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Resumen 

Dado los riesgos asociados a la presencia en el ambiente de los compuestos 

farmacéuticos Sulfametoxazol (SMX), Trimetoprim (TMP) y Diclofenaco (DCF), 

considerados de preocupación emergente, es necesario monitorear y regular, el uso y 

deposición de estos contaminantes en diferentes matrices, como los sedimentos. Por tal 

motivo, se identificaron y cuantificaron SMX, TMP y DCF, en un núcleo sedimentario 

extraído del embalse de Tominé (Cundinamarca-Colombia), empleando la técnica de 

extracción en fase sólida asistida por ultrasonido para extraer y concentrar estos 

contaminantes. La identificación y cuantificación se llevó a cabo mediante cromatografía 

líquida de alta resolución con espectrometría de masas. Los tres compuestos 

farmacéuticos se detectaron a lo largo del núcleo en concentraciones entre 16.05 – 4.43 

ng/g, 13.39 – 10.77 ng/g y 26.40 – 17.33 ng/g para SMX, TMP y DCF respectivamente, lo 
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que indica el ingreso y acumulación estos compuestos en los sedimentos, siendo prueba 

del uso y desecho continuo de SMX, TMP y DCF, que pueden ingresar al ecosistema por 

escorrentía y por fuentes de captación del embalse. De igual manera se establecieron otros 

parámetros en el núcleo sedimentario, como materia orgánica y granulometría, que pueden 

estar involucrados en la movilidad de los contaminantes orgánicos, su adsorción y 

biodisponibilidad. Adicionalmente, permitieron junto con el análisis de la actividad de 210Pb, 

corroborar que el núcleo cuenta con condiciones adecuadas para ser datado. 

 

Palabras clave: Núcleo sedimentario, cuantificación, contaminantes de preocupación 

emergente, drogas, riesgo ambiental. 

 

Abstract 

Given the risks associated with the presence in the environment of the pharmaceutical 

compounds Sulfamethoxazole (SMX), Trimethoprim (TMP) and Diclofenac (DCF), 

considered of emerging concern, it is necessary to monitor and regulate the use and 

deposition of these contaminants in different matrices, like sediment. For this reason, SMX, 

TMP and DCF were identified and quantified in a sedimentary core extracted from the 

Tominé reservoir (Cundinamarca-Colombia), using the ultrasound-assisted solid phase 

extraction technique to extract and concentrate these pollutants. Identification and 

quantification was carried out by high performance liquid chromatography with mass 

spectrometry. The three pharmaceutical compounds were detected throughout the core at 

concentrations between 16.05 - 4.43 ng / g, 13.39 - 10.77 ng / g and 26.40 - 17.33 ng / g for 

SMX, TMP and DCF respectively, which indicates the entry and accumulation of these 

compounds. In the sediments, being proof of the continuous use and disposal of SMX, TMP 

and DCF, which can enter the ecosystem by runoff and by catchment sources of the 

reservoir. In the same way, other parameters were established in the sedimentary core, 
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such as organic matter and granulometry, which may be involved in the mobility of organic 

pollutants, their adsorption and bioavailability. Additionally, together with the analysis of the 

activity of 210Pb, they allowed to corroborate that the core has adequate conditions to be 

dated. 

Keywords: Sedimentary core, quantification, contaminants of emerging concern, drugs, 

environmental risk.
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1. Introducción 

En embalses de hidroeléctricas, los sedimentos en suspensión se depositan en el fondo con 

altas tasas de acumulación al poseer una mecánica particular que genera retención 

excesiva de sedimentos, lo que puede producir problemas operacionales como la 

disminución de la producción energética, generada por la reducción del volumen de agua 

retenida (Sediments, 2009). Esto genera un problema en países como Colombia, cuya 

principal fuente de energía se basa en el uso de hidroeléctricas, en las cuales se produce 

aproximadamente el 68.3% de la energía total del país (ACOLGEN, 2021). Con el fin de 

restituir la productividad de los embalses, estos se intervienen con prácticas para retirar los 

sedimentos, generalmente utilizando técnicas de dragado. Sin embargo, esta práctica 

conlleva el riesgo de propagar los contaminantes almacenados en esta matriz que al entrar 

en resuspensión, pueden liberarse en la columna de agua (Matić Bujagić et al., 2019), 

aumentando el riesgo de generar efectos nocivos a la salud, ya que en algunos casos, esta 

agua del embalse se emplea como suministro de agua potable. 

La acumulación de estos contaminantes en los sedimentos, es dependiente de la calidad del 

agua que llega a los embalses, que en muchos casos, se ve afectada por las actividades 

humanas, agrícolas e industriales en las cuales se usan o producen compuestos químicos, 

que en últimas instancias terminan constituyendo las aguas residuales que son depositadas 

en el ambiente (UNESCO, 2017). Estas aguas residuales en el mejor de los casos pasan 

por sistemas de tratamiento antes de su deposición en el ambiente, pasando generalmente 

por tratamientos físicos y biológicos, y a lo sumo tratamientos de desinfección (Margot et al., 

2015; Rodil et al., 2009). A pesar de esto, este tipo de tratamientos no es completamente 

eficiente para la eliminación de los contaminantes (Botero-Coy et al., 2018), Lo que genera 

que estas aguas parcialmente tratadas, junto con las que no son tratadas, lleguen hasta los 

embalses, promoviendo la movilidad de los contaminantes hacia los  sedimentos (Devarajan 

et al., 2015; Matić Bujagić et al., 2019). 
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Muchos estudios de impacto ambiental se basan generalmente en el análisis de sedimentos 

superficiales (Devarajan et al., 2015; Fairbairn et al., 2015; Mojica & Guerrero, 2013), pero 

pocos de ellos ofrecen información extensa en cuanto al tiempo de depósito. Por tal motivo, 

se utilizan los sedimentos como registro de cambios ambientales, es una técnica de gran 

interés, debido a que permite estudiar varios efectos producidos por actividades 

antropogénicas o por eventos naturales sobre los ecosistemas acuáticos; puesto que bajo 

ciertas condiciones, estos efectos pueden quedar registrados la columna sedimentaria, 

convirtiéndose en una fuente de información de la cual se puede estimar la evolución del 

ecosistema (Aquino-López et al., 2020; Ontiveros-Cuadras et al., 2019; Woszczyk et al., 

2017). El uso de radioisótopos como el 210Pb, un elemento radiactivo natural que permite 

fechar sedimentos de 100 a 150 años de antigüedad (Ontiveros-Cuadras et al., 2019; 

Sánchez-Cabeza, 2012), ha sido empleado para obtener una datación confiable de los 

sedimentos depositados en un ecosistema, en particular permitiendo evaluar la historia de 

depósito de múltiples fenómenos que podrían definirse como propiedades o características 

que pueden ser medidas en los sedimentos, como por ejemplo, niveles de la contaminación 

por compuestos orgánicos e inorgánicos. El realizar estudios como estos, otorga 

información de gran importancia para la gestión y cuidado de los ecosistemas acuáticos, 

permitiendo evaluar la historia deposicional de los contaminantes en el ambiente, así como 

también establecer flujos de ingreso y las condiciones que propician su acumulación en el 

ecosistema.(Matić Bujagić et al., 2019; Ontiveros-Cuadras et al., 2019).   

Actualmente, existe una atención particular por la presencia de un grupo de contaminantes 

orgánicos denominados contaminantes de preocupación emergente (CPEs) en el ambiente. 

Reciben este nombre porque a pesar de que su presencia en el ambiente no es nueva, sí lo 

es la preocupación por los posibles riesgos en los ecosistemas y la salud humana, aún más 

tras ser identificados y cuantificados alrededor del mundo (Barceló, 2014; Botero-Coy et al., 

2018; López, 2016; Tejada et al., 2014). Estos contaminantes se han logrado detectar en 
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concentraciones muy bajas (Rangos de ng/L a µg/L) en diferentes ecosistemas acuáticos 

como ríos, lagos, mares y aguas superficiales, que a veces se utilizan para el consumo 

humano (Golovko et al., 2020; Kasonga et al., 2021; Maruya et al., 2012; Peng et al., 2018). 

Dentro de los CPEs se incluyen los compuestos farmacéuticos, hormonas, pesticidas, 

productos de higiene personal y microorganismos, los cuales en su mayoría no se 

encuentran regulados (López, 2016; Tejada et al., 2014).  

Los compuestos farmacéuticos hacen parte de los CPEs que con mayor frecuencia se 

encuentran en ecosistemas acuáticos (Araujo et al., 2008; Moreno-González et al., 2015), 

debido a que son ampliamente utilizados y descartados llegando a los ecosistemas como 

productos de desecho. Estos compuestos son principalmente hidrofílicos y tienden a estar 

presentes en la fracción disuelta de los sistemas acuáticos. Sin embargo, algunos de ellos 

pueden experimentar interacciones específicas con la fracción sólida (material en 

suspensión) y como resultado pueden transferirse a los sedimentos (Matić Bujagić et al., 

2019; Matongo et al., 2015). Estos procesos de adsorción son un factor clave, ya que 

muchos sedimentos presentan condiciones anóxicas y de bajo ingreso de luz solar, lo que 

propicia que los contaminantes tengan una mayor reactividad, movilidad, persistencia y 

biodisponibilidad en estos ecosistemas (Ontiveros-Cuadras et al., 2019).  

Dentro de los compuestos farmacéuticos es de especial interés para este estudio el 

sulfametoxazol (SMX), antibiótico sulfonamida de acción bactericida efectiva y de alto uso 

comercial (Masters et al., 2003), que generalmente se encuentra en asociación sinérgica 

con el bacteriostático Trimetoprim (TMP). Adicionalmente, el diclofenaco (DCF), que es un 

medicamento analgésico/antiinflamatorio, y es el sitio activo principal de los productos 

farmacéuticos del grupo de los antiinflamatorios no esteroideos (Schwaiger et al., 2004). 

Estos tres fármacos, llegan como productos de desecho a las aguas residuales, logrando 

alcanzar ríos y embalses, en donde pueden sufrir procesos de acumulación a través de 

interacciones específicas con los sólidos en suspensión que pueden terminar 
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sedimentándose (Botero-Coy et al., 2018; Brown & Flagg, 1981; Matić Bujagić et al., 2019; 

Matongo et al., 2015). Entre estas interacciones, se deben tener en cuenta diferentes 

mecanismos de adsorción en la fase sólida, que pueden presentar los compuestos 

farmacéuticos de interés (p. ej. Intercambio iónico e interacciones hidrofóbicas). La Tabla 1 

muestra las propiedades fisicoquímicas que tienden a favorecer su presencia en el agua. 

Sin embargo, las características de la matriz en la que se encuentren (p. ej. pH, 

concentración de especies adsorbibles, cantidad de materia orgánica, conductividad), puede 

alterar la movilidad de los contaminantes y promueve las interacciones con la fase sólida 

(Grygar et al., 2020; Mesa Pérez et al., 2020; Wang et al., 2017). 

Tabla 1. Propiedades fisicoquímicas de los SMX y DCF, coeficiente de partición octanol-

agua (Kow), coeficiente de partición de carbono orgánico-agua (Koc). 

Compuesto Kow
 Koc

 pKa Solubilidad 
(mg/L) 

SMX 0.89
a 1.86b 5.6a 610.0b 

TMP 0.91b 1.88b 6.6a 400.0b 
DCF 0.70;4.51a 2.39b 4.15a     2.4b 

Referencia: (Beausse, 2004)a; (Matić Bujagić et al., 2019)b 

 

La acumulación de estos compuestos farmacéuticos en sedimentos, genera una enorme 

preocupación, puesto que a pesar de saber muy poco de sus efectos tóxicos, la 

acumulación de antibióticos en el ambiente puede generar resistencia bacteriana, además 

de alterar organismos no objetivo, modificando el ecosistema (Siedlewicz et al., 2016; Y. 

Yang et al., 2016). Por otro lado, existe evidencia de que el DCF puede tener efectos tóxicos 

sobre la biodiversidad de los ecosistemas (Schwaiger et al., 2004), sobre todo en sistemas 

hídricos en donde las tasas de acumulación de sedimentos y la deposición de aguas 

contaminadas pueden ser elevadas en embalses (Devarajan et al., 2015; Matić Bujagić et 

al., 2019), lagunas (Matongo et al., 2015) o ríos (J. F. Yang et al., 2010). 

En Colombia no hay reportes de la presencia de compuestos farmacéuticos en sedimentos 

de los embalses. No obstante, se han realizado algunos estudios, en los cuales reportan la 
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presencia de contaminantes como metales pesados y pesticidas en sedimentos 

superficiales. Por ejemplo, Arias y Ramírez en 2009 realizaron un estudio en el embalse La 

Fe (El Retiro, Antioquia - Colombia), registrando la presencia de contaminación por cromo y 

níquel (Arias & Ramírez, 2009), De la Rosa y colaboradores en 2017 reportaron la presencia 

de plaguicidas en sedimentos superficiales del embalse del Guájaro (Atlántico - Colombia) 

(De la Rosa Redondo et al., 2017). Teniendo en cuenta la falta de evidencia bibliográfica, en 

cuanto al seguimiento de compuestos farmacéuticos en embalses, se abre una nueva línea 

de investigación, reconociendo cómo las actividades antrópicas, que ocasionan constante 

presión sobre el medioambiente, pueden quedar registradas en este tipo de ecosistemas 

acuáticos. 

El embalse de Tominé (sabana de Bogotá - Colombia), objeto de este estudio, para el año 

1967 finalizó su inundación, con el objetivo de regular el volumen de aguas del río Bogotá, 

evitar inundaciones y suplir las necesidades hidroeléctricas de la región (Guatavita, 2018). 

Sin embargo, los procesos de colonización y de asentamiento humano, en asocio con las 

actividades de desarrollo agroindustrial, han llevado a modificaciones en la calidad del agua 

que abastece el embalse y erosión por pérdida de cobertura vegetal. Procesos que han sido 

acelerados por la praderización y explotación ganadera (Gilberto & Hernando, 2000; Móra, 

2016), al igual que por el impacto de la actividad doméstica, dada principalmente por el 

vertimiento de las aguas residuales municipales de Sesquilé sin tratar en la quebrada el 

Cayón, que confluye posteriormente al río Tominé (Ltda-CAR, 2006). Adicionalmente, las 

descargas correspondientes al lavado de pastos en las áreas ganaderas y los cultivos de 

flores, alteran la calidad del agua y por ende pueden alterar la calidad de los sedimentos 

(Móra, 2016).  

Por tal motivo, el presente estudio se enfoca en la identificación y cuantificación de los 

compuestos farmacéuticos SMX, TMP y DCF, en un núcleo sedimentario extraído en el 

2019 del embalse de Tominé, lo cual permitió hacer una descripción de las condiciones en 
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las que se encuentra el sedimento presente en una zona del embalse, promoviendo la 

implementación de medidas adecuadas para el mantenimiento de este ecosistema. 

  

2. Materiales y Métodos. 

Se escogió el embalse de Tominé como objeto de estudio para el proyecto en el cual se 

encuentra enmarcado este trabajo, que tiene como título “Aplicación de técnicas nucleares 

e isotópicas para estimar tasas de sedimentación y reconstrucción de procesos 

sedimentarios en hidroeléctricas, embalses y represas”, del cual se tomó 4 núcleos 

sedimentarios, de los cuales se usó uno específicamente para la realización de este 

trabajo. El núcleo fue extraído de la cuenca alta del embalse, cercano a las fuentes 

principales de captación (Figura 1). 

 

Figura 2. Localización geográfica del sitio de muestreo, Embalse de Tominé (coordenadas: 

5°00'75"N, 73°48'90.7"W).  

 

2.1. Muestreo.  
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Figura 2. Núcleo sedimentario. 

 

Se recolectó un núcleo sedimentario de 53 cm de largo y 10 cm de diámetro (Figura 2). La 

extracción del núcleo sedimentario se realizó el 8 de mayo de 2019 en el embalse de 

Tominé, en las coordenadas presentadas en la Figura 1. Se utilizó un extractor Core de 

gravedad UWITECTM, lanzado desde una embarcación en caída libre. Posteriormente, se 

realizó la observación y anotación de las características del sedimento (color, olor, 

presencia de residuos orgánicos, etc.), ya que estos datos pueden ser indicadores de una 

posible mezcla de sedimentos. 

 

2.2. Análisis fisicoquímico in situ.  

Se midieron las variables fisicoquímicas in situ, los datos de oxígeno disuelto (OD), pH, 

temperatura y Conductividad se tomaron del agua superficial presente sobre el núcleo 

sedimentario en el sitio de muestreo utilizando un multiparametros HANNA HI9828, 

equipado con una sonda multiparamétrica HI769828, previamente calibrado con soluciones 

estándar de calibración HANNA. 

2.3. Extrusión del núcleo sedimentario.  

El núcleo de sedimento fue extruido con una resolución de 1 cm de forma horizontal. 

Posteriormente, se realizó una separación del sedimento presente en el área circundante 

que estaba en contacto con el tubo plástico utilizando un anillo de material inocuo (acero 
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inoxidable). Las muestras de sedimento se cubrieron con papel aluminio y se almacenaron 

en bolsas de cierre hermético a -4°C hasta realizar el secado. 

 

 

 

 

 

Figura 3. Seccionamiento del núcleo sedimentario. 

 

2.4. Secado y pesado.  

Se utilizó un liofilizador Beta 2-8 LDplu de 5 bandejas. Cada tanda de liofilizado se realizó 

con 12 a 15 muestras. Para el secado se abrió la bolsa de cierre hermético, se dejó la 

mayor área posible de la muestra expuesta y se siguieron las condiciones estipuladas en la 

Tabla 2. Después se pesaron todas las muestras de sedimento utilizando una balanza 

analítica BBL-31 (Marca Boeco) que presenta una incertidumbre de (0,04 g), reportando 

masas de 18 g para las secciones más superficiales, y de 100 g para las más profundas. 

Posteriormente, las muestras se almacenaron en un desecador para evitar la absorción de 

humedad del ambiente hasta los posteriores análisis (Anexo 3). 

 

Tabla 2. Parámetros de secado, para muestras sedimentarias de embalse en liofilizador de 

laboratorio - Beta 2-8 LDplus. 

 Calentamiento de la bomba de vacío Tiempo: 0:20 h 
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 Secado principal Tiempo: 27:00 h 
Presión: 1,00 mbar 
Temperatura: 218.15 K 

 Secado final Tiempo: 02:00 h 
Presión: 0.01 mbar 
Temperatura: 218.15 K 

 Descongelación  Tiempo: 01:00 h 
Temperatura: 333,15 K 

 

2.5. Análisis granulométrico.  

El análisis granulométrico se realizó de 5 secciones de sedimento distribuidos en el núcleo 

sedimentario y con una cantidad de muestra adecuada para poder realizar los diferentes 

análisis posteriores. Se realizó el tamizado de los sedimentos con una batería de tamices. 

La porción retenida en cada malla, fue pesada para calcular el porcentaje y distribución de 

sedimentos en las secciones 15, 20, 37, 39, 46. 

2.6. Medición de Carbono Orgánico Total (COT) presente en el núcleo 

sedimentario.  

Se realizó la medición de COT utilizando un TOC-LCSH con un módulo de combustión de 

muestra sólida SSM-5000A (SHIMADZU), implementando los métodos de análisis del 

proveedor (SCA-130-513, 2020). Se usó un detector infrarrojo no dispersivo en el sistema 

para determinar la cantidad de carbono.  

2.6.1. Curva de calibración para la medición de Carbono Inorgánico 

(CI). 

Se utilizó carbonato de sodio (Na2CO3) marca Sigma-Aldrich al 99.5% de pureza 

como estándar, cuyo aporte de carbono es del 11.3%, Para calcular la cantidad de carbono 

inorgánico que contenían las muestras se utilizó la (Ec. 1), y se graficó de acuerdo a la 

señal reportada por el equipo TOC-LCSH. Finalmente, se evaluó la linealidad para validar el 

método planteado. Se calcularon los valores de t student para n - 2 grados de libertad al 

95% y T calculado para factor Beta. Con el fin de evaluar la repetitividad y la precisión de los 
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datos a partir de la desviación estándar (DS) y la desviación estándar relativa (DSR) de las 

áreas reportadas por el equipo. 

g CI = g de Na2CO3 * % de carbono aportado                                      (1) 

                                                 100% 

2.6.2. Curva de calibración para la medición de Carbono Total (CT).  

Se utilizó glucosa (C6H12O6) marca Sigma-Aldrich al 98% de pureza de pureza como 

estándar, cuyo aporte de carbono es del 39.2%, para calcular la cantidad de carbono total 

que contienen las muestras se utilizó la (Ec. 2), y se graficó de acuerdo a la señal reportada 

por el equipo TOC-LCSH. Se realizó el mismo análisis estadístico descrito para CI. 

g CT = g de C6H12O6 * % de carbono aportado                                    (2) 

                                                 100% 

Tabla 3. Cantidades empleadas para construir las curvas de CT y CI. 

Carbonato 
de sodio (g) 

mg de CI Área  Glucosa (g) mg de CT Área 

0,01 1,13 125,70 0,10 39,20 3449,00 

0,03 3,38 304,40 0,08 31,36 2616,00 

0,05 5,64 483,60 0,05 19,60 1681,00 

0,06 6,99 618,50 0,03 11,76 987,60 

 

2.6.3. Medición de CT y CI del núcleo sedimentario.  

Se realizaron mediciones de CT y CI por duplicados de 13 secciones, escogidos de 

forma homogénea en el núcleo sedimentario (A 5, 10, 15, 20, 25, 31, 33, 35, 37, 39, 40, 46 y 

50 cm de profundidad). De cada sección se removieron los residuos que corresponden a 

macrorestos, que no son objeto de análisis (hojas, raíces, etc.). Después para cada sección 

se tomaron diversas porciones de la muestra, las cuales se mezclaron y pulverizaron 

completamente en un mortero, después se tamizaron a través de un tamaño de malla de 

200 µm. La muestra que no pasó por el tamiz se pulverizó repetidamente. Posteriormente se 

seleccionó por cuarteo la cantidad adecuada para el análisis (200 mg y 400 mg para CT y CI 

respectivamente). Se volvió a pulverizar y tamizar a través de una malla 200 µm. 
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Finalmente, se colocó la muestra en el bote para muestra (Figura 4) y se insertó en el horno 

para el análisis de CT a 900°C y para el análisis de CI a 200°C. 

 

Figura 4. Bote de muestra para análisis de CT y CI.  

 

2.7. Extracción en fase sólida asistida por ultrasonido (USE-SPE) de los 

compuestos farmacéuticos.  

De acuerdo a la metodología planteada en (Christou et al., 2017), se pesaron 5.0 g de las 5 

muestras seleccionadas para el análisis granulométrico, y se depositaron en un tubo Falcon 

de 50 mL y se adicionaron 10 mL de una solución de NaOH/MeOH: 6.25 mM (1:1 v/v). 

Posteriormente, se sometieron a vórtice durante 1 min y se colocaron en baño de sonicación 

durante 20 min más. Luego se agitó por 60 min en un agitador rotativo a 230 rpm. Se 

centrifugó a 3900 rpm durante 30 min a 15 °C y se retiró el sobrenadante cuidadosamente. 

El residuo se volvió a suspender en 5 mL de solución de NaOH/MeOH: 6.25 mM (1:1 v/v). 

La extracción se repitió y se combinaron los extractos, después se filtraron a través de un 

filtro de vidrio de 0.22 mm y se diluyó en 300 mL de agua Milli-Q. Esta solución se filtró 

nuevamente a través de filtros de vidrio de 150 y 0.22 mm sucesivamente.  
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Figura 5. Extractos obtenidos después de centrifugación. 

 

Posteriormente, se preacondicionó la columna OASIS HLB (Waters, 60 mg, 3 mL) pasando 

5 mL de MeOH y 5 mL de agua Milli-Q. Después se tomaron las soluciones obtenidas y se 

pasaron a un flujo de 1 mL/min a través de la columna, una vez pasada la muestra se lavó 

la columna con 6 mL de agua Milli-Q y se dejó secar al vacío durante 15 minutos. El extracto 

se eluyó con 8 mL de MeOH a un flujo de 1 mL/min, después se evaporó el eluyente 

recogido a sequedad mediante rotavapor y se reconstituyó el residuo en 1 mL de metanol al 

25% v/v, para cada muestra antes de ser inyectado en el equipo cromatográfico.  

2.8. Identificación y cuantificación de SMX, TMP y DCF. 

Análisis por cromatografía de alta eficiencia acoplado a espectrometría de masas 

(HPLC-MS): Se utilizó un método analítico descrito en (Martínez-Pachón et al., 2021) 

modificado, para determinar la concentración de los contaminantes seleccionados en cada 

muestra. Al extracto obtenido de la USE-SPE, se le añadió una mezcla de patrones internos 

marcados isotópicamente (ILIS) de los tres compuestos, con el fin de corregir el efecto 

matriz y se diluyó en 10 mL de agua MilliQ. Finalmente, el extracto diluido se inyectó en un 

sistema de cromatografía líquida de ultra rendimiento (UPLC) de Acquity, con un 

espectrómetro de masas QTOF utilizando una interfaz ortogonal de electropulverización Z-

spray. El calibrado se realizó con patrones analíticos a los que se añadió la misma cantidad 

de ILIS que a las muestras.  
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2.9. Análisis de espectrometría de partículas alfa para la determinación de 

210Pb. 

Se seleccionaron 7 secciones del núcleo sedimentario, distribuidas a lo largo del núcleo (a 

4, 6, 9, 12, 24, 30 y 48 cm de profundidad) para medir las actividad total de 210Pb (210Pbtotal) 

de cada muestra, a partir de la medición de la actividad de su producto de desintegración 

210Po asumiendo el equilibrio secular entre los dos isótopos por espectrometría de partículas 

alfa con el método descrito por (Toro et al., 2021), con el fin de realizar un acercamiento 

acerca de las condiciones del núcleo sedimentario y verificar si son óptimas para la datación 

a partir del 210Pb. Se adquirió un servicio en el cual se usó un espectrómetro alfa de barrera 

de superficie de silicio (EG & amp; G Ortec Mod. ENS-U450), que posee una alta resolución 

de energía, en el cual se reportó una incertidumbre menor al 5%. El proceso de digestión 

ácida por microondas también se aplicó de acuerdo a la metodología presentada en (EPA, 

1996). El material de referencia se preparó utilizando sedimento seco y el trazador 
209

Po. 

Cada muestra se homogenizó y fue totalmente digerida en un sistema abierto con ácidos 

minerales, para finalmente ser analizada mediante el sistema de espectrometría alfa.   

 

3. Resultados y Discusión 

3.1. Caracterización fisicoquímica de las muestras del núcleo sedimentario. 

El núcleo sedimentario extraído del embalse de Tominé tenía una longitud de 53 cm, color 

marrón, sin ningún olor sobresaliente y se podían evidenciar algunas burbujas y grietas en 

la columna de sedimento. Visualmente se descartaron procesos de compactación o 

distorsión generados por el equipo de extracción durante el muestreo. Adicionalmente, se 

pudo comprobar que no hubo pérdida de muestra o mezclado de la capa superficial, ya que 

son factores cruciales, puesto que permite asegurar que la capa más superficial, 

corresponde al tiempo cero T(0) de la datación (Sánchez-Cabeza, 2012).  
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Tabla 4: Parámetros medidos en campo. Propiedades fisicoquímicas del agua de la interfaz 

agua-sedimento. (n=1) 

Temperatura  (°C) 20.68 

Oxígeno disuelto 
(mg/L) 

1.92 

pH 7.28 

Conductividad 
(µS/cm3) 

60.0 

Presión atmosférica 
(mmHg) 

555.9 

 

La Tabla 4 muestra las variables fisicoquímicas analizadas en el área de estudio, evidencia 

de que en la interfaz agua-sedimentos presenta niveles bajos de OD (1.92 mg/L) en 

comparación con valores normales que rondan entre 7.0 a 8.0 mg/L (Arias & Ramírez, 

2009), lo que indica, un ambiente con condiciones de hipoxia, indicativo de la baja presencia 

de organismos bentónicos en el ambiente que perturben los sedimentos superficiales 

(Strayer et al., 1997), lo cual es un factor importante si se espera que el sedimento sea útil 

para realizar estudios de datación. De igual manera, los niveles bajos de OD pueden 

favorecer las interacciones entre los sedimentos y los compuestos farmacéuticos, 

promoviendo su persistencia en el ambiente, ya que disminuye las tasas de biodegradación 

por reacciones oxidativas (Guinez et al., 2010; Koumaki et al., 2017). Sin embargo, estos 

valores bajos de oxígeno también podrían relacionarse con una demanda elevada de 

oxígeno por parte de los pocos organismos aerobios anaerobios facultativos, ya 

identificados en sedimentos de embalses tropicales de Colombia (Arias & Ramírez, 2009). 

La interfaz presenta un pH cercano al neutro (pH: 7.2) y una conductividad relativamente 

cercana a las condiciones normales de aguas naturales, estos valores son de gran 

importancia, debido a que el pH del agua, así como la carga orgánica presente en los 

sedimentos, son muy influyentes en la movilidad que pueden tener los compuestos 

farmacéuticos en los sedimentos, por ejemplo, el DCF presenta una mayor adsorción a pH 
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superiores a 4 por efecto de interacciones electrostáticas (J.-F. Yang et al., 2010). En 

cuanto al SMX su adsorción se ha evidenciado que es producto de interacciones 

hidrofóbicas, independientes del pH. (Wang et al., 2017). No obstante, estas características 

no son determinantes para afirmar la presencia de SMX, TMP y DCF, u otro tipo de 

contaminante en los sedimentos del embalse, ya que varios procesos pueden estar 

implicados en la adsorción de los compuestos farmacéuticos (Fairbairn et al., 2015). Entre 

los parámetros principales está, el comportamiento de partición y la afinidad de adsorción de 

las moléculas (descritas por el coeficiente de partición octanol-agua y carbono orgánico-

agua presentes en la Tabla 1), los cuales para los tres compuestos, reflejan una tendencia a 

estar diluidos y no interactuar con la fase sólida, por tal motivo muchos estudios se sesgan 

al análisis de aguas, pero diferentes estudios muestran que SMX, TMP y DCF, pueden 

experimentar diferentes tipos de interacciones como hidrofóbicas y iónicas, las cuales son 

dependientes del pH (Chen et al., 2017), contenido de carbono orgánico y granulometría (Li & 

Zhang, 2017; Zhang et al., 2014), logrando acumularse en sedimentos (Čelić et al., 2019; 

Matić Bujagić et al., 2019; Siedlewicz et al., 2016).  

3.2. Análisis granulométrico.  

Se identificó un cambio progresivo del tipo de sedimento que se encuentra a medida que 

aumentaba la profundidad (Figura 6), mostrando un cambio significativo en la textura que 

compone los sedimentos entre la sección 37 a la 39 (a 37 y 39 cm de profundidad 

respectivamente) en comparación con los cambios que se presentan antes y después de la 

estas secciones, lo que puede ser un indicio de eventos que han alterado al ecosistema 

como inundaciones o derrumbes, alterando las fuentes sedimentarias naturales del embalse 

como los suelos aledaños al mismo, los cuales presentan niveles elevados de erosión, las 

aguas transportadoras como quebradas que confluyen en el río Tominé, el cual surte de 

agua al embalse (Gilberto & Hernando, 2000). Por otro lado, es posible que el aumento en 

el tamaño de grano, principalmente arenas gruesas, sea producto de la actividad antrópica 
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aledaña, ya que pueden ser de origen alóctono (sedimentos compuestos principalmente por 

material terrestre transportado por escorrentía y los efluentes que alimentan el embalse) 

(Cardoso et al., 2019; Sánchez-Cabeza, 2012). 

 

Figura 6. Descripción granulométrica: Variación en la textura del sedimento de las 

secciones 15, 20, 37, 39, 46. <65 μm (Limos y arcillas), 65–250 μm (Arena fina) y 250 μm – 

1 mm (Arena gruesa). 

 

Asimismo, el núcleo sedimentario muestra una textura con bajas cantidades de material 

grueso como arenas, lo que puede indicar que, el sitio de muestreo presenta baja 

turbulencia y profundidad adecuada, en donde predomina el almacenamiento de material 

más fino (limos, arcillas y arenas finas), el cual se espera tenga procesos de sedimentación 

adecuadas para la datación, ya que los sedimentos en zonas como las descritas tienden a 

acumularse en proporciones que rondan entre los milímetros hasta centímetros por año 

(Cardoso et al., 2019). Es por este motivo que la textura del núcleo sedimentario es tan 

importante, puesto que hay evidencia que perfiles con granulometría irregular, podría 

dificultar la datación por 210Pb (Sánchez-Cabeza, 2012). Además, el tamaño del gránulo de 

los sedimentos puede ser un factor clave en la acumulación de materia orgánica, ya sea de 

origen natural o antropogénica (Hossain et al., 2014; Mesa Pérez et al., 2020). La fracción 

constituida por limos y arcillas que rondan en un 1.8% y la arena fina que constituye un 97% 
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de la capa superficial, son partículas que tienen un tamaño inferior a 250 µm, lo cual puede 

fomentar la acumulación de materia orgánica (Arias & Ramírez, 2009). De hecho, los 

sedimentos más arcillosos promueven el intercambio iónico, por tal motivo, las 

características fisicoquímicas del agua y el sedimento son fundamentales en la regulación 

de las sustancias químicas como los nutrientes, al igual que pueden ayudar a comprender la 

movilidad de los contaminantes en los ecosistemas acuáticos y la acumulación de (Cardoso 

et al., 2019; Zheng et al., 2021).  

3.3. Medición de COT en el núcleo sedimentario. 

La medición de COT en el perfil sedimentario se utiliza para corroborar si un núcleo 

sedimentario cuenta con las condiciones para su datación, puesto que es posible que el 

210Pb se encuentre adherido a la materia orgánica, por lo tanto, si se identifican perfiles de 

COT irregulares, es posible que el núcleo sedimentario no sea adecuado para realizar 

datación. Adicionalmente, la materia orgánica en los sedimentos puede estar involucrada en 

los procesos de adsorción y movilidad de contaminantes orgánicos (Ontiveros-Cuadras et 

al., 2019; Sánchez-Cabeza, 2012). Por tal motivo, es clave este análisis, para poder hacer 

una descripción adecuada de las condiciones del núcleo sedimentario y poder interpretar de 

mejor manera los fenómenos registrados en este.  

Una vez realizadas las curvas de calibración para el cálculo del COT (Ver anexo 1), se 

seleccionaron 13 submuestras distribuidas de forma homogénea dentro de los 51 secciones 

obtenidas en el corte del núcleo (Figura 7), a partir de la medición de CT y CI (Ver anexo 2), 

donde se observa entre la sección 5 hasta la 25 (a 5 y 25 cm de profundidad 

respectivamente), un decaimiento en la concentración de COT con respecto al aumento de 

la profundidad del sedimento, que posiblemente corresponde a la degradación progresiva 

de la materia orgánica después de su depósito (Partida-Gutiérrez, 2003). No obstante, la 

sección 37 (a 37 cm de profundidad), se evidencia un incremento abrupto en la carga 

orgánica, que puede ser producto de un ingreso elevado de carga orgánica en el 
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ecosistema (inundaciones, derrumbes, construcciones aledañas al embalse etc.) (Matić 

Bujagić et al., 2019; Sánchez-Cabeza, 2012), quedando registrado en el núcleo 

sedimentario y desde la siguiente sección (40) en adelante, la concentración de COT vuelve 

a disminuir, lo que puede confirmar que el incremento de carga orgánica en la sección 37 

sea producto de alguna actividad antropogénica, ya sea por un mayor depósito de aguas 

residuales provenientes de Sesquilé, así como también el aporte generado por las aguas del 

río Bogotá o evento natural como los procesos de erosión anteriormente mencionados 

(Gilberto & Hernando, 2000; Móra, 2016).  

 

Figura 7. Perfil de COT del núcleo sedimentario, (200 mg por sección). 

 

En la literatura han registrado que la carga orgánica presente en este tipo de sedimentos 

está entre el 2% y el 4%, valores similares a los encontrados en el núcleo sedimentario del 

embalse de Tominé que oscilan entre 2.09 a 4.49 % a excepción de la sección 37 (a 37 cm 

de profundidad) que presenta un 12.46 % de carga orgánica (Arias & Ramírez, 2009; Matić 

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

55

0 5 10 15

P
ro

fu
n

d
id

ad
 (

cm
) 

mg de C 



23 

 

 

Bujagić et al., 2019; Mendonça et al., 2016). En la literatura se reportan valores de CI, que 

también se visualiza en el perfil de CI, los cuales son inferiores al 1% (Ver anexo 2), incluso 

con valores por debajo del límite de detección del equipo. Por lo cual se puede despreciar el 

aporte de CI en el total de carbono presente en los sedimentos y asumir que el perfil de CT 

es aproximadamente igual al de COT. Al comparar el perfil de COT con los datos de 

composición granulométrica, se puede hacer una relación entre la cantidad de materia 

orgánica y la disminución del sedimento constituido por arena a medida que se acerca a la 

superficie del núcleo, indicando la afinidad que tiene la materia orgánica por generar 

procesos de adsorción con las partículas sedimentarias de menor tamaño, en este caso con 

arena fina. Aspecto importante porque la materia orgánica presente en los sedimentos 

favorece la presencia de contaminantes orgánicos, como se ha reportado en algunos 

estudios con antibióticos (Liang et al., 2013) y antiinflamatorios, demostrando un posible 

aumento en la capacidad de adsorción de SMX, TMP y DCF en los sedimentos.  

Si bien, estos resultados no son concluyentes en cuanto a las fuentes de aporte de carbono 

a los sedimentos, se ha reportado que en núcleos sedimentarios de estuario, las fuentes 

principales de carbono son las aguas residuales y el suelo aledaño al estuario (Carreira et 

al., 2004; Mendonça et al., 2016), además de diversas fuentes naturales (Carbono derivado 

la vegetación, erosión y escorrentía por lluvias) y antropogénicas (fertilizantes, aguas 

residuales domésticas sin tratar y aguas tratadas depositadas en las efluentes que 

alimentan el embalse) que podrían ser fuentes de carbono en el embalse de Tominé. Una 

vez almacenada la materia orgánica en los sedimentos, puede aumentar su 

biodisponibilidad durante periodos de tiempo extensos, ya que se pueden ver 

concentraciones regulares hasta las capas más profundas del núcleo sedimentario, 

posiblemente producto de las bajas concentraciones de oxígeno en el agua y las elevadas 

tasas de acumulación de sedimentos que suelen tener este tipo de sistemas hídricos 

(Mendonça et al., 2016; Partida-Gutiérrez, 2003). 
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Asimismo, el decaimiento que se ve representado en el perfil de TOC, producto de la 

degradación progresiva de la materia orgánica, representa un perfil sedimentario sin 

alteraciones importantes (exceptuando la sección 37), que den indicio de mezcla del 

sedimento o alteraciones en las fuentes de aporte de carbono, mostrando un ingreso y 

depósito aparentemente constante hacia los sedimentos, que de acuerdo a la literatura, 

permitiría corroborar que el núcleo sedimentario cuenta con las condiciones necesarias para 

hacer la datación a partir de 210Pb (Ontiveros-Cuadras et al., 2019; Sánchez-Cabeza, 2012). 

Lo cual se confirma en los datos preliminares mostrados más adelante. 

3.4. Identificación y cuantificación de SMX, TMP y DCF en muestras de 

sedimentos del embalse de Tominé. 

Como se muestra en la Figura 8, se detectaron los tres compuestos farmacéuticos en los 

secciones seleccionadas del núcleo sedimentario, encontrándose en concentraciones entre 

los 16.05 – 4.43 ng/g, 13.39 – 10.77 ng/g y 26.40 – 17.33 ng/g para SMX, TMP y DCF 

respectivamente (Anexo 3).  

 

DCF      

SMX  

TMP    

Figura 8. Perfil de concentración de SMX, TMP y DCF en el núcleo sedimentario. 
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El SMX es un antibiótico que se ha reportado en el medio acuático en todo el mundo y 

recientemente también en los sedimentos, lo que es clave para comprender la movilidad 

que tienen estos contaminantes en el ecosistema. Puesto que, el SMX es un compuesto 

cuyas características fisicoquímicas (log KOW y log KOC, Tabla 1), no favorecen su adsorción 

por el material sedimentario (Huang et al., 2019), su presencia en este tipo de matrices, 

refuerza lo anteriormente discutido, referente al hecho de que las interacciones que realizan 

este tipo de compuestos depende en gran parte de las características o condiciones 

ambientales. La acumulación de SMX en los sedimentos se puede dar a través de 

interacciones iónicas o hidrofóbicas, principalmente con sedimentos arcillosos y limosos 

(Cardoso et al., 2019; Chen et al., 2017). En el embalse Iron Gate I del río Danubio, se 

reportó en un núcleo sedimentario, SMX en concentraciones que rondan los 0.5 - 30 ng/g 

(Matić Bujagić et al., 2019), las cuales están en el rango de las reportadas en este trabajo. 

Otros estudios han reportado concentraciones en sedimentos superficiales mucho mayores 

a las aquí reportadas, por ejemplo, en ríos de Sudáfrica concentraciones cercanas a 500 

ng/g (Matongo et al., 2015) y en el Mar Báltico concentraciones de 419.2 ng/g (Siedlewicz et 

al., 2016)). Es importante sin embargo resaltar que la parte superficial del núcleo no fue 

evaluada, por lo que es difícil hacer una comparación.  

Un comportamiento similar se observa con TMP, el cual comercialmente se encuentra en 

asocio con el SMX y que con frecuencia se reporta en ecosistemas acuáticos. Sin embargo, 

los estudios enfocados en el análisis de la fase acuosa podrían subestimar el impacto que 

estos compuestos pueden estar generando en el ecosistema. A pesar de que las 

concentraciones reportadas en este trabajo son superiores en comparación con las 

concentraciones reportadas en sedimentos superficiales del río Ebro-España (2.34ng/g) 

(Silva et al., 2011), o las reportadas en el sur del Mar Báltico (2.46 ng/g) (Siedlewicz et al., 

2016), no cabe duda, que este bacteriostático, tiene la capacidad de acumularse en la 

columna sedimentaria y allí, resistir procesos de degradación natural, lo que genera que la 
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acumulación de este y otros antibióticos, sea una amenaza latente para la salud humana y 

el ecosistema (Siedlewicz et al., 2016), ya sea afectando organismos bentónicos o 

liberándose de nuevo en la columna de agua. 

Por otro lado, el analgésico/antiinflamatorio DCF, generalmente no se detecta en los 

sedimentos, aunque cabe resaltar que no hay muchos estudios en donde se investigue, ya 

que no se esperaría que alcanzara a acumularse, puesto que su vida media en el medio 

ambiente es corta, debido a que tienden a biodegradarse fácilmente, principalmente en 

condiciones aeróbicas (Koumaki et al., 2017). Sin embargo, los resultados de este estudio 

demuestran que las tasas de biodegradación de DCF son probablemente reducidas por la 

acumulación de este contaminante en los sedimentos, favorecidos por las condiciones 

hipóxicas que presenta este núcleo sedimentario. Además, también se resalta las 

concentraciones elevadas de este compuesto, en comparación con las que se han 

reportado en sedimentos superficiales del río Ebro- España, con concentraciones de 3.36 

ng/g (Silva et al., 2011) y más recientemente de 7.5 ng/g (Čelić et al., 2019). Aunque se han 

reportado concentraciones mucho más elevadas en sedimentos superficiales del río 

Msunduzi-Sudáfrica (57.2 ng/g - 309 ng/g) (Agunbiade & Moodley, 2016). En Colombia, el 

DCF es el principio activo predominante de los antiinflamatorios no esteroideos, usados 

principalmente para aliviar la migraña y artritis reumatoide (Solano Roa & Garavito 

Cárdenas, 2013), lo que puede aumentar su presencia en las aguas residuales, que 

finalmente terminan depositándose en el embalse. 

A pesar de que SMX, TMP y DCF no mostraron una movilidad o tendencia similar en el 

perfil sedimentario, la suma de las concentraciones, reflejan una aumento en el intervalo de 

37 a 39 cm de profundidad (Figura 9), mismás secciones en las que se identifica un 

incremento abrupto de la carga orgánica del sedimento y cambio de su perfil granulométrico. 

Esto se puede relacionar al ingreso elevado de sedimentos alóctonos, producto de un 
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posible evento que produjo un incremento en la descarga de contaminantes y sólidos 

suspendidos hacia el embalse (Foster & Lees, 1999; Matić Bujagić et al., 2019).  

 

Figura 9. Perfiles de concentración de productos farmacéuticos y TOC detectados a lo largo 

del núcleo sedimentario. 

 

Al relacionar los datos con el acercamiento hecho con el perfil de carbono orgánico y la 

actividad de 210Pb, se puede esperar que el perfil de los contaminantes sea una descripción 

fiable de las condiciones actuales y pasadas del embalse. Los resultados reflejan un 

proceso regional, en donde el ingreso de este tipo de contaminantes genera la acumulación 

de los mismos en los sedimentos, siendo prueba evidente del uso y desecho irregular y 

continuo de compuestos farmacéuticos como SMX, TMP y DCF, los cuales ingresan al 

ecosistema por escorrentía y otras fuentes de captación del embalse de Tominé. Es posible 

que las fuentes de contaminación sean principalmente las granjas de animales, la 

agricultura y las aguas residuales municipales (Ltda-CAR, 2006; Móra, 2016; Siedlewicz et 
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al., 2016), y que la planta de tratamiento de aguas residuales (PTAR) de Sesquilé, no logre 

eliminar estos compuestos del agua que alimenta el embalse, puesto que, como ya se ha 

demostrado en otros estudios, estas no son eficientes en la remoción de los compuestos 

farmacéuticos. Tal es el caso de las aguas residuales urbanas de Bogotá- Colombia, donde 

en un estudio realizado por Botero-Coy y colaboradores en el 2018, evidencia que, los 

compuestos farmacéuticos estuvieron presentes en niveles de ppb, tanto en la entrada 

como en la salida de la PTAR (Botero-Coy et al., 2018). No obstante, esto podrá ser mejor 

explicado a la luz de los resultados del modelo de fechado que se obtenga a partir de la 

datación de por el radioisótopo de 210Pb. 

Puesto que el embalse de Tominé, es la principal reserva hídrica del norte de la sabana de 

Bogotá y suple diferentes necesidades para las comunidades de los municipios aledaños 

(Alexander & Romero, 2019), es de principal preocupación la presencia de estos 

contaminantes en la columna sedimentaria, ya que o solo muestra el impacto del uso y  

deposición de SMX, TMP y DCF en la región hacia el ecosistema hídrico, sino que 

adicionalmente, en el momento en que se deba realizar la extracción de los sedimentos con 

el fin de restituir la capacidad del embalse, existe el riesgo que estos contaminantes se 

liberen de nuevo en la columna de agua y por consiguiente aumente la probabilidad de 

exposición de las comunidades a estos compuestos. 

3.5. Determinación de 210Pb del núcleo sedimentario. 

Como ya se ha mencionado anteriormente, los sedimentos son en muchas instancias la 

única fuente de información fiable de la evolución histórica de los ecosistemas acuáticos. El 

uso de técnicas de radioisótopos para la datación de estos archivos ambientales hace de los 

núcleos sedimentarios registros excepcionales de procesos ambientales a diferentes 

escalas (locales, regionales y globales) (Ruiz-Fernandez, 2014). Para este núcleo se realizó 

el análisis preliminar de la actividad de 210Pb utilizando espectrometría alfa, los datos 
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presentados en la Figura 10, muestran la actividad de 
210

Pb total (
210

Pbtotal) (Matthews et al., 

2007; Sánchez-Cabeza, 2012). 

a) 

  

Figura 10. Profundidad vs. Actividad de 210Pbtotal. a) Determinación de 210Pbtotal del núcleo 

sedimentario. b) Descripción teórica de un perfil de 210Pb en un núcleo sedimentario. 

Extraído de (Cerezo, 2017). 

 

En la Figura 10a,  vemos que la actividad de 210Pb presenta un decaimiento progresivo de la 

actividad, producto de la desintegración radiactiva del 210Pb que se deposita en la superficie 

del sedimento (210Pbex), en su producto de desintegración el 210Po. Tal y como se esperaría 

en un perfil ideal de 210Pb (Figura 10b) (Aquino-López et al., 2020). Por tal motivo, estos son 

indicios muy favorables acerca de las condiciones del núcleo sedimentario para poder 

implementar un modelo de datación. Sin embargo, se hace relevante la implementación de 
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la técnica espectrometría gamma, con el fin de establecer si es viable implementar un 

modelo de fechado para este núcleo sedimentario, ya que permite determinar el 210Pb base 

(210Pbba) y 137Cs (permite confirmar el modelo de fechado, detectables en los sedimentos 

después de las primeras pruebas nucleares presentando actividades máximas entre 1962 y 

1964) (Almeida et al., 2018). Lo que permitirá realizar la primera reconstrucción de la 

historia de depósito en un embalse colombiano, y al contrastarlo con los datos presentados 

en este trabajo permitirán describir el comportamiento actual y pasado de estos 

contaminantes en el embalse de Tominé, otorgando así, una mejor comprensión de la 

evolución del embalse, lo que puede promover el cuidado y gestión de este tipo de sistemas 

hídricos, y, establecer una línea base para futuros estudios que permitan ampliar el 

conocimiento asociado a la implementación de técnicas de radioisótopos para la 

reconstrucción de procesos ambientales en el país. 

 

4. Conclusiones.  

 
En este trabajo se detectaron los tres compuestos farmacéuticos (SMX, DCF y TMP) a lo 

largo del núcleo sedimentario, evidenciando la capacidad que tiene estos compuestos para 

interactuar con la fracción sólida (sedimentos en suspensión), lo que aumenta el 

conocimiento acerca de la movilidad, disponibilidad y persistencia, que pueden presentar en 

ecosistemas acuáticos como los embalses. De igual manera se evidencia que, el perfil de 

los contaminantes, tiene una posible relación con la granulometría de los sedimentos y la 

carga orgánica presente entre las secciones ubicadas a 37 y 39 cm de profundidad, las 

cuales reflejan un elevado COT, sedimentos arenosos y compuestos farmacéuticos, 

posiblemente por un evento que aumentó la descarga al embalse.  

El perfil de COT demostró que el núcleo sedimentario tiene una distribución ideal para la 

datación a partir del radioisótopo de 210Pb, y se pudo corroborar a partir de los datos de 
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actividad de 
210

Pb el acercamiento hecho con el perfil de carbono orgánico para verificar si 

es fechable el núcleo sedimentario, en donde se evidencia un decaimiento de la actividad de 

plomo, consecuente con la desintegración del 210Pb a 210Po.  
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ANEXO 1. Validación del método de método de análisis de COT. 

A partir del método de análisis de COT descrito en la metodología, se realizó la curva de CT 

y del CI. El modelo lineal implementado para CT muestra una correlación entre la 

concentración y la medida del área de la señal reportada por el equipo, con un R estadístico 

de 0.996 (Figura 11a) y en cuanto al modelo lineal implementado para CI presenta un R 

estadístico de 0.997 (Figura 11b). 
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Figura 11. a) Curva de calibración de CT con un rango de cuantificación de 11 mg a 40 mg 

de Carbono. b) Curva de calibración de CI con un rango de cuantificación de 1 mg a 7 mg 

de Carbono. 

 

Con el fin de confirmar la correlación lineal entre las variables, se calcularon parámetros 

adicionales como, la t de student y el factor de respuesta (Factor B) (Tablas 5b y 5c). Los 

datos de t student y T calculado para factor B, para las dos curvas de calibración (CT y CI), 

son estadísticamente favorables, puesto que el t calculado para las dos curvas es mayor 

que t crítico, lo que indica que la correlación lineal es significativa al nivel de confianza 

escogido. De manera similar, el comportamiento del factor de respuesta (Factor B) en 

función de la concentración del analito indica que no depende de la concentración utilizada 

(Douglas A. Skoog, F. James Holler, 2007), en donde la pendiente de esta tendencia no 

difiere significativamente de cero, lo que nos confirma que los datos obtenidos tienen una 

correlación lineal adecuada.  

Adicionalmente, la precisión de las mediciones en las cantidades de 1 mg, 7 mg, 14 mg de 

C para CT y 1 mg, 4 mg, 10 mg de C para CI, siempre tuvo un coeficiente de variación 

inferior a 2.0%, los cuales al ser valores menores de 5.0% se confirma la precisión de los 

datos. Para evaluar la exactitud de las mediciones, se calculó el porcentaje de error, los 

cuales no fueron superiores a 3.0%, a excepción de la señal reportada a 1 mg de CI, lo que 

muestra el límite de detección del equipo para las mediciones de CI. 

Tabla 5a. Figuras de mérito empleadas para la validación del método. 

Linealidad Coeficiente de regresión lineal r > 0.99 

Factor de respuesta β t calculado > t crítico 

"t de student"   n-2 grados de libertad t calculado > t crítico 

Precisión Desviación Estándar (DS)  

Coeficiente de variación (CV) 5% < CV 

Exactitud % DE Error Cercanos a 0% 

 

Tabla 5b. Datos estadísticos de linealidad del método de CI. 
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mg de CI Área Factor B 

1.13 125.70 87.55 
3.38 304.40 82.01 
5.64 483.60 80.99 
6.99 618.50 84.61 

R 0.999  
r´2 0.998  
t student 30.717 T crítico: 4.30 
T student de B 3.57 E-04  

 

Tabla 5c. Datos estadísticos de linealidad del método de CT. 

mg de CT Área Factor B 

39.20 3449.00 89.56 
31.36 2616.00 85.39 
19.60 1681.00 88.92 
11.76 987.60 89.24 

R 0.998  
r´2 0.997  
t student 25.148 T crítico: 4.30 
T student de B 2.33E-05  

  

Tabla 5d. Análisis de repetitividad y precisión a partir de las áreas reportadas por el equipo. 

mg de 
CT 

Área Promedio SD CV % de Error 

14 1269.80 1269.00 1270.00 1269.60 0.53 0.04 2.93 2.87 2.95 

7 618.00 612.40 616.90 615.77 0.78 0.13 0.19 0.72 0.01 

1 88.30 85.80 86.80 86.97 1.26 1.45 0.21 2.63 1.49 
mg 
de CI 

Área Promedio SD CV % de Error 

1 91.42 89.63 91.15 90.73 0.97 1.06 16.96 18.58 17.20 

4 354.30 355.80 357.00 355.70 1.35 0.38 1.42 1.00 0.67 

9 755.00 755.90 756.20 755.70 0.62 0.08 2.57 2.45 2.41 

 

ANEXO 2. Perfil de carbono del núcleo sedimentario.  

a) b) 
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Figura 12. Perfil de carbono del núcleo sedimentario. a) Perfil de CT (200 mg por sección). 

b) Perfil de CI (200 mg por sección). 

 

ANEXO 3. Concentraciones de SMX, TMP y DCF presentes en las secciones seleccionadas 

del núcleo sedimentario. 

Tabla 6. Concentraciones de SMX, TMP y DCF presentes en las secciones seleccionadas 

del núcleo sedimentario y sumatoria de las concentraciones de los fármacos de interés. 

Compuesto  SMX  TMP DCF Fármacos 

Profundidad (cm) (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g) 

15 14,67 10,77 30,99 56,43 

20 15,09 12,96 19,09 47,15 

37 4,43 13,39 26,40 44,21 

39 16,05 11,15 26,03 53,23 

46 4,43 12,59 17,33 34,35 
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ANEXO 4. Muestras del núcleo que fueron escogidas para cada uno de los análisis 

realizados. 

Tabla 7. Muestras del núcleo que fueron escogidas para cada uno de los análisis 

realizados.  

Profundidad 
(cm) 

Análisis 
de COT 

Granulometría Análisis de 
espectrometría 

de partículas alfa 

Identificación y 
cuantificación de 
SMX, TMP y DCF 

4   x  

5 x    

6   x  

9   x  

10 x    

12   x  

15 x x  x 

20 x x  x 

24   x  

25 x    

30   x  

31 x    

33 x    

35 x    

37 x x  x 

39 x x  x 

40 x    

46 x x  x 

48   x  

50 x    

 
 


