizontal de genes, ya que aumenta la replicacién y

supervivencia de las bacterias en el medio ambiente y puede provocar alteraciones en la
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expresion de sus genes (Van Elsas et al., 2011; Philipsborn et al., 2016). Ademas, en climas con
temperaturas elevadas, la absorcidn en los suelos y el agua de antibiéticos, metales pesados o

biocidas, es mayor (Chen et al., 2019a).

También se relaciona el cambio climatico con una mayor frecuencia de inundaciones y los
consecuentes desplazamientos y aglomeracién de la poblacién, lo que conlleva a un aumento
de las enfermedades transmitidas por el agua (Cardoso et al., 2004; Burnham, 2021). Las
tormentas y las precipitaciones cada vez mads intensas pueden daiiar las redes de abastecimiento
y las instalaciones de las EDAR, provocando un aumento del riesgo de contaminacién por las
inundaciones, a la vez que también puede aumentar la escorrentia agricola, provocando un
aumento de la contaminacién de las aguas y, en consecuencia, aumentando las oportunidades

de transferencia de ARG (Forsberg et al., 2014; Chen et al., 2019a).

Por ultimo, la sequia extrema en algunos lugares obliga a muchas personas,
fundamentalmente en paises poco desarrollados, a utilizar fuentes de agua de mala calidad para
beber, para riego y para uso doméstico, aumentando el riesgo de exposicion humana a

patdgenos (Van Huynh et al., 2019; Skaland et al., 2022).
2.4.5. Microplasticos

Los microplasticos (fragmentos < 5 mm) se encuentran en todos los ecosistemas
acuaticos, incluido el agua de mar, el agua dulce y los sedimentos. Estos compuestos son
adsorbentes activos de contaminantes orgdnicos, como los antibidticos. Las bacterias colonizan
la superficie de los plasticos y se ha descrito que la contaminacidn por microplasticos influye en
la diversidad microbiana y aumenta el intercambio de genes en los ecosistemas acuaticos, de
forma que en los microplasticos se encuentran niveles de antibidticos, ARG y microorganismos
mayores que en el agua circundante (Yang et al., 2019b). La salinidad elevada parece reducir la
adsorciéon de antibidticos a los microplasticos y se ha demostrado que la abundancia de ARG, y
la concentracidn, tanto de ARB como de ARG encontrada en estos contaminantes es mayor en

el agua dulce que en estuarios y aguas de mar (Wang et al., 2020c).

Recientemente se ha descrito que también los macroplasticos asociados a los ecosistemas
acuicolas poseen capacidad para actuar como soporte para biopeliculas que incluyen bacterias
potencialmente patdgenas y ARB, aumentando su carga de ARG respecto al agua circundante y
suponiendo una fuente de reentrada al ser humano a través del consumo de peces de

acuicultura (Naudet et al., 2023).
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2.5. Rutas de diseminacion de los determinantes de resistencias en el medio

acuatico

A partir de las fuentes de emisidn hay diversas rutas posibles de dispersidn de los residuos

de antibidticos, las ARB y los ARG al ambiente. A continuacidn, se detallan las principales rutas:
2.5.1. Aguas residuales sin tratar

Las aguas residuales sin tratar pueden acabar en otros ambientes (suelo, aguas
superficiales o agua costera) por vertido directo en lugares con bajos niveles de saneamiento
ambiental (Collignon et al., 2018), pero también pueden verterse accidentalmente a causa de
desbordamientos del alcantarillado causado por problemas pluviales con grandes caudales,
(USEPA 2004; 2011) o por el envejecimiento de infraestructuras, que provoca fugas en tuberias
de aguas residuales al suelo, aguas subterraneas, pozos y fuentes de agua (Hua et al., 2003; Paul

et al., 2004; Rosi-Marshall y Kelly, 2015).
2.5.2. Aguas residuales tratadas

En general, los procesos de tratamiento de aguas residuales en EDAR no estan preparados
para eliminar las ARB o los ARG. Incluso tras someter el agua a procesos secundarios y terciarios
de tratamiento y desinfeccidn incluida la desinfeccion con UV, ozono y cloro, no se consiguen
eliminarlos (Gupta et al., 2018; Cacace et al., 2019; Hiller et al., 2019; Marano et al., 2019;
Divyashree et al., 2020), encontrandose que las descargas de las EDAR contribuyen
significativamente a la presencia de AMR en el medio ambiente (Hiller et al., 2019). Por otra
parte, las aguas residuales que provienen de centros sanitarios, una vez tratadas tienen tasas
muy altas de determinantes de resistencias (Lamba et al., 2017) y, aunque disminuye
significativamente la carga bacteriana tras pasar por la EDAR, se ha observado que pueden
seleccionarse cepas multirresistentes y en ocasiones se encuentra una acumulacion de ARG

(Czekalski et al., 2012).

También los residuos de antibidticos resisten a los tratamientos de depuracién (McArdell
et al., 2003; Gogoi et al., 2018) que, aunque son mas efectivos frente a los betalactamicos,
trimetoprim (Dodd y Huang, 2007), fluoroquinolonas y tetraciclinas (Managaki et al., 2007; Sukul
y Spiteller, 2007), son poco efectivos frente a otras sustancias, como los macrélidos (Gulkowska

et al., 2008).

Algunos estudios han sugerido que las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR)
podrian actuar como biorreactores para la transferencia y seleccién de ARB y ARG (Guo et al.,

2017; Fatta-Kassinos et al., 2020) y de diseminacién de AMR a las aguas superficiales (LaPara et
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al., 2011; Czekalski et al., 2012; Czekalski et al., 2014; Cacace et al., 2019). Se ha demostrado
que la descarga de aguas residuales tratadas aumenta la cantidad de ARG en los cuerpos de
aguas receptoras (LaPara et al., 2011; Pruden et al., 2012; Amos et al., 2018; Jager et al., 2018),
habiéndose detectado en distintos trabajos mas de cien casetes de genes de resistencia

conocidos (Khan et al., 2013; Gillings et al., 2015).

Actualmente no se conocen bien los mecanismos que controlan el transporte, la
transferencia y la acumulacion de ARG en las aguas residuales. Tampoco esta claro si el factor
gue contribuye mas al aumento del resistoma acudtico es la presidn selectiva de los antibidticos
gue se vierten con los efluentes, o las ARB que escapan de las EDAR con los efluentes y llegan al
medio. Es posible que se trate de un efecto sinérgico debido a estos dos factores, junto con el
de una mayor concentracién de nutrientes que estimule el crecimiento microbiano (Subirats et

al., 2019; Suzuki et al., 2019).

En Espafia, la normativa vigente establece que las aguas residuales deben someterse a
una serie de tratamientos (pretratamiento, primario, secundario y terciario) para la posterior
reutilizacion o vertido al cauce receptor. En el pretratamiento se eliminan los fragmentos
gruesos del agua; en el tratamiento primario se eliminan diversos sélidos, arenas, grasas y
aceites por decantacién primaria normalmente; en el tratamiento secundario se elimina
mediante tratamientos bioldgicos la materia organica; y en el tratamiento terciario se eliminan
gran parte de los agentes patégenos mediante procesos como microfiltracion, ultrafiltracion,
ozonizacion y tratamiento UV (BOE, 1995). En este sentido, se ha encontrado que ciertos
protocolos de tratamiento, como los reactores bioldgicos de membrana (Munir et al., 2011) y la

coagulacién (Li et al., 2017), son importantes para eliminar ARB y ARG.

Un estudio realizado en nuestro pais ha estimado las concentraciones de bacterias
coliformes fecales, enterococos fecales y sus fracciones resistentes a diferentes antibidticos
(amoxicilina, tetraciclina, ciprofloxacina y cefotaxima) que se vierten al medio ambiente a partir
de un sistema de tratamiento de agua residual (PRAN Medio Ambiente, 2022), encontrandose

recuentos enormes, de entre 10'? y 10 UFC/dia (Tabla 6).
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Tabla 6. Concentraciones estimadas de coliformes fecales (CF) y sus fracciones resistentes a antibidticos
(R) vertidas en Espafia y en la Comunidad Valenciana de acuerdo con los caudales de efluentes de
depuracién vertidos al ambiente en 2016. (Adaptada del PRAN Medio Ambiente, 2022).

Caudal CF CF-AMXR CF-TETR CF-CIPR CF-CFXR
(m3/d) (UFC/d) (UFC/d) (UFC/d) (UFC/d) (UFC/d)
Espafia 1,16 x 107 2,62x10%  2,23x10® 4,79x10¥ 6,72x10 4,76 x 10*3
Comunidad
. 6,05 x 10° 1,37 x10*® 1,16x10* 2,50x10%* 3,51x10* 2,48x10%
Valenciana

AMX: Amoxicilina; TET: Tetraciclina; CIP: Ciprofloxacino; CFX: Cefotaxima; UFC: unidades formadoras de colonia;
d: dia.

2.5.3. Biosolidos

Debido a que los lodos generados por el tratamiento de las aguas residuales en las EDAR
se utilizan para la agricultura, el paisajismo y los jardines domésticos, estos podrian ser una
fuente de residuos de antibidticos y de ARB. Se ha demostrado que los valores de ARG en los
biosélidos aplicados en tierra agricola llegan a ser tres drdenes de magnitud superiores que en
los efluentes de la EDAR (Munir y Xagoraraki, 2011). Un estudio del Instituto Catalan de
Investigacion del Agua (ICRA), utilizando determinados ARG como marcadores de resistencia,
arrojo valores promedio de 107 copias por gramo de peso seco del gen blaTEM y para el gen
gnrS (Gillings et al., 2015). También se ha demostrado que, tras el tratamiento de estos
biosdlidos mediante estabilizacion con cal y digestién anaerdbica, se consigue una reduccion
significativa de las ARB y los ARG, mucho mejor que la conseguida por los métodos tradicionales

de deshidratacién y concentracién por gravedad (Diehl y LaPara, 2010; Ma et al., 2011).

Cuando los biosdlidos se aplican a la tierra, la supervivencia o adaptacion de las ARB en el
suelo es muy variable, y aunque en un principio el nivel de AMR y ARG es elevado, la muerte
bacteriana ocurre con relativa rapidez, debido fundamentalmente a la presencia de la
microbiota autdctona. Sin embargo, el arrastre de las lluvias puede trasportarlos a las aguas

superficiales, donde la transferencia horizontal de genes es mayor (Pepper et al., 2018).
2.5.4. Purines y deshechos de granja

Se estima que entre el 60%-85% de los antibidticos que los animales ingieren son
excretados (Tian et al., 2021), dando como resultado la liberacidon al medio ambiente de ARG,
ARB vy residuos de antibidticos. Son numerosos los estudios realizados al respecto, con datos
muy alarmantes. La presencia de cepas productoras de BLEE es frecuente en granjas porcinas
(entre el 10%-45%), siendo E. coli el principal productor; en las aves de corral este porcentaje

oscila entre el 29,6% y 69,2% dependiendo del ciclo de produccién de los pollos de engorde,
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mientras que en el ganado vacuno los porcentajes son muy variables, oscilando entre el 8,4% y
42,2% (Lee et al., 2020). En un estudio portugués (Amador et al., 2019) se aislaron cepas de
Enterobacteriaceae multirresistentes en todas las muestras, fundamentalmente a
ciprofloxacina, ademdas de cloranfenicol, quinolonas, tetraciclinas y sulfonamidas, y se ha
informado de la presencia de enterobacterias productoras de carbapenemasas (Bonardi y Pitino,
2019) y cepas de K. pneumoniae multirresistentes, alguna de ellas resistente hasta a 13

antibioticos (Yang et al., 2019a) en este tipo de muestras.

Todas estas excreciones finalizan en su diseminacién al medio acuatico y suelo (Zou et
al., 2019) y pueden volver directamente al ser humano en el caso de que se apliquen en los
campos de cultivo como fertilizantes, por el consumo posterior de estos vegetales crudos (Zou
etal., 2019). Se ha confirmado una mayor abundancia de ARG, como sull, ermB, strB, int1y repA
en suelos fertilizados con estiércol de vaca y cerdo que en suelos no abonados (Marti et al.,
2014), incluso durante mas de 4 meses después de la aplicacion del estiércol (Zalewska et al.,

2021).
2.5.5. Escorrentia y filtraciones

El suelo es un nicho ecolégico propicio para el desarrollo de microorganismos propios e
importados a través de las practicas agricolas, muchos de los cuales son patégenos potenciales,
en el que se facilita la transferencia horizontal de genes (Zalewska et al., 2021). Esta presencia
de ARB en el suelo tiene un impacto directo en las aguas subterraneas, donde se ha encontrado
hasta un 80% de bacterias resistentes a mas de un antibiético (Andrade et al., 2020). También
se han aislado un 77% de ARB en pozos y fuentes (Andrade et al., 2020). De los acuiferos en
nuestro pais existen pocos datos, pero algunos estudios demuestran la contaminacién por
antibidticos y la abundancia de ARG (sull, ermB, tetW, gnrS) (Boy-Roura et al., 2018). Las recargas
de los acuiferos por aguas superficiales contaminadas por antibidticos y ARG, la utilizacién de
purines y biosdélidos como abono vy las filtraciones de aguas residuales por el mal estado de los
colectores o la deficiente impermeabilizacion, pueden ser una fuente de contaminacidn de estas

aguas.
2.5.6. Otras rutas de dispersion

La atmdsfera a través de aerosoles y polvo en suspensidon también es una posible ruta de
dispersion de resistencias. Asi mismo, la fauna silvestre puede actuar como vector,
transportando las bacterias y resistencia en sus migraciones a largas distancias (Laborda et al.,

2022).
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2.6. Riesgo para la Salud Publica derivado de la presencia de determinantes de

resistencia a antibioticos en el medio acuatico

Los determinantes de resistencia presentes en las aguas pueden alcanzar al hombre a

través de varias vias:

Las aguas recreativas tienen un gran impacto. Se ha valorado que mas de 120 millones de
personas sufren gastroenteritis al afio en el mundo por ingesta accidental de enteropatdgenos
(Shuval, 2003) y mas de 50 millones por aerosoles (Mannocci et al., 2016). La ingestién se
produce generalmente durante el bafio en rios, playas, lagos, etc., donde se pueden encontrar
microorganismos resistentes. Algunos estudios han demostrado que individuos mas propensos
a ingerir aguas marinas (surfistas) tenian un mayor nivel de E. coli resistente a las cefalosporinas
que la poblacion en general (Leonard et al., 2018). Otro estudio encontré que la natacion
recreativa podria representar un factor de riesgo para las infecciones del tracto urinario con E.

coli o K. pneumoniae resistentes a las betalactamasas (Soraas et al., 2013).

Respecto al agua potable, al estar tratada mediante filtracién y desinfeccion, es muy dificil
encontrar ARB en la red de distribucidn y en el agua del grifo. Aun asi, se han encontrado
bacterias resistentes en plantas potabilizadoras (Khan et al., 2016; Xu et al., 2016; Zhang et al.,

2020).

El agua de riego es otra posible fuente de contaminacidon, especialmente si se emplea
agua residual regenerada. Por ello, es muy importante la eficacia del tratamiento que se aplique
en la regeneracién del efluente secundario para la eliminacidn de los patégenos que contenga

dicho efluente (Fahrenfeld et al., 2013; Wang et al., 2014; Said et al., 2015; Pan y Chu, 2018).

2.7. La prevencion de las resistencias a antibioticos en las aguas

Para prevenir y disminuir la carga de AMR, la estrategia “One Health” establece un
enfoque multifacético (Van Puyvelde et al., 2018). Sus principales pilares de apoyo son el
establecimiento de sistemas globales de vigilancia epidemiolégica, la promocién de medidas de
coordinacién a través de organismos nacionales e internacionales, la implementacién de
metodologias de investigacion y educacién transdisciplinar y la toma de decisiones politicas
globales (Allen-Scott et al., 2015; Villanueva-Cabezas et al., 2022). En esta estrategia, la vigilancia

epidemioldgica y el seguimiento de las resistencias a antibidticos son clave.
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2.7.1. Vigilancia epidemioldgica de las resistencias a antibidticos bajo la perspectiva

“One Health”

La OMS sefiala que la vigilancia sistematica del uso de antibidticos y de la prevalencia de
la resistencia a los antibidticos en humanos y animales es imperativa para el manejo de las
enfermedades infecciosas bacterianas (WHO, 2015). Esta vigilancia requiere un enfoque
integrado, en el que se marcan una serie de objetivos (Larsson et al., 2018): 1) Abordar el riesgo
de transmision de bacterias que ya son resistentes a los antibiéticos a los humanos a través de
rutas ambientales. (2) Abordar el riesgo de acelerar la evolucion de la resistencia a los
antibidticos en patdgenos a través de la contaminacidén con agentes selectivos y bacterias de
origen humano o animal. (3) Abordar los riesgos que plantean los antibidticos para la salud de
los ecosistemas acuaticos y terrestres, incluidos los efectos sobre las funciones y servicios de los
ecosistemas. (4) Monitorizar la prevalencia de resistencia a nivel poblacional y (5) Disminuir el

uso de antibidticos a nivel poblacional.

Para ello, la OMS ha desarrollado el “Plan de Accidon Mundial Sobre la Resistencia a los
Antimicrobianos” (WHO, 2015; WHO, 2020), con el objetivo de combatir de una manera
coordinada los riesgos asociados a las AMR en los humanos, los animales y el medio ambiente,
centrandose en aspectos especificos del uso de antibidticos, asi como en vigilancia de las
variedades y prevalencia de AMR en cada sistema, teniendo en cuenta las posibles interacciones
entre y dentro de los sistemas a nivel comunitario, hospitalario, individual, animal, agricola y
ambiental (Ahmad et al., 2023). También en junio de 2017 la Unién Europea (UE) publicd su Plan
de Accién para Luchar contra la Resistencia a los Antimicrobianos y a nivel nacional se ha
publicado recientemente el Plan Nacional frente a la Resistencia a los Antibidticos (PRAN) 2022-

2024, ambos en coordinacién con el enfoque global “One Health”.

Para poder evaluar y comparar los datos de resistencia a nivel mundial, la OMS ha creado
un nuevo sistema de facilitacion y recopilacion de datos donde participan muchas naciones
entre ellas Espaiia: el sistema denominado GLASS (Sistema Mundial de Vigilancia de la
Resistencia y el uso de Antimicrobianos). El ultimo informe publicado en 2022, en el que
participaron 87 paises, destaco la elevada presencia de niveles de resistencia (superiores al 50%)
en bacterias que ocasionan septicemia. También concluyé que las infecciones bacterianas
comunes, como por ejemplo las causadas por E. coli en las vias urinarias, presentan cada vez
mas resistencia a los tratamientos de primera linea (ampicilina y cotrimoxazol) asi como a
tratamientos de segunda linea (fluoroquinolonas). Por todo ello, considera inaplazable impulsar
la investigaciéon para permitir descubrir las razones subyacentes de la progresién de las

resistencias (WHO, 2022c).
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2.7.2. Evaluacién de los riesgos para la salud por la presencia de determinantes de

resistencia en el ambiente

Analizar la abundancia y el patrén de resistencias en la microbiota ambiental, junto con la
recopilacién de datos sobre el uso de antibiéticos, puede brindarnos la oportunidad de predecir
el riesgo existente por la presencia de microorganismos resistentes en el ambiente (Linton et al.,
1974; Kwak et al., 2015; Hendriksen et al., 2019; Hutinel et al., 2019; Parnanen et al., 2019;
Aarestrup y Woolhouse, 2020; Huijbers et al., 2020). Los riesgos de transmision de bacterias
ambientales podrian ser cuantificables a partir de datos sobre emision, destino y exposicion. Sin
embargo, existen importantes lagunas en nuestro conocimiento sobre la complejidad de su
evolucion y propagacién, que disminuyen la precisién de la evaluacion de riesgos para la salud
humana. Por ello, aln en estos momentos los modelos que describen la ruta ambiental son

escasos (Woegerbauer et al., 2020).

La deteccidn de determinados ARG como marcadores del riesgo de transmision y de la
prevalencia de la resistencia a nivel poblacional seria el mejor enfoque para desarrollar estos
modelos (Huijbers et al., 2019). Sin embargo, faltan estudios dosis-respuesta que incluyan la
cuantificacion de los riesgos de infeccién en relacion con la exposicion ambiental (Larsson y
Flach, 2022), junto con estudios integrales a largo plazo que evalien la acumulacién y disipacion
de los ARG en los ecosistemas. Ademas, aun disponemos de pocos datos cuantitativos sobre la
frecuencia de la transferencia de ARG a través de los ecosistemas y las tasas de absorcién de
DNA extracelular libre (eDNA) por bacterias potencialmente patégenas (Niegowska y
Wogerbauer, 2022). La complejidad aumenta por el hecho de que factores bidticos y abidticos,
como la temperatura, la presidn de oxigeno, los nutrientes, la competencia entre especies, etc.,
que no estan relacionados con los perfiles de resistencia a los antibidticos de la bacteria, son

importantes para la transmision ambiental.

En estos momentos existe consenso en que los estudios sobre el peligro de las resistencias
a antimicrobianos deben abarcar, tanto la bisqueda de bacterias resistentes a antibidticos como
la deteccion de los genes que codifican dichas resistencias. De ahi la importancia de seguir
profundizando en el estudio de bacterias zoondticas y genes de resistencia circulantes en el
ambiente y la necesidad de establecer indicadores de resistencia antimicrobiana y ARG para su
control (Larsson y Flach, 2022). Para ello, se pueden emplear técnicas diversas como el analisis
fenotipico de los aislados (Kwak et al., 2015; Hutinel et al., 2019; Huijbers et al., 2020), el andlisis
de ARG mediante PCR cualitativa o cuantitativa (Parndnen et al., 2019; Aarestrup y Woolhouse,
2020; Karkman et al., 2020) o la metagendmica (Hendriksen et al., 2019), pero es complejo

interpretar los resultados generados en los estudios de vigilancia ambiental.
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El cultivo del microorganismo proporciona mas informacién sobre el genotipo y el
contexto, sobre todo si se combina con la secuenciacidn de las cepas detectadas. Sin embargo,
es el medio mas costoso, y de cobertura mas limitada, por las propias caracteristicas de su
metodologia (Ashton et al., 2015). La metagendmica se puede utilizar para detectar y cuantificar
ARG. Caracterizar el resistoma ambiental es importante para comprender el papel del medio
ambiente como fuente de nuevos factores de resistencia. Identificar aquellos ARG que estan en
riesgo de emerger o acaban de emerger en patdgenos permite su deteccidon temprana
clinicamente, previniendo su propagacion y guiando el desarrollo de futuros farmacos. Su
principal problema es la sensibilidad (Bengtsson-Palme et al., 2017). Por ultimo, la PCR
constituye un buen nexo entre cobertura y sensibilidad (Karkman et al., 2016) para la deteccion

de la presencia general de contaminacion antropogénica (Gaze et al., 2005; Gillings et al., 2015).

Respecto a los residuos de antibidticos, su deteccidn en el medio ambiente es complicada,
ya que muchas veces se encuentran en concentraciones de nanogramos por litro (Kim et al.,
2018; Szymanska et al., 2019). Sin embargo, su monitorizacién es imprescindible. Al tener los
antibidticos y las bacterias las mismas fuentes, la correlacion entre ambos en muestras
ambientales nos puede brindar evidencia de la presidn selectiva que estan experimentando los

microorganismos en dicho ambiente.
2.7.3. Microorganismos indicadores de resistencias a antibiéticos en el ambiente

A pesar de que, hasta la fecha, no existe ninguna normativa especifica respecto a como
monitorizar los riesgos potenciales para la salud humana asociados a las AMR y los ARG en las
aguas (Holcomb y Stewart, 2020) mediante la deteccion y el cultivo de microorganismos
indicadores, el estudio de resistencias en E. coli y enterococos procedentes de aguas puede ser
de gran interés para observar la evolucidon de las resistencias a antimicrobianos. Ambos
microorganismos poseen un genoma muy flexible que les permite captar DNA exdgeno

rapidamente.

La presencia de cepas de E. coli resistentes a los antibidticos se ha propuesto como un
indicador de la presencia de ARB y de los genes relevantes clinicamente asociados a las mismas
(EFSA, 2008; Gekenidis et al., 2018), ya que se trata de un microorganismo utilizado
habitualmente para monitorizar la calidad del agua, estd muy bien caracterizado en términos de
resistencia adquirida a los antibidticos (Ferreira da Silva et al., 2007; Galvin et al., 2010;
tuczkiewicz et al., 2010a; Rizzo et al., 2013) y, gracias a su plasticidad gendmica, es un potente
vector para la diseminacién de los ARG (Aristizabal-Hoyos et al., 2019). Se ha demostrado que

las cepas comensales de E. coli reflejan la exposicion de la poblaciéon a la presion de seleccion
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antimicrobiana y, por lo tanto, pueden proporcionar evidencia continua sobre las tendencias.
En presencia de antibidticos, el microorganismo desarrolla rdpidamente resistencias frente a las
familias mas comunes (betalactamicos, sulfonamidas, quinolonas, tetraciclinas,
aminoglucésidos, etc.), incluyendo los carbapenémicos y polimixinas, antibidticos de ultimo
recurso terapéutico (Poirel et al., 2018; Puvaca y de Llanos Frutos, 2021). Es interesante sefialar
que se ha encontrado muy buena correlacion entre los perfiles de multirresistencias de los
aislados de E. coli de muestras de aguas residuales y los datos de MDR en cepas de E. coli de las
poblaciones humanas asociadas (Anjum et al., 2021). Por ello, E. coli esta presente en muchos
programas nacionales de vigilancia (WHO, 2022b). En la Decision de Ejecucién (UE) 2020/1729
de la Comision (EU, 2020), relativa a la vigilancia y la notificacion de AMR de las bacterias
zoondticas y comensales se expresa que la monitorizacidon de las AMR mediante el indicador

comensal E. coli constituye la columna vertebral de los datos de seguimiento en toda la UE.

Los enterococos presentan resistencia intrinseca a varios antibiéticos, como penicilinas,
cefalosporinas y aminoglucésidos, y pueden adquirir resistencias mediadas por plasmidos o
transposones a muchos otros antibidticos, como las tetraciclinas, el trimetoprim o Ia
vancomicina. De hecho, la aparicidn reciente de enterococos resistentes a vancomicina que
muestran multirresistencia a varios antibioticos novedosos y de ultimo recurso esta también
causando una gran preocupacion en el entorno sanitario (Torres et al., 2018; Davis et al., 2022).
La monitorizacidn de las AMR en los enterococos como bacterias indicadoras que representan a
los microorganismos grampositivos complementa los datos de E. coli para las enterobacterias

gramnegativas (EFSA, 2019; Diario Oficial de la Unidn Europea, 2020a).

En cuanto a la metodologia mds adecuada para esta monitorizacion mediante
microrganismos indicadores, la EFSA publicd en 2019 el informe "Technical specifications on
harmonised monitoring of antimicrobial resistance in zoonotic and indicator bacteria from food-
producing animals and food", en el que se ofrecen propuestas para actualizar la monitorizacion
armonizada y la notificacion de la resistencia a los antibioticos (AMR) desde una perspectiva de
Salud Publica. Entre ellas, se refuerza la monitorizacién fenotipica de resistencias en
aislamientos bacterianos, utilizando métodos de microdilucion para probar la susceptibilidad e
interpretar la resistencia utilizando valores de corte epidemioldgicos, en aislamientos de E. coli

y enterococos (EFSA, 2019).
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2.7.4. El control y vigilancia de las resistencias a antibiéticos en el agua

Como ya se ha visto previamente, el agua desempena un papel fundamental en la
aparicion y dispersion de las resistencias antimicrobianas, actuando como reservorio, lugar de
interaccion humanos-animales-medio ambiente y medio de propagacion de estas. Por ello, para
preveniry disminuir la carga AMR, en un sistema “One Health” es fundamental la monitorizacion

de las resistencias a los antibidticos en el agua.

En el Plan de la OMS propuesto en 2015 se le dio un enfoque bastante pobre al papel del
agua en relacion con los riesgos asociados a las AMR vy, en consecuencia, se generaron muy
pocos datos dentro del mismo (Wellcome Trust, 2020). De la misma manera, tanto el Plan de
Accién para luchar contra la Resistencia a los Antimicrobianos de la UE como nuestro Plan
Nacional frente a la Resistencia a los Antibidticos (PRAN) 2022-2024, pese a darle algo mas de
protagonismo al papel del medio ambiente, estan fundamentalmente enfocados en la salud
humana y animal, al estar en coordinacion con el Plan de 2015 (EU, 2017; PRAN, 2022). Sin
embargo, en estos Ultimos afios cada vez hay mas voces que sefialan la necesidad de profundizar
en el estudio de los sistemas acudticos, sobre todo las aguas superficiales, en la lucha contra las

AMR (Naddeo, 2021; Jimenez et al., 2023; Zinsstag et al., 2023).

Por todo ello, en esta tesis, siguiendo la visién global que plantea “One Health” en la
direccion de prevenir, anticipar, detectar y responder mejor a los problemas de salud de nuestro
entorno, se han estudiado, tanto a nivel genotipico como fenotipico, los patrones de resistencias
a antibiodticos que prevalecen en distintos tipos de agua en el drea metropolitana de Valencia 'y
alrededores, donde confluyen interacciones entre humanos, animales y medio ambiente, con el
fin de conocer la situacién de las resistencias en los sistemas acuaticos de nuestro entorno,
comprender mejor las posibles interacciones desde una perspectiva integral y proponer

soluciones o estrategias para abordar el problema.
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Actualmente no podemos abordar el problema de las resistencias a los antibiéticos sin
entender cémo las sociedades humanas interactian con los animales y los ecosistemas. El agua
desempena un papel prioritario en esta interaccién, y constituye un entorno extremadamente

propicio para la seleccién y expansién de estas resistencias.

La sobreexposicidon a los antibidticos esta provocando un aumento de los niveles de
resistencia en la microbiota comensal humana y de otros animales. Las bacterias fecales, una vez
en entornos ambientales, transfieren genes de resistencia a los microorganismos autéctonos no
resistentes. En los sistemas acuaticos, el ciclo puede incluir la posterior transmisidon de estos
genes a bacterias asociadas a humanos. Al mismo tiempo, el enriquecimiento en bacterias

resistentes es promovido por la presencia de residuos de antimicrobianos en el agua.

En este sentido, las plantas de Depuracién de Aguas residuales (EDAR) son el punto de
enlace entre la sociedad humana y el medio ambiente. En ellas se acumulan bacterias y
antibidticos, incrementando la presién evolutiva y favoreciendo el desarrollo de AMR y, por lo

tanto, sus vertidos pueden contribuir a que estos finalicen en el medio ambiente.

Por otra parte, las aguas superficiales son las principales receptoras de microorganismos
de origen humano o animal, y pueden cerrar el circulo de transmisién de estos determinantes

de resistencia al ser humano a través del bafio, la ingestién o el riego de alimentos.

La evaluacién general de la calidad de las distintas aguas puede ayudar, por tanto, a
conocer la magnitud del riesgo al que nos enfrentamos, desarrollar mejoras para la deteccion

de bacterias resistentes a antibiéticos y ARG y mejorar los procesos de eliminacion de estas.

Teniendo en consideracién el consenso sobre la estrategia “One Health para el control de
las resistencias a antimicrobianos, los diversos informes de organismos nacionales e
internacionales sobre el incremento de las resistencias a antibiéticos y sus recomendaciones
para su control, asi como la regulacién espafiola sobre la calidad del agua, el OBJETIVO
PRINCIPAL de este trabajo ha sido DETERMINAR EL POTENCIAL DE DISTINTOS SISTEMAS
ACUATICOS PARA ACTUAR COMO MEDIOS DE DISPERSION DE DETERMINANTES DE
RESISTENCIAS A ANTIBIOTICOS AL AMBIENTE, eligiendo para ello diversos sistemas acuaticos
situados en el drea metropolitana de la ciudad de Valencia, asi como otros puntos de la

Comunidad Valenciana.
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Para alcanzar este objetivo general, se plantearon los siguientes objetivos especificos:

—Determinar la calidad microbiolégica de los diversos sistemas acuaticos predefinidos
(aguas residuales, aguas de riego, aguas de mar y aguas continentales) de nuestra area
geografica, mediante recuentos microbiolégicos de los principales indicadores de

contaminacion fecal presentes en las mismas, de acuerdo con la legislacidn vigente.

—Aislar e identificar colonias pertenecientes a la especie Escherichia coli y el género
Enterococcus, como indicadores de los niveles de resistencias a antibidticos en los sistemas

acuaticos estudiados.

—Detectar la presencia de resistencias a diferentes antibidticos de uso en la practica
médica, su frecuencia, distribucién, y perfiles de multirresistencia en los microorganismos

aislados en este tipo de aguas.

—Investigar la presencia de diversos genes indicadores de resistencia a las principales
familias de antibidticos de uso clinico, tanto en los diferentes tipos de aguas estudiadas como

en las cepas aisladas de dichas aguas.

—Determinar si existe relacién entre los niveles de contaminacidn por bacterias
indicadoras de contaminacion fecal, las resistencias de las cepas aisladas y la presencia de genes

de resistencia a antibiéticos detectados en cada tipo de agua.

—Establecer relaciones, si las hubiera, entre los perfiles de resistencias a antibidticos

encontrados en los microorganismos aislados de los distintos tipos de agua y su procedencia.
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Material y Métodos

El trabajo experimental de esta Tesis Doctoral se realizé en la Seccién de Microbiologia
del Laboratorio de Salud Publica de Valencia y en los laboratorios de Microbiologia del
Departamento de Biotecnologia de la Escuela Técnica Superior de Ingenieria Agrondmica y del

Medio Natural de la Universidad Politécnica de Valencia.

1. ORIGEN DE LAS MUESTRAS Y METODOLOGIA DE LOS MUESTREOS
1.1. Muestras de agua destinada al riego agricola

Se analizaron dos tipos de muestras: Agua procedente de estaciones depuradoras de
aguas residuales (EDAR) y aguas superficiales procedentes del rio Turia y de cuatro de sus

acequias.
1.1.1. Muestras procedentes de Estaciones Depuradoras de Aguas Residuales

Se analizaron muestras procedentes de 3 EDAR pertenecientes al drea metropolitana de

Valencia. Las caracteristicas de cada una de ellas se muestran en la Tabla 7.

Tabla 7. Caracteristicas de las EDAR estudiadas (Adaptado de Entitat de Sanejament dAigles, 2017).

EDAR 1 EDAR 2 EDAR 3
Caudal (m3/dia) 10323 94979 35360
Poblacion servida (he) 63009 321622 153330
Rendimiento Solidos
99 94 96
Sedimentables (%)
Rendimiento DBOs (%) 98 93 94
Rendimiento DQO (%) 96 90 90
Generacion eléctrica Cogeneracién Cogeneracién Cogeneracién
LINEA DE AGUA
Reja de gruesos;
Reja de finos; Reja de gruesos; .
. . . Reja de gruesos;
Tamizado; Reja de finos; . .
. . Reja de finos;
Pretratamiento Tanque de Tamizado;
L, Desarenador;
homogeneizacion; Desarenador;
Desengrasador
Desarenador; Desengrasador
Desengrasador
. . . Fisico-Quimico; Fisico-Quimico; .,
Tratamiento primario .. L. Decantacion
Decantacion Decantacion
Fango activado; Faneo activado Fango activado;
Tratamiento secundario Eliminacion de g Eliminacion de
nitrégeno nitrégeno
Coagulacion Coagulacién .,
. - - . Coagulacién
Tratamiento terciario Floculacion; Floculacion; .,
. ., . . Floculacidn;
Filtracidon Filtracidn
Desinfeccion Ultravioleta Ultravioleta Ultravioleta

Todas ellas reciben aguas de tipo urbano e industrial. En los tres casos, parte del agua

depurada se vierte al mar a través de un emisario submarino, mientras que otra parte es
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reutilizada tras el tratamiento para el riego agricola de las areas limitrofes, tales como las

huertas de Paterna, Valencia, Alboraya o Albufera Sur.

La EDAR 1 solo recoge agua del municipio de Paterna, la EDAR 3 recoge vertidos urbanos
de los pueblos colindantes y una parte minoritaria de la ciudad de Valencia, mientras que la
EDAR 2 trata el agua de la ciudad de Valencia, incluyendo parte de los hospitales localizados en

el municipio (BOE, 2003b; acuaMed, 2006; Aiglies de Paterna, 2023).

Se realizaron 6 muestreos en fechas diferentes, con una periodicidad mensual, los tres
primeros en primavera (marzo-abril-mayo) y los otros tres en otofio (septiembre-octubre-

noviembre) del afio 2017.

De cada EDAR se tomaron 2 muestras en cada muestreo, una de ellas correspondiente a
la salida del tratamiento secundario (SS) y otra a la salida del tratamiento terciario (ST). Las
muestras se recogieron en botellas de pldastico estériles de 2 L de capacidad y se transportaron
al laboratorio en condiciones de refrigeracidn (5 + 2 °C). A su llegada, se conservaron en frio y

se procesaron en un plazo inferior a dos horas.
1.1.2. Muestras de aguas superficiales utilizadas para el riego

Las muestras procedian de 5 puntos diferentes de la vega del rio Turia: 4 acequias que
transportan agua del rio y son utilizadas para el riego de las huertas colindantes, y 1 del propio

rio (Figura 8):

- Muestras del Rio Turia: Recogidas directamente del cauce del rio Turia a su paso por el
término municipal de Quart de Poblet.

- Muestras de la Acequia Real de Moncada: Se trata de la acequia mas grande de todas las
muestreadas, con una longitud de 32,8 kildmetros y una capacidad de 5 m3/s, que permite
regar unas 5.000 Ha de superficie de huerta. Las muestras fueron tomadas en un punto situado
en el Molino Real de Paterna.

- Muestras de la Acequia de Rascanya: Esta acequia toma el agua por el Azud de Repartiment
(Quart de Poblet) y recorre 13 kildémetros hasta desembocar en el mar. Su caudal es de 1,42
m3/s y riega una superficie total de 840 Ha. La toma de muestra se llevd a cabo a su paso por
el término municipal de Alboraya.

- Muestras de la Acequia de Vera: Esta acequia lleva aguas provenientes de la Acequia de
Mestalla, que empieza en el azud de Mestalla, entre los municipios de Manises y Paterna; lleva
un caudal de 2,2 m3/s, presenta una longitud de 2 kildmetros y abastece a unas 116 Ha de
superficie. La acequia de Vera circula en uno de sus tramos a la altura de la Universidad

Politécnica de Valencia, punto que fue seleccionado para la toma de muestras.
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- Muestras del Barranco de Carraixet: Este nace en la sierra Calderona y pasa por doce
municipios antes de desembocar en el mar. Las muestras fueron tomadas en la zona final del
Barranco, que separa el término municipal de la ciudad de Valencia de la urbanizacién Port
Saplaya (Alboraya). La EDAR 3 vierte parte de su efluente en el barranco de Carraixet. A partir
de ese momento, el agua se utiliza para regar los campos de alrededory el sobrante se desecha

al mar. Su ultimo tramo se aprovecha como coto de pesca.
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Figura 8. Puntos de toma de muestra de agua de riego en la ciudad de Valencia y alrededores.

Se llevaron a cabo 5 muestreos para cada punto, durante los meses de enero a mayo de

2018, con periodicidad mensual.

Todas las muestras se recogieron en botellas estériles de 2 L, transportandolas en

refrigeracion (5 + 2 °C) para su inmediato andlisis en el laboratorio.

1.2. Muestras de aguas de costa

Se analizaron un total de 77 muestras de agua de mar obtenidas de diferentes playas de

la Comunidad Valenciana (Espafia) durante los meses de junio, julio y agosto del afio 2017. En
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todos los puntos se tomd una muestra antes del comienzo de la temporada y durante la

temporada de bafo se analizaron, al menos, 2 muestras mas de cada punto (Figura 9).

VALENCIA NORTE (NV) VALENCIA SUR (5V)
Sagunto Sueca

Puzol Cullera

El Puig Tavernes de la Valldigna
Massalfassar Xeraco

Masamagrell Gandia

Meliana Daimus

Alboraya Guardamar de La Safor
Valencia Miramar

Oliva
ALICANTE (A)
Denia
Javea
Benitachell
Teulada
Benisa
Calpe

Figura 9. Zonas de toma de muestra de agua de costa.

Las muestras se recogieron en botellas estériles de 2 L, que se transportaron en

refrigeracion (5 + 2 °C) al laboratorio para su analisis inmediato.

1.3. Muestras de agua continental

Se analizaron un total de 102 muestras de agua, obtenidas en un periodo de seis meses
durante el afio 2017 a partir de fuentes naturales (n=8), pozos (n=59) y aguas superficiales (n=35)
de distintos puntos de la provincia de Valencia: La Safor, La Ribera, la Huerta Oeste, la Huerta
Sur, Valencia, Utiel-Requena y La Costera. Todas estas aguas pueden ser utilizadas para la
produccién de agua de consumo humano, siempre pasando previamente por una Estacion de

Tratamiento de Agua Potable (ETAP) antes de llegar al consumidor.

Las muestras se tomaron utilizando recipientes estériles y fueron transportadas al

laboratorio en refrigeracion (5 x 2 °C) para su analisis inmediato.
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2. ESTUDIO DE LA CALIDAD MICROBIOLOGICA DEL AGUA
2.1. Medios de cultivo y reactivos

Agar nutritivo (Scharlau, Barcelona, Espafia). Se trata de un medio de uso general, no
selectivo, adecuado para el cultivo de una amplia variedad de microorganismos poco exigentes
nutricionalmente. Para la preparacion se suspendieron 23 g del medio en 1 L de agua destilada,
se disolvio a 100 °C en un agitador termostatico, se esterilizé en autoclave a 121 °C durante 15

minutos, y se distribuyd en placas Petri.

Microinstant® Agar Base Cromogénico Coliformes (CC) (Scharlau, Barcelona, Espaiia).
Medio de cultivo cromogénico, selectivo y diferencial para la detecciéon de enterobacterias
fermentadoras de lactosa (coliformes) y de E. coli. Se basa en la deteccién simultdnea de dos
actividades enzimdticas: P-galactosidasa, para todos los coliformes, y B-glucuronidasa,
exclusivamente para E. coli, lo que hace que las colonias tengan coloracion diferente: color rosa
para coliformes y color azul-purpura para las colonias de E. coli. Para su preparacion se pesaron
29,45 g del medio deshidratado por litro (L) de agua destilada y se esterilizé por ebullicion. Una
vez estéril, se le anadid el Suplemento Selectivo CV para Coliformes (Scharlau, Barcelona,
Espafia) que inhibe el crecimiento de Pseudomonas spp. y Enterococcus spp., siguiendo las

instrucciones del fabricante.

Microinstant® Agar Glucurdnico Triptona y Bilis (TBX) (Oxoid, Ltd. Hamphsire, Reino
Unido). Este medio se utilizé para el aislamiento e identificacién de E. coli. En él, las presuntas
colonias de E. coli muestran una coloracidon azul-celeste (Figura 10 A) debido a que la B-D-
glucuronidasa rompe el BCIG (acido 5-bromo-4-cloro-3-indol-B-D-glucurdnico), sustrato
cromdgeno que contiene el agar TBX, dando lugar a colonias caracteristicas de color azul-
celeste. Para su preparacién se afiadieron 36,5 g en 1 L de agua destilada y se esterilizé en

autoclave (121 °C, 15 min). Cuando finalizo su esterilizacion se repartié en placas Petri.

Agar Slanetz y Bartley (SB) (VWR, Barcelona, Espafia). Este medio se utilizo para aislar
Enterococcus spp. (enterococos). Las colonias caracteristicas muestran un color rojo, marrén o
rosado, en el centro o en toda la colonia (Figura 10 B), debido a que los enterococos reducen el
TTC (cloruro de 2, 3, 5 —trifeniltetrazolio), compuesto incoloro, a formazan, de color rojo oscuro.
Para su preparacion se afiadieron 41,5 g del medio deshidratado a 1 L de agua destilada, se
disolvié a 100 °C en un agitador termostatico, se esterilizd en autoclave 20 min (121 °C durante

15 minutos) y una vez atemperado se distribuyd en placas Petri.
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Figura 10. A) Aislamiento e identificacion en medio TBX de E. coli procedente de aguas de EDAR. B)
Aislamiento en medio SB de Enterococcus spp. procedente de aguas continentales.

Agar Bilis Esculina Azida (BEA) (VWR, Barcelona, Espafa). Empleado para confirmar la
identificacion de las presuntas colonias de enterococos (ISO 7899-2: 2001). Las colonias
caracteristicas muestran un color marrdn-negro, por la capacidad que tienen de hidrolizar la
esculina, de forma que el producto final, la 6,7-dihidroxicumarina se combina con los iones de
hierro, dando lugar al color de identificacién caracteristico (Figura 11). Para su preparacion se
pesaron 13 g de agar, 3 g de peptona, 5 g de extracto de levadura, 10 g de bilis, 1 g de esculina,
0,5 g de citrato de hierro, 17 g de peptona de caseina (triptona) y 0,15 g de azida de sodio. Luego
se afiadié todo en 1 L de agua destilada y se calentdé hasta que se disolvieron todos los
componentes. Se esterilizd en autoclave 15 min (121 °C durante 15 minutos) y una vez

atemperado se distribuyd en placas Petri.

Figura 11. Confirmacién en medio BEA de Enterococcus spp. procedente de aguas continentales.

2.2. Procesamiento de las aguas destinadas al riego

Los andlisis fueron llevados a cabo mediante filtracién por membrana (1SO 9308-1: 2014).

Las muestras de agua se filtraron al vacio a través de membranas de nitrocelulosa con un
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didmetro de poro de 0,45 um (Millipore, Reino Unido). Los volimenes de filtracion variaron en
relacidn con la carga microbiana esperada y procedencia de la muestra: Las muestras de agua
residual (EDAR) procedentes de la salida del tratamiento secundario (SS) fueron filtradas en
volimenes de 1 mL y 5 mL, mientras que para las muestras procedentes del tratamiento
terciario (ST) se aumentaron los volimenes a 50 mL y 100 mL. Para las aguas de riego
superficiales se filtraron 100 mL de muestra. En todos los casos, la filtracidon se realizé por

cuadruplicado.

Figura 12. Rampa de filtracion (Millipore).

Las membranas fueron depositadas asépticamente sobre Agar CC. Las placas fueron
incubadas a 37 °C durante 24 h, tras las cuales se llevd a cabo el recuento de colonias

caracteristicas de coliformes, que presentaron un color rosado, y E. coli, de color azul-purpura.

Los resultados se expresaron como la media de los cuatro ensayos, en UFC (Unidades
Formadoras de Colonias)/100 mL de agua. Debido a los diferentes volimenes de muestra que
fueron filtrados, la cantidad de microorganismos presentes en las muestras procedentes del
efluente secundario de las EDAR se consideraron “incontables” cuando su nimero superaba 4
logio UFC/100 mL, mientas que, para el resto de las muestras, esta cantidad fue de 3 logio

UFC/100 mL.

Posteriormente se seleccionaron al menos 25 colonias tipicas de E. coli por cada punto de
muestreo (entre 5y 6 colonias por cada una de las placas), que se aislaron mediante sucesivas
resiembras en medio TBX. Una vez aisladas, las cepas se conservaron a -20 °C en crioviales
MicrobankTM-Blue (Pro-Lab Diagnostics, Quimigen S.L. Madrid, Espafia). Adicionalmente, se
prepard una suspension de cada colonia en tampdn TE (Tris 10mM, EDTA 1mM, pH 8) para la

posterior extraccion del DNA bacteriano.

Ademas del analisis descrito previamente, se realizd un recuento dirigido, para detectar
coliformes y E. coli capaces de crecer en presencia de diversos antibidticos. Para ello, se

prepararon placas de Agar CC adicionadas por separado con 5 antibiéticos diferentes: ampicilina
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(AMP), ciprofloxacino (CIP), eritromicina (ERI), oxitetraciclina (OXI), y sulfametoxazol (SXT),
todos ellos suministrados por Sigma-Aldrich (Madrid, Espafia). Las concentraciones de
antibidtico utilizadas (Tabla 8) se determinaron en base a los puntos de corte de las
concentraciones minimas inhibitorias (CMI) propuestas en el informe Perfomance Standars for
Antimicrobial Susceptibility Testing del Clinical and Laboratory Standards Institute (CLSI)
(Weinstein et al., 2018) para enterobacterias. Cuando no existian limites para estos tipos de
microorganismos, se utilizaron las concentraciones utilizadas previamente en la bibliografia (Pei

et al., 2006; Proia et al., 2018).

Tabla 8. Concentracidn de antibidticos afiadidos al medio de cultivo.

Antibidtico Concentraciéon (mg/L)

Ampicilina 32
Ciprofloxacino 4
Oxitetraciclina 45,5

Eritromicina 8
Sulfametoxazol 16

Las muestras fueron filtradas también por cuadruplicado, y procesadas de la misma forma

descrita previamente para los recuentos convencionales.

2.3. Procesamiento de las muestras de agua de costa

Para el estudio de la calidad higiénico-sanitaria de las muestras de agua de mar se siguid
un método comercial de recuento de coliformes y E. coli por nimero mas probable (NMP) en
aguas, basado en la Norma ISO 9308-2: 2012 (Colilert-18®, IDEXX Labs., Hooddorp, The
Netherlands). Este método se basa en la tecnologia de Sustrato Definido (DST), en la que el
medio de cultivo contiene un sustrato cromogénico, ONPG (o-nitrofenil-D-galactopiranésido), y
otro fluorogénico, MUG (4-metilumbeliferil-B-D-glucurénido). El reactivo DST se mezcla con 100
ml de muestra y se incuba para determinar el nimero mas probable (NMP) de microorganismos
presentes en la muestra. Cuando la enzima B-D- galactosidasa de las bacterias coliformes
metaboliza el sustrato indicador ONPG, el color de la muestra se vuelve amarillo. Cuando la
actividad B-D-glucuronidasa de E. coli produce la hidrélisis del segundo nutriente indicador
(MUG), la muestra emite fluorescencia con luz UV. El método permite la deteccion simultanea

de estas bacterias en 24 horas.
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Dado que se esperaba una elevada carga microbiana en este tipo de aguas (> 200 UFC/100
mL), todas las muestras fueron diluidas (1/10) con agua destilada estéril antes de su analisis,

realizado siguiendo las instrucciones y pasos indicados por el fabricante (Figura 13).

COLILERT-18
Lectura de coliformes
5 (color amarillo) y E. coli
(muestran  fluorescencia
UV 365nm)
10 mL muestra + 90 mL ADE Incubacién 35 °C £ 0,5 °C 24h
ENTEROLERT-E
Lectura de enterococos
5 > > (muestran  fluorescencia
momooogo uv 365nm)
BRACAACoaD
10 mL muestra + 90 mL ADE - Incubacién 41°C£0,5 °C 24h

Figura 13. Esquema del método Colilert-18 y Enterolert-E.

Tras la incubacidn, el color de los pocillos se evalud de acuerdo con el Colilert Quanti Tray,
Comparator® suministrado por el fabricante, considerando como positivo para coliformes
aquellos pocillos que poseian color amarillo de igual o mayor intensidad que el del comparador.
Si ademas del color amarillo, se observaba fluorescencia al ser irradiado con luz ultravioleta de
365 nm, el pocillo se considerd positivo para la presencia de E. coli (Figura 14). En ambos casos,
el valor del resultado en UFC/100 mL, correspondiente al nimero de pocillos positivos, se

encuentra en la tabla B2 de NMP que aparece en el anexo B de la Norma I1SO 9308-2.

Figura 14. Placas de Colilert-18 de aguas de mar positivas para A) coliformes y B) E. coli.
A partir de los pocillos positivos para E. coli, con un asa estéril se realizé una siembra en
triple estria en agar TBX para su aislamiento. Tras la incubacion (44 °C, 24 h) las colonias de E.

coli, de coloracién azul-celeste, fueron crecidas en medio agar nutritivo, a partir del cual se
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procedid a su congelacion a -20 °C en crioviales MicrobankTM-Blue (Pro-Lab Diagnostics,
Quimigen S.L. Madrid, Espafia) y su inoculaciéon en tampdn TE, para la posterior extraccion del

DNA.

Para el recuento de enterococos se siguid el método de recuento alternativo con
certificado AFNOR (N2 IDX 33/04-02/15), conocido comercialmente como Enterolert-E (IDEXX,
Labs., Hooddorp, The Netherlands) (Figura 13), también basado en la tecnologia de sustrato
definido (DST). El reactivo contiene un indicador, 4-metil-umbeliferil-8-D-glucdsido. Cuando la
enzima B-glucosidasa de los enterococos lo hidroliza, se produce fluorescencia, que puede ser
observada con luz ultravioleta de 365 nm (Figura 15). Se considerd como positivo el pocillo que
presentd fluorescencia azul al ser irradiado con luz ultravioleta de 365 nm en cdmara oscura. Los
resultados positivos para enterococos observados antes de las 24 h de incubacidn, asi como los
negativos observados después de 28 h se consideraron como validos. El valor del resultado
(UFC/100 mL), correspondiente al nimero de pocillos positivos, se encuentra en el Anexo B de

la Norma I1SO 9308-2.

Figura 15. Placa de Enterolert-E de aguas de mar.

A partir de los pocillos positivos para enterococos, con un asa estéril se realizé una
siembra en triple estria en agar SB para su aislamiento. Tras la incubacion (37 °C, 48 horas) las
colonias tipicas de enterococos (coloracion roja, marrén o rosada) se confirmaron sembrandolas
en medio de cultivo BEA. Posteriormente, cada una de las colonias fue crecida en agar nutritivo,
a partir del cual se procedid a su congelacién a -20 °C en crioviales MicrobankTM-Blue (Pro-Lab
Diagnostics,Quimigen S.L. Madrid, Espafia) y su suspensién en tampdn TE, para la extraccién del

DNA.
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2.4. Procesamiento de las muestras de aguas continentales

Los analisis se llevaron a cabo mediante filtracién por membrana (ISO 9308-1: 2014, ISO
7899-2:2001). Cien mililitros de las muestras se filtraron al vacio a través de filtros de membrana
de nitrocelulosa con un diametro de poro de 0,45 um (Millipore, Reino Unido) y se colocaron
asépticamente sobre placas con TBX, para la deteccién de E. coli, y sobre medio SB para
enterococos, por duplicado. Las placas fueron incubadas a 37 °C, durante 24 y 48 h,

respectivamente y los resultados se expresaron como UFC /100 mL de agua.

A continuacion, entre 3 y 5 colonias se cultivaron en agar TBX para confirmar Ia
identificacion de las presuntas colonias de E. coli. Para la confirmacidn de los enterococos, las

colonias sospechosas en agar SB (coloracidon rojo oscuro) se sembraron en agar BEA.

Una vez aisladas, todas las cepas fueron cultivadas para su congelacién a -20 °C en
crioviales MicrobankTM-Blue (Pro-Lab Diagnostics, Quimigen S.L. Madrid, Espafa), asi como

conservadas en tampon TE, para la posterior extraccién de DNA.

3. ESTUDIO DE LA SENSIBILIDAD A ANTIBIOTICOS DE LOS MICROORGANISMOS
AISLADOS A PARTIR DE LAS MUESTRAS DE AGUA

La deteccion de resistencias a antibidticos de los diferentes aislados obtenidos de todas
las muestras de agua analizadas se llevd a cabo siguiendo la técnica de microdilucién, en
concordancia con los métodos descritos por el European Committee on Antimicrobial
Susceptibility Testing (EUCAST) y el Clinical and Laboratory Standards Institute (CLSI), métodos
de referencia internacional (Norma ISO 20776-1:2006). En el andlisis de las posibles resistencias

se utilizaron los puntos de corte epidemioldgicos descritos por dicha Norma.

Para este estudio se utilizé el sistema automatizado Thermo Scientific Sensititre ® (Thermo
Fischer Scientific, Madrid, Espafia), usando placas EUVSEC para E. coli y EUVNEC para
enterococos. Estas placas se componen de noventa y seis pocillos, los cuales llevan integrados y
deshidratados los antibidticos establecidos en el Diario Oficial de la Unidn Europea
2013/652/UE, en un intervalo de dilucion determinado, adecuado a los puntos de corte

establecidos por EUCAST.

El procedimiento seguido fue el descrito por el fabricante (Figura 16): Se resuspendieron
3-4 colonias de cada aislado, procedentes de un cultivo de 24 horas, en 5 mL de agua destilada,
con el fin de alcanzar el valor de opacidad 0,5 de la escala McFarland (equivalente a un inéculo

de 1 a 2 x 108 UFC/mL), midiendo la concentracion con el nefelémetro Sensititre® (Thermo
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Fischer Scientific, Madrid, Espafia).Una vez ajustada la densidad de la suspensidn, se transfirio a
un tubo con 5 mL de caldo Mueller-Hinton el volumen correspondiente para alcanzar una
concentracion final de 10 UFC/mL. Para confirmar que se estaba trabajando con un cultivo puro,

se realizé una siembra en agar TBX para E. coli, y en medio BEA para enterococos.

Posteriormente se procedio a la inoculaciéon de las placas correspondientes, utilizando los
cabezales desechables suministrados por el fabricante, con el equipo Sensititre Automated
Inoculation Delivery System®, seleccionando los parametros correspondientes al
microorganismo estudiado. Este inoculador permite diferentes opciones: por un lado, el
volumen que se quiere dispensar en cada pocillo y, por otro lado, la distribucién de muestras en

la placa (una o mas cepas por placa).

Al finalizar la dispensacidn, la placa se cubrié con una lamina adhesiva para evitar la
evaporacién y la posible contaminacién de la muestra y se incubd durante 24h a 37 °C.
Trascurrido el tiempo de incubacidn se procedid a la visualizacién de los resultados mediante el

sistema digital de visualizacion CIM Thermo Scientific Sensititre Vizion®.

Incubacién 37 2C, 24h

INOCULACION/ MEDIO/ LECTURA INTERPRETACION
PREPARACION DISTRIBUCION

Figura 16. Sistema automatizado Thermo Scientific Sensititre®.

Los antibidticos ensayados para E. coli fueron ampicilina, cefotaxima, ceftazidima,
ciprofloxacino, cloranfenicol, colistina, gentamicina, meropenem, acido nalidixico, tetraciclina,

trimetoprim, y tigeciclina (Figura 17).

Para los aislados de enterococos se utilizaron placas EUVNEC con los siguientes
antibidticos: ampicilina, cloranfenicol, ciprofloxacino, daptomicina, eritromicina, gentamicina,
linezolid, quinupristin/dalfopristin, tetraciclina, tigeciclina, teicoplanin y vancomicina (Figura

18).
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1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
A SMX | TMP cIp TET | MERO | Azl NAL CHL TGC coL AMP GEN
1024 32 8 64 16 64 128 128 8 16 64 32
8 SMX | TMP cIp TET | MERO | Azl NAL CHL TGC coL AMP GEN
512 16 4 32 8 32 64 64 4 8 32 16
c SMX | TMP cIp TET | MERO | Azl NAL CHL TGC coL AMP GEN
256 8 2 16 4 16 32 32 2 4 16 8
5 SMX | TMP cIp TET | MERO | Azl NAL CHL TGC coL AMP GEN
128 4 1 8 2 8 16 16 1 2 8 4
e SMX | TMP cIp TET | MERO | Azl NAL CHL TGC coL AMP GEN
64 2 0,5 4 1 4 8 8 0,5 1 4 2
. SMX | TMP cip TET | MERO | Azl NAL FOT TGC TAZ AMP GEN
32 1 0,25 2 0,5 2 4 1 0,25 2 2 1
G SMX | TMP cIp cIp MERO | MERO | FOT FOT TAZ TAZ AMP GEN
16 0,5 0,12 0,03 0,25 0,06 4 0,5 8 1 1 0,5
’ SMX | TMP cIp cIp MERO | MERO | FOT FOT TAZ TAZ bOS bOS
8 0,25 0,06 | 0,015 | 0,12 0,03 2 0,25 4 0,5

Figura 17. Distribucion de antibidticos (mg/L) en las placas EUVSEC. (SMX: sulfametoxazol; TMP:
trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MERO: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido
nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina; TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP:
ampicilina; GEN: gentamicina; POS: control positivo. Las lineas gruesas indican la posicién de los pocillos
control).

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
A VAN TEI SYN TET DAP CIp ERY TGC LZD GEN AMP CHL
128 64 64 128 32 16 128 4 64 1024 64 128
8 VAN TEI SYN TET DAP CIp ERY TGC LZD GEN AMP CHL
64 32 32 64 16 8 64 2 32 512 32 64
C VAN TEI SYN TET DAP CIp ERY TGC LZD GEN AMP CHL
32 16 16 32 8 4 32 1 16 256 16 32
D VAN TEI SYN TET DAP CIP ERY TGC LZD GEN AMP CHL
16 8 8 16 4 2 16 0,5 8 128 8 16
E VAN TEI SYN TET DAP CIP ERY TGC LZD GEN AMP CHL
8 4 4 8 2 1 8 0,25 4 64 4 8
r VAN TEI SYN TET DAP CIP ERY TGC LZD GEN AMP CHL
4 2 2 4 1 0,5 4 0,12 2 32 2 4
G VAN TEI SYN TET DAP CIP ERY TGC LZD GEN AMP POS
2 1 1 2 0,5 0,25 2 0,06 1 16 1
H VAN TEI SYN TET DAP CIP ERY TGC LZD GEN AMP POS
1 0,5 0,5 1 0,25 0,12 1 0,03 0,5 8 0,5

Figura 18. Distribucién de antibidticos (mg/L) en las placas EUVNEC. (VAN: vancomicina; TEI: teicoplanin;
SYN: quinupristin/dalfopristin; TET: tetraciclina; DAP: daptomicina; CIP: ciprofloxacino; ERY: eritromicina;
TGC: tigeciclina; LZD: linezolid; GEN: gentamicina; AMP: ampicilina; CHL: cloranfenicol; POS: control
positivo).

Con la finalidad de asegurar el correcto funcionamiento del sistema se utilizaron controles

internos siguiendo las recomendaciones y cepas de referencia especificadas en la Norma 1SO
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11133:2014 (Tabla 9). Las cepas fueron suministradas por la Coleccidn Espafiola de Cultivos Tipo

(CECT) (Valencia, Espafia).

Tabla 9. Cepas de referencia utilizadas para control interno.

Microorganismos CECT
Enterococcus faecalis 795
Enterococcus faecalis 481
Enterococcus faecium 410
Enterococcus faecium 8224

Escherichia coli 516
Escherichia coli 434
Escherichia coli 943

4. DETECCION DE GENES DE RESISTENCIA A ANTIBIOTICOS
4.1. Procesamiento de las muestras y aislados

Se estudid la presencia de genes de resistencia (ARG), tanto directamente en las muestras

de agua como en los aislados procedentes de todas ellas.

Para la deteccién en las muestras de agua, se filtraron volimenes de 300 mL de cada
muestra y tipo de agua. Una vez finalizada la filtracién, las membranas fueron cortadas en
pequefios trozos con la ayuda de pinzas y bisturis, previamente esterilizados, y sus fragmentos

depositados en tubos Eppendorfs de 1,5 mL.

Para la extraccién del DNA de los aislados, se descongelaron a temperatura ambiente los

inéculos que estaban conservados en tampdn TE.
4.2. Extraccion del DNA

Para la extraccién del DNA gendmico a partir, tanto de las muestras de agua como de los
aislados de E. coli y enterococos, se utilizd GenEluteTM Bacterial Genomic DNA Kit (Sigma-

Aldrich, Madrid, Espafia), siguiendo las instrucciones del fabricante.

En el caso de las muestras de agua, previamente se afadieron al tubo Eppendorf que
contenia los fragmentos de membrana, 80 mg de perlas de cristal (Glass beads, Sigma-Aldrich,
Madrid. Espafia) y 500 pL de tampdn de lisis, provisto en el kit; se agité durante 20 min a 3000
rpm en el Disruptor Gene® (USA Scientific, Ocala, FL, USA) y, a partir, de este punto se siguieron

los pasos descritos por el fabricante. Asimismo, las bacterias grampositivas fueron previamente
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tratadas con lisozima (20 mg/mL) durante 10 minutos a 55 °C para lisar de manera efectiva la

pared celular.
El DNA extraido se conservé a -21 °C en caso de no ser procesado inmediatamente.
4.3. Amplificacion del DNA por PCR para la deteccion de genes de resistencia

La deteccidon de los ARG se llevd a cabo mediante PCR convencional. Los genes
seleccionados fueron: blaTEM (productor de la betalactamasa blaTEM, responsable de la
resistencia a ampicilina, amoxicilina, ticarcilina, carbenicilina y cefalosporinas de primera
generacion), tetW (gen de resistencia a la tetraciclina), ermB (gen que confiere resistencia a los
macrélidos), sull (gen de resistencia a sulfonamidas) y gnrS (gen que codifica resistencia a las

quinolonas).

Las secuencias de cebadores utilizadas, asi como las condiciones de las diferentes
reacciones de PCR fueron seleccionadas de acuerdo con la informacién disponible en la

bibliografia (Tabla 10). Los cebadores fueron sintetizados por TIB MOLBIOL (Madrid, Espafia).

Tabla 10. Cebadores especificos para cada gen estudiado y tamafio esperado del amplicon.

Tamaiio .
Cebadores Gen . Referencia
amplicon (pb)
5 -GCKGCCAACTTACTTCTGACAACG- 3’ .
blaTEM 247 Xi et al. (2009)
5" -CTTTATCCGCCTCCATCCAGTCTA- 3’
5 -GAGAGCCTGCTATATGCCAGC- 3’ .
tetW 168 Aminov et al. (2001)
5" -CTTTATCCGCCTCCATCCAGTCTA- 3’
5 -GATACCGTTTACGAAATTGG- 3’
ermB 364 Chen et al. (2007)
5’ -GAATCGAGACTTGAGTGTGC- 3’
5’ -CGCACCGGAAACATCGCTGCAC- 3’ .
sull 163 Pei et al. (2006)
5’ -TGAAGTTCCGCCGCAAGGCTCG- 3’
5 -GACGTGCTAACTTGCGTGAT- 3’ s 118 Marti y Balcazar
nr
5’ -TGGCATTGTTGGAAACTTG- 3’ q (2013)

Para la reaccidn de PCR se preparé un volumen final de 25 plL, afiadiendo a 22,5 uL de la
mezcla de reaccion (1,5 mM de MgCl,, 0,2 mM de cada dNTP, 0,25 uM de cada uno de los
cebadoresy 2,5 U de Taq polimerasa en tampdn 1X) 2,5 uL del DNA extraido. Se incluyd en cada
reaccion de PCR un control positivo procedente de una muestra de nuestra coleccidn, y un
control negativo, con agua ultrapura estéril, para comprobar que no se estaba produciendo

ninguna contaminacidn cruzada por DNA exdgeno.
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Las reacciones de PCR se llevaron cabo en un Termociclador modelo Mastercycler®Pro
(Eppendorf, Alemania), seleccionando un programa especifico para la amplificacidon de cada gen,

en las condiciones que se recogen en la Tabla 11.

Tabla 11. Ciclos y temperaturas de la amplificacién para cada gen estudiado.

Gen Nun:|ero CE Temperatura (2C) Tiempo Fase
ciclos
1 95 3 min Desnaturalizacion
95 15s Desnaturalizacion
. blaTEM 40 60 20s Unién de cebadores
Xi et al. (2009) . .,
72 1 min Extension
1 72 1 min Extension
1 94 4 min Desnaturalizacion
ermB 94 30s Desnaturalizacion
Chen et al. 30 58 30s Unidn de cebadores
(2007) 72 45 s Extension
1 72 7 min Extension
1 95 3 min Desnaturalizacion
qnrS 95 15s Desnaturalizacién
Marti y Balcazar 40 62 20s Unidn de cebadores
(2013) 72 1 min Extension
1 72 1 min Extension
1 95 3 min Desnaturalizacion
tetW 95 15s Desnaturalizacion
Aminov et al. 40 60 20s Unidn de cebadores
(2001) 72 1 min Extension
1 72 1 min Extension
1 95 3 min Desnaturalizacion
95 15s Desnaturalizacion
Pei et f;ll."(2006) 40 65 20 s Unidn de ce.bladores
72 1 min Extension
1 72 1 min Extension

4.4. Electroforesis en gel de agarosa y visualizacion de resultados

Tras la reaccion, los amplicones se visualizaron mediante electroforesis en gel de agarosa
(Conda, Espafia) al 1,3%, en tampdn TAE 1X (Tris 40 mM, acido acético 20 mM, EDTA 1 mM).
Para conseguir una correcta visualizaciéon de las bandas, se anadieron 5 puL de RedSafeTM
(iINtRON Biotechnology, Ecogen, Madrid, Espafia) por cada 100 mL de gel preparado. Como
marcador de pesos moleculares se utilizaron 7 pL de GeneRuler 100 bp DNA Ladder, 0,5 pg/ulL
(Thermo Fisher, Madrid, Espana). Una vez finalizada la electroforesis, se visualizaron las bandas
correspondientes a los fragmentos amplificados en un transiluminador (Thermo Fisher, Madrid,

Espafia) con luz UV.
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5. ANALISIS ESTADISTICO

El analisis estadistico se llevd a cabo mediante el software Statgraphics (Centurion XVII,
Statgraphics Technologies, EEUU). La comparacion de los recuentos de microorganismos
obtenidos para las diferentes muestras se realizd6 mediante el método de la Diferencia Minima
Significativa (LSD) de Fisher en la prueba post-hoc de Rangos Multiples, y se llevé a cabo un
Analisis de Varianza Multifactorial, con la finalidad de determinar qué factores (origen de la
muestra, momento del muestreo, etc.) presentaban un efecto estadisticamente significativo

sobre los resultados.

Para el caso de muestras apareadas se utilizo el test t, mientras que las diferencias en la
frecuencia de deteccién de los diferentes genes de resistencia en los distintos tipos de muestras

se compararon mediante la prueba X?, a partir de tablas de contingencia.
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Resultados

1. ESTUDIO DE AGUAS DESTINADAS AL RIEGO

1.1. Calidad microbiolégica

A continuacién, se muestran los resultados obtenidos a partir del estudio de los distintos
efluentes de EDAR (36 muestras) asi como de aguas procedentes del Rio Turia y de acequias

situadas en el drea metropolitana de la ciudad de Valencia (25 muestras).
1.1.1. Aguas de EDAR

Los resultados de los recuentos de coliformes y de E. coli en las muestras de agua que

fueron recogidas de las EDAR se muestran en las Tablas 12 y 13, respectivamente.

Enla EDAR 1y en la EDAR 3, el agua del efluente del tratamiento secundario (muestra SS)
presentd recuentos de coliformes superiores al limite maximo de cuantificacién (“incontables”,
> 4 logio UFC/100 mL) en todos los muestreos realizados. En las muestras SS de la EDAR 2 se
observaron recuentos muy altos de coliformes, siendo imposibles de cuantificar, excepto en M1
(3,6 £0,1 logi0 UFC/100 mL). Aunque los niveles de coliformes detectados en los efluentes ST de
las EDAR 1 y 2 mostraron una mayor variabilidad que la EDAR 3 a lo largo de los diferentes
muestreos, el estudio estadistico no detecté diferencias significativas entre los muestreos
realizados en primavera (M1, M2 y M3) y otofio (M4, M5 y M6) para ninguna de las EDAR

estudiadas.

Los niveles de E. coli (Tabla 13) detectados en las muestras procedentes del efluente SS
fueron elevados a lo largo de todos los muestreos y para las tres EDAR, siendo imposibles de

cuantificar en muchos de ellos.

Por lo que respecta a las muestras ST, se observd un descenso en los recuentos de
coliformes y E. coli en todas ellas respecto a los obtenidos para las muestras SS. Este descenso
era estadisticamente significativo (p < 0,05) en el caso de los recuentos de E. coli, y mayor para
la EDAR 1. También para E. coli, se hallaron diferencias significativas entre los muestreos
realizados durante la primavera (M1, M2 y M3) y otofio (M4, M5 y M6) para el efluente ST de la
EDAR 1.

Cuando los niveles medios de E. coli obtenidos para el efluente ST se compararon con la
legislacién que regula la calidad de las aguas depuradas reutilizadas para el riego (R.D.
1620/2007) se observo que el efluente terciario de las EDAR 1 y 2 cumplia con la normativa
espafiola (1,1 logio UFC/100 mL y 1,9 logio UFC/100 mL, respectivamente), mientras que la
calidad microbioldgica del efluente de la EDAR 3 estaba por encima de los estandares de la

norma.
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Tabla 12. Recuentos de coliformes (logio UFC/100 mL) en las muestras procedentes de EDAR.

EDAR Efluente M1 M2 M3 M4 M5 M6
Ss >4,0 £ 0,04 >4,0+0,0°4 >4,0+£0,0°4 >4,0+0,0°4 >4,0+0,0°4 >4,0+0,0°4
FDARL ST 1,5+0,1°4 >3,0 +£0,0°° 1,9+0,1°8 2,1+0,0°¢ 2,1+0,0°¢ 2,1+0,1°¢
SS 3,6 0,124 >4,0 + 0,028 >4,0+£0,0°®  >4,0+0,0°®) >4,0+0,0°® >4,0+£0,0°f
FDAR2 ST 1,9 £0,1°4 >3,0 +0,0°F >3,0 +0,0°F 2,6 +0,0°€ 2,2+0,1°8 2,9+0,0°°
SS >4,0 + 0,024 >4,0 +0,0°4 >4,0£0,024  >4,0%0,004 >4,0+0,024 >4,0+0,0°4
FDARS3 ST >3,0 +£0,0°4 >3,0 +£0,0°4 >3,0+£0,0°4  >3,0+0,04 >3,0+0,0°4 >3,0+£0,0°4

Los valores se expresan como la media del logio (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo * la desviacion estandar. Las diferencias significativas (p < 0,05) se expresan con
superindices diferentes (con letras en mayuscula entre muestreos, dentro de una misma fila; con letras en minuscula entre efluentes para una misma EDAR). SS: Salida Secundaria;
ST Salida Terciaria; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3: Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

Tabla 13. Recuentos de E. coli (logio UFC/100 mL) en las muestras procedentes de EDAR.

EDAR Efluente M1 M2 M3 M4 M5 M6
SS 3,9+0,1°4 >4,0 +0,1°" 3,9+0,2°4 >4,0+0,0°#  >4,0+0,0°* >4,0+0,0°
EDART ST 0,8 £0,2°%8 0,3+0,5°* 0,3+0,5°* 1,2+0,1°¢ 1,3+0,0°¢  1,3£0,0°¢
SS 3,1+0,1°4 3,6+0,0°° >4,0+0,0°“  >4,0+0,0°°  >4,0+0,0°° >4,0+0,0°¢
FDAR 2 ST 1,3+0,1°4 2,3+0,1°F 1,6 +0,0°F 2,1+0,0°¢ 1,9+0,0°%  2,0£0,1°°
SS >4,0+0,0°° >4,0+0,0°° >4,0+0,0°° >4,0+0,0°°  >4,0+0,0°® 3,9+0,0°*
EDARS3 ST 1,9 +0,0°4 >3,0+0,0°° >3,0+0,0°° >3,0+0,0°®  >3,0+0,0°® >3,0+0,0°°

Los valores se expresan como la media del logio UFC/100 mL calculados para cada muestreo + la desviacion estandar. Las diferencias significativas (p < 0,05) se expresan con
superindices diferentes (con letras en mayuscula entre muestreos, dentro de una misma fila; con letras en minudscula entre efluentes para una misma EDAR). SS: Salida

Secundaria; ST Salida Terciaria; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3: Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.
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1.1.2. Aguas superficiales para riego

Los resultados de los recuentos de E. coli en las muestras de agua se muestran en la Tabla

14. Los recuentos de coliformes fueron incontables para todas las muestras y muestreos.

Los resultados mostraron elevados niveles de E. coli para todas las aguas y muestreos
realizados. Los mayores niveles se detectaron en la Acequia de Vera, siendo incontables (>4,0
logio UFC/100 mL) en todos los muestreos, asi como en la Acequia de Rascanya y el Barranco de
Carraixet, puntos para los que, en tres de los cinco muestreos, también se observaron niveles
incontables. Los niveles de E. coli solo fueron cuantificables para todos los muestreos en las
aguas del Rio Turia y la Acequia de Moncada. Se observd también que el momento del muestreo

no tuvo un efecto significativo en los niveles de contaminacidn detectados.

Tabla 14. Recuentos de E. coli (logio UFC/100 mL) en aguas superficiales para riego.

M1 M2 M3 M4 M5
RT 3,3+0,0®4 3,5+0,0°® 3,6 +0,2°8 3,4+0,1°® 3,3+0,0°8
AM 3,0 £ 0,04 3,8+0,1°8 3,3+0,0°% 3,0+0,0°® 3,0+0,3°8
AR 2,8+0,1°4 >4,0+0,0°¢  >4,0+0,0°¢ 3,9+0,2°6 >4,0 +0,02¢
AV >4,0 £ 0,0°4 >4,0+0,0°4 >4,0+£0,0°4 >4,0+0,0°4 >4,0+0,0°4
BC 3,3+0,2%4 >4,0+0,0°°  >4,0+0,0%° 3,9+0,1°8 >4,0 +0,02¢

Los valores son medias + desviacion estandar del logip (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo. El analisis
estadistico de comparacién entre acequias se muestra en la Tabla con los superindices en minuscula. El andlisis
estadistico de comparacion entre muestreos para una misma acequia se indica con letras mayuscula: Dentro de una
misma fila, superindices (en mindscula) distintos denotan diferencias significativas (p < 0,05) Dentro de cada columna,
superindices (en mayuscula) distintos denotan diferencias significativas (p < 0,05). RT: Rio Turia; AM: Acequia de
Moncada; AR: Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco de Carraixet. M1: Muestreo 1; M2: Muestreo
2; M3: Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5.

Aligual que para las aguas de EDAR, se compararon los niveles medios de E. coli obtenidos
para cada uno de los puntos muestreados con la legislacidon que regula la calidad de las aguas
depuradas reutilizadas para el riego (R.D. 1620/2007 y Reglamento (UE) 2020/741),
observandose que ninguno de ellos cumplia con los estdndares de calidad requeridos en la

normativa.
1.2. Deteccion de coliformes y E. coli en medios adicionados con antibioticos

De forma paralela a los anteriores analisis, y con el fin de determinar los niveles globales
de enterobacterias coliformes y E. coli “presuntivamente resistentes”, es decir, capaces de
crecer en presencia de concentraciones de antibidticos superiores a las consideradas inhibitorias

para enterobacterias sensibles, se realizaron recuentos en medio CC adicionado con 5
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antibidticos diferentes, siguiendo la misma metodologia que en el apartado anterior. Como
controles para la comparacion estadistica se utilizaron los resultados obtenidos en los medios
sin antibidtico.

1.2.1. Aguas de EDAR

1.2.1.1. EDAR 1

La Tabla 15 muestra los recuentos de coliformes presuntivamente resistentes a

antibidticos, obtenidos de los efluentes de la EDAR 1.

Tabla 15. Recuentos de coliformes de la EDAR 1 (logio UFC/100 mL).

M1 M2 M3 M4 M5 M6

CcC >4,0+0,0° >40+0,0° >4,0+0,00 >4,0+0,0° >40+0,0° >4,0+0,0®

AMP >4,0+0,0° >4,0+0,00 >4,0+0,0°0 >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0%0,0°

cip >4,0+0,0° 2,8+0,2¢ 3,0+0,1° 3,7+0,0° 3,8+0,0° 3,7+0,0°

> ERI >4,0+0,0° >4,0+0,0°0 >4,0+0,0° >4,0+£0,0° >4,0%+0,0* >4,0%0,0°
(0 >4,0+0,00 3,1+0,1° 3,3+0,2°> >4,0+0,00 >4,0+0,0° >4,0+0,0°
SUL >4,0+0,00 3,6+0,0° >4,0%0,0° >4,0+0,00 >4,0+0,0° >4,0+0,0°
CcC 1,5+0,1» >3,0+0,0° 19+0,2° 2,1+0,0° 2,1+0,0° 2,1+0,1°
AMP 0,8+0,9" 0,5+03 08+0,2% 1,4%0,0 1,5+0,0 1,5+0,1°
CIp 0,6+0,4" 0,0£00 0,2+0,3 1,0+0,1" 1,2+0,1* 1,3+0,0"
3T ERI 15+0,1» 08%0,2* 19+0,12° 19+0,0® 1,9+0,0° 1,9+0,0°
OXI 0,5+0,3 00+00 00+00 09+0,0* 10+0,1" 1,1+0,1"

SUL 1,0+0,2" 0,0+0,0° 03x04 12%0,1° 14+0,0° 1,4+0,0°

Los valores se expresan como la media del logio (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo + la desviacion estandar.
Las diferencias significativas dentro de una misma columna (p < 0,05) se expresan con superindices diferentes (a,b,c...
paraSS; p,q,r... para ST). SS: Salida Secundario; ST Salida Terciario; CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI:
oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL: sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino. M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3:
Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

Respecto a la época de la toma de las muestras, solo se detectaron diferencias
significativas (p < 0,05) entre los muestreos de primavera y otofio para el antibidtico OXI, siendo

mayores en esta Ultima estacion.

En cuanto a las muestras del efluente ST, los antibidticos que ejercieron mayor
selectividad fueron CIP (entre 0,0+ 0,0y 1,3 £ 0,0 logio UFC/100 mL), OXI (entre 0,0+ 0,0y 1,1
+ 0,1 logio UFC/100 mL) y SUL (entre 0,0 £ 0,0 y 1,4 + 0,0 logio UFC/100 mL), con diferencias

significativas respecto al control en todos los muestreos.
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La presencia de coliformes resistentes fue significativamente mayor (p < 0,05) en los
muestreos realizados en otofio (M4, M5, M6) para todos los antibidticos ensayados, mientras
que los niveles detectados en las placas control se mantuvieron semejantes en ambas

estaciones.

En la Tabla 16 se muestran los niveles de E. coli presuntivamente resistentes a antibidticos

detectados en los efluentes de la EDAR 1.

Tabla 16. Recuentos de E. coli de la EDAR 1 (logio UFC/100 mL).

M1 M2 M3 \ M5 M6

cC 3,9+0,1* >4,0+0,1° 3,9+0,2° >4,0%+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°

AMP 34+0,1° 3,5+0,1° 35+0,1° 39+0,0®° 38+00° 3,8+0,0°

cip 3,4+0,1° 3,0%0,1¢ 29+0,1¢ 3,5+0,0° 36+0,0° 3,6%0,0°
> ERI 3,9+0,1* >4,00,0® 3,9+0,1* >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°
OXil 3,4+0,0° 33+0,1° 3,3+0,1° 3,9%0,00 3,7+0,0° >4,0%0,0°
SUL 3,5+£0,0° 3,4+0,1° 35+0,1° 3,8+0,0® 38+0,0° 3,8%0,0°
CcC 0,8+0,2° 0,3+0,5* 0,3+0,55° 1,2+0,1° 1,3+0,0° 1,3+0,0°
AMP 0,2+0,3¢ 00+0,0° 03+04° 09+0,1° 10+01 10+0,1"
CIP 0,0+0,0¢ o0,0+00 03+04 0,701 108+%0,1° 09%0,1°
T ERI 0,3+0,4* 0,2+03" 0,2+03* 09+0,1% 11+0,1* 1,1+0,0
OXI 0,2+0,39 0,0+0,0° 0,2+0,3* 05+0,2° 108+0,0 09%0,0°

SUL 0,3+0,4* o00+00 0,2+03* 09+00* 10%£00 10%0,1"

Los valores se expresan como la media del logio (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo + la desviacién estandar.
Las diferencias significativas dentro de una misma columna (p < 0,05) se expresan con superindices diferentes (a,b,c...
paraSS; p,q,r... para ST). SS: Salida Secundaria; ST Salida Terciaria; CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI:
oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL: sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3:
Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

Los valores detectados en el efluente SS fueron, en general, elevados, siendo muchos de
ellos incontables. Se observd que la concentracion de E. coli en las placas adicionadas con ERI
no presenté diferencias significativas con el control en ninguno de los muestreos, mientras que
para el resto de los antibidticos se observaron disminuciones estadisticamente significativas en
todos los recuentos para CIP; en cinco de ellos para SULy AMP (M1, M2, M3, M5y M6 en ambos
casos) y en cuatro para OXI (M1, M2, M3 y M5). Asimismo, los recuentos obtenidos en los
muestreos realizados en otofio (M4, M5, M6) fueron significativamente mas altos (p < 0,05) que

en primavera (M1, M2, M3) para los antibioticos CIP, OXly SUL.
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En las muestras ST, de igual manera que lo observado para coliformes, los niveles de E.
coli presuntivamente resistentes fueron significativamente menores que los obtenidos en el
efluente secundario (SS) (p < 0,05). En estas muestras existia gran variabilidad entre muestreos:
En M2y M3, los valores de recuentos detectados no fueron significativamente diferentes a los
del control para ninguno de los antibidticos ensayados. Sin embargo, para los muestreos M1,
M4, M5 y M6, los recuentos de E. coli en presencia de antibidticos fueron menores que los de
sus respectivos controles. Para estos muestreos, los antibidticos mas selectivos frente a las
poblaciones de E. coli fueron OXI (entre 0,2 + 0,2 y 0,9 + 0,0 log1o UFC/100 mL) y CIP (entre 0,0
+0,1y 0,9 +0,1 logio UFC/100 mL).

Los recuentos de otono fueron significativamente mayores que los de primavera, tanto

para el control como para todos los antibidticos ensayados (p < 0,05).
1.2.1.2. EDAR 2

En las Tablas 17 y 18 se muestran los niveles de coliformes y E. coli presuntivamente

resistentes, obtenidos del analisis de las muestras procedentes de la EDAR 2, respectivamente.

Respecto a los recuentos de coliformes, en las muestras SS se observaron altos recuentos
para todos los muestreos y antibidticos ensayados, siendo imposibles de cuantificar, debido a
su elevada concentracion, en muchos casos. M1 fue el muestreo en el que se detectaron
mayores diferencias con los resultados obtenidos en las placas control: se observé un menor
nimero de bacterias presuntivamente resistentes a CIP (1,0 + 1,2 logio UFC/100 mL) y OXI (2,0

+ 0,0 logio UFC/100 mL), con diferencias significativas respecto al control.

El estudio estadistico mostrd diferencias significativas entre los muestreos de otoio y
primavera, para los antibidticos CIP, OXI y SUL siendo los niveles de resistencias mas elevados

en otofio (p < 0,05).
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Tabla 17. Recuentos de coliformes de la EDAR 2 (logio UFC/100 mL).

M1 M2 M3 M4 M5 M6

cC 3,6+0,1® >40+0,0°0 >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°

AMP 2,7+0,1* >4,0+0,00 >40+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°

cip 1,0+1,2¢ 3,0+0,1° 39+0,1° 3,9+00° >40%0,00 3,9+0,0°
> ERI 3,8£0,2° >4,0+£0,0° >4,0+£0,0° >4,0zx0,00 >4,0+£0,0° >4,0+0,0°
OXI 2,0£0,0° 3,6+02° >4,0+0,0° 3,9+00° >40+0,0° >4,0+0,0°
SUL 3,0£0,2° 3,7+0,2° >4,0%0,00 >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°
cC 1,9+0,1% >3,0+0,0° >3,0+0,0° 2,6+0,0° 2,2+0,1° 2,9+0,0°
AMP 1,3+0,2" 2,7+0,00 2,8+0,39 2,5+0,0° 20+0,1° 1,9+0,0°
cip 0,2+0,3* 21+0,1* 12+01" 2000 0900 1,1+0,1"
T ERI 2,1+0,6°F >3,0+0,0° >3,0£0,0° 25+0,0° 2,2%0,1° 29+0,0°
OXil 0,5+0,3° 29+0,29 2,0+1,2 24+00 16+00 2,0+0,0°
SUL 1,3+0,3" 25+0,1° 18%01 24+00 15+00 2,0+0,0°

Los valores se expresan como la media del log;o (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo * la desviacién estandar.
Las diferencias significativas dentro de una misma columna (p < 0,05) se expresan con superindices diferentes (a,b,c...
para SS; p,q,r... para ST). SS: Salida Secundaria; ST Salida Terciaria; CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI:
oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL: sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3:
Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

Con respecto a las muestras procedentes de ST, los recuentos de coliformes fueron
inferiores a los obtenidos en las placas control, excepto para el antibidtico ERI. En todos los
muestreos se observé un menor nimero de bacterias en el medio adicionado con CIP (entre 0,2
+0,3y2,1+0,1logio UFC/100 mL) y OXI (entre 0,5+ 0,3y 2,9 + 0,2 logio UFC/100 mL) que en las
placas con el resto de antibidticos. Ademds de ERI, los antibidticos para los que se observé un
mayor crecimiento a lo largo de todos los muestreos fueron AMP (entre 1,3 +0,2y 2,8 +0,3 logio

UFC/100 mL) y SUL (entre 2,5+ 0,1y > 1,3 +0,3 logio UFC/100 mL).

No se encontraron diferencias significativas entre los recuentos realizados en primavera

y otofio (p > 0,05).

Respecto a los niveles de E. coli capaces de crecer en presencia de los antibidticos
ensayados (Tabla 18), en las muestras SS los niveles de contaminacion por E. coli fueron elevados
en todos los muestreos, detectandose niveles no cuantificables para muchos de los antibidticos
testados en los muestreos M3 a M6. Las mayores concentraciones de bacterias presuntivamente
resistentes se observaron para los antibidticos AMP y ERI, sin que los recuentos presentaran
diferencias significativas con el control para este ultimo. Asimismo, el analisis estadistico indico

un numero significativamente menor de colonias de E. coli en las placas adicionadas con OXI
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(entre 0,5+ 1,0y >4,0 £ 0,0 logio UFC/100 mL), CIP (entre 2,2 £ 0,2 y > 4,0 + 0,0 logio UFC/100
mL), y SUL (entre 2,4 + 0,3y 3,9 £ 0,0 logio UFC/100 mL).

En el analisis comparativo de las concentraciones de E. coli detectadas en primavera y

otofio se observaron niveles significativamente mayores en otofio (p < 0,05).

Tabla 18. Recuentos de E. coli de la EDAR 2 (logio UFC/100 mL).

M1 M2 M3 M4 M5 M6

cc 3,1+0,1* 3,6+0,0°0 >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0%0,0°

AMP 2,7+0,1®® 3,2+0,1° >4,0+0,0° 3,9+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°

cIp 2,2+0,2° 2,5+04¢ >4,0+00* 3,6+£0,0° 39%0,0° 3,8+0,0°
> ERI 3,0£0,1° 3,4+0,3% >4,0+0,00 >4,0+0,00 >40+0,0° >4,0+0,0°
oxI 0,5+1,0 3,0+0,1° >4,0+£0,0° 3,9+00° 3,9+0,0° 3,8%0,0°
SuL 2,4+0,3* 3,0+0,1° >4,0+00° 3,7+0,0¢6 39+0,0° 3,8+0,0°
cC 1,3+0,1° 2,3+0,1° 1,6%0,0° 2,1+0,00 1,9+0,0° 2,020,1°
AMP 0,9+£0,2 2,0%0,1° 1,1+0,2% 2,0£0,09 1,0£0,1° 0,5%0,2"
cIp 0,3+0,4" 1,0%0,1' 06+0,4 1,7+0,0° 0,7+0,04 0,6+0,2%
> ERI 1,3+0,1° 2,3+0,00 1,5+0,2° 2,1+0,2° 1,7+0,19 2,0%0,1
OXI 0,3+0,4" 1,9%0,1" 06+0,4 1,9+00 08%0,2" 0,2+0,3°
SuL 1,0+0,2¢9 1,8+0,1° 0,6+0,4 1,8+0,0° 1,400 0,7%0,19

Los valores se expresan como la media del logio (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo * la desviacion estandar.
Las diferencias significativas dentro de una misma columna (p < 0,05) se expresan con superindices diferentes (a,b,c...
paraSS; p,q,r... para ST). SS: Salida Secundaria; ST Salida Terciaria; CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI:
oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL: sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3:
Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

Por lo que respecta a las muestras ST, se observaron diferencias significativas entre todos
los recuentos y los respectivos controles, salvo para ERI (recuentos entre 1,3 +0,1y 2,3+0,0
logi0 UFC/100 mL). CIP fue el antibidtico mas selectivo, detectdndose menores niveles de E. coli
presuntivamente resistentes en todos los muestreos (recuentos entre 0,3+ 0,4y 1,7 + 0,0 logio

UFC/100 mL).

No se detectaron diferencias significativas entre los niveles de E. coli detectados en los

muestreos de primavera y otofio para ningun antibiotico (p > 0,05).
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1.2.1.3. EDAR 3

De igual modo a las anteriores EDAR analizadas, los niveles de coliformes detectados
tanto en las muestras SS como en las ST, fueron muy elevados, no pudiendo ser cuantificados

para la mayoria de los muestreos y antibidticos ensayados (Tablas 19 y 20).

En las muestras procedentes del efluente secundario (SS), los recuentos en medios
suplementados con ERI y SUL no mostraron diferencias significativas con sus respectivos
controles. Asi mismo, en los muestreos M3 y M4 los recuentos fueron también imposibles de
cuantificar para todos los antibiéticos. CIP fue el Unico antibidtico frente al que se observd

disminucién en los recuentos en los muestreos M1, M2, M5 y Mé6.

Tabla 19. Recuentos de coliformes de la EDAR 3 (logio UFC/100 mL).

M1 M2 M3 M4 M5 M6
CcC >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0%0,0° >4,0+0,0°
AMP 3,9+0,1° >4,0+0,00 >4,0+0,00 >4,0+0,0° >4,0+0,0° 3,9+0,0°
CIP 3,5+0,00 3,8+0,2° >4,0+0,1> >4,0+0,0° 3,8+0,0° 3,3+0,0°
> ERI >4,0£0,0° >4,0+£0,0° >4,0+00° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0°
OXI >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,1° 3,9+0,0° 3,7+0,0° 3,1+0,1¢
SUL >4,0+0,0°0 >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° >4,0%0,0° >4,0+0,0°
cC >3,0+0,00 >3,0£0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0°
AMP >3,0+0,06 >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0%+0,0°
Cip >3,0+0,0°F >3,0+0,0° >3,0+0,0° 2,7+0,00 2,3+0,00 2,8+0,0¢
T ERI >3,0+0,00 >3,0£0,0° >3,0%+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0%+0,0°
OXI >3,0+0,06 >3,0+0,0° >3,0%+0,0° 28+0,19 250,04 >3,0%+0,0°
SUL >3,0+0,00 >3,0£0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0%+0,0°

Los valores se expresan como la media del log1o (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo + la desviacidn estandar.
Las diferencias significativas dentro de una misma columna (p < 0,05) se expresan con superindices diferentes (a,b,c...
para SS; p,q,r... para ST). SS: Salida Secundaria; ST Salida Terciaria; CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI:
oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL: sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3:
Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

En cuanto a las muestras ST, en la mayoria los casos se obtuvieron resultados que
superaban el limite de cuantificacion. Unicamente para CIP y OXI se obtuvieron concentraciones

de entre 2,3y 2,8 logio UFC/100 mL en los muestreos M4 a M6.

El estudio estadistico mostrd diferencias significativas entre los muestreos de otoio y

primavera, para los antibidticos CIP, OXl y SUL en las muestras SS, siendo los recuentos mas
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elevados en otofo (p < 0,05). Ocurrid lo contrario para las muestras ST, donde los niveles de
coliformes presuntivamente resistentes a CIP y OXI fueron significativamente mayores (p < 0,05)

en primavera.

Con respecto a los niveles de E. coli (Tabla 20), en las muestras SS los recuentos fueron
elevados en todos los muestreos, siendo incontables en la mayoria. Solo en M6 se observd una
reduccion en los niveles de crecimiento de E. coli significativa respecto al control para todos los

antibidticos testados.

No se encontraron diferencias significativas en los muestreos realizados en primavera y

otofio para ninguno de los antibidticos ensayados (p > 0,05).

Tabla 20. Recuentos de E. coli de la EDAR 3 (logio UFC/100 mL).

M1 M2 M3 M4 M5 M6

CcC >4,0+0,0°0 >4,0+0,0* >4,0+0,0° >4,0+0,0*° >4,0+0,0° 3,9+0,0°

AMP 3,5+0,0° >4,0+0,0° 3,5+0,1° >40+0,0° >40+0,0° 3,1+0,0°

cip 3,2+0,00 >4,0+0,00 >4,0+0,0° >40+0,0° 3,6+00° 2,3%0,0
> ERI 3,8+0,0° >4,0+0,00 >4,0+0,00 >40+0,0° >4,0+0,0° 3,3+0,1°
oxI 3,1+0,4" >4,0+00° >4,0+0,0° 3,7+0,0° 3,5+0,0° 2,7+0,0°
SuL 3,7+0,0 >4,0+0,0° >4,0£0,0° >4,0+0,0° >4,0+0,0° 3,2+0,1°
cC 1,9+0,0° >3,0+0,0° >3,0+£0,0° >3,0£0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0°
AMP 1,2+0,1° >3,0£0,0° >3,0+0,0° 29%0,0° 2,6+0,2 >3,0%0,0°
cip 0,3+04" >3,0+0,0° >3,0+0,0°0 2,3+0,0° 2,0%00° 2,4+0,0
> ERI 1,8+0,09 >3,0+0,0° >3,0£0,0° >3,0£0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0°
(0)(] 0,2+0,3" >3,0+0,0° >3,0+0,0°0 2,6+0,0 23+0,0 2,7%0,0°
SuL 1,4+0,00 >3,0+0,0° >3,0+0,0° >3,0+0,0° 2,9+0,1° >3,0+0,0°

Los valores se expresan como la media del logio (UFC/100 mL) calculados para cada muestreo * la desviacion estandar.
Las diferencias significativas dentro de una misma columna (p < 0,05) se expresan con superindices diferentes (a,b,c...
paraSS; p,q,r... para ST). SS: Salida Secundaria; ST Salida Terciaria; CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI:
oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL: sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino; M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3:
Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5; M6: Muestreo 6.

En las muestras ST, aunque los datos mostraron mayor variabilidad, cabe destacar los
elevados recuentos de E. coli capaces de crecer en presencia de todos los antibidticos
ensayados. Los mayores niveles se observaron en las placas adicionadas con AMP, ERI y SUL,

mientras que los antibidticos mas selectivos fueron CIP (recuentos entre 0,3+ 0,0 en M1y > 3,0
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+ 0,0 logio UFC/100 mL en M2 y M3) y OXI (entre 0,2 + 0,0 en M1y > 3,0 + 0,0 logio UFC/100 mL
en M2y M3).

No se hallaron diferencias significativas entre los muestreos realizados en primavera y

otofio para ninguno de los antibiéticos ensayados (p > 0,05).
1.2.1.4. Reduccién de la carga microbiana tras el tratamiento terciario

Para valorar la eficacia del tratamiento terciario en cada una de las EDAR, se realiz6 el
analisis estadistico de los niveles medios de E. coli obtenidos antes (SS) y después (ST) de dicho
tratamiento, valorando el porcentaje de reduccién de las concentraciones de microorganismos

obtenidas.

Se observd un descenso significativo en la contaminacion por E. coli en todos los efluentes
ST respecto a la de las muestras SS (p < 0,05), tanto en la poblacion total de E. coli, crecida en
medios sin antibidticos, como en las obtenidas en cada uno de los medios con antibidticos (Tabla

21).

Tabla 21. Porcentajes de reduccidn en los recuentos de E. coli tras el tratamiento terciario
en las aguas de EDAR.

EDAR 1 EDAR 2 EDAR 3
ccC 85,5+ 8,6 46,8 + 15,8 &

AMP 84,1+12,1 51,2 + 15,9 88,6+ 19,8
cip 87,1+10,8 73,2+ 14,8 44,1+ 44,1
ERI 93,3+2,3 44,1 + 16,7 51,2 + 50,0
OXI 90,6 + 8,3 59,5 + 25,7 38,7+38,9
SsuL 85,0+ 11,3 58,5+ 15,3 63,3+0,9

CC: Control (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI: oxitetraciclina; ERI: eritromicina; SUL:
sulfametoxazol; CIP: ciprofloxacino. *: recuentos incontables (> 4 logio UFC/100 mL).

Este anadlisis demostr6 que en la EDAR 1 se daban porcentajes de reduccién
significativamente mayores que los obtenidos para las EDAR2 y EDAR 3, tanto para los niveles
totales como para cada uno de los medios adicionados de antibiéticos. Por lo que respecta a las
otras dos EDAR, solo se detectaron diferencias entre ellas para AMP (mayor porcentaje de
reduccion en la EDAR 3; X? = 4,308, p = 0,0379) y para CIP y OXI (reduccién mayor en la EDAR 2;
X*= 17,022 p=0,0000 y X?= 9,290, p= 0,0023, respectivamente).
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1.2.2. Aguas de riego superficiales

Al igual que para las muestras de EDAR, como controles para la comparacién estadistica
se utilizaron los resultados obtenidos en los medios de cultivo sin antibidtico, presentados en la

Tabla 14 del apartado 1.1.2.

La mayoria de las muestras de agua analizadas mostraron niveles de coliformes capaces
de crecer en los medios con antibidticos imposibles de cuantificar, sin diferencias significativas
con respecto a las concentraciones detectadas en el medio control, excepto en las muestras
incubadas con CIP y OXI, que presentaron valores medios entre 1,3y 1,9 logio UFC/100 mL, y 1,4
a 1,8 logio de UFC/100 mL, respectivamente.

Los recuentos de E. coli fueron posibles en la mayoria de las muestras, excepto para la
Acequia de Vera y algunas muestras de la Acequia de Rascanya y el Barranco del Carraixet
(Tablas 22 y 23). Estos recuentos fueron significativamente menores en las placas
suplementadas con CIP, que mostré el maximo efecto inhibitorio, seguido de OXl y AMP. Por el
contrario, ERI fue el agente menos selectivo, sin diferencias significativas con los recuentos en
medio control. En lineas generales no se detectaron diferencias entre los recuentos obtenidos

en diferentes momentos del afio.

Cuando se compararon los niveles medios de E. coli obtenidos para los diferentes puntos
de muestreo, se observd que las muestras procedentes de Acequia de Moncada y el Rio Turia
fueron los sitios con menor concentracidn de bacterias, sin que hubiera diferencias significativas
entre los dos puntos (p < 0,05). Las muestras de la Acequia de Vera, donde los resultados fueron
incontables, la Acequia de Rascanya y el Barranco de Carraixet (también sin diferencias
significativas entre ellos), fueron los sitios que presentaron los recuentos significativamente mas

altos.
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Tabla 22. Recuentos de E. coli en aguas de riego superficiales (logio UFC/100 mL) en presencia de

antibiotico.
M1 M2 M3 M4 M5
cc 3,3+0,1° 3,5+0,1° 3,6 +0,2° 3,4+0,1° 3,3+0,1°
AMP 2,9+0,0° 3,0+0,0° 3,2+0,0° 3,0+£0,1° 2,9+£0,0°
RT ()4 2,5+0,1¢ 2,4 +0,2¢ 2,6 +0,1¢ 2,3+0,1¢ 2,2+0,1¢
SUL 3,2+0,1° 3,3+0,0° 3,4+0,1° 3,1+0,1° 3,1+0,1¢
ERI 3,3+0,1° 3,5+0,1° 3,6 +0,1° 3,4+0,0° 3,4+0,0°
CIp 2,6 +0,0¢ 2,6 +0,0¢ 2,7+0,1¢ 2,5+0,1¢ 2,5+0,0¢
cc 3,0+0,0° 3,8+0,1° 3,3+0,1° 3,0+0,1° 3,0+0,2°
AMP 2,7+0,1° 3,4+0,1° 2,6 £0,1° 2,5+0,2° 2,6 £0,2°
AM OXI 2,1+0,3¢ 3,0+0,0¢ 2,3+0,1¢ 2,1+0,3¢ 2,0+0,2¢
SUL 2,9+0,1% 3,6+0,1° 3,3+0,1° 3,0+0,0° 3,1+0,3°
ERI 3,0+0,0° 3,8+0,1° 3,3+0,0° 3,0+0,0° 3,1+0,4%
cIp 2,0+0,0° 2,9+0,1° 2,1+0,1¢ 2,1+0,1¢ 2,1+0,2¢
cC 2,8+0,1° >4,0 = 0,0° >4,0 + 0,0? 3,9+0,2% >4,0 + 0,0?
AMP 2,7+0,1° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0? >4,0 +0,0?
AR OXI 2,2+0,1° >4,0 +0,0° 2,8+0,1° 3,5+0,1° 39+0,1°
SUL 2,8+0,1° >4,0 +0,0° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 +0,0°
ERI 2,8+0,1° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0? >4,0 +0,0°
CIp 1,5+0,3¢ >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0? 2,5+0,6° >4,0 +0,0?
cC >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0°
AMP >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0°
AV OXI 3,0+£0,8° 3,6 £0,4° 2,9+0,0° 3,5+0,2° >4,0 +0,0°
SUL >4,0 + 0,0° >4,0 +0,0° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 +0,0°
ERI >4,0 + 0,0° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° >4,0 +0,0°
CIp >4,0 + 0,0° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0? >4,0 £0,0° >4,0 +0,0?
cC 3,3+0,2° >4,0 + 0,0° >4,0 + 0,0° 3,9+0,1° >4,0 + 0,0°
AMP 3,0£0,1° >4,0 +0,0° >4,0 +0,0° 3,4+0,1° 3,6+0,1°
BC ()4 2,5+0,1¢ 3,6+0,3° 3,2+0,2° 2,7 £0,0¢ 3,2+0,1¢
SUL 3,3+0,1° >4,0 +0,0° >4,0 +0,0° 3,6 +0,0° 3,8+0,2°
ERI 3,4+0,1° >4,0 +0,0° >4,0 + 0,0? 3,8 +0,0° >4,0 +0,0?
cIp 2,5+0,1° >4,0 +0,0° 35+0,0" 2,9+0,1¢ 3,0+0,1¢

Los valores son medias * desviacion estandar del logio (UFC/100 mL) en cuatro placas para cada tiempo de muestreo
y antibidtico. CC (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI: oxitetraciclina; SUL: sulfametoxazol; ERI: eritromicina; CIP:
ciprofloxacino. RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR: Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco
de Carraixet. Dentro de cada columna, los valores medios con los mismos superindices no son significativamente
diferentes (p > 0,05). M1: Muestreo 1; M2: Muestreo 2; M3: Muestreo 3; M4: Muestreo 4; M5: Muestreo 5.
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Tabla 23. Recuentos medios de E. coli en aguas de riego superficiales en los diferentes puntos de muestreo
(logio UFC/100 mL).

RT AM AR AV BC
cC 3,4+0,1° 3,2+0,4° 3,4+0,8° >4,0 +0,0° 3,7 £0,4°
AMP 3,0+0,1° 2,7+0,4° 3,7+1,0° >4,0 +0,0° 3,4+0,3°
OXI 2,4+0,2° 2,3+0,4° 3,1+0,7° 3,4+0,3° 3,0+0,4°
SuL 3,2+0,1° 3,2+0,3° 3,5+0,9° >4,0 +0,0° 3,6 +0,3%
ERI 3,4+0,1° 3,2+0,3° 3,6+0,9° >4,0 +0,0° 3,7+0,3?
(o] 2,6 £0,1¢ 2,2+0,4° 2,0 +£1,0° >4,0 + 0,0? 3,0+0,4°

Los valores se expresan como la media * desviacidn estandar del log;o (UFC/100 mL) en cuatro palcas durante cinco
tiempos de muestreo. CC (sin antibidtico); AMP: ampicilina; OXI: oxitetraciclina; SUL: sulfametoxazol; ERI: eritromicina;
CIP: ciprofloxacino. RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR: Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC:
Barranco de Carraixet. Dentro de cada columna, los valores medios con los mismos superindices no son
significativamente diferentes (p > 0,05).

1.3. Estudio de la sensibilidad a diferentes antibidticos de los aislados de

Escherichia coli

1.3.1. Resistencias a antibidticos detectadas en los aislados de E. coli obtenidos a partir

de aguas de EDAR

Un total de 161 cepas (minimo de 25 de cada efluente) fueron aisladas de las aguas de

EDAR e identificadas como E. coli (Tabla 24).

Tabla 24. Distribucidn de las cepas segun el origen y efluente.

Origen N2 cepas aisladas de E. coli
SS 29
EDAR 1
ST 25
SS 29
EDAR 2
ST 28
SS 25
EDAR 3
ST 25

SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.

A continuacion, se estudid su sensibilidad a una bateria de 14 antibidticos mediante la

metodologia Sensititre™, tal como se describe en Material y Métodos.
1.3.1.1.EDAR 1

Los resultados del estudio de los 54 aislados de E. coli procedentes de la EDAR 1 se
muestran en la Tabla 25. La resistencia a la ampicilina fue la mas frecuente entre los aislados
(70%), seguida de tetraciclina y sulfametoxazol, con un 67% y 59%, respectivamente.

Meropenem (6%), tigeciclina (2%) y colistina (2%) fueron los antibiéticos con menores tasas de
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resistencias. Soélo 5 aislados (10%) no presentaron resistencia frente a ninguna de las familias de

antibidticos ensayadas.

No se detectd relacidon de dependencia entre la resistencia a un determinado antibiético
y la estacidn (primavera-otofio) de toma de las muestras (p > 0,05). Sélo para el sulfametoxazol
y la azitromicina se encontrd una relacién de dependencia con respecto al efluente, siendo el
porcentaje de bacterias presuntamente resistentes significativamente mayor para los aislados

procedentes del efluente SS (79% y 21% respectivamente).

Ademas de la resistencia a cada antibidtico por separado, se estudid la tasa de
multirresistencias (MDR) entre los aislados (Tabla 26), considerando ésta como la resistencia a
3 o mas familias de antibiodticos distintas (EUCAST, 2009). El analisis estadistico no mostrd
relacion de dependencia entre la aparicidon de multirresistencias y la estacién de recogida de las

muestras, por una parte, ni el tipo de efluente, por otra (p > 0,05).

Del total de 54 aislados de la EDAR 1, 36 de ellos (67%) presentaron multirresistencia,
detectandose 15 perfiles distintos (Tabla 27). Destacdé la presencia de resistencia a
betalactamicos y sulfonamidas en 13 de los 15 perfiles detectados. La combinacion BLA-QNL-
SUL-TET fue la mas frecuente entre el total de los aislados (13%). Le siguieron un perfil de
multirresistencia a 3 familias (BLA-SUL-TET) y otro a 5 familias (BLA-FEN-QNL-SUL-TET),

presentes cada uno de ellos en un 11% de los aislados.
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Tabla 25. Frecuencia de deteccidon de resistencias en los aislados de E. coli procedentes de la EDAR 1.

N2 de aislados resistentes de E. coli

SMX TMP cip TET MER AZI NAL FOT TGC TAZ coL AMP GEN
Primavera 10 9 11 11 0 2 8 1 0 2 0 9 4
SS Otoiio 13 10 8 11 2 4 7 5 1 5 0 13 2
Total (%) 23(79) 19(66) 19(66) 22(76) 2(7) 6(21) 15(52) 6(21) 9(31) 1(3) 7 (24) 0 22 (76) 6 (21)
Primavera 3 5 5 5 0 0 4 0 0 0 0 7 3
T Otofio 6 6 7 9 1 0 6 1 0 1 1 9 1
Total (%) 9(36) 11(44) 12(48) 14(56) 1(4) 0 10 (40) 1(4) 9(36) 0 1(4) 1(4) 16 (64) 4 (16)
Total (%) 32(59) 30(56) 31(57) 36(67) 3(6) 6(11) 25(46) 7(13) 18(33) 1(2) 8(15) 1(2) 38 (70) 10 (19)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina;

TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina; SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.

Tabla 26. Frecuencia de E. coli multirresistentes aislados procedentes de la EDAR 1.

N2 de aislados E. coli (%)

Primavera 10 (71)

SS Otoino 12 (80)
Total 22 (76)

Primavera 6 (55)

ST Otoiio 8(57)
Total 14 (56)

Total (%) 36 (67)

SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.
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Tabla 27. Perfiles de multirresistencia en los aislados de E. coli procedentes de la EDAR 1.

AMG BLA FEN MCL QNL POL SUL TET  NecepasE. coli (%)
6 (11)
1(2)
1(2)
1(2)
7 (13)
1(2)
2(4)
1(2)
6 (11)
1(2)
1(2)
3(6)
1(2)
3(6)
1(2)
Total 7 13 7 4 11 1 13 12 36

AMG: Aminoglucoésidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdlidos; QNL: Quinolonas; POL:
Polimixinas; SUL: Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de antibidticos.

1.3.1.2. EDAR 2

Los 57 aislados de esta EDAR mostraron resistencia frente a algin antibiético (Tabla 28).
El 86% de las cepas presentaron resistencia a la ampicilina, y el 75% a ciprofloxacino y
tetraciclina. Colistina y meropenem presentaron el menor nimero de aislados resistentes (9% vy
11%, respectivamente). Se detectd un porcentaje significativamente mayor de cepas resistentes
a sulfametoxazol, meropenem, cloranfenicol y colistina en otofio (X?=6,330, X?=6,035, X?=7,917,
X?=4,933, respectivamente, p < 0,05) mientras que, con respecto al tipo de efluente, los 5 Unicos
aislados resistentes a la colistina se encontraron en el efluente terciario ST (X*= 5,677, p=

0,0172).

En cuanto a la presencia de multirresistencias (Tabla 29), el 74% del total de cepas
estudiadas (42) presentaron esta caracteristica, observandose una mayor prevalencia de
multirresistencias en el efluente ST (23 cepas, 82%) que en el SS (19 cepas, 66%), pero sin

diferencias significativas entre la estacidon de muestreo ni el tipo de efluente (p > 0,05).
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Tabla 28. Frecuencia de deteccion de resistencias en los aislados de E. coli procedentes de la EDAR 2.

N2 de aislados resistentes de E. coli

SMX TMP CIP TET MER AZI NAL FOT CHL TGC TAZ coL AMP GEN
Primavera 5 5 11 9 0 0 8 2 1 0 2 0 10 0
SS Otoiio 12 12 11 12 2 3 10 3 8 2 2 0 13 3
Total (%) 17(59) 17(59) 22(76) 21 (72) 2 (7) 3 (10) 18 (62) 5(17) 9 (31) 2(7) 4 (14) 0 23 (79) 3 (10)
Primavera 8 7 11 10 0 3 11 1 3 0 1 0 12 3
T Otofio 12 10 10 12 4 5 10 5 7 5 5 5 14 5
Total (%) 20(71) 17(61) 21(75) 22 (79) 4 (14) 8 (29) 21 (75) 6 (21) 10 (36) 5(18) 6 (21) 5(18) 26 (93) 8 (29)
Total (%) 37(65) 34(60) 43 (75) 43 (75) 6 (11) 11(19) 39(68) 11(19) 19(33) 7 (12) 10 (18) 5(9) 49 (86) 11 (19)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina;
TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina; SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.

Tabla 29. Frecuencia de E. coli multirresistentes aislados de la EDAR 2.

N2 de aislados E. coli (%)

Primavera 8(57)

sS Otofio 11 (73)
Total 19 (66)

Primavera 11 (84)

ST Otofio 12 (80)
Total 23 (82)

Total (%) 42 (74)

SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.
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Se detectaron un total de 16 perfiles MDR (Tabla 30). Las familias de antibidticos mas
frecuentes en los perfiles de multirresistencia fueron betalactamicos, sulfonamidas, tetraciclinas
y quinolonas, encontrandose en 15, 14, 14 y 13 perfiles, respectivamente. La combinacion BLA-
FEN-QNL-SUL-TET fue la mas frecuente entre el total de los aislados (16%). Le siguié un perfil de
resistencia a 4 familias, BLA-QNL-SUL-TET, presente en el 11% de los aislados. Es de destacar
que 3 aislados (5%), procedentes del efluente terciario ST, presentaron resistencia a todas las

familias de antibidticos ensayadas.

Tabla 30. Perfiles de multirresistencia en los aislados de E. coli procedentes de la EDAR 2.

AMG BLA FEN MCL QNL POL SUL TET N2cepasE. coli(%)
4(7)
3(5)
3(5)
6(11)
2(4)
1(2)
1(2)
9 (16)
2(4)
1(2)
2(4)
2(4)
1(2)
1(2)
1(2)
3(5)
Total 7 15 7 7 13 3 14 14 42

AMG: Aminoglucdsidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdlidos; QNL: Quinolonas; POL:
Polimixinas; SUL: Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de antibidticos.

1.3.1.3. EDAR 3

Un total de 50 aislados de E. coli procedentes de la EDAR 3 fueron sometidos al estudio
de sensibilidad (Tabla 31). En este EDAR solo 4 aislados (8%) no presentaron resistencia frente a
ninguna de las familias de antibidticos estudiadas. Ampicilina, al igual que ocurria en las
anteriores EDAR, siguio siendo el antibidtico frente al cual se detecté un mayor porcentaje de
resistencias (74%), seguido por trimetoprim, tetraciclina y sulfametoxazol, con un 70%, 68% y

68%, respectivamente. No se detectd resistencia a meropenem o colistina en ningun aislado.

El estudio comparativo entre estaciones indicé que los porcentajes de resistencia al
trimetoprim eran significativamente mas altos en los aislados de primavera (X? = 6,349, p =
0,0117), asi como a ampicilina en otofio (X?= 4,435, p = 0,0352). Con respecto al tratamiento, la
resistencia al cloranfenicol (40%) fue mayor entre los aislados de ST (10 cepas en ST (40%) frente

a 3 en SS (12%); X?= 5,094, p =0,0240).
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Tabla 31. Frecuencia de deteccion de resistencias en los aislados de E. coli procedentes de la EDAR 3.

N2 de aislados resistentes de E. coli

SMX TMP cip TET MER AZ| NAL FOT CHL TGC TAZ coL AMP GEN
Primavera 8 10 6 9 0 2 5 2 1 0 2 0 9 2
SS Otoiio 8 10 9 10 0 4 6 3 2 1 2 0 10 0
Total (%) 16 (64) 20(80) 15 (60) 19 (76) 0 6 (24) 11 (44) 5 (20) 3(12) 1(4) 4 (16) 0 19 (76) 2 (8)
Primavera 7 8 6 7 0 0 7 3 4 0 1 0 9 2
T Otoio 11 7 4 8 0 2 6 2 6 0 4 0 9 3
Total (%) 18(72) 15(60) 10 (40) 15(60) 0 2 (8) 13(52) 5(20) 10 (40) 0 5 (20) 0 18 (72) 5 (20)
Total (%) 34(68) 35(70) 25 (50) 34 (68) 0 8(16) 24(48) 10(20) 13(26) 1(12) 9 (18) 0 37(74) 7(14)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC:
tigeciclina; TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina; SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.

Tabla 32. Frecuencia de E. coli multirresistentes aislados de la EDAR 3.

Ne de aislados E. coli (%)

Primavera 9 (90)

SS Otofio 10 (67)
Total 19 (76)

Primavera 8(80)

ST Otoio 9 (60)
Total 17 (68)

Total (%) 36 (72)

SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.
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En cuanto a la aparicion de multirresistencias (Tabla 32), se observd una prevalencia
similar en los efluentes SS (76%) y ST (68%), sin que el andlisis estadistico mostrara relacion entre

la frecuencia de estas multirresistencias y la estacién de recogida de las muestras.

Del total de los 50 aislados provenientes de la EDAR 3, 36 de ellos (72%) presentaron
multirresistencia, detectandose 11 perfiles distintos (Tabla 33). Las combinaciones BLA-SUL-TET
y BLA-QNL-SUL-TET fueron las mas frecuentes entre el total de los aislados (14%). Le siguieron
un perfil de resistencia a 5 familias (BLA-MCL-QNL-SUL-TET) presente en el 10% de los aislados,
un perfil de multirresistencia a 3 familias (QNL-SUL-TET) presente en el 8% de los aislados, uno
de resistencia a 5 familias (BLA-FEN-QNL-SUL-TET) y uno de resistencia a 6 familias (AMG-BLA-
FEN-QNL-SUL-TET). Destacé la presencia de resistencia a sulfonamidas en los 11 perfiles

detectados, a betalactdmicos en 10 perfiles y a quinolinas y tetraciclinas en 9 perfiles.

Tabla 33. Perfiles de multirresistencia en los aislados de E. coli procedentes de la EDAR 3.

N2 cepas E. coli (%)
7 (14)
1(3)
3(8)
7 (14)
1(3)
1(3)
4(8)
1(3)
5(10)
4(8)
2(5)

Total 36

AMG: Aminoglucésidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdélidos; QNL: Quinolonas; POL:
Polimixinas; SUL: Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de antibidticos.
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1.3.1.4. Comparacion entre los niveles de resistencias y multirresistencias detectados

en los aislados de E. coli procedentes de las tres EDAR

El analisis estadistico indicd que no existia relacién de dependencia entre los niveles de
resistencia detectados para un antibidtico y la EDAR de origen, excepto para los antibiéticos CIP
(X*=7,851; p=0,0197), NAL (X?=6,774; p = 0,0338) y TGC (X*= 7,486; p = 0,0237), en el que los
niveles mas altos de resistencia se detectaron en los aislados de la EDAR 2. Tampoco se encontré
relacidn de dependencia entre las tasas de bacterias multirresistentes detectadas y su EDAR de

origen.

Paravalorar la eficacia del tratamiento terciario en la eliminacién de bacterias resistentes,
se realizé el andlisis estadistico comparativo de los niveles de E. coli resistentes a cada antibiotico
(Tabla 34), y la frecuencia de aislados multirresistentes (Tabla 35) obtenidos antes (SS) y después

(ST) de dicho tratamiento.

No se observé descenso significativo para ningun antibidtico, ni tampoco hubo reduccién
del nimero de microorganismos multirresistentes entre los efluentes SS y ST. Es llamativo que
tanto los aislados de E. coli resistentes a COL como a AMP aumentaron en el efluente terciario.
También se observd un marcado aumento del porcentaje de cepas resistentes en el efluente ST

respecto de SS para AMP en la EDAR 2.
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Tabla 34. Comparacion de las frecuencias de resistencias a antibidticos detectadas en los aislados de E. coli segun la fase del tratamiento.

Ne de Ne de aislados resistentes de E. coli (%)
aislados gy Tmp cp TET MER AZI NAL FOT CHL TGC TAZ COL AMP  GEN
ss 83 56(67) 56(67) 56(67) 62(75)  4(5) 15(18) 44(53) 16(19) 21(25) 4(5) 15(18) 0(0) 64(77) 11(13)
ST 78 47(60) 43(55) 43(55) 51(65) 5(6) 10(13) 44(56) 12(5) 29(37) 5(6) 12(15) 6(7) 70(90) 17(22)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC:
tigeciclina; TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina; SS: Salida Secundario; ST: Salida Terciario.

Tabla 35. Comparacion del nimero de aislados multirresistentes procedentes de las 3 EDAR, obtenidos antes y después del tratamiento terciario.

N2 de E. coli multirresistentes (%) Total (%)
EDAR 1 22 (76)
SS EDAR 2 19 (66) 60/83 (72,3)
EDAR 3 19 (76)
EDAR 1 14 (56)
ST EDAR 2 23(82) 54/78 (69,2)
EDAR 3 17 (68)
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1.3.2. Resistencias a antibidticos detectadas en los aislados de E. coli obtenidos a partir

de aguas de riego superficiales

Se aislaron un total de 125 cepas de E. coli, 25 de cada uno de los cinco puntos de
muestreo estudiados. Todos los aislados mostraron resistencia, al menos, a un antibiotico,
siendo la resistencia a sulfametoxazol la mas frecuente (97% de los aislados), seguida de
ampicilina (72%), tetraciclina (65%) y ciprofloxacino (60%) (Tabla 36). Los antibidticos

meropenem, tigeciclina y colistina resultaron efectivos frente a todos los aislados.

El 70% (88) de los 125 aislados de E. coli presentaron multirresistencia (Tabla 37), con un
total de 15 perfiles diferentes. La resistencia a los betalactamicos estaba presente en todos los
perfiles, seguida de las resistencias a sulfonamidas, quinolonas y tetraciclinas (14, 11 y 10
perfiles de resistencia, respectivamente). La combinacién mas frecuente fue la formada por BLA-
FEN-QNL-SUL-TET, que presentaban un 13% de los aislados de E. coli, seguida del perfil BLA-
QNL-SUL-TET (9%). Por familias de antibioticos, el nimero mas alto de perfiles de
multirresistencia entre los aislamientos de E. coli fue frente a 4 y 5 familias de antibiéticos, con
30 aislamientos cada una, seguida de la resistencia a 3 familias, con 16 aislamientos y 6 familias

con 12 aislamientos (Tabla 37).

Las cepas procedentes del Barranco de Carraixet mostraron la mayor tasa de
multirresistencia (22 cepas, 88%), con cuatro fenotipos diferentes (Tabla 38). Ademas, tres de
estos aislados eran resistentes a 9 de los 14 antibidticos probados. El rio Turia mostré una tasa
de multirresistencias entre sus aislados de E. coli del 80% (20 cepas), la acequia de Rascanya del
72% vy la acequia de Vera del 64%. En las muestras de la acequia de Moncada fue donde se
observo el menor porcentaje de cepas multirresistentes (48% de los aislados). Sin embargo, no
se encontrd ninguna diferencia estadisticamente significativa entre el sitio o el momento de

muestreo y los porcentajes de bacterias multirresistentes detectadas.
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Tabla 36. Frecuencia de deteccidn de resistencias en los aislados de E. coli procedentes de agua de riego superficial.

Punto de Nede Ne de aislados resistentes de E. coli (%)

muestreo als:.ra.izs;ide SMX T™P cIp TET MER AZI NAL FOT CHL TGC TAZ coL AMP  GEN
RT 25 25(100) 16(64) 20(80) 16(64) O  14(56) 18(72) 4(16)  5(20) 0 0 0 20080 0
AM 25 23(92) 12(48) 10(40) 15(60) O 3(12)  8(32) 5(0) 5(20) 0 5 (20) 0 15(60) O
AR 25 25(100) 18(72) 11(44) 18(72) O 4(16) 11(44) 4(16)  7(28) 0 4(16) 0 18(72) 7(28)
AV 25 23(92)  5(20) 16(64) 14(56) O 2(8) 14(56) 5(20) 7(28) 0 5 (20) 0  16(64) 5(20)
BC 25 25(100) 14(56) 18(72) 18(72) O 7(28) 18(72) 7(28) 10(40) O 7 (28) 0 21(84) 4(16)

Total (%) 125 121(97) 65(52) 75(60) 81(65 O  30(24) 69(55) 25(20) 34(27) O  21(17) O  90(72) 16(13)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina; TAZ:
ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina. RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR: Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco de Carraixet.
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Tabla 37. Perfiles y porcentaje de aislados de E. coli multirresistentes procedentes de agua de riego
superficial.

AMG BLA FEN MCL QNL POL SUL TET N2 cepas E. coli (%)
8 (6)
2(2)
6 (5)
3(2)
3(2)
5(4)
5(4)
3(2)
11 (9)
16 (13)
2(2)
6 (5)
6 (5)
6 (5)
6 (5)
Total 88

AMG: Aminoglucédsidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdlidos; QNL: Quinolonas; POL:
Polimixinas; SUL: Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de antibidticos.

Tabla 38. Frecuencia de cepas multirresistentes entre los
aislados de E. coli procedentes de aguas de riego

superficial.
Punto de muestreo N2 (%) de E. coli
RT 20 (80%)
AM 12 (48%)
AR 18 (72%)
AV 16 (64%)
BC 22 (88%)
Total (%) 88 (70)

RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR: Acequia de
Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco de Carraixet.

1.4. Deteccion de la presencia de ARG en muestras de agua destinada al riego

Una vez realizado el estudio de sensibilidad, se realizé la deteccién de los 5 genes de
resistencia a antibiéticos (ARG) seleccionados, tanto directamente en las muestras de agua
como en los aislados de E. coli, siguiendo las etapas descritas en el capitulo de Material y

Métodos.
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1.4.1. Estudio de la presencia de ARG en muestras de EDAR
1.4.1.1. Deteccidn directa de ARG en las muestras de agua procedentes de EDAR

Se estudid la presencia de los 5 genes de resistencia seleccionados en las 36 muestras de
agua procedentes de los efluentes SS y ST de las distintas EDAR. Los datos se presentan de

acuerdo con el tipo de efluente y la estacion de recogida de las muestras (Tabla 39).

Tabla 39. Deteccion de ARG en muestras de agua de EDAR.

N2 de N2 de muestras positivas (%)
muestras  p5TEM qnrs ermB sull tetW
ss P 3 3(100) 3(100) 2 (67) 3 (100) 3(100)
o 3 3(100)  3(100) 3 (100) 2 (67) 3 (100)
EDAR 1 o P 3 3(100)  3(100) 1(33) 3 (100) 3 (100)
o 3 2 (67) 2 (67) 3 (100) 2 (67) 3 (100)
Total 12 11(92)  11(92) 9 (75) 10 (83) 12 (100)
ss P 3 3(100) 3(100) 1(33) 3 (100) 3(100)
(o] 3 3 (100) 2 (67) 3(100) 3 (100) 2 (67)
EDAR 2 ST P 3 3(100) 3(100) 2 (67) 3 (100) 3(100)
(o] 3 3(100) 3(100) 2 (67) 3 (100) 3(100)
Total 12 12 (100)  11(92) 8 (67) 12 (100) 11 (92)
ss P 3(100) 3 (100) 2 (67) 3 (100) 3(100)
o 3 2 (67) 1(33) 1(33) 2 (67) 1(33)
EDAR 3 o P 3 3(100)  3(100) 2 (67) 3 (100) 3 (100)
o 3 3 (100) 2 (67) 1(33) 1(33) 2 (67)
Total 12 11 (92) 9 (75) 6 (50) 9 (75) 9 (75)
Total 36 34(94)  31(86) 23 (64) 31 (86) 32 (89)

SS: Salida Secundaria; ST: Salida Terciaria; P: Primavera; O: Otofio.

El gen blaTEM fue el detectado con mayor frecuencia en todas las muestras analizadas
(94%), seguido del gen tetW (89%) y los genes sull y gnrS (86% cada uno). El gen ermB se detectd
con menor frecuencia en el total de las muestras estudiadas (64%). El analisis estadistico de los
resultados mostrdé que no existia relacion de dependencia entre la presencia de los diferentes
genes estudiados y la EDAR de la cual fue tomada la muestra, (p > 0,05) o el tipo de efluente (p
>0,05). Sin embargo, la presencia de los genes gnrsS, sull y tetW fue significativamente mayor en
primavera (X* = 5,806, p = 0,0160; X? = 5,806, p = 0,0160; X?> = 4,500, p = 0,0339,
respectivamente). En las figuras de la 19 a la 23 se muestran las fotografias de los geles
revelados, en los que se detecta la presencia de las bandas correspondientes a los genes

estudiados.
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9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 +

Figura 19. Amplificacién de un fragmento del gen blaTEM de aguas de EDAR. M: marcador 100 pb; 1:
EDAR 3 SS M1; 2: EDAR 3 ST M1; 3: EDAR 3 SS M2; 4: EDAR 3 ST M2; 5: EDAR 3 SS M3; 6: EDAR 3 ST M3;
7: EDAR 2 SS M1; 8: EDAR 2 ST M1; 9: EDAR 2 SS M2; 10: EDAR 2 ST M2; 11: EDAR 2 SS M3; 12: EDAR 2 ST
M3; 13: EDAR 1 SS M1; 14: EDAR 1 ST M1; 15: EDAR 1 SS M2; 16: EDAR 1 ST M2; 17: EDAR 1 SS M3; 18:
EDAR 1 ST M3; +: control positivo; -: control negativo.

10 11 12 13 14 15 16 17 18

Figura 20. Amplificacién de un fragmento del gen ermB de aguas de EDAR. M: marcador 100 pb; 1: EDAR
3SSM1; 2: EDAR 3 ST M1; 3: EDAR 3 SS M2; 4: EDAR 3 ST M2; 5: EDAR 3 SS M3; 6: EDAR 3 ST M3; 7: EDAR
2SS M1; 8: EDAR 2 ST M1; 9: EDAR 2 SS M2; 10: EDAR 2 ST M2; 11: EDAR 2 SS M3; 12: EDAR 2 ST M3; 13:
EDAR 1SS M1; 14: EDAR 1 ST M1; 15: EDAR 1 SS M2; 16: EDAR 1 ST M2; 17: EDAR 1SS M3; 18: EDAR 1 ST
M3; +: control positivo; -: control negativo.

4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 +
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Figura 21. Amplificacion de un fragmento del gen gnrS de aguas de EDAR. M: marcador 100 pb; 1: EDAR
3SSM1; 2: EDAR 3 ST M1; 3: EDAR 3 SS M2; 4: EDAR 3 ST M2; 5: EDAR 3 SS M3; 6: EDAR 3 ST M3; 7: EDAR
2 SSM1; 8: EDAR 2 ST M1; 9: EDAR 2 SS M2; 10: EDAR 2 ST M2; 11: EDAR 2 SS M3; 12: EDAR 2 ST M3; 13:
EDAR 1SS M1; 14: EDAR 1 ST M1; 15: EDAR 1SS M2; 16: EDAR 1 ST M2; 17: EDAR 1SS M3; 18: EDAR 1 ST
M3; +: control positivo; -: control negativo.
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Figura 22. Amplificacidn de un fragmento del gen sull de aguas de EDAR. M: marcador 100 pb; 1: EDAR 3
SS M1; 2: EDAR 3 ST M1; 3: EDAR 3 SS M2; 4: EDAR 3 ST M2; 5: EDAR 3 SS M3; 6: EDAR 3 ST M3; 7: EDAR
2SS M1; 8: EDAR 2 ST M1; 9: EDAR 2 SS M2; 10: EDAR 2 ST M2; 11: EDAR 2 SS M3; 12: EDAR 2 ST M3; 13:
EDAR 1 SS M1; 14: EDAR 1 ST M1; 15: EDAR 1 SS M2; 16: EDAR 1 ST M2; 17: EDAR 1 SS M3; 18: EDAR 1 ST
M3; +: control positivo; -: control negativo.

6 7 8 9 10 1112 13 14 15 16 1718 + M

Figura 23. Amplificacién de un fragmento del gen tetW de aguas de EDAR. M: marcador 100 pb; 1: EDAR
3 SSM1; 2: EDAR 3 ST M1; 3: EDAR 3 SS M2; 4: EDAR 3 ST M2; 5: EDAR 3 SS M3; 6: EDAR 3 ST M3; 7: EDAR
2 SSM1; 8: EDAR 2 ST M1; 9: EDAR 2 SS M2; 10: EDAR 2 ST M2; 11: EDAR 2 SS M3; 12: EDAR 2 ST M3; 13:
EDAR 1SS M1; 14: EDAR 1 ST M1; 15: EDAR 1SS M2; 16: EDAR 1 ST M2; 17: EDAR 1 SS M3; 18: EDAR 1 ST
M3; +: control positivo; -: control negativo.

1.4.1.2. Deteccidn de ARG en los aislados de E. coli procedentes de aguas de EDAR

Se estudié la presencia de los 5 genes de resistencia seleccionados en los 161 aislados de
E. coli procedentes de las aguas de los efluentes SS y ST de las distintas EDAR (Tabla 40). El gen
blaTEM fue el mas frecuentemente detectado en el total de los aislados, con porcentajes
superiores al 90% en todas las muestras analizadas, seguido del gen sull, presente en el 60% del

total de los aislados. El gen ermB fue detectado en una menor proporcion (6%).

El andlisis estadistico indicé una relacién de dependencia entre la presencia de los genes
ermB (X?= 4,356, p = 0,0369), sull (X*= 14,856, p = 0,0001) y tetW, (X?>= 7,456, p = 0,0063) y la
estacion del muestreo, cuya presencia en otofio fue significativamente mayor que en primavera.
Sélo para el gen tetW se encontrd una relacién de dependencia con respecto al efluente y la
EDAR, siendo més frecuente en los aislados procedentes del efluente SS (X?= 4,996, p= 0,0254)
y en los aislados de la EDAR 1 (23 cepas (43%) frente a 11 y 10 cepas en las otras dos EDAR; X2 =
9,538, p=0,0085).

103



Resultados

Tabla 40. Deteccion de ARG en aislados de E. coli procedentes de agua de EDAR.

N2 de Ne de aislados positivos (%)
aislados  ,/;1Em qnrs ermB sull tetW
. P 14 13 (93) 1(7) 0 6 (43) 9 (64)
0 15 14(93)  6(40) 2 (13) 10 (67) 6 (40)
EDARL P 11 11 (100) 0 0 5 (45) 0
0 14 14 (100)  8(57) 1(9) 6 (43) 8 (57)
Total 54 52 (96) 15 (28) 3(6) 27 (50) 23 (43)
s P 14 13 (93) 8(57) 1(7) 6 (43) 1(7)
o 15 14 (93) 5(33) 2 (13) 14 (93) 6 (40)
EDAR 2 o P 13 12 (93) 1(8) 0 6 (46) 1(8)
o 15 14 (93) 3(20) 2(13) 7 (47) 3(20)
Total 57 53 (93) 17 (30) 5(9) 33 (58) 11 (19)
55 P 10 9 (90) 3 (30) 0 3(30) 1(10)
0 15 15(100) 6 (40) 1(7) 13 (87) 6 (40)
EDAR3 P 10 10(100)  3(30) 0 5 (50) 0
0 15 13(87)  4(27) 0 15 (100) 3(20)
Total 50 47 (94)  16(32) 1(2) 36 (72) 10 (20)
Total 161 152(94) 48 (30) 9 (6) 96 (60) 44 (27)

SS: Salida Secundaria; ST: Salida Terciaria; P: Primavera; O: Otofio.

1.4.1.3. Estudio comparativo de la presencia de ARG en las muestras de agua y los

aislados de EDAR

A continuacion, se expone el resultado del estudio comparativo de la presencia de ARG
en las aguas procedentes de las EDAR, analizadas directamente, y en los aislados de E. coli

procedentes de esas mismas aguas (Figura 24).

El gen blaTEM se detectd en todas las EDAR con porcentajes mayores del 90%, tanto en
las muestras de agua como en los aislados de E. coli. El gen sull se detectdé en porcentajes
superiores al 75% en las muestras de agua, mientras que su presencia en los aislados de E. coli
varié desde el 50% al 72%, denotando diferencias significativas entre las EDAR 1y 2 (X? = 4,429,
p = 0,035y X% = 7,747, p = 0,005, respectivamente). La presencia de los genes tetW y gnrS fue
superior al 75% en todas las muestras de agua de las EDAR, sin embargo, en los aislados de E.
coli su presencia no superd el 50%, encontrandose diferencias significativas entre los niveles
detectados en agua y en las cepas para todas las EDAR (tetW: X? = 12,990, 23,905, 13,774, p =
0,0353, 0,0000, 0,0002; gnrS: X* = 16,796, 15,723, 7,436, p = 0,000, 0,0001, 0,0064,
respectivamente para cada EDAR). Con respecto al gen ermB, los porcentajes de deteccidn en

aguas (> 50%) fueron significativamente mayor que en los aislados de E. coli (< 10%) para todas
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las EDAR (X? = 31,829, p = 0,000; X? =21,730, p = 0,000 y X? = 22,262, p = 0,000, para la EDAR 1,
EDAR 2 y EDAR 3, respectivamente).
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* 100
100 % * *
*
80
80 *
*
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.g 50 .g 60
<1 * o
a 40
e 40 o
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EDAR 3
100
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< Agua
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g m Aislados de E. coli
& 0 *
£
*
20
* I
0 —
blaTEM qnrS ermB sull tetWw

Figura 24. Presencia de ARG en aguas de EDAR y en los aislados de E. coli. *: denota diferencias
significativas (p < 0,05) entre la frecuencia de aparicién de genes en las muestras de agua y en los
aislados de E. coli.

1.4.1.4. Estudio comparativo entre las resistencias fenotipicas y la presencia de ARG en

los aislados de E. coli procedentes de EDAR

El objetivo del presente apartado fue analizar la relacidn entre la presencia de ARG en los
aislados de E. coli, procedentes de aguas de EDARYy las resistencias detectadas en los mismos
mediante el ensayo Sensititre (Tabla 41). Para ello se seleccionaron varios antibidticos
pertenecientes a cada una de las familias de los ARG analizados: Ampicilina, cefotaxima y
ceftazidima (betalactamicos), sulfametoxazol (sulfonamidas), tetraciclina (tetraciclinas),
ciprofloxacino y acido nalidixico (quinolonas) y azitromicina (macroélidos). La resistencia a los
mismos observada en las cepas de E. coli se relaciond con la presencia de los genes blaTEM, sull,

tetW, gnrSy ermB, respectivamente.

El gen blaTEM fue detectado en porcentajes por encima del 90% en los aislados que
mostraron resistencia a AMP, TAZ y FOT en el ensayo Sensititre. El gen sull, fue detectado en el
57% de los resistentes a SMX (59 de los 103 aislados). Niveles inferiores fueron detectados para

los genes tetW y gnrS en los aislados con resistencias mostradas en Sensitire a TET (30%), y CIP
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(29%) y NAL (34%), respectivamente. En cuanto al gen ermB, sdélo se detecté en 4 (16%) de los

25 aislados resistentes a AZI.

Tabla 41. Comparacidn entre la presencia de ARG vy las resistencias fenotipicas detectadas
en los aislados de E. coli procedentes de EDAR.

Resistencia fenotipica Presencia del gen
(n2 aislados) (n2 aislados, %)
Betalactamicos blaTEM
AMP 134 130 (97%)
FOT 28 25 (90%)
TAZ 27 26 (96%)
Sulfonamidas sull
SMX 103 59 (57%)
Tetraciclinas tetW
TET 113 34 (30%)
Quinolonas qnrS
cip 99 29 (29%)
NAL 88 30 (34%)
Macrolidos ermB
AZI 25 4 (16%)

AMP: ampicilina; FOT: cefotaxima; TAZ: ceftazidima; SMX: sulfametoxazol; TET: tetraciclina; CIP:
ciprofloxacino; NAL: acido nalidixico; AZI: azitromicina.

1.4.2. Estudio de la presencia de ARG en muestras de aguas de riego superficiales

Se realizé la deteccion de los 5 ARG seleccionados, tanto directamente en las 25 muestras

de agua como en los 125 aislados de E. coli.
1.4.2.1. Deteccidn directa de ARG en las muestras de agua de riego superficiales

Se detectaron los cinco genes en todos los puntos de muestreo, con algunas variaciones

en la frecuencia de deteccién que no fueron estadisticamente significativas (Tabla 42).

Tabla 42. Deteccion de ARG en muestras de agua de riego superficiales.

Punto de Ne de N2 de muestras positivas (%)
muestreo muestras blaTEM qnrS ermB sull tetW
RT 5 5(100) 3 (60) 3 (60) 3 (60) 5 (100)
AM 5 5 (100) 3 (60) 2 (40) 4 (80) 5 (100)
AR 5 4 (80) 3 (60) 2 (40) 4 (80) 5 (100)
AV 5 5(100) 5 (100) 4 (80) 5 (100) 5 (100)
BC 5 5(100) 4 (80) 4 (80) 4 (80) 5 (100)
Total 25 24 (96) 18 (72) 15 (60) 20 (80) 25 (100)

RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR: Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco de Carraixet.
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El gen tetW se detectd en la totalidad de las muestras de agua, seguido por el gen b/laTEM
(96%), el cual se detectd en todas las muestras excepto en una, procedente de la Acequia de
Rascanya. El gen sull (80% en total) fue menos frecuente en las aguas del rio Turia (60%),
mientras que el 100% de las muestras de la Acequia de Vera fueron positivas para este gen. Para
los genes gnrS y ermB se observé una gran variabilidad entre las muestras (del 40% al 100%),

con un porcentaje promedio de 72% para gnrSy 60% para ermB (Tabla 42).

1.4.2.2. Deteccion de ARG en los aislados de E. coli procedentes de aguas de riego

superficiales

Los resultados de la investigacidn de la presencia de ARG en los 125 aislados de E. coli se
muestran en la Tabla 43. El 96% de los aislados (120) presenté el gen blaTEM, mientras que el
gen ermB solo se detectd en un aislado. El resto de los genes presentaron una frecuencia de

deteccién no superior al 50%.

No se encontrd una relacidn significativa con el sitio de muestreo para los genes blaTEM,
sull y tetW. Sin embargo, ninguna de las muestras de la Acequia de Rascanya presentaba el gen

gnrS, mientras que el gen ermB fue detectado Unicamente en una muestra del Rio Turia.

Tabla 43. Deteccion de ARG en aislados de E. coli procedentes de aguas de riego superficiales.

Puntode N2 de aislados N2 de aislados positivos (%)
muestreo de E. coli blaTEM qnrs ermB sull tetW
RT 25 24 (96) 9 (36) 1(4) 11 (44) 8(32)
AM 25 25 (100) 9(36) 0 13 (52) 2(8)
AR 25 23(92) 0 0 11 (44) 5 (20)
AV 25 25 (100) 6 (24) 0 14 (56) 5(20)
BC 25 23(92) 3(12) 0 12 (48) 2(8)
Total 125 120 (96) 27 (22) 1(1) 61 (49) 22 (18)

RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR: Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco de Carraixet.

En las figuras de la 25 a la 29 se pueden observar las fotografias de los geles revelados, en

los que se detecta la presencia de las bandas correspondientes a los genes estudiados.
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Figura 25. Gel de electroforesis para la amplificacion del fragmento del gen b/laTEM en muestras de aguas
de riego y aislados de E. coli. M: marcador 100 pb; 1: AV-agua; 2: aislado AV-1; 3: aislado AV-2; 4: aislado
AV-3; 5: aislado AV-4; 6: aislado AV-5; 7: AR-agua; 8: aislado AR-1; 9: aislado AR-2; 10: aislado AR-3; 11:
aislado AR-4; 12: aislado AR-5; +: control positivo; -: control negativo.

Figura 26. Gel de electroforesis para la amplificacidon del fragmento del gen tetW en muestras de aguas
de riego y aislados de E. coli. M: marcador 100 pb; 1: AR-agua; 2: aislado AR-1; 3: aislado AR-2; 4: aislado
AR-3; 5: aislado AR-4; 6: aislado AR-5; 7: vacio; 8: BC-agua; 9: aislado BC-1; 10: aislado BC-2; 11: aislado
BC-3; 12: aislado BC-4; 13: aislado BC-5; +: control positivo; -: control negativo.

M M
- - f—
-—— et
- —
- -
- - -

—

- -

Figura 27. Gel de electroforesis para la amplificacién del fragmento del gen ermB en muestras de aguas
de riego y aislados de E. coli. M: marcador 100 pb; 1: AV-agua; 2: aislado AV-1; 3: aislado AV-2; 4: aislado
AV-3; 5: aislado AV-4; 6: aislado AV-5; 7: vacio; 8: RT-agua; 9: aislado RT-1; 10: aislado RT-2; 11: aislado
RT-3; 12: aislado RT-4; 13: aislado RT-5; +: control positivo; -: control negativo.
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Figura 28. Gel de electroforesis para la amplificacidn del fragmento del gen sull en muestras de aguas de
riego y aislados de E. coli. M: marcador 100 pb; 1: BC-agua; 2: aislado BC-1; 3: aislado BC-2; 4: aislado BC-
3; 5: aislado BC-4; 6: aislado BC-5; 7: vacio; 8: AV-agua; 9: aislado AV-1; 10: aislado AV-2; 11: aislado AV-
3; 12: aislado AV-4; 13: aislado AV-5; +: control positivo; -: control negativo.

Figura 29. Gel de electroforesis para la amplificacidn del fragmento del gen gnrS en muestras de aguas de
riego y aislados de E. coli. M: marcador 100 pb; 1: AM-agua; 2: aislado AM-1; 3: aislado AM-2; 4: aislado
AM-3; 5: aislado AM-4; 6: aislado AM-5; 7: vacio; 8: aislado RT-agua; 9: aislado RT-1; 10: aislado RT-2; 11:
aislado RT-3; 12: aislado RT-4; 13: aislado RT-5; +: control positivo; -: control negativo.

1.4.2.3. Estudio comparativo de la presencia de ARG en las muestras de agua y los

aislados de aguas de riego superficiales

A continuacion, se expone el resultado del estudio comparativo de la presencia de ARG
en las aguas de riego superficiales, analizadas directamente, y en los aislados de E. coli

procedentes de las mismas (Figura 30).

El gen tetW se detectd en el 100% de las aguas analizadas, mientras que en los aislados
de E. coli los porcentajes fueron significativamente menores (p < 0,05), para todos los sitios de
muestreo. De forma semejante, el gen ermB fue detectado en niveles significativamente mas
altos en las aguas, no detectdndose en ninguno de los aislados de E. coli, excepto en una cepa
proveniente del Rio Turia. La presencia del gen gnrS fue mayor del 70% en las muestras de agua
y menor del 25% en los aislados de E. coli. El analisis estadistico mostré diferencias significativas
para tres de los cinco puntos muestreados (X2 =16,667, 10,364, y 10,770, para la Acequia de

Rascanya, Acequia de Vera y Barranco de Carraixet, respectivamente). Los genes blaTEM vy sull
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no mostraron diferencias significativas entre los niveles de deteccion en las aguas y en los

aislados para ninguno de los puntos de muestreo. Finalmente, ermB, fue detectado en el 60%

de las muestras de agua y solo en un aislado de E. coli (1%).
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Figura 30. Comparacion de la deteccion de los ARG entre los aislamientos de E. coli y las muestras de
agua de riego en los diferentes puntos de muestreo. RT: Rio Turia; AM: Acequia de Moncada; AR:
Acequia de Rascanya; AV: Acequia de Vera; BC: Barranco de Carraixet. *: Diferencias significativas (p <

0,05) entre la aparicidon de genes en muestras de agua y en aislados de E. coli.

1.4.2.4. Estudio comparativo entre las resistencias fenotipicas y la presencia de ARG en

los aislados de E. coli procedentes de aguas de riego superficiales

En el presente apartado se analiza la relacidn entre la presencia de ARG en los aislados de

E. coli, procedentes de aguas de riego superficiales y las resistencias detectadas en los mismos

mediante el ensayo Sensititre (Tabla 44). El gen blaTEM fue detectado en 87 cepas (97% de los
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aislados) resistentes a AMP y en el 100% de los resistentes a FOT (25) y a TAZ (21). Respecto a la
prevalencia del gen sull, este fue detectado aproximadamente en el 50% de las cepas resistentes
a SMX (60 de 121). El gen tetW tan solo fue detectado en el 19% de los aislados resistentes a
TET. El gen gnrS fue detectado en el 28% y 26% de los resistentes a CIP y NAL, respectivamente.

En cuanto a ermB, solo en uno de los 30 aislados resistentes a AZI se detecto el gen.

Tabla 44. Comparacion entre la presencia de ARG y las resistencias fenotipicas detectadas
en aislados de E. coli procedentes de aguas de riego superficiales.

Resistencia fenotipica Presencia del gen
(n2 aislados) (n2 aislados, %)
Betalactamicos blaTEM
AMP 90 87 (97%)
FOT 25 25 (100%)
TAZ 21 21 (100%)
Sulfonamidas sull
SMX 121 60 (50%)
Tetraciclinas tetW
TET 81 15 (19%)
Quinolonas qnrS
Cip 75 21 (28%)
NAL 69 18 (26%)
Macrdlidos ermB
AZI 30 1(3%)

AMP: ampicilina; FOT: cefotaxima; TAZ: ceftazidima; SMX: sulfametoxazol; TET: tetraciclina; CIP:
ciprofloxacino; NAL: 4cido nalidixico; AZI: azitromicina.

2. ESTUDIO DE AGUAS DE COSTA'Y CONTINENTALES
2.1. Calidad microbioldgica

Para este estudio se analizaron 77 muestras procedentes de diferentes playas de la

Comunidad Valenciana (Espafia) y 102 muestras de aguas continentales.
2.1.1. Aguas de costa

El 74% del total de las muestras (57 muestras) presentaron contaminacién por E. coliy el
39% (30 muestras) por enterococos. Los valores de los recuentos variaron de 1 a 3,8 logioy de 1
a 2,9 logio, para E. coliy enterococos, respectivamente (Tabla 45). No se encontraron diferencias
significativas en los niveles de contaminacion por ambos microorganismos en ninguna de las

tres zonas de muestreo.
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De acuerdo con los limites establecidos en el Real Decreto 1341/2007, las aguas de bafio
de nuestro estudio cumplian con la normativa, presentando una calidad excelente (en su

mayoria) o buena (Tabla 46).

Tabla 45. Recuentos de E. coliy Enterococcus spp. en agua de costa.

E. coli Enterococcus spp.
Muestras positivas logio NMP/100 mL Muestras positivas logio NMP/100 mL
VN 14 1,3+0,5 9 1,4+0,4
'S 23 1,5+0,6 12 1,5+04
AN 20 1,8+0,9 9 1,9+0,6

Los valores se expresan como la media + desviacidn estandar del logio (NMP/100 mL) de las muestras positivas. VN:
Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte.

Tabla 46. Calidad de las aguas de costa analizadas segun R.D. 1341/2007.

Calidad aguas de bano

Buena Excelente
VN 21
E. coli 'S 3 27
AN 5 21
VN 1 20
Enterococos VS 2 28
AN 5 21

VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte.

2.1.2. Aguas continentales

De las 102 muestras de agua analizadas, el 100% mostré contaminacién por enterococos,
mientras que E. coli fue detectado en un total de 82 muestras: 43 de aguas de pozo, 31 de aguas

superficiales y todas las aguas de fuentes (Tabla 47).

La mayoria de las muestras mostraron niveles de E. coli por debajo de 1 logio UFC/100 mL,
aunque se llegaron a detectar valores de 3,5 logioen algunas aguas de pozo y aguas superficiales;
y de 2,5 logio en aguas de fuentes. Los recuentos de enterococos llegaron a niveles de 2,4 logio

en aguas superficiales y de 2,1 logioen aguas de pozo y aguas de fuentes.

De acuerdo con el Real Decreto 1341/2007 sobre la gestidn de la calidad de las aguas de
bafio, los valores obtenidos en el presente estudio permiten calificar las aguas continentales
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analizadas, en su mayoria, en la categoria de excelente, aunque 2 de ellas se clasificaron como

de calidad insuficiente, debido a las altas concentraciones de E. coli detectadas (Tabla 48).

Tabla 47. Recuentos de E. coli y Enterococcus spp. en las aguas continentales.

N@ de muestras

Origen logi0 UFC/100 mL E. coli Enterococcus spp.
<1 46 37
Pozo 1-<2 11 20
>2 2 2
<1 26 18
Superficiales 1-<2 4 13
>2 5 4
0-<1 7 5
Fuentes 1-<2 0 2
>2 1 1

Tabla 48. Calidad de las aguas continentales segin R.D. 1341/2007.

Calidad agua continental

Buena Excelente Insuficiente
Pozo 58 1
E. coli Superficial 1 33 1
Fuente 8
Pozo 59
Enterococos Superficial 1 34
Fuente 8

2.2. Estudio de la sensibilidad a diferentes antibidticos de los aislados de

Escherichia coli y de Enterococcus spp.

Una vez procesadas todas las muestras se procedid al aislamiento e identificacion de los
aislados de E. coliy de enterococos procedentes de las mismas, con el fin de estudiar sus niveles

de resistencias a antibidticos mediante el método de Sensititre® (Tabla 49).
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Tabla 49. Distribucion de los aislados segun su origen.

N2 de aislados

Origen E. coli Enterococcus spp.
VN 14 9
Aguas Vs 23 12
de costa AN 20 9
Total 57 30
Pozo 34 36
Aguas Superficial 20 22
continentales Fuente 4 5
Total 58 63

VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte.

2.2.1. Resistencias a antibioticos detectadas en los aislados de E. coliy Enterococcus spp.

obtenidos a partir de aguas de costa

A partir del agua de mar se aislaron un total de 57 cepas de E. coli y 30 de enterococos, 1

de cada una de las muestras positivas.

De los 57 aislados de E. coli, 34 (59,6%) fueron resistentes al menos a un antibiético, 6 de
ellos procedentes de Valencia Norte, 17 de Valencia Sur y 11 de Alicante Norte (Tabla 50). La
resistencia a ampicilina fue la mas frecuente (35% de los aislados), seguida de ciprofloxacino
(18% de los aislados), sulfametoxazol y trimetoprim (16% de los aislados cada uno), tetraciclina
y acido nalidixico (14% de los aislados cada uno). Colistina y meropenem mostraron un menor
ndimero de aislados resistentes (1 sola cepa, 2%), mientras que tigeciclina y cloranfenicol
resultaron efectivos frente a todos los aislados. No se detectd ninguna relacion de dependencia
(p >0,05) entre el nimero de cepas resistentes a cualquier antibidtico y la zona de donde fueron

aislados.

Asi mismo, se detectaron 5 cepas multirresistentes entre los 57 aislados de E. coli (9%): 2
aislados de Valencia Norte, 2 de Valencia Sur y 1 de Alicante Norte (Tabla 51). Cada cepa
multirresistente mostré un perfil distinto. En todos los perfiles se detectaron resistencia a
betalactamicos, en 4 de ellos resistencia a sulfonamidas y tetraciclinas y, en 3 perfiles,

resistencia a quinolonas.
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Tabla 50. Frecuencia de deteccion de resistencias y multirresistencias en los aislados de E. coli procedentes de agua de costa.

Origen a::Iga:i ) Ne de aislados resistentes de E. coli (%) Ne de MDR
muestra . i SMX TMP CP TET MER Azl NAL FOT CHL TGC TAZ COL AMP GEN (%)
VN 14 2(14) 3(21) 2 (14) 2 (14) 0 1(7) 3(21) 0 0 0 1(7) 0 4(29) 1(7) 2(14)
VS 23 4(17) 4(17) 4(17) 2(9) 1(4) 3(13) 4(17) 2(9) 0 0 4(17) 1(4) 12 (52) 0 2(9)
AN 20 3(15) 2(10) 4(20) 4(200 0  1(5) 1(5) O 0 0 0 0 4200 0 1(5)
Total (%) 57 9(16) 9(16) 10(18) 8(14) 1(2) 5(9) 8(14) 2(4) 0(0) 0(0) 5(9 1(2) 20(35 1(2) 5(9)

VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte. SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL:
acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina; TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina. MDR: multirresistencia (resistencia = 3

familias de antibidticos).

Tabla 51. Perfiles de multirresistencia detectados en los aislados de E. coli procedentes de agua de costa.

AMG BLA FEN MCL QNL POL SUL TET E. coli (%)

AMG: Aminoglucdsidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrélidos; QNL: Quinolonas; POL:
Polimixinas; SUL: Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de antibidticos.
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De los 30 aislados de enterococos, solo 7 cepas (23%) mostraron resistencia a un
antibidtico. Se aislaron 6 cepas resistentes a la tetraciclina (20%), 4 de Valencia Sur y 2 de
Alicante Norte; y una a la daptomicina (3% de los aislados), procedente de Valencia Sur, sin que
hubiera relaciéon de dependencia (p > 0,05) entre la resistencia de los aislados frente a ninguno

de los dos antibidticos y la zona de donde se aislaron. Ninguna cepa mostré multirresistencia.

2.2.2. Resistencias a antibidticos detectadas en los aislados de E. coliy Enterococcus spp.

obtenidos a partir de aguas continentales

A partir de las 102 muestras se aislaron un total de 121 cepas bacterianas, 58 de E. coliy

63 de enterococos.

Entre los 58 aislamientos de E. coli, 16 (28%) fueron resistentes al menos a un antibidtico
y 13 (22%) mostraron resistencias a dos o mas antibidticos. De los aislados resistentes, 9

provenian de aguas de pozo, 6 de aguas superficiales y 1 de fuentes (Tabla 52).

Las resistencias a sulfametoxazol y tetraciclina fueron las mas frecuentes, en el 19%y 17%
de los aislados, respectivamente, seguida de resistencia a ampicilina por 9 aislados (16%),
trimetoprim por 8 aislados (14%) y ciprofloxacino (6 aislados, 10%). Tigeciclina y colistina fueron
efectivos frente a todos los aislados. El analisis estadistico no detectd relacién de dependencia
(p > 0,05) entre la resistencia de los aislados frente a cualquier antibidtico y el origen de la

muestra.

Entre los 16 aislados de E. coli resistentes a algun antibiético, 6 de ellos mostraron
multirresistencia, 4 procedentes de aguas de pozo y 2 de agua superficial. Se detectaron 4
perfiles distintos, en todos los cuales aparecia resistencia a las familias de betalactamicos y
tetraciclina (Tabla 53). Las combinaciones BLA-SUL-TET y BLA-QNL-SUL-TET fueron las mas
frecuentes, encontrandose cada una de ellas en 2 aislados. Destaca uno de los aislados,

procedente de aguas de pozo, resistente a 7 de las 8 familias de antibidticos probadas.
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Tabla 52. Frecuencia de deteccidon de resistencias y multirresistencias en los aislados de E. coli procedentes de aguas continentales.

Origen ais:::::de Ne de aislados resistentes de E. coli (%) Ne de MDR
TINEEE E. coli SMX TMP  CIP TET MER AZIL NAL FOT CHL TGC TAZ COL AMP GEN (%)
Pozo 34 7(21) 5(15) 4(12) 6(18) 1(3) 1(3) 3(9 1(3) 1(3) 0 1(3) 0 5(15) 1(3)  4(12)
Superficial 20 3(15) 2(10) 2(10) 4(20) 0 0 1(5) 0 0 0 0 0 3(15) 1(5)  2(10)
Fuente 4 1(25) 1(25) 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1(25) 0 0(0)
Total (%) 58 11(19) 8(14) 6(10) 10(17) 1(2) 1(2) 4(7) 1(2) 1(2 0 1(2) 0 9(16) 2(4)  6(10)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC:
tigeciclina; TAZ: ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina. MDR: multirresistencia (resistencia = 3 familias de antibiéticos).

Tabla 53. Perfiles y nimero de aislados de E. coli multirresistentes procedentes de aguas continentales.

AMG

Total

BLA FEN MCL QNL POL SUL TET E. coli (%)

AMG: Aminoglucésidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdlidos; QNL: Quinolonas; POL:
Polimixinas; SUL: Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de

antibidticos.
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En cuanto a las resistencias presentadas por los aislados de enterococos, Unicamente, 11
de los 63 aislamientos (17,4%) mostraron resistencia al menos a 1 antibiético de los ensayados
(Tabla 54). Siete de ellos provenian de aguas de pozo, 3 de aguas superficiales y 1 de agua de
fuente, sin que se encontrara relaciéon de dependencia entre resistencia y origen del aislado (p

> 0.05).

La resistencia a tetraciclina fue la mas frecuente (8 aislados) seguida de eritromicina (5
aislados) y ciprofloxacino (3 aislados). Es de destacar que 2 aislados procedentes de agua de

pozo mostraron resistencia a la vancomicina.

Tres cepas, procedentes de agua de pozo, presentaron multirresistencia (Tabla 55),
detectandose 3 perfiles distintos, uno para cada una de ellas, con resistencia frentea 3,5y 7

familias distintas de antibidticos. Todas presentaban resistencia a los macrélidos.
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Tabla 54. Frecuencia de deteccidn de resistencias y multirresistencias en los aislados de Enterococcus spp. procedentes de aguas continentales.

N2 de aislados resistentes de Enterococcus spp.

Origen N2 aislados de N2 de
muestra  Enterococcussp.  amp  CHL  CIP  DAP GEN LN  QUIN/DAL  TEI TET TG VAN  MDR(%)
Pozo 36 2 (6) 1(3) 2 (6) 1(3) 3(8) 1(3) 2 (6) 0 2 (6) 5(14) 0 2 (6) 3(8)
Superficial 22 0 0 1(5) 0 2(9) 0 0 0 2(9) 0 0 0(0)
Fuente 5 0 0 0 0 0 0 0 1200 0 0 0(0)
Total (%) 63 (100) 213 1(2)  3(5) 1(2) 5(8) 1(2) 2(3) 0 2(3) 8(13) 0 2(3) 3(5)

AMP: ampicilina; CHL: cloranfenicol; CIP: ciprofloxacino; DAP: daptomicina; ERI: eritromicina; GEN: gentamicina; LIN: Linezolid; QUIN/DAL: quinupristina/dalfopristina; TEl: teicoplanina; TET:
tetraciclina; TIG: tigeciclina; VAN: vancomicina. MDR: multirresistencia (resistencia = 3 familias de antibidticos).

Tabla 55. Perfiles de multirresistencia en los aislados de Enterococcus spp. procedentes de aguas continentales.

AMG

BLA

FEN

GLU

LIP

Total

1

2

1

2

MCL

QNL

1

3

1

OXA

2

TET

2

Enterococcus spp.(%)

1(2)

1(2)

1(2)

3

AMG: Aminoglucdsidos; BLA: Betalactdmicos; FEN: Anfenicoles; GLU: Glucopéptidos; LIP: Lipopéptidos ciclicos MCL:
Macrdlidos; QNL: Quinolonas; OXA: Oxazolidinonas; TET: Tetraciclinas; Casilla sombreada: Resistencia a familia de

antibidticos.
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2.3. Deteccidn de la presencia de ARG en las muestras de agua de costa

Se realizd la deteccion de los 5 genes de resistencia a antibidticos (ARG) tanto
directamente en las muestras de agua de mar como en los aislados de E. coli y enterococos,

siguiendo los pasos descritos en el apartado de Material y Métodos.
2.3.1. Deteccion directa de ARG en las muestras de agua

De las 77 muestras estudiadas, 44 (57%) fueron positivas para al menos uno de los genes

estudiados (Tabla 56).

Tabla 56. Deteccion de ARG en muestras de agua de costa.

Zona de Ne de N2 de muestras positivas (%)
muestreo muestras blaTEM qnrs ermB sull tetW
VN 21 6 (29) 5(24) 0(0) 3 (14) 5 (24)
VS 30 15 (50) 9(30) 0(0) 5(17) 0(0)
AN 26 15 (58) 11 (42) 1(4) 10 (39) 8 (31)
Total 77 36 (47) 25 (33) 1(1) 18 (23) 13 (17)

VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte.

El gen blaTEM fue el mas prevalente en las muestras (47%), seguido del gen gnrS (33%) y
sull (23%). El gen tetW se detectd en el 17% de las muestras, mientras que ermB solo estaba
presente en 1 muestra, procedente de Alicante Norte. De las tres zonas de muestreo, Alicante
Norte fue donde se encontré una mayor prevalencia de genes. Mediante el estudio estadistico
solo se detectd una dependencia estadisticamente significativa entre el gen tetW y la zona de
Alicante Norte (X?=10,384, p < 0,05), no detectandose en ninguna de las muestras provenientes

de Valencia Sur.
2.3.2. Deteccion de ARG en los aislados de E. coli procedentes de aguas de costa

Se estudid también la presencia de los 5 genes de resistencia seleccionados en los 57

aislados de E. coli procedentes de las distintas muestras de agua de mar (Tabla 57).

Tabla 57. Deteccion de ARG en los aislados de E. coli procedentes de agua de costa.

Zona de Ne de N2 de muestras positivas (%)
muestreo aislados blaTEM qnrs ermB sull tetW
VN 14 13 (93) 4 (29) 0(0) 13 (93) 2(14)
VS 23 21(91) 11 (48) 1(4) 21(91) 11 (48)
AN 20 19 (95) 6 (30) 2(10) 19 (95) 10 (50)
Total 57 53 (93) 21 (37) 3(5) 53 (93) 23 (40)

VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte.
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El gen blaTEM, junto con el gen sull, fueron los mas frecuentemente detectados,
encontrandose cada uno en 53 cepas de E. coli (93%). Le siguieron en frecuencia los genes gnrS
y el gen tetW, presentes en el 37% y 40% de las muestras respectivamente. El gen ermB solo se
detectéd en 3 de los aislados (5%). El andlisis estadistico no mostré ninguna relacién de
dependencia entre la zona de muestreo y la frecuencia de deteccidén de genes en los aislados de

E. coli (p > 0,05).

2.3.3. Estudio comparativo de la presencia de ARG en las muestras de agua y los aislados

de aguas de costa

Para la mayoria de los genes investigados, y en las tres zonas analizadas, la presencia de
éstos fue mayor en los aislados que en las aguas analizadas directamente (Figura 31). En Valencia
Norte se detectaron los genes blaTEM vy sull en cantidades significativamente mayores en las
cepas de E. coli que en las muestras de agua de mar (X*= 13,988, p = 0,0002 y X?>= 20,896, p =
0,000, respectivamente). En Valencia Sur aparte de con los genes blaTEM y sull (X>= 10,194, p =
0,0014 y X*= 29,020, p = 0,000, respectivamente), se encontraron diferencias significativas en el
gen tetW, que no fue detectado en ninguna de las muestras de agua de mar (X*>= 18,106, p=

0,0000). En Alicante Norte se encontraron diferencias significativas en los genes blaTEM vy sull,

respectivamente).

que se detectaron en mayor medida en las cepas (X?=8,160, p =0,0043 y X*=15,120, p = 0,0001,
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Figura 31. Comparacion de la deteccion de los ARG entre los aislamientos de E. coli y las muestras de
agua de costa en las diferentes zonas de muestreo *: Diferencias significativas (p < 0,05) entre la
aparicion de genes en muestras de agua y en aislados de E. coli. VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur;
AN: Alicante Norte.
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2.3.4. Deteccion de ARG en los aislados de Enterococcus spp.

Se determind la presencia de 4 genes de resistencia en los 30 enterococos procedentes

de las distintas muestras de agua de costa (Tabla 58).

Tabla 58. Deteccidn de ARG en aislados de Enterococcus spp. procedentes de agua de costa.

Zona de Ne de aislados Ne de aislados positivos (%)
muestreo  Enterococcus spp. blaTEM qnrs ermB tetW
VN 9 3(33) 0(0) 1(11) 0(0)
VS 12 1(8) 0(0) 1(8) 0(0)
AN 9 8 (44) 0(0) 0(0) 1(11)
Total 30 12 (40) 0(0) 2(7) 1(3)

VN: Valencia Norte; VS: Valencia Sur; AN: Alicante Norte.

El gen blaTEM se detectd en el 40% de los aislados (12 cepas), siendo el mas prevalente.
El gen ermB se detectd solo en dos cepas (7%), una de Valencia Norte y otra de Valencia Sur, y
el gen tetW solo se detectd en una cepa (3%) procedente de Alicante Norte. El gen gnrS no se
detectd en ninguna de los aislados. No se encontré ninguna relacién estadisticamente

significativa entre la zona de muestreo y la aparicién de genes en las cepas (p > 0,05).

2.3.5. Estudio comparativo entre las resistencias fenotipicas y la presencia de ARG en

los aislados de E. coli y Enterococcus spp. procedentes de aguas de costa

Al igual que en el estudio de las aguas de riego, con la finalidad de relacionar el fenotipo
de resistencia de las cepas con la presencia de los genes estudiados, se selecciond un antibidtico
de cada familia, relacionandolo con el ARG determinante de resistencias a dicha familia, y se
comparod la frecuencia de deteccién de resistencia a dicho antibidtico con la frecuencia de
deteccion del ARG correspondiente en todas las cepas de E. coliy Enterococcus spp. aisladas de

las aguas de mar.

De la familia de los betalactamicos se seleccionaron ampicilina, cefotaxima y ceftazidima;
de la familia de las tetraciclinas, la tetraciclina; de la familia de las sulfonamidas, el
sulfametoxazol; de la familia de las quinolonas, el ciprofloxacino y el acido nalidixico; y de la
familia de los macrdlidos, la azitromicina. La resistencia generada por los mismos en las cepas
de E. coli se relaciond con la presencia del gen blaTEM, el gen tetW, el gen sull, el gen gnrSy el

gen ermB, respectivamente (Tabla 59).
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Tabla 59. Comparacidn entre la presencia de ARG y las resistencias fenotipicas detectadas
en aislados de E. coli procedentes de aguas de costa.

Resistencia fenotipica Presencia del gen
(n2 aislados) (n2 aislados, %)
Betalactamicos blaTEM
AMP 20 19 (95 %)
FOT 2 2 (100%)
TAZ 5 4 (80%)
Sulfonamidas sull
SMX 9 8 (89%)
Tetraciclinas tetW
TET 8 5 (62%)
Quinolonas qnrS
cIp 10 4 (40%)
NAL 8 5(62%)
Macrolidos ermB
AZI 5 1(20%)

AMP: ampicilina; FOT: cefotaxima; TAZ: ceftazidima; SMX: sulfametoxazol; TET: tetraciclina; CIP:
ciprofloxacino; NAL: acido nalidixico; AZI: azitromicina.

El gen blaTEM fue detectado en el 100% en los aislados de E. coli que mostraron
resistencia a FOT, en el 95% de los aislados resistentes a AMP, y en un 80% de las cepas
resistentes a TAZ. El gen sull, fue detectado en 8 de los 9 aislados con resistencia a SMX (89%).
Niveles inferiores fueron detectados para los genes tetW y gnrS en los aislados con resistencias
mostradas en el ensayo Sensititre a TET (62%), y CIP (40%) y NAL (62%), respectivamente. En

cuanto al gen ermB, sélo se detectd en 1 (20%) de los aislados resistentes a AZI.

En el caso de los enterococos, las resistencias a la mayoria de los antibiéticos detectados
fueron demasiado bajas para obtener resultados estadisticamente significativos. Por ello, para
este estudio se selecciond Unicamente la familia de las tetraciclinas, antibidtico frente al que
mas resistencias fenotipicas se habian observado. Solo en 1 de los 6 los aislados resistentes a

este antibidtico se detectd el gen tetW.
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Discusion

Una de las herramientas mas importantes para el manejo de las resistencias a los
antibidticos es la vigilancia epidemioldgica, en la que la informaciéon de los patrones locales de
resistencia en la poblacidn es orientativa para la eleccidn inicial de la terapia correspondiente.
Sin embargo, esta vigilancia de las resistencias en humanos debe completarse con una
monitorizacién medioambiental, dentro de un enfoque “One Health”, para poder abordar el
problema de forma holistica, Unica estrategia efectiva en un mundo cada vez mas globalizado,
en el que la dispersién medioambiental de bacterias y genes de resistencias a antibidticos se

considera una de las principales amenazas para la salud mundial.

En este trabajo hemos estudiado distintos tipos de agua, a fin de obtener informacién
integrada de la contaminacién y los patrones locales de resistencia a antibiéticos de bacterias
indicadoras, con el objetivo de determinar el potencial de estos sistemas acudticos como medios

de dispersidn de determinantes de resistencias a antibidticos en el ambiente

Para ello, hemos acotado geograficamente nuestro estudio al area metropolitana de
Valencia y otros puntos de la Comunidad Valenciana. Se han estudiado dos tipos de sistemas
acuadticos. Por una parte, aguas destinadas al riego agricola, tanto de efluentes terciarios de
EDAR como superficiales (canales de riego y agua de rio). Por otra, aguas costeras y continentales
subterraneas. Tanto sus caracteristicas como el riesgo que suponen para la llegada de
determinantes de resistencia a antibidticos al ser humano son diferentes, y hemos considerado
que la visién conjunta de ambos tipos de aguas puede aportarnos una valoracion general sobre
el nivel de presién medioambiental por la presencia de determinantes de resistencias, asi como
un mayor conocimiento sobre como estas resistencias se dispersan o se concentran en sistemas
acuadticos concretos, proporcionando con ello una aproximacién estimativa del riesgo existente

para la poblacién.

En la actualidad, la legislacién de la Unién Europea no incluye una regulacion especifica
con respecto a la presencia de ARB y ARG, ni establece sus umbrales de concentracién en ningln
tipo de agua. Tampoco existe normativa sobre metodologias para la vigilancia y monitorizacion
de las AMR en estas muestras. En Europa, el consenso del grupo COST (Cooperacién Europea en
Ciencia y Tecnologia) y Action DARE (Deteccién de Resistencias Antimicrobianas en Europa)
recomienda el monitoreo integral de todos los posibles elementos relacionados con el desarrollo
de AMR, incluidos ARG que son representativos (por ejemplo; sul, bla, tet, gnr, van, erm, etc.)
asi como E. coliy varias bacterias patdgenas oportunistas ampliamente diseminadas (Berendonk

et al., 2015).
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En este trabajo se analizaron, por una parte, los niveles de resistencia a antibidticos en
bacterias indicadoras de contaminacion fecal presentes en las muestras y, por otra, los ARG
presentes en los genomas de cepas aisladas de las mismas. La combinacidon de ambos métodos
se ajusta a las recomendaciones europeas y da como resultado una comprensién mas completa
del problema de la resistencia a los antibidticos en los ecosistemas acuaticos y agricolas (McLain

etal., 2016).

1. Aguas destinadas al riego agricola

La utilizacion de aguas superficiales y de aguas provenientes de las EDAR para el riego ha
sido categorizada como un importante factor de riesgo para la dispersion de AMR, tanto en el
ambiente en general como en los alimentos vegetales regados con estas aguas, aspecto mas
directamente implicado en el riesgo para la salud humana, ya que en muchas ocasiones estos

alimentos se consumen sin tratamiento térmico posterior (Pachepsky et al., 2011).

En esta parte del trabajo se estudiaron primero aguas procedentes de tres plantas de
Tratamiento de Aguas Residuales (EDAR). La monitorizacion de las aguas residuales es
aconsejada por muchos autores como medio para predecir la aparicion de ARB y ARG en la
poblaciéon (Hutinel et al., 2019; Parnédnen et al., 2019; Aarestrup y Woolhouse, 2020; Huijbers et
al., 2020; Sims y Kasprzyk-Hordern, 2020; Blaak et al., 2021).

La normativa espafiola basada en el Real Decreto 1620/2007 (R.D. 1620/2007) del 7 de
diciembre, por el que se establece el régimen juridico de la reutilizacidn de las aguas depuradas,
establece como patréon microbioldgico la presencia de E. coli como indicador de contaminacion
fecal. En este estudio incluimos, ademas, la poblacidn de coliformes totales presentes en las

muestras, un buen indicador del riesgo higiénico-sanitario (R.D. 140/2003).

La documentacién bibliografica nos dice que la abundancia de coliformes y coliformes
fecales en el afluente de un EDAR esta en un rango de 7-9 logio UFC/100 mL para los primeros y
6-8 logio UFC/100 mL para los segundos, y los tratamientos clasicos con fango activado reducen
las densidades de microorganismos de 1 a 3 drdenes de magnitud, generalmente debido a las
actividades de los protozoos, la competencia con el resto de la microflora y la sedimentacién de
fléculos (George et al., 2002). Otros autores sefialan una capacidad de reduccién de la carga
bacteriana para coliformes fecales, Enterococcus spp.y E. coli de hasta 3,21 a 2,52 (logi0 UFC/100
mL) tras un tratamiento secundario basado en fangos activados/nitrificacién-desnitrificacion
(Teshome et al., 2020). En nuestro caso, los recuentos bacterianos de las muestras tomadas tras

el tratamiento secundario en las diferentes EDAR fueron en su mayoria mayores de > 4 logio
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UFC/100 mL, lo que indicaria una gran carga microbiana inicial. Este dato es coherente con el
hecho de que todas estas estaciones reciben aporte de aguas urbanas densamente habitadas,

con una importante actividad sanitaria e industrial.

Cuando valoramos estadisticamente el tratamiento terciario (ST) respecto al tratamiento
secundario (SS), observamos una clara reduccion de la carga de coliformes y E. coli en todas las
EDAR, siendo mayor en la EDAR 1. La reduccién obtenida en nuestro estudio para las EDAR 1y 2
(Tabla 12 y 13) coincide con el rango establecido en estudios previos de entre 1y 3 logio (Galvin
et al., 2010; Blaak et al., 2015; Pallares-Vega et al., 2021; Van Heijnsbergen et al., 2022). Un
macroestudio realizado en Inglaterra (Raven et al., 2019) para E. coli en 20 plantas de
tratamiento, concluye que los tratamientos secundarios tienen una reduccidon media de 2,18
logio respecto al afluente, los tratamientos terciarios de 3,13 logig, y los tratamientos terciarios
con la aplicacién de desinfeccion ultravioleta de 4,78 logio, valores superiores a los obtenidos en
nuestro estudio. Es probable que estas diferencias provengan fundamentalmente de los
diferentes métodos de tratamiento de cada EDAR, ya que es dificil encontrar un modelo Unico y

similar al aplicado en las estaciones analizadas en nuestro trabajo.

No existe legislacién especifica sobre la calidad microbiolégica de las aguas a la salida de
una EDAR. Sin embargo, y puesto que en los tres casos estas aguas se vierten a cauces que son
luego utilizados para el riego, comparamos los resultados obtenidos con la normativa espafiola
para reutilizacién de las aguas depuradas. El limite legal impuesto en nuestro pais para E. coli es
de 2 logio UFC/100 mL (R.D. 1620/2007), mayor que los recuentos medios obtenidos tanto para
la EDAR 1 (media 1,1 logio UFC/100 mL) como para la EDAR 2 (media 1,9 logio UFC/100 mL). En
el caso de la EDAR 3, tras el tratamiento terciario se encontrd una altisima carga bacteriana,
superior al limite establecido. Aunque practicamente todo el procesamiento de las aguas en las
tres EDAR es similar, en la EDAR 3 se omite el paso de filtracién en arena en el tratamiento
terciario, respecto a las otras dos estaciones. Los filtros de arena han demostrado su eficacia en
la eliminacién de microorganismos y compuestos quimicos (Hijnen et al., 2004). Diversos autores
informan de reducciones de 1,5 a 3,7 logio tras filtracion en plantas de campo para E. coli y
enterococos (Guchi, 2015; Maiyo et al., 2023). La inexistencia de este paso en la EDAR 3 podria
explicar las discrepancias observadas en este caso. Tras consultar los datos actuales del diagrama
de funcionamiento esta EDAR vemos que la filtracidon en arena ha sido recientemente incluida

(Entitat de Sanejament d’Aigles, 2023).

Por otra parte, los niveles de E. coli detectados tras el tratamiento terciario eran
significativamente mas bajos en la EDAR 1 que en las otras dos estaciones depuradoras, lo que

parece indicar que esta EDAR posee un tratamiento mas efectivo para la eliminacién de
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microorganismos. Al estudiar los diferentes procesos que tienen lugar, esta planta es la que
aplica un mayor niumero de pasos, lo que podria determinar su mayor eficacia. Sin embargo, hay
que considerar también que la EDAR 2 gestiona una carga poblacional seis veces superior a la
EDAR 1, lo que supone una influencia antropogénica mas elevada, a lo que hay que afiadir que
es la planta de tratamiento donde confluyen los mayores hospitales del area metropolitana de
Valencia. La influencia hospitalaria tanto en la carga bacteriana como en la resistencia
antimicrobiana ha sido ampliamente confirmada en diferentes estudios (George et al., 2002), y

es avalada por nuestros resultados.

Para valorar la carga global de microorganismos resistentes a antibidticos presentes en los
efluentes de las EDAR, decidimos utilizar un método consistente en hacer recuentos en el medio
convencional, adicionado con antibidticos utilizados frecuentemente como marcadores
generales de la presion antibidtica selectiva en un ecosistema. Estudios previos ya habian
sugerido que los recuentos de E. coli en medios selectivos con distintos antibidticos son un buen
indicador de los niveles generales de resistencia en un ecosistema contaminado (Alexander et
al., 2008), por lo que este método se considerd de especial aplicabilidad en nuestro caso,

ampliando el estudio a las poblaciones de coliformes fecales.

Como antibidticos-modelo utilizamos la ampicilina, ciprofloxacino, eritromicina,
sulfametoxazol y oxitetraciclina. Estos compuestos han sido utilizados desde hace mucho tiempo
tanto en la practica clinica como veterinaria, con el consiguiente desarrollo y perfeccionamiento
de mecanismos de resistencia por parte de los microorganismos (Tadesse et al., 2012). Los
niveles de resistencia a los mismos se consideran predictores de las resistencias a muchos otros
antibioticos de la misma familia (IDEXX Laboratories, 2019) y han sido previamente utilizados

por otros autores (Pei et al., 2006; Proia et al., 2018).

Nos centramos en los resultados obtenidos para el efluente ST, ya que es el que se vierte

a las diferentes acequias y es utilizado para el riego.

En todas las muestras se encontraron numerosas colonias, tanto de coliformes como de
E. coli, capaces de crecer en los medios con todos los antibiéticos testados, con porcentajes muy
elevados respecto a la muestra control (recuento en medios sin antibidticos). La eritromicina fue
el antibiotico menos efectivo, tanto frente a coliformes como a E. coli. Este dato era esperable,
ya que la accidn de la eritromicina para las bacterias gramnegativas se ve minorada por la
dificultad del antibiético de penetrar a través de la pared celular (Martinez y del Pozo, 2002),
siendo, por tanto, una resistencia parcialmente intrinseca. Ademas, otros mecanismos, tales

como la produccidn de fosfotransferasas y esterasas que inactivan el antibidtico, la metilacién
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del punto diana o las bombas de expulsién son mecanismos que utilizan profusamente las
enterobacterias frente a los macrdlidos (Kakoullis et al., 2021). Al comparar nuestros resultados
encontramos en la bibliografia niveles de resistencia para este antibidtico en muestras de EDAR

de hasta el 100% para E. coli (Sidrach-Cardona et al., 2014).

Respecto al resto de antibidticos, coincidiendo con otros estudios (Manaia et al., 2012),
los medios en los que fueron capaces de crecer mas microorganismos fueron aquellos
adicionados con ampicilina. En los resultados encontrados en la bibliografia para E. coli en
muestras de EDAR se establece un rango de resistencia para este antibidético muy variado,
dependiente de la fase y el método de tratamiento. Los porcentajes de resistencia en Europa van
desde el 2% al 34% (Reinthaler et al., 2003; Galvin et al., 2010; tuczkiewicz et al., 2010a; Ibekwe
et al., 2011; Blaak et al., 2015; Turolla et al., 2018), pero también se han reportado resistencias
a este antibidtico de hasta el 81,5% en el efluente de una planta de tratamiento terciario en
Portugal (Bessa et al., 2014). En un estudio multicéntrico realizado en Europa en 2020, se
encontré que en Espafia la prevalencia de la resistencia a la ampicilina en EDAR fue del 36%

(Huijbers et al., 2020).

Los recuentos adicionados con el resto de los antibidticos mostraron que el ciprofloxacino
y la oxitetraciclina eran, en general, los antibidticos mas efectivos frente a estas bacterias,
aunque los medios adicionados con oxitetraciclina presentaron elevadas tasas de crecimiento

de coliformes en la EDAR 2 y de E. coli en los efluentes de las EDAR 1y 2.

Al revisar la bibliografia, y siempre teniendo en cuenta las dificultades en las
comparaciones debido a que los tratamientos/procesos que sigue cada EDAR son diferentes, no
solo en cada pais, sino dentro de una misma localizacidon geogréfica, observamos resultados
dispares. Se ha podido observar en varios estudios que la resistencia encontrada en Europa en
cepas ambientales de E. coli frente a sulfametoxazol oscila entre el 5% y el 24%, frente a la
tetraciclina oscila entre el 3% y el 60% y frente al ciprofloxacino se situa entre el 2% y el 42%
(Luczkiewicz et al., 2013; Blaak et al., 2014; Sidrach-Cardona et al., 2014; Kotlarska et al., 2015;
Flach et al., 2018; Schwermer et al., 2018; Pantanella et al., 2020; Kraupner et al., 2021), lo que

estaria en consonancia con nuestro estudio.

Los porcentajes de reduccion de los recuentos a la salida de las EDAR (efluente terciario)
respecto a los niveles detectados en el efluente secundario fueron similares a los observados en
el medio control para todos los antibiéticos probados, e incluso menores en algunos casos. Se
observé que las EDAR 2 vy 3 liberaban al medio ambiente mayor cantidad de E. coli capaces de

soportar concentraciones de antibidticos que deberian ser inhibitorias que la EDAR 1: En la EDAR
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2, casi el 50% de la poblacidn resistente a ampicilina no era eliminada durante el tratamiento,
mientras que la EDAR 3 liberaba mayor poblacién de microorganismos capaces de crecer en
presencia de ciprofloxacino (con reducciones menores del 50% respecto a los niveles detectados
en el efluente secundario) y oxitetraciclina (menos del 40% de reduccion) que las otras EDAR.
Los factores que podrian intervenir en estas elevadas tasas de microrganismos presuntamente
resistentes capaces de “escapar” al tratamiento terciario son diversos. Al afluente de las EDAR
llegan microrganismos con resistencias previas, debido a la amplia utilizacién de antibidticos en
el ambiente hospitalario y extrahospitalario. Otro factor importante es la gran carga de residuos
de antibidticos y otros productos quimicos presentes en el agua de las EDAR, lo que ejerce una
gran una presidon selectiva que influye de forma determinante en la seleccion de cepas
resistentes (Rizzo et al., 2013). En cualquier caso, nuestro trabajo confirma que el tratamiento
terciario habitual disminuye la carga total de microorganismos en el agua depurada, pero no es
eficaz para disminuir los porcentajes de bacterias resistentes, respecto a la poblacidn total, que

son liberadas al medio ambiente.

Una de las valoraciones que realizamos en nuestro estudio fue la influencia de la
estacionalidad (primavera y otofio) en los recuentos. Al comparar los datos, se observé una
aparente mayor abundancia de coliformes totales en las muestras tomadas en otofio,
estadisticamente significativa en las EDAR 1y 2 para algunos antibiéticos. En el caso de E. coli se
observaron también recuentos significativamente mayores en otofio para algunos antibidticos.
Sin embargo, estos resultados no fueron consistentes en todas las EDAR ni para todos los
antibiéticos. Tenemos que tener presente que, aunque la estacionalidad ha sido muy
documentada tanto para comunidades bacterianas concretas como para el resistoma global de
las aguas (Crump et al., 2003; Cao et al., 2011; Pajdak-Stés y Fiatkowska, 2012; Su et al., 2017),
fundamentalmente se basa en las variaciones de temperatura, que en nuestro caso son muy
similares en primavera y otoo, por lo que podemos pensar que sea la pluviosidad en nuestra
area geografica, mayor en otofio que en primavera, mediante la conduccién de escorrentia hacia

las EDAR, la causa de las diferencias significativas que se han observado.

Otro objetivo que nos hemos planteado en este trabajo siguiendo las recomendaciones
de vigilancia ya resefiadas previamente, es la evaluacién de los patrones de resistencia a los
antibidticos de las bacterias presentes en las distintas EDAR, para determinar los niveles
globales, los antibidticos de especial relevancia frente a los que puedan detectarse resistencias
y, si fuera posible, trazar el origen de estas resistencias. Esta evaluacion se puede llevar a cabo
bien por métodos basados en cultivos o bien por métodos moleculares (Rizzo et al., 2013). En

nuestro estudio hemos empleado ambos.
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Con la finalidad de investigar los perfiles de resistencia y multirresistencia se selecciond
un numero de cepas de E. coli similar para cada EDAR y efluente, y se estudid la CMI de cada una
de las cepas frente a una bateria de 14 antibidticos. La resistencia individual a ampicilina (70%
a 86%, dependiendo de la EDAR) seguida de la tetraciclina (67% a 75%), sulfometoxazol (59% a
68%), ciprofloxacino (50% a 75%) y trimetoprim (56% a 70%) fueron las mds frecuentes. Esto estd
en consonancia con otros estudios similares (Bessa et al., 2014; Pormohammad et al., 2019) y
también con estudios de evolucion de resistencia de E. coli para humanos y animales, que
describen un incremento sustancial y significativo de las resistencias a la ampicilina, sulfonamida
y tetraciclina con el tiempo (Tadesse et al., 2012). Es de destacar que la resistencia de la
ampicilina y, en general, a las aminopenicilinas, sigue siendo muy prevalente en los paises del

Sur de Europa y sobre todo en Espaia (Huijbers et al., 2020), donde su prescripcion es elevada.

Por otra parte, uno de cada tres aislados presentaron resistencia al cloranfenicol,
antibidtico de baja prescripcion por su toxicidad, resultado que coincide con estudios previos

(Bischoff et al., 2005; Tadesse et al., 2012).

Como resultados de especial relevancia por su posible impacto en la salud humana, ya
gue son antibidticos muy utilizados para tratar infecciones severas (Mosquito et al., 2011), cabe
destacar que, aunque con menor tasa de resistencia, las cefalosporinas de tercera generacién
como la ceftazidima (tasas de resistencia entre el 15% a 18%) y la cefotaxima (tasas de resistencia

entre 13% a 20%) presentaron niveles de resistencia importantes.

También hay que sefalar la presencia de bacterias resistentes al meropenem (0% a 11%
dependiendo de la EDAR), por la importancia de los carbapenémicos como farmacos de ultima
linea en infecciones por bacterias multirresitentes (Machado et al., 2023). Nuestros resultados
fueron, sin embargo, inferiores respecto a otros estudios, en los que se han observado niveles
de resistencia de hasta el 25% (Machado et al., 2023), lo que produce algo de tranquilidad sobre

sus posibilidades de uso como antibidtico alternativo.

Hay que destacar, asi mismo, el hallazgo de seis cepas de E. coli resistentes a la colistina,
debido a que este antibidtico estd asociado al tratamiento, como opcién de ultima linea
terapéutica, de infecciones graves por bacterias gramnegativas (Liu et al., 2016; Klein et al.,
2018). Es especialmente alarmante el hecho de que todas las cepas en las que se detectd

presentaban multirresistencia, con el consiguiente peligro adicional para la Salud Publica.

Cuando se buscé la relacion entre el nimero de aislados resistentes a un determinado
antibidtico y su EDAR de origen, Unicamente se encontraron mayores tasas para el acido

nalidixico, ciprofloxacino y tigeciclina entre las cepas procedentes de la EDAR 2. Aunque, como
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ya se ha comentado, esta estacidn recibe aguas de la mayoria de los hospitales de Valencia, estas
familias de antibidticos también son de uso habitual entre la poblacién, por lo que consideramos
qgue no puede establecerse ninguna relacidn causal entre el tipo de aguas que tratan las

diferentes EDAR urbanas y las resistencias a antibidticos que dispersan a los cauces de vertido.

En este trabajo se han detectado en los efluentes de las tres EDAR un porcentaje de cepas
de E. coli multirresistentes (considerandose como tal la resistencia a tres o mas familias de
antibidticos distintas) muy elevado, y similar para todas ellas, de aproximadamente un 70% de
los aislados analizados. Estos resultados coinciden con otros estudios (Bessa et al., 2014). Los
perfiles de multirresistencia de las cepas eran muy diversos, pero mayoritariamente se
encontraron resistencias a betalactamicos (86% a 93% dependiendo de la EDAR), sulfonamidas
(entre el 87% y 100%) y tetraciclinas, asociadas con resistencias a una o varias de las familias,
guinolonas, aminoglucdsidos y anfenicoles en cualquier combinacidn, coincidiendo con los
resultados de otros autores (Reinthaler et al., 2003; Ferreira da Silva et al., 2007; Laroche et al.,
2009; tuczkiewicz et al., 2010a; Ibekwe et al., 2011; Flores Ribeiro et al., 2012). Es de destacar
que 3 aislados en la EDAR 2 presentaron multirresistencia a todas las familias de antibidticos
ensayados, resultado muy preocupante por el riesgo que pueda suponer la dispersién de una

poblacién clonal en el ambiente.

Otro de los objetivos de este trabajo era evaluar la eficacia del tratamiento terciario de las
EDAR para eliminar microorganismos resistentes y/o multirresistentes a antibidticos,
disminuyendo asi la carga que es vertida al ambiente. Para ello se compararon los niveles de
resistencia obtenidos a la entrada (SS) y a la salida del efluente terciario (ST). Aunque, como se
ha comentado previamente, el tratamiento terciario disminuyd la carga total de microrganismos
en 1-3 logi0 UFC, no se encontraron diferencias significativas entre los porcentajes de reduccién
obtenidos para la poblacidn control y para las bacterias crecidas en presencia de antibidticos en
ninguna de las EDAR. Tampoco disminuyd de forma significativa el nimero de aislados de E. coli
resistentes a ningln antibidtico. De hecho, tanto los aislados de E. coli resistentes a colistina
como a ampicilina aumentaron de forma significativa en el efluente terciario. También las cepas
resistentes a meropenem, acido nalidixico, cloranfenicol, tigeciclina y gentamicina aumentaron
ligeramente, aunque en proporciones no significativas. Ademads, se observdé un marcado
aumento del porcentaje de cepas resistentes en el efluente ST respecto de SS para ampicilina
en una de las EDAR. Tampoco se observo ninguna reduccidn estadisticamente significativa en el
porcentaje de cepas multirresistentes tras el tratamiento terciario respecto a las presentes en

el efluente secundario.
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Esto evidencia que el tratamiento es efectivo para la disminucidon de la poblaciéon
bacteriana, pero no asi para la eliminacion de cepas resistentes ni, como veremos mas tarde, de
ARG (LaPara et al., 2011; Mao et al., 2015; Cacace et al., 2019; Hiller et al., 2019; Divyashree et
al., 2020; Nappier et al., 2020), incluso empledndose un tratamiento terciario que incluye la

radiacion ultravioleta.

Por otra parte, hay que considerar que en las EDAR existe un alto movimiento de
transferencia horizontal de genes, lo que significa que la tasa de ARB, no solo puede que no
disminuya (Silva et al., 2006; Korzeniewska et al., 2013; Amador et al., 2015; Blaak et al., 2015),
sino que la EDAR puedan actuar como “reactor bioldgico” para el desarrollo de nuevas
resistencias. Existe un consenso mundial en que las aguas municipales sin tratar, los lodos de las
aguas residuales y los efluentes de las aguas residuales tratadas son reservorios genéticos que
favorecen el intercambio genético, actuando como puntos criticos para que las resistencias
evolucionen y se propaguen (Cacace et al., 2019). De hecho, diversos estudios han reportado
mayor proporcidn de resistencias para las enterobacterias y E. coli en el efluente de las EDAR
que en el afluente (tuczkiewicz et al., 2010a; Rizzo et al., 2013; Biswal et al., 2014; Al-Jassim et
al., 2015; Mao et al., 2015; Gupta et al., 2018). Nuestros resultados coinciden con estas
observaciones, avalando que las EDAR deban ser un punto de control y vigilancia de la presencia
de determinantes de resistencia a los antibiéticos, previamente a su vertido a otros cauces de

agua o a su reutilizacién.

Como un segundo objetivo para la monitorizacion de estas resistencias hemos estudiado
la presencia de ARG en los efluentes de las EDAR. Los ARG se consideran contaminantes
emergentes debido a su ubicuidad y persistencia (Guo y Kong, 2019). Diversos autores sugieren
que la abundancia relativa de ARG se incrementa en los efluentes (Korzeniewska et al., 2013;
Pazda et al., 2019, Sabri et al., 2020), finalizando en aguas superficiales y subterraneas. El
principal motivo seria la presidn selectiva que ejercen la alta concentracién de antibidticos y
residuos de estos en las comunidades de altas concentraciones bacterianas de las EDAR,
formando biofilms donde los ARG pueden multiplicarse y transferirse entre las bacterias

(Petrovich et al., 2018; Huijbers et al., 2019; Ngigi et al., 2020; Osinska et al., 2020).

Los genes probados en nuestro trabajo confieren resistencia a las sulfonamidas (sull), a las
quinolonas (gnrS), a los antibioticos macrélidos-lincosamida-estreptogramina B (MLSB) como la
eritromicina, la azitromicina y la claritromicina (ermB), a las tetraciclinas (tetW) y a los

betalactamicos tipo A como la ampicilina (b/laTEM) (Parnanen et al., 2019).
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La eleccién de los ARG seleccionados se basd en varios factores: Por una parte, su
capacidad para conferir resistencia a diferentes tipos de antibidticos con varios modos de accion,
representando diferencias fenotipicas significativas en los principales huéspedes bacterianos de
las aguas residuales. Ademas, estas familias de antibidticos se encuentran entre las mds antiguas
y utilizadas en medicina humana y animal (Kools et al., 2008; Hammerum y Heuer, 2009), debido
a su amplio espectro de actividad y bajo coste (Harnisz et al., 2011; ECDC, 2015). Por otro lado,
estos cinco genes son considerados buenos indicadores de la presencia global de AMR en el
ambiente: Mientras que los genes sull y ermB se vinculan principalmente con taxones
medioambientales, tetW y blaTEM se relacionan con taxones asociados a humanos (Yin et al.,
2019). El gen blaTEM es el principal responsable de los altos porcentajes de resistencia frente a
la ampicilina en E. coli, considerdndose un precursor de las betalactamasas de espectro
extendido (Emery y Weymouth, 1997). La deteccidn del gen tetW se justifica por su papel como
mediador en la resistencia contra la tetraciclina, el segundo antibidtico mas comun en el mundo
y utilizado como aditivo alimentario en alimentacién animal en algunos paises (Gu y Karthikeyan,
2008). En el caso del gen ermB, hay que tener en cuenta que la eritromicina es un antibidtico
macrdlido que es utilizado como sustituto de la penicilina en pacientes con resistencia a esta o
con infecciones resistentes a betalactamicos (Jeli¢ y Antolovi¢, 2016). De hecho, en la Comunidad
Valenciana los macrdlidos fue la segunda familia de antibiéticos mas consumida en 2021 (13%)
(PRAN, 2023). La busqueda de genes de resistencia frente a las sulfonamidas (sull), pese a ser un
antibidtico que en humanos se utilizan cada vez menos, (10% del consumo total de antibidticos
en humanos en 2016, segin De Greeff y NethMap, 2018) se justifica por el uso histérico
prolongado de este antibidtico tanto en humanos como en ganaderia, su asociacidon con
elementos genéticos moviles (Davies y Davies, 2010; Baran et al., 2011) y la presencia de
residuos de esta familia de antibidtico en aguas residuales que podrian ejercer una presidn co-
selectiva (Schmitt et al., 2017). En cuanto al gen gnrS, su seleccién estaria justificada porque las
quinolonas se usan ampliamente a nivel mundial en el tratamiento de una amplia gama de
enfermedades, incluidas infecciones del tracto urinario, respiratorias y gastrointestinales, y
debido a su amplio uso, la tasa de resistencia a las mismas ha aumentado desde la década de
1990 (Aldred et al., 2014). El gen gnrS tiene una gran prevalencia en distintos ecosistemas
naturales (Marti et al., 2016; Castrignano et al., 2018), a la vez que confiere una sensibilidad

reducida a las fluoroquinolonas (Marti et al., 2014; Rodriguez-Mozaz et al., 2015).

La presencia de los ARG seleccionados ha sido, ademas, reportada en estudios previos
realizados en muestras de aguas residuales. Por ejemplo, en Italia y en China fueron encontrados

en efluentes de EDAR multiples ARG como sul, gnr, erm y tet (Lee et al., 2017). Estudios en Europa
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encontraron sull, ermB, tetW, blaTEM frecuentemente tanto en afluentes como en efluentes de
EDAR (Parndnen et al., 2019; Pazda et al., 2019). En un estudio realizado en Espafia fueron
encontrados en efluentes todos los genes estudiados en nuestro trabajo (blaTEM; sull; gnrS;
ermB; tetW) (Rodriguez-Mozaz et al., 2015). En otro estudio realizado en Alemania en siete EDAR
se encontré que el gen mas abundante fue el ermB seguido de los genes tetM y blaTEM

(Hembach et al., 2017).

El estudio de la presencia de todos estos genes directamente en el agua de las EDAR
mostré una amplisima frecuencia de deteccidn, siendo el gen blaTEM el mas prevalente (92% a
100% segun la EDAR) y el ermB el de menor frecuencia (50% a 75%). Al haber empleado PCR
cualitativa a partir de la extraccion de DNA total de la muestra de agua, no podemos diferenciar
si el origen de estos ARG proviene de células bacterianas (iARG) o de ARG extracelular (eARG),

siendo una de las limitaciones de esta tecnologia.

Numerosos trabajos han sugerido que los efluentes de las EDAR pueden ser una fuente
de ARG vy elementos moviles, transportando esa resistencia al medio ambiente,
independientemente de los procesos de tratamientos de las EDAR (Freeman et al., 2018;
Karkman et al., 2018; Liu et al., 2018). En nuestro estudio hemos confirmado esta hipétesis,
constatando la presencia mayoritaria de todos los genes de resistencia estudiados vy
comprobando que, tras los tratamientos secundario y terciario con desinfeccion, seguimos
encontrando no solo ARB, sino ARG que van a ser descargados posteriormente a otros medios

acuadticos u otros ecosistemas terrestres, en caso de que sean utilizadas para riego.

Los analisis estadisticos que hemos realizado no establecen una clara relacion de
dependencia de los diferentes genes, ni con la EDAR, ni con el tipo de efluente o la
estacionalidad. Es improbable que factores medioambientales como el clima o la latitud sean
factores influyentes de forma determinante en la presencia de distintos ARG, ya que la
abundancia de estos no exhibe un patrén biogeografico (Zhu et al., 2017; Cacace et al., 2019),
aunque un estudio reciente (Yue et al., 2022) establece que la temperatura puede afectar
indirectamente a la transferencia horizontal de genes, sugiriendo que un descenso de la
temperatura implica un incremento en los ARG (Schages et al., 2020). En nuestro caso, las
diferencias de temperatura entre otofio y primavera en Valencia no parecen ser suficientes para

gue este parametro les afecte.

La presencia de los genes de resistencia en los efluentes confirma la eliminacion
insuficiente de estos durante los tratamientos convencionales de las aguas residuales (Gwenzi et

al., 2020). La efectividad en el tratamiento en las EDAR depende de su disefio, de su tamafio, de
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la concentracion de ARB y ARG antes del tratamiento, del tipo y condiciones operacionales del
proceso bioldgico, y de la existencia de un tratamiento terciario avanzado (Krzeminski et al.,
2019), siendo este ultimo especialmente importante. El paso de desinfeccion se lleva a cabo en
nuestras EDAR por radiacidn ultravioleta, a dosis de 100 mJ/cm? segun las recomendaciones del
National Water Research institute (National Water Research institute, 2012). Diferentes estudios
nos dicen que este tipo de tratamiento tiene una eficiencia muy baja para la eliminacion de los
ARG (Wen et al., 2016; Lee et al., 2017; Wang et al., 2020a), necesitdndose una dosis para su
eliminacién de 200 mJ/cm? (McKinney y Pruden, 2012), muy superior a la empleada en las EDAR

estudiadas.

Respecto a la eficacia del tratamiento para la eliminacidn de estos ARG, un estudio de
nuestro pais encontré que la concentracion de genes de ermB y tetW disminuyeron como
resultado del tratamiento de depuracion, mientras que las concentraciones relativas de blaTEM,
gnrS y sull fueron mas elevadas en las muestras de efluentes que en los afluentes (Rodriguez-
Mozaz et al., 2015). En nuestro estudio no hemos realizado cuantificacion mediante qPCR,
aunque seria importante llevar a cabo nuevos estudios con estas metodologias, para poder
valorar la abundancia relativa de estos genes en el efluente y la eficacia de la EDAR para su

eliminacion antes de llegar al medio ambiente.

Una vez verificada la presencia de los cinco ARG en muestras de agua de las EDAR, hemos
estudiado la presencia de estos ARG en las cepas aisladas de E. coli, con el fin de establecer su
posible relacion con los patrones fenotipicos de resistencia encontrados en las mismas. E. coli ha
demostrado ser un importante reservorio de genes de resistencia a los antibidticos, que pueden
transferirse a bacterias patégenas, contribuyendo asi a propagar las resistencias (Katakweba et
al., 2018; Odonkor y Addo, 2018). Por lo tanto, la busqueda y deteccién de cepas de E. coli
resistentes constituye una buena prediccién de la presencia de bacterias resistentes

clinicamente relevantes y los genes asociados a estas (Gekenidis et al., 2018).

La alta prevalencia del gen b/aTEM en los aislados de E. coli de las muestras de EDAR ha
sido confirmada en otros estudios donde se detectan porcentajes en efluentes del 73% (Osirska
et al., 2016) y en un estudio realizado en Brasil con enterobacterias resistentes a multiples
antibidticos provenientes de EDAR, empleando un tratamiento similar al de nuestro estudio, se
encontrd una prevalencia similar en el gen blaTEM y superior en el gen sull, con porcentajes
para cada una de ellas alrededor del 80%, mientras que para ermB y gnrS el porcentaje descendié

alrededor del 35% (Machado et al., 2023).
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Cuando estudiamos la presencia/ausencia de estos genes teniendo como objetivo la
frecuencia y distribucion de los determinantes de resistencia fenotipicos de
resistencia/sensibilidad, comprobamos que existia una relacion estadisticamente significativa
entre la resistencia al antibiético y la presencia de varios de los genes correspondientes, como
blaTEM vy sull. La presencia del gen blaTEM se corresponde con los valores de resistencia en las
CMI a la ampicilina (97%), como ya ha sido demostrado en otros estudios (Wang et al., 2020b).
Un 57% de las cepas resistentes al sulfometoxazol poseian el gen sull, concordando con los
resultados citados en la bibliografia, donde este gen se encuentra generalmente asociado con
elementos modviles y es el mecanismo de resistencia prioritario para este antibidtico.
Entendemos que las otras cepas de nuestro estudio resistentes a sulfametoxazol que no poseen
este gen podrian contener otros genes, como sulll o drfA, que estdn implicados también en la
resistencia, y que van generalmente asociados a integrones del tipo 1y 2 (Chopra y Roberts,

2001; Urban-Chmiel et al., 2022).

El gen tetW estaba presente en un porcentaje del 30% de las cepas resistentes de E. coli,
sin embargo, las CMI para la tetraciclina de todos los E. coli procedentes de las diferentes EDAR
dieron niveles de resistencia del 70%. Posiblemente otros genes, como tetA, tetB, tetC, tetD, tetE,

tetG, tetl, tetL y tetY son los responsables de esta diferencia (Urban-Chmiel et al., 2022).

El gen de resistencia gnrS se encontraba presente en un rango del 28% al 32% de todas las
cepas de E. coli resistentes en los diferentes EDAR, pero cuando se relaciond con las CMI
encontradas para las dos quinolonas de nuestro estudio, solo el 29% de las cepas resistentes al
ciprofloxacino y el 34% de las resistentes al acido nalidixico presentaban el gen gnrS, hallazgo
esperable, ya que hay muchos otros mecanismos de resistencia (Ruiz, 2003), siendo muy
frecuente, en el caso del ciprofloxacino, la mutacién puntual en el codén 83 y 87 a nivel del gen

de la gyrA (Cattoir y Nordmann, 2009).

Respecto al gen de resistencia ermB, encontramos que solo un 16% de las cepas
resistentes a la azitromicina eran portadoras del gen. Como ya hemos comentado
anteriormente, E. coli es parcialmente resistente a los macrélidos de forma intrinseca, debido a
la impermeabilidad de la membrana externa, aunque puede adquirir genes de resistencia a los
macrdlidos por transferencia horizontal de genes (Vaara, 1993; Gomes et al., 2017). Se piensa
qgue el motivo que lleva a E. coli a adquirir estos determinantes de resistencia a pesar de la
resistencia intrinseca podria ser consecuencia de la exposicién a altas concentraciones de estos
antibidticos, ya que los macrdlidos se absorben mal y tienden a acumularse en el tracto
gastrointestinal, confiriendo a las bacterias que adquieren el gen ermB un grado de resistencia a

los macrdlidos mucho mayor (Ma et al., 2022). Asi, aunque para estas cepas de E. coli, la
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adquisicion de estos genes pueda no suponer un gran beneficio ecoldgico, su presencia en ellas
si que supone un alto riesgo para la transferencia a otros microorganismos presentes en las

muestras que previamente fueran sensibles a los macrdlidos.

Otra parte de nuestro estudio fueron las aguas de riego, como fuente de dispersion de
determinantes de resistencia a antibiéticos. Para ello se evalué también la presencia de ARBy

ARG en una red de acequias de la Huerta Valenciana (Valencia, Espafia).

La propagacién de genes de resistencia a los antibidticos se ha estudiado ampliamente en
las aguas residuales destinadas al riego de suelos agricolas, pero menos en los canales de riego
superficiales. La red de acequias de la Huerta Valenciana es un sistema ideal para investigar la
presencia de ARB y ARG, ya que existe una fuerte interaccién con el ecosistema humano y sus
actividades (domésticas, agricolas e industriales), por lo que este tipo de aguas superficiales

podrian ser una via importante por la que se difunden las ARB y los ARG.

Nuestro primer paso fue evaluar la calidad microbioldgica de estas aguas, mediante la
determinacion de los niveles de E. coli presentes en las mismas. El limite de este microorganismo
para aguas superficiales de riego aconsejado por la Directiva Espafiola (R.D. 1620/2007) es de
100 E. coli por 100 mL de agua, para aguas que entren en contacto con productos comestibles
gue no vayan a ser cocinados antes de su consumo, y algun autor ha establecido que valores de
E. coli superiores a 2,35 logio UFC/100 mL fueron predictivos de la presencia de patégenos en
alimentos cultivables (Truchado et al., 2018). En este estudio, el limite aconsejado por la
Directiva Espafiola ha sido superado ampliamente en todas las muestras analizadas. Por lo tanto,
seria necesario establecer una mayor vigilancia de la calidad de estas aguas mediante la
aplicacion de programas de muestreo (Uyttendaele et al., 2015), asi como el desarrollo de

técnicas efectivas de saneamiento.

Las muestras provenientes de la acequia de Vera, la acequia de Rascanya y el barranco de
Carraixet, fueron los sitios con los recuentos de E. coli significativamente mas altos. Aunque las
tres acequias estudiadas tienen un origen geografico comun, que es el rio Turia, los recorridos
son diferentes. Las acequias de Vera y de Rascanya son acequias de riego con largos recorridos,
de mas de nueve kildmetros, cuyas aguas han atravesado la ciudad de Valencia y los campos de
los alrededores, llevando consigo bacterias procedentes de las zonas urbanas, aguas residuales
y suelos fertilizados con estiércol. Ademas, también pueden estar contaminadas por materia
fecal humana o animal, presente en las inmediaciones de los canales de riego. En el caso del

barranco de Carraixet, este pasa por doce municipios con un alto componente agricola y elevada
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densidad de poblaciéon, recibiendo ademas los efluentes de dos EDAR, lo que explicaria los

elevados recuentos de E. coli obtenidos.

En el estudio estadistico también se pudo observar que el momento de muestreo en
algunos lugares tuvo un efecto significativo, observandose que los mayores recuentos de E. coli
correspondieron a la segunda temporada del muestreo. Probablemente se deba a fuertes lluvias
en los dias previos a estos muestreos, las cuales habrian movido componentes de los suelos
agricolas, asi como removido los microorganismos que se encuentran en los sedimentos de las
acequias de riego. Varios estudios sostienen que los sedimentos pueden actuar como reservorio
de bacterias (Alm et al., 2003; De Oliveira y Pinhata, 2008; Sidrach-Cardona et al., 2014; Zhang
et al., 2016) proporcionando nutrientes y proteccion contra la luz o la depredacion. Diversos
autores ya establecieron que la calidad microbiolégica del agua de irrigacidén esta afectada por
las condiciones climaticas (precipitaciones), la localizacién geografica (presencia de animales
domésticos o salvajes) y la estacionalidad (temperatura del agua) (Allende y Monaghan, 2015) y
en el caso concreto de E. coli, de la fuente de agua de irrigacidn, el clima y la metodologia

empleada para su cuantificacion (Truchado et al., 2018).

En los recuentos realizados en placas de cultivo adicionadas con antibiético, se detectd un
alto porcentaje de cepas resistentes a la eritromicina, el sulfametoxazol y la ampicilina. Los
niveles de contaminacion en E. coli resistentes a antibidticos estuvieron en el mismo orden que
los obtenidos en estudios previos de canales de riego (Czekalski et al., 2012; Bessa et al., 2014;
Brooks et al., 2014; Udikovic-Kolic et al., 2014; Blaak et al., 2015; Truchado et al., 2018), donde
la mayor concentracion de ARB se encontrd en aguas superficiales o subterrdneas que han sido

objeto de contaminacidn por aguas residuales, estiércol animal y actividad agricola.

Las tasas de resistencia a la eritromicina y las aminopenicilinas fue similar a la encontrada
en las EDAR, y esperable, tal como se ha comentado previamente. En el caso del sulfametoxazol,
cuya prevalencia fue mas elevada que la encontrada en las EDAR, podria proceder
fundamentalmente de la escorrentia de los campos que atraviesan las acequias, rio o barranco.
Se ha demostrado que la irrigacion agricola de los campos con agua fresca o con aguas tratadas
potencian la presencia del gen sull. Teniendo en cuenta la alta movilidad de este gen junto con
el int/l (Gillings et al., 2015; Gillings, 2017), se cree que la continua irrigacion lleva al
enriquecimiento de este gen en el suelo y el subsuelo poroso (Kampouris et al., 2021). La
presencia de agentes selectivos, como el sulfametoxazol, promocionaria la seleccidon de este ARG
y/o promocionaria su transferencia horizontal. El sulfometoxazol se usa ampliamente y tiene una
tasa de atenuacion natural muy baja (Li et al., 2019) encontrandose en grandes concentraciones

en las EDAR (Nikolaou et al., 2007; Barnes et al., 2008; Avisar et al., 2009; Michael et al., 2013),
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persiste en el medio ambiente subterraneo (Barnes et al., 2008; Avisar et al., 2009) y tiene una
alta prevalencia en el medio ambiente acuatico (Watkinson et al., 2009; Gao et al., 2012). Se ha
demostrado, ademas, que el incremento de prevalencia del sull en su camino hacia los acuiferos

depende de la concentracion de sulfametoxazol en el agua (Liineberg et al., 2018).

Es de destacar que en las muestras de estas acequias se encontraron niveles de
resistencias a sulfametoxazol, ciprofloxacino, azitromicina y cefotaxima significativamente
mayores que en el resto de los tipos de aguas, incluidos los efluentes de EDAR, un dato muy poco
tranquilizador, ya que estas aguas estan en contacto directo con todos los ambientes (agricola,

bafio, pesca, etc.) a través de los cuales estas resistencias pueden llegar al ser humano.

Los perfiles de resistencia de las cepas de E. coli confirmaron los resultados obtenidos en
las placas de cultivo con este antibidtico, ya que el sulfametoxazol fue el antibidtico frente al que
se encontré un mayor numero de cepas resistentes en este tipo de aguas (97%). La misma
correspondencia se observd para el resto de los antibidticos ensayados, siendo las resistencias a
la ampicilina, tetraciclina y ciprofloxacino, también muy frecuentes. Las resistencias al
sufometoxazol, ampicilina y tetraciclina son, en varios estudios, las mds prevalentes en el caso
de aguas superficiales de riego que provienen de rios y lagos (Laroche et al., 2009; Ibekwe et al.,
2011; Ham et al., 2012; Koczura et al., 2012; Su et al., 2012; Rizzo et al., 2013; Blaak et al., 2015;
Rosas et al., 2015; Zhang et al., 2015b; Guruge et al., 2021). En un trabajo de revisién
bibliografica y metaandlisis sobre la prevalencia de resistencias de E. coli en muestras
ambientales, también se demostrd una alta resistencia para estos tres antibidticos, no asi para
el ciprofloxacino (Pormohammad et al., 2019). La resistencia a los aminoglucdsidos encontrada

en este trabajo fue baja, lo que coincide con estudios anteriores (Hara et al., 2018).

Respecto a la multirresistencias, se detectaron un total de 15 perfiles distintos,
apareciendo en todos ellos resistencia a los betalactdmicos. En un trabajo similar de Wang et al.
(2013) se observaron 31 perfiles diferentes de multirresistencia en 114 aislados de E. coli. Otros
estudios realizados en rios (Ram et al., 2007; Hu et al., 2008; Ibekwe et al., 2011), han mostrado
una amplia variedad de perfiles de multirresistencia, que suele ser atribuido a los diferentes

origenes de los aislamientos (Osinska et al., 2017).

En nuestro caso, el Barranco de Carraixet mostré la mayor tasa de multirresistencia (88%
de sus aislados de E. coli), presentando cuatro fenotipos diferentes. Ademas, tres aislados de E.
coli fueron resistentes a 9 de los 14 antibidticos probados. En este barranco acaban los efluentes
de dos EDAR, que, como se ha visto previamente (Silva et al., 2006; Korzeniewska et al., 2013;

Amador et al., 2015; Blaak et al., 2015) y se ha confirmado en este estudio, aunque reducen la
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concentracion de bacterias, no lo hacen con la proporcion de ARB. Este es un resultado
relevante, ya que el barranco de Carraixet desemboca en el mar y se ha sugerido que las aguas
costeras pueden actuar como un nuevo reservorio de determinantes de la resistencia

antimicrobiana, contribuyendo a su diseminacidon ambiental (Bennani et al., 2012).

Las muestras de la acequia de Vera mostraron una tasa de multirresistencias del 64% entre
sus aislados de E. coli. Esta alta tasa se asocia principalmente a las actividades agricolas de los
lugares por los que atraviesa. También hay que considerar que, en el punto de muestreo
seleccionado, el agua ha realizado un recorrido mas largo por el subsuelo de la ciudad de
Valencia, lo que plantea la posibilidad de contacto con fuentes de contaminacién

antropogénicas.

En las muestras del rio Turia se observd un alto porcentaje de multirresistencias (80%),
dato esperable, puesto que estas aguas fueron recolectadas en una zona poco profunday en un
area muy poblada, lo que facilita el contacto con humanos y animales. Se sabe que las
actividades antropogénicas promueven el enriquecimiento y la propagacion de los
determinantes de resistencia a antibidticos (Jia et al., 2018; Chen et al., 2019b), que en nuestro

caso estdn relacionados con los antibidticos mas prescritos en nuestro pais.

Al analizar los ARG presentes, se observd que los genes blaTEM y tetW estaban presentes
en practicamente todas las muestras de agua, mientras que el resto de genes, sull, gnrSy ermB
también presentaron un alto porcentaje de prevalencia. Estudios previos han demostrado que
los genes blaTEM y sull estan muy extendidos entre las bacterias ambientales (Marti y Balcazar,
2013). Por otra parte, la abundancia del gen tetW estd estrechamente relacionada con las
practicas agricolas (Patterson et al., 2007). Cuando comparamos los datos obtenidos en este
trabajo con la bibliografia disponible, vemos diferencias en los ARG mas prevalentes, pero todos
tienen un denominador comun, y este es la elevada presencia global de estos ARG. Un estudio
llevado a cabo en Brasil para los genes blaTEM, ermB, gnrS y sull encontrd, como en nuestro
estudio, la presencia de estos ARG en todas las muestras tomadas en distintos puntos de un rio
a su paso por una ciudad (Arsand et al., 2020). Otro estudio, realizado en Alemania y Australia,
detecto el gen sull en todas las muestras estudiadas, mientras que otros ARG se encontraron en
un alto porcentaje (Stoll et al., 2012). La presencia del gen sull, a mayor concentracion que
cualquiera de los otros ARG, ha sido publicada en otros estudios (Dungan et al., 2018; Kumar et
al., 2020) y resultados similares a los nuestros se encontraron en un estudio realizado en dos

importantes rios de Italia (Pantanella et al., 2020).
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Otro punto importante en esta investigacidon era comprobar la carga gendmica de estos
ARG en E. coli. blaTEM fue el mas detectado (96%), confirmando estudios previos que habian
informado que este gen esta ampliamente presente en cepas aisladas de E. coli procedentes de
cuerpos de agua en paises como Espafia, Australia, Francia, China, Polonia o India (Lartigue et
al., 2005; Tristram y Nichols, 2006; Garcia-Cobos et al., 2008; Ortega et al., 2012; Liu et al., 2014;
Ojdana et al., 2014; Bajaj et al., 2015; Singh et al., 2018).

Al comparar los resultados de la CMI de las cepas de E. coli seleccionadas y la presencia
en estas de los diferentes genes de resistencia, se observd que, al igual que ocurria en el caso
de las EDAR, con el primer método se detectd un mayor porcentaje de resistencias a cada
antibidtico de lo que la presencia de los respectivos genes de resistencia seleccionados podria
hacer esperar, salvo en el caso del gen blaTEM. Este resultado no es sorprendente, ya que existe
una gran variedad de genes que codifican resistencias al mismo grupo de antibiéticos, ademas
de otros mecanismos de resistencia que pueden intervenir, tal como se ha comentado
previamente en esta discusion. Es de destacar que, mientras que la presencia en las muestras de
agua del gen ermB era muy elevada, su presencia en E. coli fue practicamente nula, apoyando
que la resistencia de E. coli a los macrdlidos es fundamentalmente intrinseca, y solo unas pocas

cepas adquieren el gen ermB u otros genes de resistencia a los macrélidos (Ma et al., 2022).

Haciendo una recapitulacién de los principales resultados obtenidos en esta parte del
trabajo, en la que se analizaron aguas destinadas al riego agricola de la zona de Valencia,
procedentes de efluentes de EDAR y de vias de agua superficiales, hay que destacar que, aunque
la principal funcidn de las plantas de tratamiento de aguas residuales (EDAR) es la eliminacion o
disminucién de sustancias y microorganismos nocivos para los seres humanos, hemos
encontrado que esta depuracién no es suficiente para eliminar el riesgo de dispersién de AMR
en el medio ambiente. La alta densidad y diversidad de microorganismos, presencia de
antibioticos y sus residuos, otros compuestos quimicos (biocidas y metales pesados) y un medio
rico en nutrientes existentes en las EDAR las convierten en el nicho idéneo para la transferencia
vertical y horizontal de genes de resistencia a otras bacterias (Rizzo et al., 2013; Osinska et al.,
2016; Turolla et al., 2018) bajo presion selectiva, incluso a bajas concentraciones de antibidticos
(Cantas et al., 2013; BiroSova et al., 2014; Hall et al., 2017). Todo ello provoca un claro peligro de
transferencia de estos determinantes de resistencia al medio ambiente. Las EDAR no fueron
disefadas con la finalidad de realizar la eliminacion de ARB, ni de ARG y, como se ha comprobado
en este estudio, los tratamientos terciarios con desinfeccion ultravioleta no son suficientemente
efectivos, de forma que, aunque los recuentos obtenidos entren dentro de los limites

establecidos por la legislacion para el uso de estas aguas para el riego, los microorganismos que
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arroja el efluente tienen un elevado nivel de determinantes de resistencia a los antibiéticos que

finalizaran en el medio ambiente.

Es de destacar también que, tanto los niveles de microorganismos capaces de crecer en
medios con antibidticos, como los porcentajes de cepas resistentes de E. coli a cada uno de los
antibidticos testados, fueron casi idénticos en los efluentes de EDAR y en las aguas superficiales
de riego, demostrando la homogeneidad de los patrones de resistencia que circulan a través del
medio acuatico en nuestra drea geogrdafica. La Unica excepcién es que, a diferencia de lo
encontrado en las EDAR, en las aguas superficiales no se detectd ninguna cepa resistente al
meropenem ni a la colistina, dos antibiéticos utilizados en caso de fallo de otros antibiéticos y

gue tienen una procedencia probablemente hospitalaria.

Por otra parte, los altos niveles de ARB y ARG detectados en las aguas de riego y el hecho
de no haberse observado diferencias significativas entre el sitio o el momento de muestreo y la
deteccién de bacterias multirresistentes en ningun tipo de agua, son datos preocupantes, ya que
evidencian el alto grado de dispersidén de los mismos por todos los ambientes acuaticos y
agricolas, asi como el riesgo de transferencia potencial de ARB y ARG a los cultivos alimentarios,
confirmando el potencial de estas aguas para contribuir a que estos determinantes de

resistencias alcancen al ser humano.

El uso de E. coli como indicador de resistencias ha mostrado ser de gran utilidad. Este
microorganismo se ha utilizado previamente como monitor de la propagaciéon de bacterias
resistentes a antibidticos en aguas recicladas (Watkinson et al., 2007) y es un potente vector de
diseminacién de ARG en el medio ambiente (Aristizdbal-Hoyos et al., 2019). Esto es
especialmente relevante, dada la elevada carga de cepas de E. coli resistentes que hemos

encontrado en todas las muestras analizadas en este trabajo.

Por ultimo, la presencia de ARG en muestras tomadas directamente de estas aguas en
comparacioén con las resistencias observadas en las cepas de E. coli seleccionadas, corrobora la
hipdtesis de que los estudios dependientes del cultivo pueden subestimar la prevalencia de

genes de resistencia que estan presentes en muestras ambientales (Henriques et al., 2006).

Consideramos que el estudio de los niveles de AMR en aguas de riego podrian ayudar a
proporcionar una mejor comprension de este problema y mejorar el manejo de la contaminacién
causada por los antibidticos y los genes de resistencia relacionados, implementando medidas

adecuadas para su control en nuestra area geografica.

Seria conveniente ampliar el estudio a otros ARG, para mejorar la correlacidon con los

resultados fenotipicos. En este sentido, el seguimiento metagendémico mediante técnicas de
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secuenciacién masiva de nueva generacion (Next generation sequencing, NGS) para la deteccion
de todos los ARG presentes y la posible aparicién de nuevos ARG se perfila como una
potentisima herramienta. También la cuantificacidn de los niveles de estos ARG mediante PCR

cuantitativa es fundamental en la vigilancia de los riesgos de transmisién de las ARM.

Creemos que se deberian establecer puntos criticos de vigilancia en estas acequias y
canales de riego para monitorizar tanto ARB como ARG, ya que han demostrado ser habitats
muy influenciados por la actividad urbana y agricola, por los efluentes de las EDAR que finalizan
en ellos, la irrigacién con aguas residuales tratadas, las aguas pluviales urbanas, la escorrentia
asociada, etc., finalizando en el medio ambiente y entrando posteriormente en la cadena

alimentaria o en nichos clinicamente relevantes.
2. Aguas de costa y aguas continentales

Esta parte del trabajo se realizd con el objetivo de conocer la calidad microbiolégica de
las aguas costeras y continentales de nuestra drea geografica, asi como los niveles de resistencia
a antibidticos en ellas, teniendo en cuenta la legislacion existente y las recomendaciones para

la monitorizacién de AMR en el ambiente descritas en el apartado anterior.

Los vertidos desde las EDAR, la escorrentia fluvial o el contacto con humanos y animales
se identifican como las principales fuentes para la aparicion de resistencia a los antibidticos en
ambientes marinos (Hatosy y Martiny, 2015), pero pueden influir otros factores, tales como las
actividades de la acuicultura o el papel de los microorganismos marinos, mediante la produccién
de antibidticos que pueden intervenir en la seleccidn de la resistencia (Tortorella et al., 2018).
Hay que sefialar que todas las EDAR que vierten sus aguas a las zonas costeras analizadas en
este trabajo lo hacen a través de emisarios submarinos, en zonas donde las corrientes favorecen

su dispersién en alta mar y evitan el reflujo hacia tierra.

Para la evaluacion de la calidad del agua de costa hemos tomado como referencia el Real
Decreto 1341/2007, del 11 de octubre, sobre la calidad de las aguas de bafio, mediante el
recuento de los indicadores de contaminacion fecal, E. coli y Enterococcus spp. Los enterococos
se consideran microorganismos robustos capaces de resistir muchos factores estresantes
ambientales, que exhiben mayor persistencia que E. coli (Vergaray et al., 2007; Schneeberger et
al., 2015), especialmente en el agua de mar, ya que soportan mejor las condiciones salinas del
medio. Se ha estimado que la supervivencia de E. coli en agua marina es de 0,8 dias mientras

que la de los enterococos es de 2,4 dias (Noble et al., 2003).

En nuestro estudio, las medias de los recuentos de E. coli (1,3 a 1,8 logio UFC/100 mL) y

de Enterococcus spp. (1,4 a 1,9 logio UFC/100 mL) se encuentran en la calificacion de calidad de
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agua “excelente” y dentro del rango o promedio calculado a partir de la recopilacion de
multiples estudios en aguas marinas a nivel mundial, que abarcan cuatro décadas de
investigacion (Korajkic et al., 2018), siendo para E. coli de 0,59 a 3,51 logio UFC/100 mL y para
Enterococcus spp. de 0,63 a 3,21 logio UFC/100 mL. En un macroestudio realizado en Espafia
entre 2012 y 2015, que comprendia 1392 playas de todo el pais (Aragonés et al., 2016), se
detectd para el Mediterraneo sur, donde se tomaron nuestras muestras, una media de 1,4 logio
UFC/100 mL para E. coli y 1,32 logio UFC/100 mL para Enterococcus spp., siendo la media
nacional de 1,93 y 1,65 logix UFC/100 mL respectivamente para cada uno de los
microorganismos. Nuestros valores se encontraban dentro de esas medias, aunque
encontramos alguna muestra con valores de E. coli de 3,8 logio UFC/100 mL y alguna muestra
de Enterococcus spp. con niveles de 2,9 logio UFC/100 mL. Ambos resultados sobrepasan los
valores permitidos y podrian ser debidos a vertidos de materia fecal por algin problema de
canalizacion o a la escorrentia causada por las lluvias. Por otra parte, estas muestras
excepcionalmente contaminadas fueron tomadas en verano, en playas cercanas a la ciudad de
Valencia, donde no solo una parte de la poblacién autéctona (Valencia y su area metropolitana
tiene una poblacidn de alrededor de un millén y medio de habitantes) sino una gran cantidad
de turistas, se bafian durante esas fechas (seiscientos mil turistas visitan la ciudad en Valencia
en verano). En general, las playas en ambientes urbanos, como es nuestro caso, tienen una
calidad menor que en ambientes semi-urbanos o naturales (May et al., 1998; Winter y Duthie,
1998; McLellan, 2004; Ariza et al., 2010), asociado al nimero de gente que usa las playas, asi
como las mascotas y pajaros, especialmente gaviotas, que tienen acceso a ellas (Whitman et al.,
2004; Haugland et al., 2005; Abdelzaher et al., 2010). Por todo ello es dificil establecer el origen

de esta contaminacion.

El porcentaje de las cepas de E. coli resistentes a al menos un antibiotico fue del 60%,
porcentaje similar al obtenido en un estudio realizado en playas de Brasil (Da Costa et al., 2015),
e inferior a otros tres estudios, uno en Portugal con porcentajes del 90% (Alves et al., 2014),
otro en China con porcentajes del 80% (Wang et al., 2015) y otro en Kuwait con porcentajes de
hasta el 90% (Al-Sarawi et al., 2018). La resistencia a la ampicilina fue la mas frecuente,
apareciendo en un tercio de los aislados y confirmando que la resistencia a los betalactamicos
en el medio ambiente acuatico es la mas prevalente (Watkinson et al., 2007; Al-Bahry et al.,
2009; Da Costa et al., 2015; Letchumanan et al., 2015; Sanlitlirk y Giran, 2022). Otros
antibiéticos como el ciprofloxacino, acido nalidixico, tetraciclina y sulfametoxazol, presentaban
ratios de resistencia que oscilaban entre el 14% y 18%. En un estudio realizado en agua de mar

de Portugal, se obtuvieron porcentajes de resistencia similares a los nuestros para los
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antibidticos antes citados, salvo para la tetraciclina, donde el porcentaje de resistencia fue del
40% de los aislados (Alves et al., 2014). Otro estudio realizado en la isla del Rey Jorge en la
Antartida, lugar extremo donde la presencia humana se debe a las bases cientificas instaladas y
con un control muy estricto de eliminacién de contaminaciéon fecal, ha encontrado un
porcentaje de E. coli resistentes a al menos un antibidtico, del 45%. De ellos, el 40% eran
resistentes a la ampicilina, el 28% a la tetraciclina y el 18% a la sulfonamida, y el 8% de las cepas
presentaban multirresistencia (Hernandez et al., 2019). Esto refleja una resistencia comun a los
betalactdmicos a nivel mundial, con porcentajes diversos de resistencia a otros antibiéticos,
dependiendo de la localizacion geografica. En este trabajo no se detecté ninguna relacion entre
el numero de cepas resistentes a cualquier antibiético y la zona de donde fueron aisladas, lo que
confirma estos datos previos, y demuestra la capacidad de las AMR para distribuirse

homogéneamente en el agua de mar.

El 9% de las cepas de E. coli mostraron multirresistencia, de nuevo con la familia de
betalactamicos presentes en todos ellos. Al comparar estos datos con otros estudios vemos
porcentajes de multirresistencia muy diversos, lo que apoya la idea de que la mayoria de las ARB
multirresistentes no son de origen ambiental, sino que se originan en lugares de alta presion
selectiva (ecosistemas con alta contaminacion) y los niveles encontrados en cada zona
geografica van muy en consonancia con las politicas de empleo de antibidticos en ellas (ECDC,

2021a).

Los enterococos mostraron bajos niveles de resistencia (23%), en comparacién con otros
estudios realizados en playas del mar Mediterraneo; por ejemplo, en Italia, con un 38% de cepas
resistentes (Vignaroli et al., 2018) o en Tulnez, donde esta resistencia llega hasta el 75% (Alibi et
al., 2021). Solo se obtuvieron cepas resistentes frente a la tetraciclina (20% de los aislados) y
frente a la daptomicina (3% de los aislados), siendo este ultimo un farmaco de poco uso. Estos
datos confirman los obtenidos por otros autores respecto a la prevalencia de la resistencia a la
tetraciclina (Moore et al., 2008; Vignaroli et al., 2018), pero contrastan con otros estudios con
una alta resistencia a diferentes agentes, tales como la eritromicina (De Oliveira y Pinhata,
2008), a la ampicilina (Rathnayake et al., 2012; Alipour et al., 2014) al ciprofloxacino (tuczkiewicz
et al., 2010b; Alipour et al., 2014; Echapare et al., 2019) o al cloranfenicol (Alipour et al., 2014,
Echapare et al., 2019), ya que en nuestro estudio no aparecid ningun aislado resistente a estos
antibidticos. Es muy importante resaltar que ningun aislado presentaba resistencia a la
vancomicina, coincidiendo con un estudio similar en Italia (Vignaroli et al., 2018). Tampoco se
encontrd ningln aislado de Enterococcus spp. multirresistente. Estos datos son alentadores,

puesto que los enterococos resistentes a antibidticos encontrados en las aguas marinas costeras
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suelen estar muy relacionados con aislados clinicos humanos, probablemente originados a partir

de efluentes urbanos (Vignaroli et al., 2013; Di Cesare et al., 2014).

Respecto a la presencia de ARG en agua, se encontré que un 57% de las muestras de agua
costera contenian algun gen de resistencia, porcentaje menor que el encontrado en aguas de
riego. Todos los genes estudiados tenian una prevalencia menor a los encontrados en otras
aguas, siendo el gen blaTEM, presente en el 47% de las muestras, el mas frecuente. Existen otros
estudios en el Mediterraneo en los que este gen es detectado en practicamente todas las
muestras (Alves et al., 2014; Gambino et al., 2022), confirmando que las resistencias a los
betalactdmicos causadas por la presencia del gen blaTEM son las mas frecuentes en los

ecosistemas marinos (Hatosy y Martiny, 2015; Alduina et al., 2020).

Cuando valoramos el contenido de ARG en E. coli, se mantuvo el mismo patréon genotipico
gue en los encontrados en los demas tipos de agua. El gen blaTEM, junto con el gen sull, fueron
los mas detectados, observandose para este Ultimo una prevalencia superior a la encontrada en
los aislados de otros tipos de agua. El gen gnrS y el gen tetW se detectaron practicamente en los
mismos porcentajes (37% y 40%), mientras que el gen ermB solo se detectd en tres de los
aislados (5%). La coincidencia, tanto en el patrén de ARG, como en la prevalencia para los
aislados en los distintos tipos de aguas, sugeriria que los E. coli resistentes aislados en agua de

mar provienen posiblemente de contaminacion fecal.

En el caso de Enterococcus spp., se decidid no incluir el gen sull en el estudio, ya que los
enterococos son considerados clinicamente resistentes a las sulfonamidas, incluso aunque
muestren cierta sensibilidad in vitro (CLSI, 2020), por lo que consideramos que su deteccién no

aportaba informacién relevante.

En estos aislados, el gen blaTEM se detectd en 12 aislados, siendo el mas prevalente,
aunque ninguno de ellos mostré resistencia frente a la ampicilina. Este resultado esta en
consonancia con otros estudios que verifican que esta resistencia es en parte intrinseca, por la
baja afinidad de su union de las PBP (Kakoullis et al., 2021) y que el nivel de expresion de
betalactamasas en estas especies es bajo (Hollenbeck y Rice, 2012; Guzman Prieto et al., 2016).
La presencia de los otros ARG estudiados fue muy baja o nula, como el gen gnrS, que no se
detectd en ninguna de las cepas aisladas. Se ha reportado que en estos microorganismos es
normal la adquisicién de esta resistencia a través de otros genes o mutaciones cromosdémicas
(Miller et al., 2014). Al igual que para E. coli, tampoco se mostrd ninguna relacion de

dependencia entre la zona de muestreo y la aparicién de genes en las cepas.
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Los ARG fueron detectados en mayor medida en los aislados de E. coli que en las muestras
de agua directa. Estos resultados son diferentes a los encontrados en otros tipos de agua
analizados, donde el porcentaje de deteccién de ARG en agua directa, por la variedad de
microorganismos que intervienen con distintos contenidos de ARG y los eARG, suele ser mayor
que el encontrado en las cepas de E. coli. Para analizar las muestras de agua marina
directamente, se parte de la membrana de filtracién en la que han quedado retenidas bacterias
de diferentes origenes, fagos y particulas que pueden contener diferentes sustancias. Teniendo
en cuenta esto, podemos sospechar de dos posibles causas de esta diferencia: una de ellas es el
limite de deteccidn de la propia PCR, ya que el medio marino es un medio diluido, por lo que el
filtrado podria aportar poco material genético para la amplificacidn, mientras que para la
deteccién de los ARG de E. coli se parte de colonias puras con gran carga de DNA. Otra posible
causa podria ser que la PCR realizada para muestras marinas directamente de los filtros puede
estar afectada por diversos inhibidores, sustancias presentes como polifenoles, algunos restos
de acidos o glicdgeno, todos ellos presentes en el medio marino y conocidos por su capacidad

de inhibir la PCR (Schrader et al., 2012).

Respecto a la correlacion entre el genotipo de ARG y el fenotipo de
resistencia/sensibilidad de la CMI a antibidticos representativos correspondientes, los
resultados para las cepas de E. coli fueron muy parecidos a los obtenidos en las aguas de EDAR
y aguas de riego, ya discutidos previamente. En el caso de los enterococos, la tetraciclina es casi
el uUnico antibidtico frente al que aparecian resistencias, pero solo una de las seis cepas
resistentes a este antibidtico poseia el gen tetW. Algunos autores han sugerido que el ARG mas
prevalente en Enterococcus spp. para proporcionar resistencia frente a las tetraciclinas es el
tetM (Murray, 1998; Tannock, 1999; Roberts, 2005), aunque existen otros ARG que pueden

haber provocado esta resistencia, como ya se ha comentado previamente.

En cuanto a las aguas continentales, entendiendo como tal todos los cuerpos de agua
dulce permanentes que se encuentran sobre o debajo de la superficie de la tierra, estas se
encuentran bajo la influencia de una gran cantidad de factores que influyen directamente en su
calidad, y por tanto en el riesgo para la salud humana (Murphy et al., 2017). Estas aguas
superficiales y subterraneas son nuestras principales fuentes de agua potable, pero son también
el destino de contaminacion fecal, farmacos y sus residuos, a partir de EDAR, sistemas sépticos
y escorrentias (Nwosu, 2001; Baquero et al., 2008; Taylor et al., 2011; Andrade et al., 2018;
Chique et al., 2021). El ingreso de materia fecal de origen animal o humano representa una
amenaza clave para la calidad del agua y la Salud Publica, ya que pueden contener

microorganismos patdgenos (Hynds et al., 2014; Murphy et al., 2017; Kauppinen et al., 2018;
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Chique et al., 2021). Asegurar la calidad del agua es, por tanto, fundamental, controlando
peligros emergentes como puede ser las AMR presentes en ella (Pruden et al., 2006; Taylor et
al., 2011). De hecho, varios estudios han detectado ARB y ARG en fuentes de agua potable sin
tratar, como rios y lagos (Wellington et al., 2013; Bartley et al., 2019; Ma et al., 2021), pozos
(Zhang et al., 2015a; Zhang et al., 2015c) y aguas subterraneas (Murphy et al., 2017; Andrade et
al., 2022).

Para su consumo, estas aguas seran potabilizadas mediante productos quimicos, como la
cloracién, o procesos fisicos, como la filtracién en membrana (Shannon et al., 2008), ya que la
legislacidon exige que la presencia de microorganismos en el agua potable sea nula (WHO,
2022b). Por ello, en este trabajo hemos estudiado la calidad de las diferentes fuentes de agua,
no desde el punto de vista de su posterior consumo humano, sino para valorar su papel como
reservorios y medios de dispersién de ARB y ARG al ambiente. Dada la inexistencia de
reglamentacion especifica, hemos seguido los mismos criterios microbioldgicos empleados en
los estudios del agua de costa, determinando la presencia y resistencias a antibidticos de

indicadores fecales, E. coli y Enterococcus spp., aislados de estas muestras.

Las aguas superficiales formadas por los rios Turia y Jucar, asi como las masas de agua
subterranea de la Plana de Valencia (norte-sur, Bufiol, Cheste y Sierra del Ave) con recursos
hidricos de 500 hm? al afio, representaron el objeto de nuestro estudio, a través de 102 muestras
tomadas en pozos, aguas superficiales y fuentes. Estas masas de agua estan localizadas
geograficamente en un espacio con una elevada aglutinacion de poblacién, un importante

desarrollo ganadero e industrial y una intensa actividad agricola.

Los recuentos obtenidos para E. coli oscilaron en un rango de 0,3 a 3,5 log1o UFC/100 mL,
mientras que, para enterococos, se encontraron dentro de un rango de 0,2 a 2,4 logio UFC/100
mL. Algunas muestras registraron recuentos altos como, por ejemplo, una muestra con > 3,3
log1o UFC/100 mL de E. coli. Esto puede deberse a que los puntos de recogida estén localizados
cerca de lugares de descarga de acequias, desaglies o aguas residuales, ya que algunos acuiferos
son muy vulnerables a la contaminacidon bacteriana como resultado de sus caracteristicas
hidrogeoldgicas (Mahler et al., 2000; Dussart-Baptista et al., 2003, 2007; Staley y Sadowsky,
2018). También hay que considerar otros mecanismos que pueden intervenir en la
contaminacion de este tipo de aguas, como el disefio de la fuente, su ubicacion, su
mantenimiento y los patrones de uso de la tierra (Hynds et al., 2012; Wallender et al., 2014;

Atherholt et al., 2017; Andrade et al., 2018).
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Los recuentos de aguas superficiales obtenidos en este trabajo estdn en consonancia con
otros estudios, como el realizado en el rio Hudson, donde los recuentos de E. coli y enterococos
fueron de 0 a 3,4 log1o UFC/100 mL (Brooks et al., 2020) o como el realizado en un rio aleman
donde los recuentos medios de E. coli y enterococos fueron de 1,2 a 4,4 logio UFC/100 mL y de
0,5a 4,1 logio UFC/100 mL respectivamente (Herrig et al., 2020). En nuestro pais se encontrd en
el rio Besos una media de 3,3 a 3,9 logio UFC/100 mL para E. coliy de 2,6 a 4,4 logio UFC/100 mL

para enterococos (Jurado et al., 2019a).

En el caso de aguas de origen subterraneo, solo una de las ocho fuentes testadas (13%)
presentd valores por encima de 1 logio UFC/100 mL para E. coli y tres (38%) para enterococos,
mientras que el resto fueron menores a 1 logio UFC/100 mL para ambos microorganismos. En
los pozos, el 22% de las muestras de E. coliy el 37% de las muestras de enterococos presentaron
valores por encima de 1 logio UFC/100 mL. En general, los valores de recuentos de E. coli
registrados por nosotros estan dentro de los valores normales reportados para este tipo de
aguas (Stoll et al., 2012; Fernando et al., 2016; Gomes Freitas et al., 2017). En un estudio de
Estados Unidos, los recuentos de E. coli fueron de 0 a 2,4 logi1o UFC/100 mL (Olson et al., 2022);
en otro realizado en Francia los recuentos medios fueron de 0,7 a 2,7 logio UFC/100 mL (Henriot
etal., 2022) y en otro estudio realizado en Irlanda durante un periodo de diez afios en 132 pozos,
el 29% de estos presentaron valores de recuentos de E. coli por encima de 1 logio UFC/100 mL
(Andrade et al., 2022). Por otro lado, estudios que han incluido tanto E. coli como enterococos
han dado valores medios de la presencia de ambos microorganismos de 0 a 2,7 logio UFC/100
mL (Jurado et al., 2019a; Goshu et al., 2021) y en un estudio de Portugal realizado durante 4
afios se encontré que el 59% de las muestras fueron positivas para E. coli y el 62% para

enterococos (Teixeira et al., 2018).

Aungque las aguas subterraneas parecen que representan un recurso hidrico seguro, en
gran parte debido a la capacidad de atenuacidn de los contaminantes de las capas del subsuelo
suprayacente, aun son susceptibles de contaminacién microbiolégica (Bradford y Harvey, 2017).
Los origenes de esta contaminacidn en nuestra drea provienen, por una parte, de la actividad
agricola, llegando a los acuiferos a través de filtraciones de aguas de riego (Ballesteros et al.,
2009); de la eliminacién de aguas residuales de fuentes domésticas, municipales o industriales
(Andrade et al., 2018); y de la escorrentia provocada por las lluvias, posteriormente filtrada
(Hynds et al., 2012; Moreira y Bondelind, 2017; Murphy et al., 2017; Andrade et al., 2018). Otros
factores que juegan a favor de esta contaminacién son el clima (las altas temperaturas
incrementan la concentracidon bacteriana), la humedad del suelo, el entorno hidrogeoldgico

local y las infraestructuras especificas de la fuente (disefio del pozo, mantenimiento, etc.) (Hynds
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et al., 2012; Wallender et al., 2014; Atherholt et al., 2017; Andrade et al., 2018). Hay que
mencionar una investigacion internacional que sugiere una posible adaptacion de E. coli a los
entornos de aguas subterraneas, provocando una sobreestimacién de los eventos de
contaminacion persistentes (Touchon et al., 2020; Tropea et al., 2021). En cualquier caso, si se
considera la legislacidn sobre aguas para contacto humano mediante el bafio, aplicadas para

nuestro propdsito, los niveles encontrados no supusieron, en general, un riesgo para la salud.

En este estudio, el 28% de las cepas de E. coli aisladas fueron resistentes a al menos uno
de los antibidticos ensayados y el 10% presentd multirresistencia. Teniendo en cuenta el origen
de las muestras de agua, los aislamientos de aguas de pozo mostraron la mayor tasa de
resistencia a los antibidticos y el mayor indice de multirresistencia. Al comparar nuestros
resultados con los encontrados por otros autores, destaca la revision realizada por Andrade et
al. (2020) sobre setenta publicaciones relacionadas con la resistencia de microorganismos en
aguas subterraneas, que mostré que el 80,2% de los aislados eran resistentes a al menos un
antibidtico (fueron identificadas ARB en el 76,9% de los pozos y fuentes) y el 57,2% de ellos eran
multirresistentes. En concreto, el porcentaje de resistencia de E. coli a, al menos, un antibiético
osciléd entre el 50% y 100% (31 estudios) con una media del 79,8% de los aislados y para
enterococos entre el 78% y 100% (10 estudios), situdndose la mutirresistencia para E. coli entre
el 10% y el 80% con una media del 45,4% de los aislados y, para enterococos entre el 28% y
100%. La diferencia es muy grande respecto a nuestros datos, ya que los niveles de resistencia

encontrados en este trabajo son mucho menores, lo cual es una buena noticia.

Respecto a los diferentes antibidticos, se observd que la mayoria de los aislados de E. coli
fueron resistentes a tetraciclina y sulfametoxazol, seguidos de ampicilina, coincidiendo con
otros estudios (Pereira et al., 2013; Kotlarska et al., 2015; Rosas et al., 2015; Zhang et al., 2015b;
Stange et al., 2016; Chen et al., 2017; Dungan y Bjorneberg, 2021). Estos resultados coinciden
también con los obtenidos para otros tipos de aguas analizados en este trabajo, y eran
esperables puesto que, como ya se ha comentado, son antibidticos que han sido ampliamente
utilizados en medicina humana y veterinaria (Jiang et al., 2013; Maal-Bared et al., 2013; Pereira

etal., 2013).

Tenemos que destacar los mayores porcentajes de resistencias detectados en las cepas
obtenidas de agua de pozo y destacar su importancia respecto a las barreras de resistencia, ya
gue encontramos una cepa de E. coli resistente a once de los catorce antibidticos ensayados,
incluyendo a cefalosporinas de tercera generaciéon y a meropenem. La presencia de cepas
multirresistentes en aguas de pozo se ha descrito previamente (Amaya et al., 2012) y se ha

demostrado que existe una incidencia sorprendentemente alta de E. coli resistente a los
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antibidticos en las aguas subterrdneas rurales, quizas debido a la escorrentia de las granjas o a

las fugas de tanques sépticos (Kiimmerer, 2009).

En cuanto a los Enterococcus spp., solo el 17% de las cepas aisladas fueron resistentes a
al menos un antibidtico, la mayoria a la tetraciclina y eritromicina, coincidiendo con estudios
previos (tuczkiewicz et al., 2010b; Enayati et al., 2015) y Unicamente 3 de ellas mostraron

multirresistencia.

A pesar de los bajos niveles detectados, hay que destacar que dos aislados de enterococos
procedentes de pozos fueron resistentes a la vancomicina, fendmeno que no se habia detectado
en los estudios de aguas marinas. Este hecho es preocupante, ya que indica que las aguas
continentales podrian representar un reservorio de resistencia, con capacidad de transmisién a
otros microorganismos, como el género Staphylococcus (Guzman Prieto et al., 2016). No es
frecuente encontrar esta resistencia en ambientes acudticos, habiéndose sugerido que su origen
estd relacionado con la descarga de aguas residuales procedentes de hospitales. La resistencia
a la vancomicina se considera una amenaza grave por parte de los organismos internacionales,
ya que solo existen unos pocos antibiéticos (linezolid, quinupristin/dalfopristin, daptomicina y
tigeciclina) disponibles para el tratamiento de estas infecciones, y desafortunadamente, la

resistencia a estos antibidticos se estd incrementando (EFSA y ECDC, 2021; Cho et al., 2020).

Respecto a la alta tasa de resistencia a la tetraciclina para ambos microorganismos
estudiados, puede deberse en primer lugar a que estos compuestos tienen una alta capacidad
de combinacidn con el suelo y sus componentes minerales, lo que provoca su retencién y
dispersion en el sedimento después de ser descargadas en las distintas aguas (Pils y Laird, 2007;
Xu y Li, 2010), y por otro lado, a que los genes de resistencia frente a tetraciclina (tet) se
propagan facilmente entre bacterias gramnegativas y llegan a ser encontrados hasta en el 100%
de las muestras de aguas de rios y lagos (Su et al., 2020). En el estudio de Andrade et al. (2020),
los enterococos mostraron altos niveles de resistencia frente a cefalosporinas de segunda y
tercera generacion, lincosamidas, sulfonamidas y penicilinas. En otros estudios donde se ha
cuantificado la presencia de ARG en aguas subterraneas, aguas superficiales y sedimentos
cercanos a un nucleo urbano, como seria nuestro caso, los ARG mas frecuentes son, por orden:
betalactamicos > sulfonamidas > tetraciclinas (Wu et al., 2020), resultados similares a los

nuestros.

Todos los patrones de multirresistencia para E. coli incluyeron resistencia frente a
betalactamicos y tetraciclinas, asociados en la mayor parte de los casos a sulfonamidas, siendo

el perfil BLA-SUL-TET el mas frecuente, coincidiendo con otros estudios (Flores Ribeiro et al.,
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2012; Chen et al., 2017). Es de destacar, como hemos comentado previamente, la presencia en
una de las cepas de E. coli aislada de pozo, de resistencia a casi todos los antibiéticos ensayados,
demostrando la plasticidad de esta bacteria para adquirir resistencias y el riesgo al que esta
sometida la poblacién frente a este tipo de microorganismos. Respecto a los enterococos, se
detectaron muy pocos casos de multirresistencia, estando la eritromicina presente en todos

ellos.

Los ambientes de aguas continentales y en concreto de aguas subterraneas, se podrian
considerar como reservorios ideales para la diseminaciéon de resistencias a antibiéticos (Lupo et
al., 2012). A diferencia de las aguas superficiales, las aguas subterraneas se mantienen por lo
general mucho tiempo retenidas, lo cual puede conducir a una proliferacién bacteriana
prolongada, a su exposicién a residuos de antimicrobianos a bajas concentraciones, ARB y ARG,
en una zona confinada y, ademds, estadn protegidos de los efectos del ambiente como los rayos
ultravioletas y la temperatura (Van Schaik, 2015; Williams-Nguyen et al., 2016). En un estudio
llevado a cabo en nuestro pais en distintos pozos cercanos a instalaciones ganaderas, se
detectaron genes de resistencia frente a las sulfamidas (sull), macrdlidos (ermB), tetraciclinas
(tetW) y fluoroquinolonas (gnrS) (PRAN Medio Ambiente, 2022), lo que confirma el impacto que
tienen las actividades que se realizan sobre el terreno en la microbiota del acuifero y su perfil
de resistencia. Como consecuencia de todo ello, surge la hipdtesis de que los sistemas de agua
dulce se han convertido en puntos criticos de evolucidon de ARB y diseminacion de ARG mediante
la transferencia horizontal de genes (Stoll et al., 2012; Zhang et al., 2014; Rafraf et al., 2016;
Bartley et al., 2019; Ma et al., 2021) a partir de los cuales la resistencia antimicrobiana podria
llegar al agua potable (Sidrach-Cardona et al., 2014; Zhang et al., 2015a; Deng et al., 2016;
Egervérn et al., 2017; Andrade et al., 2020). Los sistemas de agua potable pueden promover y
diseminar las resistencias a antimicrobianos mediante la formacién de biopeliculas en las
tuberias, los depdsitos sueltos y los sélidos en suspensidn, en los que las bacterias se agrupan
adquiriendo una mayor resistencia frente a los tratamientos potabilizadores y los
antimicrobianos (Liu et al., 2017). Sin embargo, falta informacién sobre los mecanismos y vias
de transferencia de ARG en los sistemas de tratamiento y distribucién de agua potable y aiin no
estd claro si la presencia de ARB y ARG ambientales en el agua potable previamente a su
tratamiento tiene impacto significativo en la exposicion humana a ARB patdgenas (Nnadozie y

Odume, 2019).

En conclusidn, podemos establecer que, por los niveles de AMR detectados, los perfiles
de resistencias encontrados (incluso a antibidticos de ultima linea) y las distancias que recorren,

las aguas continentales tienen una relevancia considerable en la dispersién de determinantes
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de resistencias a antibidticos en nuestra area geografica. Se requiere una mayor investigacion
que combine la trazabilidad de la fuente microbiana, mdas pruebas de resistencia a los
antibidticos y una valoracion precisa de la concentracidn de antibidticos presentes en ellas para

caracterizar el riesgo que suponen.

Por ultimo, al analizar conjuntamente todos los tipos de aguas estudiadas en este trabajo
(Anexos Il a VI), se observan diferencias significativas en los niveles de ARB detectados entre las
aguas de riego (mucho mas contaminadas), por una parte, y las aguas costeras y continentales
por otra, pero con una gran homogeneidad en las frecuencias relativas de resistencias a los
diferentes antibidticos en todas ellas, siendo siempre la ampicilina y el sulfometoxazol los
antibiéticos mads prevalentes, seguidos por tetraciclinas y ciprofloxacino. Se han detectado un
gran numero de cepas de E. coli multirresistentes, asi como resistencias a antibidticos de muy
alta relevancia clinica, incluso de ultima opcidn terapéutica, en todos los ambientes acuaticos
analizados, aunque en el caso de las aguas de riego, estas cepas resistentes se aislaron todas en
los efluentes de EDAR y no se encontraron en cauces superficiales. Respecto a los perfiles de
multirresistencia encontrados, es también llamativo que los mas prevalentes en todos los tipos
de aguas analizadas fueron siempre los dos mismos perfiles (BLA-SUL-TET y BLA-QNL-SUL-TET).
Esta homogeneidad en los resultados obtenidos en cuanto a antibidticos frente a los que se
detectaron mas resistencias, presencia de ARG y perfiles de multirresistencia comunes en todas
las aguas estudiadas, hacen pensar que existe una interrelacion e intercambio de determinantes

de AMR entre todos estos sistemas acuaticos.

Consideramos que este trabajo ofrece una visidn integrada sobre el papel del agua como
agente ambiental de dispersidn de las resistencias a antibidticos en el drea de Valencia. Aunque
se trata de un estudio orientado a disponer de una estimacién previa, a partir del cual deberian
realizarse otros con mayor numero y tipos de muestras, estudiando otros microorganismos y
genes, y relacionando los resultados con los niveles de residuos de antibidticos detectados para
poder realizar una adecuada caracterizacion del riesgo, nuestros resultados corroboran la
necesidad de establecer sistemas de vigilancia de las AMR, no solo en la practica clinica o en las
granjas, sino también en el agua, para garantizar un abordaje eficaz de este problema, tal como

demanda la estrategia “One Health” de salud global.
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1. La mayoria de las aguas destinadas al riego agricola analizadas en el presente trabajo
no cumplen con los estandares de calidad establecidos por la normativa espafiola. Esta situacién
plantea un potencial riesgo sanitario, dado que muchos de los productos cultivados en esta
region se consumen crudos. Ademas, la descarga de parte de estas aguas contaminadas al mar

representa un riesgo medioambiental.

2. La calidad microbioldgica del efluente terciario fue diferente en las tres Estaciones
Depuradoras de Aguas residuales (EDAR) analizadas. Una mayor calidad desde el punto de vista

microbioldgico se relaciona con un tratamiento terciario que incluya un paso de filtracién.

3. El tratamiento terciario en las EDAR es efectivo para la reduccién de la contaminacién
global por bacterias de origen fecal. Sin embargo, no disminuye significativamente la ratio de
poblacién bacteriana resistente a antibiéticos, ni de genes de resistencia en el efluente vertido
al medio ambiente, lo que confirma que el tratamiento depurador no es un método adecuado

para disminuir el riesgo de dispersién de determinantes de resistencias al medio ambiente.

4. Las ratios de bacterias resistentes a antibidticos y genes de resistencia han sido mayores
en el efluente terciario respecto al efluente de entrada en algunos casos, confirmando que las
EDAR pueden actuar como reactores biolégicos, potenciando la transmisiéon de resistencias

entre los microorganismos presentes.

5. En todas las aguas de riego, tanto efluentes terciarios de EDAR como cursos
superficiales, se ha detectado un elevado nimero de cepas capaces de crecer en medios
adicionados con antibiéticos. Ademas, no se han observado diferencias significativas entre el
sitio o el momento de muestreo y las resistencias observadas. Estos resultados ponen de
manifiesto el potencial de las aguas de riego para actuar como reservorios y dispersores de
determinantes de resistencia a los antibidticos, a la vez que evidencian que su vertido y
distribucion puede ejercer una importante presidn selectiva sobre el microbioma

medioambiental.

6. Los altos niveles de ARB y ARG detectados en las aguas de riego destacan el riesgo
existente de transferencia a los cultivos alimentarios, confirmando el potencial de estas aguas

para contribuir a que estos determinantes de resistencias alcancen al ser humano.

7. Los niveles de microorganismos indicadores de contaminacioén fecal detectados en las
aguas de costa y sistemas acudticos continentales permiten clasificarlas en la categoria de

“Excelente”.
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8. Los porcentajes de bacterias resistentes a antibidticos y genes de resistencia detectados
en aguas de costa y sistemas acudticos continentales son, en general, menores a los reportados
en la bibliografia. Este resultado, aunque positivo, deberia ser confirmado por nuevos estudios

mas exhaustivos y periddicos, que permitan la vigilancia de su evolucidn.

9. Todas las cepas de E. coli aisladas de los distintos tipos de agua presentaron niveles muy
altos de resistencia a la ampicilina, tetraciclinas, sulfametoxazol, trimetoprim, ciprofloxacino y
acido nalidixico. También se han encontrado niveles de multirresistencias muy altos, sobre todo
frente a betalactdmicos, sufonamidas y tetraciclinas. Esto puede suponer un riesgo, ya que se

trata de los antibiéticos mas utilizados en la practica médica comunitaria.

10. Aunque en numero bajo, se han encontrado cepas de E. coli resistentes a meropenem
y la colistina en todos los sistemas acudticos analizados, excepto en aguas de riego superficiales.
Puesto que ambos son antibidticos de ultima opcidn terapéutica, este resultado supone un
motivo de preocupacion y un argumento para establecer un sistema de vigilancia de su presencia

en las aguas.

11. El nimero de cepas de Enterococcus spp. resistentes a los antibiéticos mas habituales
aisladas en aguas de costa y continentales es escaso, siendo las resistencias a la eritromicina y
tetraciclina las mas prevalentes. También es muy escaso el nUmero de cepas multirresistentes

detectadas.

12. En aguas de pozo se han aislado dos cepas de Enterococcus spp. resistentes a la
vancomicina, ultima opcion terapéutica en infecciones muy graves producidas por
microorganismos grampositivos. Teniendo en cuenta este resultado, asi como la movilidad y flujo
al que estan sometidas estas aguas, se plantea la necesidad de incluir estos sistemas acuaticos

en los programas de vigilancia de AMR.

13. Los genes de resistencia blaTEM, sull, tetW y gnrS, estan presentes en casi todas las
aguas de EDAR y riego y, en menor proporcién, en aguas de mar, lo que lo que demuestra la
ubicuidad y persistencia de estos genes en todos los ecosistemas acudticos de nuestra area
geografica y supone un riesgo evidente para el medio ambiente y la salud humana, debido a la

posibilidad de transmision de estos genes a microorganismos patdgenos.

14. Se ha detectado una mayor presencia de ARG en muestras tomadas directamente de
aguas que en las cepas de E. coli seleccionadas, lo que apoya la idea de que los estudios
dependientes del cultivo pueden subestimar la prevalencia de genes de resistencia que estan
presentes en muestras ambientales, y refuerza la necesidad de vigilar directamente estos ARG,

y no solo las bacterias indicadoras.
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15. El hecho de que no existe relacién entre la estacionalidad o el origen de las aguas
analizadas con las resistencias a antibiéticos detectadas de forma mds prevalente, asi como la
coincidencia en los perfiles de multirresistencia mas frecuentes en todos los tipos de aguas
analizadas refuerzan la idea de que, en el drea de Valencia, existe un flujo continuo de

determinantes de resistencias entre todos los sistemas acuaticos.

Los resultados obtenidos nos llevan a proponer:

- Un mayor control de los distintos ecosistemas acudticos, especialmente las aguas
destinadas al riego, incluyendo ademds de los marcadores obligatorios establecidos por la
legislacién, parametros relacionados con la evolucion de las resistencias a antibioticos, tales

como:

e  Monitorizar la evolucidn de los patrones de resistencia, tanto genotipicos como
fenotipicos, en, al menos, E. coli y Enterococcus spp.

e  Cuantificar periddicamente una amplia variedad de genes de resistencia que
cubran el espectro de las familias de antibiéticos mas utilizadas en nuestro pais.

e  Monitorizar la presencia en las aguas de residuos de antibidticos, metales
pesados y biocidas, ya que pueden actuar como agentes selectivos promotores de

resistencias.

- La promocidn, por parte de los estamentos cientificos y administrativos, de estudios de
Evaluacién del Riesgo de la presencia de determinantes de resistencias a los antibidticos en los

sistemas acudticos, para poder establecer normativas reguladoras y metodologias de control.
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VIIl. Anexos



Anexo |. Familias de antibidticos utilizados para determinar los perfiles de resistencias en E.

coli y Enterococcus spp.

Familia

Antibidtico

Aminoglucdsidos

Gentamicina

Anfenicoles

Cloranfenicol

Betalactamicos

Ampicilina

Cefotaxima

Ceftazidima

Meropenem

Glucopéptidos

Teicoplanina

Vancomicina

Lipopéptidos ciclicos

Daptomicina

Azitromicina

Macrdlidos
Eritromicina
Oxazolidinona Linezolid
Polimixinas Colistina
Ciprofloxacino
Quinolonas

Acido Nalidixico

Sulfametoxazol

Sulfonamidas

Trimetoprim

Tetraciclinas

Tetracilina

Tigecilina
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Anexo Il. Niveles de resistencia encontrados en las Cepas de E. coli aisladas de todos los tipos de agua.

Origen !“9 de N2 de aislados resistentes de E. coli (%) Ne de
aislados o
muestra G Ecoli SMX TMP  CIP  TET MER  AZl NAL FOT CHL TGC TAZ cOL AMP  GEN  MDR(%)
EDAR ST 78 47(60) 43(55) 43(55) 51(65) 5(6) 10(13) 44(56) 12(5) 29(37) 5(6) 12(15 6(7) 70(90) 17(22) 54 (69)
S“p‘:i':;ﬂa'es 125 (19271) 65(52) 75(60) 81(65) 0(0) 30(24) 69(55) 25(20) 34(27) 0(0) 21(17) O  90(72) 16(13) 88(70)
Costa 57 9(16) 9(16) 10(18) 8(14) 1(2) 5(9) 8(14) 2(4) 0(0) 0(0 5(9 1(2) 2035 1(2) 5(9)
Continental 58 11(19) 8(14) 6(10) 10(17) 1(2) 1(2) 4(7) 122 1(2) 0 1(2) 0 9(16) 2(4)  6(10)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZIl: azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina; TAZ:
ceftazidima; COL: colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina. MDR: multirresistencia (resistencia > 3 familias de antibiéticos). ST: Salida Terciario.
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Anexo lll. Niveles de resistencias encontrados en las cepas de E. coli aisladas en todos los

tipos de agua.

N2 de aislados resistentes de E. coli (%)

ANTIBIOTICO

SMX
T™MP
CIp
TET
MER
AZI
NAL
FOT
CHL
TGC
TAZ
coL
AMP
GEN

CEPAS MDR

ORIGEN (N2 DE AISLADOS)

AGUAS RIEGO
EDAR ST (78) SUPERFICIALES COSTA (57) | CONTINENTAL (58)
(125)
47 (60) 121 (97) 9 (16) 11 (19)
43 (55) 65 (52) 9 (16) 8 (14)
43 (55) 75 (60) 10 (18) 6 (10)
51 (65) 81 (65) 8 (14) 10 (17)
5 (6) 0(0) 1(2) 1(2)
10 (13) 30 (24) 5(9) 1(2)
44 (56) 69 (55) 8 (14) 4(7)
12 (5) 25 (20) 2 (4) 1(2)
29 (37) 34 (27) 0(0) 1(2)
5 (6) 0(0) 0(0) 0(0)
12 (15) 21(17) 5(9) 1(2)
6(7) 0(0) 1(2) 0(0)
70 (90) 90 (72) 20 (35) 9 (16)
17 (22) 16 (13) 1(2) 2 (4)
54 (63) 88 (70) 5(9) 6 (10)

SMX: sulfametoxazol; TMP: trimetoprim; CIP: ciprofloxacino; TET: tetraciclina; MER: meropenem; AZI:
azitromicina; NAL: acido nalidixico; FOT: cefotaxima; CHL: cloranfenicol; TGC: tigeciclina; TAZ: ceftazidima; COL:
colistina; AMP: ampicilina; GEN: gentamicina. MDR: multirresistencia (resistencia > 3 familias de antibioticos). ST:

Salida Terciario.
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Anexo V. Perfiles de multirresistencias presentes en mas de un tipo de agua.

AGUA RIEGO CONTINEN

PERFILES DE MULTIRRESISTENCIAS EDAR 1 EDAR 2 EDAR 3 SUPERFICIAL COSTA TALES
BLA-SUL-TET 10% 7% 13% 5% 2% 3%
BLA-QNL-SUL-TET 12% 11% 13% 9% 2% 3%
BLA-FEN-QNL-SUL-TET 10% 16% 8% 13% - -
BLA-FEN-MCL-QNL-SUL-TET 6% 4% 5% 5% - -
AMG-BLA-FEN-QNL-SUL-TET 6% - 8% 5% - -
AMG-BLA-FEN-MCL-QNL-SUL-TET 2% 2% - - - 2%
BLA-QNL-SUL - 5% 3% 6% -
BLA-FEN-SUL-TET 4% - 3% 2% - -
AMG-BLA-QNL-SUL 2% - 3% 2% - -
BLA-QNL-TET - 5% - 2% -
BLA-MCL-QNL-SUL-TET - - 10% 5%
AMG-BLA-MCL-SUL-TET 2% - - 5% - -
AMG-BLA-QNL-SUL-TET - 4% 3% - - -
AMG-BLA-MCL-QNL-SUL-TET 2% 4% - - - -

AMG: Aminoglucésidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdélidos; QNL: Quinolonas; POL: Polimixinas; SUL:

Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas.

Anexo V. Perfiles de multirresistencia de todas las aguas.

AGUA DE RIEGO CONTINEN
PERFILES EDAR1 | EDAR2 | EDAR3 | "o o oo " | COSTA TALES
NO MDR 33% 26% 28% 30 91 90
3 FAMILIAS
BLA-SUL-TET 10% 7% 13% 5% 2% 3%
BLA-QNL-SUL - 5% 3% 6% - -
QNL-SUL-TET - - 8% - - -
BLA-QNL-TET - 5% - 2% - -
BLA-FEN-TET 2% - - - - -
FEN-QNL-SUL 2% - - - - -
AMG-BLA-QNL 2% - - - - -
BLA-POL-SUL - R _ - 2% _
AMG-BLA-TET - - - - - 2%
4 FAMILIAS

BLA-QNL-SUL-TET 12% 11% 13% 9% 2% 3%
BLA-FEN-SUL-TET 4% - 3% 2% - -
FEN-QNL-SUL-TET - 4% - - - -
AMG-BLA-QNL-SUL 2% 3% 2% - -
AMG-BLA-QNL-TET - 2% - - - -
AMG-QNL-SUL-TET 2% - - - - -
BLA-FEN-QNL-TET - 2% - - - -
BLA-FEN-QNL-SUL - 2% s 2% - -
BLA-MCL-QNL-SUL - - - 4% - -
BLA-MCL-SUL-TET - - - 4% - -
BLA-MCL-QNL-TET - - - - 2% -
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5 FAMILIAS
BLA-FEN-QNL-SUL-TET 10% 16% 8% 13% - -
BLA-MCL-QNL-SUL-TET - - 10% 5% - -
AMG-BLA-QNL-SUL-TET - 4% 3% - - -
BLA-MCL-POL-SUL-TET - 2% - - - -
BLA-QNL-POL-SUL-TET 2% - - - - -
AMG-BLA-MCL-SUL-TET 2% - - 5% - -
BLA-FEN-MCL-QNL-SUL - - - 2% - -
AMG-BLA-MCL-QNL-SUL - - - - 2% -
6 FAMILIAS
BLA-FEN-MCL-QNL-SUL-TET 6% 4% 5% 5% - -
AMG-BLA-FEN-QNL-SUL-TET 6% 8% 5% - -
AMG-BLA-MCL-QNL-SUL-TET 2% 4% - - - -
AMG-BLA-FEN-MCL-SUL-TET - 2% - - - -
7 FAMILIAS
AMG-BLA-FEN-MCL-QNL-SUL-TET 2% 2% - - - 2%
AMG-BLA-MCL-QNL-POL-SUL-TET - 2% - - - -
8 FAMILIAS
AMG-BLA-FEN-MCL-QNL-POL-SUL-TET i 5% ) ) ) )

AMG: Aminoglucdsidos; BLA: Betalactamicos; FEN: Anfenicoles; MCL: Macrdlidos; QNL: Quinolonas; POL: Polimixinas; SUL:

Sulfonamidas; TET: Tetraciclinas.

Anexo VI. Prevalencia de ARG en las aguas.

TIPO DE N2 de N2 de muestras positivas (%)
MUESTRA muestras blaTEM qnrS ermB sull tetW
EDAR 36 34 (94) 31(86) 23 (64) 31 (86) 32 (89)
SUPERFICIALES
PARA RIEGO 25 24 (96) 18 (72) 15 (60) 20 (80) 25 (100)
COSTA 77 36 (47) 25 (33) 1(1) 18 (23) 13 (17)
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