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RESUMEN 
 
 

En los últimos años, se ha puesto en evidencia que la presencia ambiental de estresores 

antropogénicos o xenobióticos, como los plaguicidas, está relacionada con efectos indirectos en 

los anfibios que se manifiestan a nivel de comunidad. Una explicación posible a este fenómeno 

podría atribuirse a que la incorporación de estos estresores en los ecosistemas no es la suficiente 

para causar la muerte fisiológica de los organismos, pero si capaz afectar su funcionamiento en 

un contexto ecológico, efecto conocido como muerte ecológica. Existe una amplia variedad de 

biomarcadores que se utilizan para detectar de manera precoz los efectos adversos de los 

xenobióticos sobre los anfibios, entre los que se pueden citar las respuestas etológicas o 

comportamentales, y las enzimáticas o metabólicas.  

En función de lo anteriormente expuesto, es que se propuso analizar experimentalmente 

las interacciones depredador-presa entre distintas especies de larvas de anfibios y un pez 

depredador del litoral mesopotámico argentino, y establecer su relación con las variaciones en 

las respuestas etológicas (actividad natatoria y respiración o bubbling) de las presas y 

metabólicas (actividad de las enzimas acetilcolinestera [AChE] y butirilcolinesterasa [BChE]) 

de depredador y presas en presencia de concentraciones subletales de tres plaguicidas: 

fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). 

Para la realización de las experiencias se seleccionó a Synbranchus marmoratus como 

depredador y a nueve especies de larvas de anfibios como presas: Rhinella arenarum 

(Bufonidae), Leptodactylus latrans, L. chaquensis (Leptodactylidae), Physalaemus santafecinus, 

P. albonotatus, P. riograndensis (Leiuperidae), Trachycephalus typhonius, Hypsiboas 

pulchellus (Hylidae) y Elachistocleis bicolor (Microhylidae). Bajo condiciones contraladas de 

laboratorio, se llevaron a cabo las experiencias que fueron organizadas en tres etapas: la primera 

de ecotoxicidad, la segunda de exposición, y la tercera de ensayos de depredación y evaluación 

de respuestas etológicas y metabólicas.  

La primera etapa consistió en evaluar la toxicidad de las larvas de anfibios frente a 

formulaciones comerciales de los plaguicidas F, Gly y TFS, para de esta manera establecer las 

concentraciones subletales de exposición a emplear en la evaluación de respuestas. En una 

segunda etapa, se realizó la exposición de depredador y presas a concentraciones subletales de 

los tres plaguicidas y a agua declorinada con la intención de clasificar a depredador y presas en 

dos tratamientos: expuestos a cada uno de los plaguicidas (F, Gly y TFS) y no expuestos al 

plaguicida. Finalmente, tras la exposición de los organismos, se llevaron a cabo ensayos de 

depredación directa utilizando combinaciones de tratamientos que incluyeron depredador y 
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presas expuestos y no expuestos a plaguicidas, sobre los cuales se evaluaron y contrastaron las 

respuestas etológicas y metabólicas. Posteriormente, se examinaron de manera conjunta 

variables morfológicas, ecotoxicológicas y de respuesta (tasa de depredación, etológicas y 

metabólicas) a la exposición a cada los plaguicidas, con la finalidad de encontrar similitudes 

entre las diferentes especies de anfibios estudiadas.  

La etapa de ecotoxicidad permitió demostrar que la toxicidad (CL50-24h) varió entre los 

agroquímicos evaluados, siendo más tóxico para las larvas de anfibios el fungicida TFS. A su 

vez, la especie E. bicolor fue la más sensible a los tres plaguicidas, mientras que T. typhonius 

fue la más tolerante a F, L. chaquensis a Gly e H. pulchellus a TFS.  

Para garantizar que la exposición de depredador y presa a los plaguicidas F, Gly y TFS 

fuera bajo condiciones subletales, se seleccionó como concentración de exposición a la 

concentración experimental más baja en la que se observaron efectos adversos en las presas 

(LOEC-presa), y se estableció un período de exposición de seis horas.  

En los ensayos de depredación directa, el tratamiento donde depredador y presas no 

fueron expuestos a plaguicidas (A-R-) presentó las mayores tasas de depredación, mientras que 

el tratamiento donde depredador y presas fueron simultáneamente expuestos a los plaguicidas 

(A+R+) presentó las menores tasas de depredación. Estos resultados indican que la interacción 

depredador-presa fue alterada por un corto tiempo de exposición subletal a los plaguicidas F, 

Gly y TFS, y que además, dicha interacción fue sesgada en favor de las larvas de anfibios 

expuestas a los plaguicidas, ya que fueron significativamente menos depredadas por las 

anguilas. 

Además de los efectos de consumo por depredación, las larvas de anfibios fueron 

lesionadas letal o subletalmente por las anguilas, siendo la región del cuerpo donde se localizó la 

agresión determinante del tipo de lesión producida. A su vez, la exposición de las larvas de 

anfibios a los plaguicidas incrementó el número de lesiones con efectos letales. 

Las respuestas etológicas fueron alteradas en las larvas de anfibios expuestas a los 

plaguicidas, siendo la reducción de la actividad natatoria y la respiración las respuestas más 

observadas entre los renacuajos expuestos a los plaguicidas. A su vez, se observó una una 

correlación positiva entre ambos parámetros, lo cual indica que si la actividad natatoria se 

incrementa, mayor es la demanda de oxígeno atmosférico. 

Para las nueve especies de larvas de anfibios, las respuestas metabólicas fueron alteradas 

en sus niveles normales por la exposición a F, Gly y TFS, siendo la BChE más sensible como 

biomarcador que la AChE frente a la exposición a los plaguicidas. En S. marmoratus, los niveles 
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enzimáticos también respondieron a la exposición a los plaguicidas, alterando la actividad de la 

AChE y la BChE.  

Por último, las asociaciones de similitud interespecíficas de las nueve especies de anuros 

en base a características morfológicas, ecotoxicológicas y a variables de respuesta (depredación, 

comportamentales y metabólicas) frente a la exposición a plaguicidas, indicaron que las larvas 

de anfibios desarrollan diferentes respuestas para evitar ser depredadas, las que pueden ser 

afectadas por factores externos, internos y filogenéticos, que actúan de manera conjunta para 

maximizar su supervivencia. 

 En conclusión, este estudio demostró que los plaguicidas F, Gly y TFS alteraron la 

interacción depredador-presa entre juveniles de S. marmoratus y larvas prometamórficas de 

anfibios del litoral mesopotámico argentino, interfiriendo sobre las respuestas etológicas de las 

presas y metabólicas de depredador y presas. Sin embargo, estas modificaciones no 

necesariamente pueden ser siempre relacionadas con un aumento en la mortalidad de los 

individuos por depredación, ya que en este trabajo de tesis, el resultado final de la interacción 

depredador-presa fue sesgado en favor de las larvas de anfibios expuestas a los plaguicidas. 

Además, se puso en evidencia que el conocimiento de la bioecología de las larvas de anfibios 

anuros está estrechamente relacionada con la conservación de este grupo, ya que cualquier 

disturbio producido en el ambiente, incidiría en la supervivencia de las mismas, afectando a 

cada una de las especies en diferente magnitud. 
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ABSTRACT 
 

In the last few years it was proved that the presence of anthropogenic stressors or 

xenobiotics like pesticides is related to indirect effects in amphibians that are expressed in a 

community level. One possible explanation to this phenomenon could be that the addition of 

these stressors to the ecosystems is not enough to cause the physiological death of these 

organisms but it does affect its function in an ecological context, effect known as ecological 

death. There is a wide variety of biomarkers used to detect early adverse effects of xenobiotics 

on amphibians, such as ethological or behavioral responses as well as those enzymatic or 

metabolic. 

In connection with the previously exposed, we proposed to experimentally analyze the 

predator-prey interaction between different species of tadpoles and a predator fish from the 

Mesopotamic Littoral region of Argentina, and to establish their relationship with the variations 

in ethological responses from prey (swimming activity and breathing or bubbling) as well as 

metabolic ones (enzymatic activity of acetylcholinesterase [AChE] y butyrylcholinesterase 

[BChE]) from both, prey and predator, in the presence of sublethal concentrations of three 

different pesticides: Fenitrothion (F), Glyphosate (Gly) and Trifloxystrobin (TFS). 

To carry out the experiments we selected Synbranchus marmoratus as predator and nine 

amphibian species larvae as prey: Rhinella arenarum (Bufonidae), Leptodactylus latrans, L. 

chaquensis (Leptodactylidae), Physalaemus santafecinus, P. albonotatus, P. riograndensis 

(Leiuperidae), Trachycephalus typhonius, Hypsiboas pulchellus (Hylidae) y Elachistocleis 

bicolor (Microhylidae). The experiments were done under controlled laboratory conditions and 

organized in three stages: firstly, ecotoxicity, secondly, exposition, and last but not least, testing 

and evaluation of ethological or metabolic responses. 

The first stage consisted of evaluating the sensitivity of amphibian larvae to the 

commercial formulation of pesticides such as F, Gly and TFS, thus to determine the sublethal 

concentration to be used in the evaluation response. In the second stage we exposed predator 

and prey to their respective sublethal concentrations and to dechlorinated water in order to 

classify predator and prey in two treatments: exposed to pesticides (F, Gly and TFS) and not 

exposed. Finally, after the organisms’ exposition, we conducted direct predation tests using 

treatment combinations that included pesticide exposed and not exposed predators and preys, on 

which ethological and metabolical responses were evaluated and contrasted. Later, we examined 
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morphological, ecotoxicological and response (predation rate, ethological and metabolical) 

variables together to search for similarities among the different species studied.  

The ecotoxicity stage let us demonstrate that toxicity (CL50-24h) fluctuated between the 

evaluated agrochemicals, being TFS the most toxic to amphibians larvae. In addition, E. bicolor 

was the most sensitive to the three pesticides while T. typhonius was the most tolerant to F, as L. 

chaquensis was to Gly, and H. pulchellus to TFS.  

To guarantee that the exposition of predator and prey to pesticides F, Gly and TFS were 

under sublethal conditions, we selected the lowest experimental concentration where adverse 

effects on prey (LOEC-prey) were observed as the exposition concentration, and we established 

a six hours period of exposition.  

In the direct predation test, the treatment where predator and prey were not exposed to 

pesticides (A-R-) exhibited the highest predation rates, while the treatment were predator and 

prey were simultaneously exposed to pesticides (A+R+) presented the lowest predation rates. 

These results indicate that predator-prey interaction was altered by a short time exposure to 

sublethal concentrations of F, Gly and TFS, and that that interaction was biased in favor of the 

amphibians larvae exposed to pesticides since they were significantly less predated by the eels. 

In addition to the effects of consumption by predation, the amphibian larvae were 

lethally or sublethally injured by the eels, being the body where the determining aggression of 

the produced injury was located. Furthermore, the exposition to pesticides of the amphibian’s 

larvae increased the number of injuries with lethal effects. 

The ethological responses were altered in amphibians larvae exposed to the pesticides, 

being the reduction of swimming activity and breathing the most frequent responses observed in 

pesticide-exposed tadpoles. Moreover, a positive correlation was observed between both 

parameters which indicate that if swimming activity increases, the demand of atmospheric 

oxygen increases as well. 

For the nine species of amphibian larvae, the metabolic responses were altered in their 

normal levels by the exposition to F, Gly and TFS, being BChE more sensitive as biomarker 

than AChE when exposed to pesticides. In S. marmoratus, the enzymatic levels also responded 

to the exposition to pesticides, altering the activity of AChE and BChE.  

Finally, the associations of interspecific similarities of the nine anuran species based on 

morphological and ecotoxicological characteristics and on response variables (predation, 

behavioral and metabolic) to pesticide exposition indicated that the amphibian larvae develop 

different responses to avoid being predated, and those can be affected by external, internal and 

phylogenetic factors that act together to maximize their survival. 
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In conclusion, this study demonstrated that pesticides F, Gly and TFS altered the 

predator-prey interaction between S. marmoratus juveniles and prometamorphic larvae of 

amphibians from the Argentinean Mesopotamic littoral, interfering on preys’ ethological 

responses and preys and predators’ metabolic responses. However, these modifications cannot 

be necessarily related to an increase in mortality by predation, since the final result of this thesis 

was biased in favor of the amphibian larvae exposed to pesticides. Moreover, it became more 

evident that the knowledge of the bioecology of anuran larvae is directly related to the 

conservation of this group since any disturbance produced in the environment could influence 

on their survival, thus affecting each species in a different magnitude. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 
 

Dentro de un ecosistema la depredación juega un rol clave, generando procesos 

coevolutivos complejos capaces de modificar la distribución espacial y temporal de los 

organismos y determinar la estructura y dinámica de las tramas tróficas (Begon y col., 1996). En 

otras palabras, la depredación es el consumo de un organismo (la presa) por parte de otro 

organismo (el depredador), estando la presa viva cuando el depredador ataca. Esta interacción 

involucra una transferencia de energía entre seres vivos y constituye una interacción directa y 

compleja entre dos o más especies, donde cada una de ellas puede influir sobre el crecimiento 

poblacional de la otra, y favorecer el establecimiento de nuevas adaptaciones. 

Sin embargo, la depredación es tan sólo uno de los muchos factores que modifican el 

equilibrio de las comunidades acuáticas. La presencia de sustancias químicas no naturales de 

origen antrópico, conocidas como xenobióticos (Repetto, 1995), solas o combinadas a bajas 

concentraciones ya están produciendo efectos indirectos sobre los distintos grupos taxonómicos 

de las comunidades acuáticas (Relyea, 2009). Los primeros intentos de evaluar los efectos 

tóxicos a mediano y largo plazo de estos compuestos fueron a partir de ensayos 

ecotoxicológicos. Es decir, experimentos reproducibles realizados bajo condiciones controladas 

de laboratorio sobre una sola especie, como bacterias marinas luminiscentes (Vibrio fischeri) y 

pulgas de agua (Daphnia magna), con ciclos de vida cortos y que además, responden 

rápidamente a las perturbaciones ambientales (Girotti y col., 2008). Aunque se trata de la 

aplicación de protocolos estandarizados para identificar rápidamente los impactos directos de los 

xenobióticos sobre los organismos (Relyea y Diecks, 2008), los resultados no pueden 

extrapolarse en forma directa a niveles de organización biológica más altos y difícilmente 

permitan establecer interpretaciones acordes a la realidad. A partir de entonces, la necesidad de 

ajustar diseños experimentales existentes y la búsqueda de herramientas metodológicas 

adecuadas, sea por su representatividad de los procesos naturales, por su sensibilidad o facilidad 

de empleo, constituye uno de los principales lineamientos de la ecotoxicología actual (Rand y 

Petrocelli, 1985) y la principal justificación del desarrollo de la presente tesis. 

 

1.1. Los anfibios y la depredación  

 
Los anfibios son eslabones importantes en el flujo de energía dentro de los ecosistemas 

acuáticos y terrestres (Stebbins y Cohen, 1995). En general, los anfibios anuros pasan la primera 
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parte de su vida como herbívoros acuáticos y la última parte, como carnívoros terrestres. La 

etapa larval de los anuros está dedicada exclusivamente al crecimiento y la superviviencia, 

mientras que en la etapa adulta se llevan a cabo principalmente eventos de reproducción, 

dispersión y supervivencia (Wilbur, 1980). En la mayoría de los casos, la etapa larval 

experimenta altas tasas de mortalidad, debido a una amplia gama de factores, incluyendo la 

desecación de los cuerpos de agua, la contaminación (Greulich y Pflugmacher, 2003), la 

competencia (Brönmark y col., 1991) y la depredación (Nomura y col., 2011). Sin embargo, la 

depredación ha sido reconocida como la principal causa de mortalidad, y uno de los factores 

reguladores de la estructura de las comunidades larvales, tanto en su composición como en su 

distribución (Semlitsch y Gibbons, 1988; Azevedo-Ramos y col., 1999). Las larvas de anfibios 

son vulnerables a distintas especies de depredadores invertebrados y vertebrados. Entre los 

depredadores invertebrados más frecuentes se encuentran los insectos acuáticos (larvas de 

odonatos y de coleópteros, hemípteros belostomátidos y notonéctidos) y entre los vertebrados, 

los peces. Los insectos acuáticos son depredadores considerablemente voraces y presentan 

tácticas depredatorias eficaces; sin embargo, debido a su menor movilidad y limitación para 

manejar presas de gran tamaño, no son capaces de reducir las poblaciones de larvas de anfibios 

hasta la extinción (Kopp y col., 2006; Fulan y Almeida, 2010). A diferencia de los insectos 

acuáticos, los peces poseen mayor capacidad natatoria y tácticas más eficientes de depredación, 

por lo que son considerados los principales reguladores de larvas de anfibios en ambientes 

acuáticos (Heyer y col., 1975; Petranka, 1983; Wilbur, 1987; Semlitsch, 1993; Hero y col., 

1998), llevando en algunos casos a la completa extinción de las poblaciones (Kats y Ferrer, 

2003; Kloskowski, 2009).  

Si bien es ampliamente reconocido que los peces depredan activamente sobre las larvas 

de los anfibios, se han reportado numerosos casos de coexistencia (Hero y col., 2001; Teplitsky 

y col., 2003). Esto sugiere que los renacuajos son capaces de desarrollar mecanismos de defensa 

(de comportamiento, fisiológicos o morfológicos) efectivos para reducir los eventos de captura, 

y de esta manera, evitar su depredación. Por ejemplo, la presencia de sustancias tóxicas en la 

piel y su concomitante no-palatabilidad, ha sido citada en repetidas ocasiones como un 

mecanismo para desalentar la depredación por los peces (Wassersug, 1971; Lawler y Hero, 

1997; Alstyne, 2001; Jara y Perotti, 2006). El comportamiento gregario que suelen presentar 

algunas especies, como por ejemplo Leptodactylus latrans (Vaz-Ferreira y Gehrau, 1975), puede 

ser citado como otro mecanismo para reducir el riesgo a la depredación. En estos casos, se 

sostiene que los depredadores tienen mayores probabilidades de cometer errores (efecto 

confusión) cuando intentan capturar a una presa que se desplaza dentro un grupo (Nicieza, 1999; 
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Spieler, 2003; Whitfield, 2003; Abrahams y col., 2009). La coloración críptica también es un 

rasgo que ayuda a algunas especies de renacuajos a pasar desapercibidos por presentar una 

coloración semejante a la del ambiente (Blair y Wassersug, 2000; Nomura y col., 2011). Otro 

mecanismo a considerar es la selección del microhábitat dentro de una laguna. En otras palabras, 

que dependiendo del microhábitat donde se encuentren las larvas de anfibios, variará también la 

efectividad de los depredadores en la localización y captura de sus presas. La reducción en el 

nivel de actividad es el comportamiento de defensa más generalizado observado en las larvas de 

anfibios en presencia de diferentes depredadores (Skelly, 1994; Anholt y Werner, 1995; 

Richardson, 2001; Takahara y col., 2008). 

Particularmente, las provincias de Santa Fe y Entre Ríos, presentan valores elevados de 

diversidad de anfibios de Argentina, dados por la gran variedad de biotopos y hábitats complejos 

que se encuentran asociados al valle aluvial del río Paraná. A modo de ejemplo, solo en las áreas 

riparias del río Paraná Medio, habitan 34 especies de anfibios anuros distribuidas en seis 

familias: Bufonidae, Leptodactylidae, Cycloramphidae, Ceratophryidae, Hylidae y Microhylidae 

(Bridarolli y di Tada, 1994; Lajmanovich, 2000; Peltzer y Lajmanovich, 2004; 2007). 

Asimismo, el tramo medio del río Paraná presenta una alta diversidad de especies ícticas 

(Ringuelet y col., 1967). A lo largo del cauce principal del río, se desplazan principalmente 

especies migradoras, en su mayoría de valor comercial. La más importante es Prochilodus 

lineatus (sábalo), detritívoro, que constituye aproximadamente el 50% de la biomasa de los 

peces de gran porte (Oldani y Oliveros, 1984; Tablado y col., 1988). Los cuerpos leníticos se 

caracterizan por la presencia de Hoplias malabaricus malabaricus (dientudo), un gran 

depredador adaptado a ambientes de escasa profundidad y de Loricariidae (viejas de agua). 

Durante los períodos de anegamiento periódico producido por el desborde lateral de ríos y 

lagunas y/o por la precipitación directa, la llanura de inundación representa un refugio para los 

juveniles de las grandes especies de peces contra de depredación que existe en el cauce, y otorga 

condiciones favorables de corriente, temperatura y de alimentación para el desarrollo de los 

huevos y larvas de varias especies de peces (Bayley, 1988; Welcome, 1992; Sánchez-Botero y 

Araújo-Lima, 2001; Petry y col., 2003). De esta manera el pulso de inundación genera un 

notable incremento en la abundancia de peces de pequeño y mediano porte en los ambientes 

someros y vegetados de la llanura de inundación (Cordiviola de Yuan, 1992; Rossi y Parma, 

1992). Cuando baja el nivel de las aguas, algunos peces permanecen en pantanos y en lagunas 

cercanas al río, mientras que otros mueren cuando éstas se desecan. En condiciones leníticas, las 

lagunas aisladas poseen una extensa cobertura de hidrófitas flotantes (Lowe-McConnell, 1975) y 

también numerosas especies de peces adaptadas a estas condiciones (Ward, 1998). Entre esas se 
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encuentra Synbranchus marmoratus, cuyo nombre vulgar es anguila criolla, caracterizada como 

una especie típica de aguas lénticas (Kullander, 2003). 

Al considerar que los peces son los depredadores dominantes de los ambientes acuáticos 

del valle de inundación, tanto en biomasa como en abundancia; y que su presencia en las 

lagunas está asociada al fenómeno pulsátil del río Paraná (Bonetto y col., 1969; Junk y col., 

1989; Scarabotti y col., 2011), se estima que la interacción entre ambos factores podría 

condicionar la supervivencia de las poblaciones de larvas de anfibios en estos sitios, favorecida 

por el ingreso de peces depredadores a los ambientes acuáticos donde la herpetofauna se 

reproduce. 

 

1.2. Actividades agrícolas: impacto en los anfibios 

 
Durante las décadas de 1980-90 se impuso y consolidó en Argentina un modelo de 

agronegocios (Sili, 2010) caracterizado por una matriz tecnológica moderna enmarcada por 

cultivos transgénicos, siembra directa, mayor uso de fertilizantes y plaguicidas, y en mayor 

medida, por prácticas asocidas a la agricultura de precisión (Satorre, 2005; Viglizzo y col., 

2010). Estos cambios ocurrieron a expensas de áreas de bosques y pastizales naturales del 

Chaco, del Noroeste y Noreste argentino (Paruelo y col., 2006; Gasparri y Grau, 2009), que se 

transformaron en ecosistemas artificiales simplificados en biodiversidad, que requieren de la 

continua intervención humana ya que carecen de capacidad para realizar su propia regulación. 

Esta pérdida de heterogeneidad ambiental trajo aparejada una disminución significativa de 

biodiversidad a nivel local como regional (Hillebrand y col., 2008; Oesterheld, 2008; Gavier-

Pizarro y col., 2011), subsistiendo sólo aquellas especies capaces de ajustarse a la vida en 

mosaicos agrícolas o mixtos (Tscharntke y col., 2005; Dardanelli y col., 2006; Schrag y col., 

2009). 

La conversión de tierras naturales a agricultura, particularmente en el centro-este de 

Santa Fe y centro-oeste de Entre Ríos, ha transformado los ambientes del río Paraná Medio en 

tierras de alto desarrollo agrícola. Actualmente, sólo pueden encontrarse remanentes de 

vegetación nativa, que varían en su grado de conectividad y antropización, asociados a las 

barrancas del río Paraná en sitios menos afectados por la expansión agropecuaria debido a su 

carácter de zonas inundables y de poca importancia económica (Peltzer y col., 2006). Es en este 

contexto que se plantea que el avance de la agricultura sobre fragmentos boscosos y su 

actividades (e.g. deforestación y aplicación de agroquímicos) constituyen los principales 

factores que estarían afectando la supervivencia de los anfibios anuros de la región.  
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En este sentido, toman particular importancia numerosos estudios llevados a cabo en 

áreas de influencia del valle de inundación del río Paraná Medio, que evaluaron el efecto de la 

fragmentación y la pérdida de hábitats sobre la dinámica de los anfibios anuros (Peltzer y 

Lajmanovich, 2001; 2004; Peltzer y col., 2003; 2005; 2008) y la comunidad de anfibios en 

remanentes forestales (Lajmanovich y Peltzer, 2001; Peltzer y Lajmanovich, 2007). En líneas 

generales, los resultados de estos trabajos indicaron que la diversidad, composición y 

distribución de los anuros en ambientes fragmentados responden a la influencia de variables 

locales (físico-químicas, biológicas y temporales) del paisaje (composición y estructura). La 

influencia de la matriz agrícola, particularmente campos de soja de Entre Ríos y Santa Fe, y su 

relación con las respuestas a nivel ecológico de la fauna de anuros también fue estudiada 

(Peltzer y col., 2006). Los resultados hallados fueron similares a los observados en otras 

regiones de Argentina sobre la capacidad de los agroecosistemas de soportar un gran número de 

individuos de ciertas especies con hábitos particulares (e.g. Bionda y col., 2011), principalmente 

especies terrestres y semi-acuáticas en relación a aquellas de hábitos arbóreos o acuáticos, las 

cuales poseen menor representación en estos sistemas (Attademo y col., 2005; Peltzer y col., 

2005; 2006). De esta manera, se corroboró que las especies de anuros presentan la capacidad de 

“ajustarse” a estos disturbios de origen antrópico mediante distintas respuestas bioecológicas y 

bioquímicas (Lajmanovich y col., 2009; 2010). 

Otro aspecto asociado con el modelo agrícola actual es la creciente aplicación de 

agroquímicos (e.g. fertilizantes y plaguicidas) para aumentar el rendimiento de los cultivos. El 

cultivo de soja es el principal responsable del crecimiento de la utilización de agroquímicos en 

Argentina (Bejarano González y col., 2008; CASAFE, 2010). Este cultivo demanda alrededor 

del 46% del total de plaguicidas utilizados por los agricultores, seguida por el maíz con el 10%, 

el girasol con otro 10% y el algodón con alrededor del 7%. En la última temporada (2009-2010), 

se utilizaron más de 200 millones de litros de plaguicidas, de los cuales 170 millones 

correspondieron sólo a formulaciones del herbicida glifosato, seguido por los insecticidas como 

el endosulfán y la cipermetrina, entre muchos otros (CASAFE, 2010). Al respecto, son 

numerosas las investigaciones a nivel mundial que documentaron los diversos impactos 

negativos de los agroquímicos sobre el desarrollo normal de los anfibios anuros (McCoy y col., 

2008; Rohr y col., 2008; Widder y Bidwell; 2008; Mann y col., 2009; Belden y col., 2010; 

Ezemonye y Tongo, 2010; Hayes y col., 2010; Webber y col., 2010; Relyea, 2012, entre muchos 

otros). Dentro de la Argentina, específicamente en las provincias de Santa Fe y Entre Ríos, 

existen numerosos antecedentes que reflejan el interés por evaluar la exposición a plaguicidas de 

uso masivo y sus efectos sobre los anfibios. Por ejemplo, se demostró que la cipermetrina 
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produce la inducción en el desarrollo de procesos apoptóticos de las células nerviosas de larvas 

de Physalaemus biligonigerus y Rhinella arenarum (Izaguirre y col., 2000; Casco y col., 2006). 

De igual forma, se comprobó la acción del herbicida glifosato en la producción de 

modificaciones morfológicas, etológicas y respiratorias en larvas de Scinax nasicus 

(Lajmanovich y col., 2003), y el poder genotóxico de los insecticidas endosulfán, en larvas de 

Hypsiboas pulchellus (Lajmanovich y col., 2005a), y cipermetrina, en larvas de Odontophrynus 

americanus (Cabagna y col., 2006). Por otra parte, en áreas dominantemente agrícolas de las 

provincias de Santa Fe y Entre Ríos se detectó en anfibios anuros la presencia de residuos de 

plaguicidas clorados (Lajmanovich y col., 2002; 2005b), así como también, numerosos casos de 

anfibios con malformaciones (Peltzer y col., 2001; Attademo y col., 2004; Peltzer y col., 2011). 

Por su parte, en anuros frecuentes de agroecosistemas de la región centro-este de la provincia de 

Entre Ríos se observó disgénesis testicular (Sanchez y col., 2009).  

En la zona de estudio, se siembra soja desde mediados de octubre a fines de noviembre, 

como siembra temprana (soja de primera), al igual que el maíz y el girasol, o bien de fines de 

noviembre a mediados de enero, si es precedida por un cultivo de invierno, como trigo, cebada o 

centeno (soja de segunda) (Lanteri, 2009). Por lo tanto, el principal período de aplicación de 

agroquímicos se produce entre los meses de noviembre y marzo (Lorenzatti y col., 2004), en 

coincidencia con el ciclo reproductivo estacional (primavera-verano) de los anfibios. En ese 

lapso de tiempo, las lluvias cortas e intensas arrastran por escorrentía a los plaguicidas, 

alcanzando cuerpos de agua superficiales (Hang y col., 2010). En este sentido, Jergentz y col. 

(2005) observaron en algunas regiones intensamente cultivadas de Argentina que los 

insecticidas más ampliamente usados (clorpirifos, cipermetrina y endosulfán) eran detectados en 

sedimentos, partículas en suspensión, y agua en concentraciones que exceden los niveles 

permitidos para la protección de la vida silvestre. También, Peltzer y col. (2008) registraron en 

cuerpos de agua agrícolas concentraciones de residuos de endosulfán que sobrepasaron los 

valores sugeridos para conservar la fauna acuática en los cuerpos de agua (NGNCA, 2004a). 

 

1.3. Los anfibios, los agroquímicos y la depredación 

 
En los últimos años, se ha puesto en evidencia que la presencia en el ambiente de 

estresores antropogénicos, como los agroquímicos, está relacionada con efectos indirectos en los 

anfibios que se manifiestan a nivel de comunidad (Relyea y col., 2005; Relyea, 2009). Una 

explicación posible a este fenómeno podría atribuirse a que la incorporación de sustancias 

xenobióticas a los ecosistemas no es la suficiente para causar la muerte fisiológica de los 
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organismos (Davidson, 2004; Fellers y col., 2004), pero si capaz afectar su funcionamiento en 

un contexto ecológico, denominada muerte ecológica (Scott y Sloman, 2004).  

Para comprender el efecto de los agroquímicos en los ambientes acuáticos, la mayoría de 

las investigaciones realizadas en este sentido, suelen examinar el impacto de una determinada 

sustancia sobre una especie en particular, excluyendo a otros organismos de la cadena 

alimentaria. Estos estudios permitieron demostrar que la especie de interés puede ser afectada 

por los agroquímicos a través de efectos directos sobre la fisiología individual. De esta manera, 

como efectos subletales en las larvas de anfibios se señalaron la alteración de la actividad 

natatoria (Bridges, 1997; Raimondo y col., 1998; Hatch y Blaustein, 2000; Fordham y col., 

2001; Punzo, 2005), reducción de la tasa de alimentación (Berrill y col., 1993; Widder y 

Bidwell, 2008), modificación de la relación con su depredador (Cooke, 1971; Jung y Jagoe, 

1995; Relyea y Mills, 2001; Broomhall, 2004; Burgett y col., 2007), cambios en el tiempo de 

metamorfosis (Boone y Bridges, 2003; Greulich y Pflugmacher, 2003; Rohr y col., 2004; 

Cauble y Wagner, 2005; Teplitsky y col., 2005; Edwards y col., 2006; Forson y Storfer, 2006; 

Boone, 2008), inhibición en la actividad de enzimas colinesterasas (Venturino y Pechen de 

D’Angelo, 2005; Lajmanovich y col., 2009; 2011; Junges y col., 2010), alteración de los 

parámetros hematológicos (Barni y col., 2007; Cabagna-Zenklusen, 2012) y el desarrollo de 

micronúcleos (Lajmanovich y col., 2005a; Cabagna y col., 2006; Vera Candioti y col., 2010; 

Bosch y col., 2011), entre los principales impactos estudiados. 

Aunque la especie de interés (larvas de anfibios) puede ser afectada por los agroquímicos 

directamente a través de efectos sobre la fisiología individual, es importante señalar, que la 

exposición subletal a agroquímicos actuaría como un factor de estrés adicional a las fuerzas que 

regulan las poblaciones de anfibios (e.g. la depredación y la competencia), reflejando 

indirectamente sus consecuencias sobre las interacciones entre especies (Peacor y Werner, 

2001). En este sentido, se ha documentado que el estrés causado por la escasa disponibilidad de 

alimentos o por la fuerte presión de competencia pueden aumentar la letalidad de los 

agroquímicos para las larvas de anfibios (Postma y col., 1994; Hanazato y Hirokawa, 2004; 

Beketov y Liess, 2005; Jones y col., 2011). Asimismo, el estrés producido por la depredación 

sumado a la presencia de un agroquímico modifica los parámetros hematológicos (Shutler y 

Marcogliese, 2011), disminuye la masa corporal (Relyea, 2012), así como también aumenta la 

toxicidad (Relyea y Mills, 2001; Relyea, 2003a; 2004; 2005) y la genotoxicidad de los 

agroquímicos en los anfibios (Giri y col., 2012). Más aún, distintas investigaciones indicaron 

que concentraciones subletales de agroquímicos pueden alterar la intensidad de las interacciones 

depredador-presa, afectando de manera diferente a depredador y presa, y consecuentemente, 
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modificar la composición de la comunidad ecológica (Reeves y col., 2010; Relyea y Edwards, 

2010; Relyea, 2012). Así, varios estudios han demostrado que la exposición a insecticidas puede 

indirectamente beneficiar a los anfibios mediante la eliminación de sus competidores, y así 

aumentar los recursos alimentarios disponibles para los renacuajos favoreciendo su desarrollo y 

supervivencia (Boone y Semlitsch, 2001; 2002; Bridges y Boone, 2003; Boone y col., 2004; 

Rohr y Crumrine, 2005; Boone y Bridges-Britton, 2006); o también, porque influye en la 

supervivencia de sus depredadores cuando éstos son más sensibles que la presa (Boone y 

Semlitsch, 2003; Mills y Semlitsch, 2004; Relyea y col., 2005).  

Como se puede observar, el estudio de los efectos indirectos de los agroquímicos sobre 

los anfibios, principalmente en las interacciones depredador-presa, cobraron relevancia en los 

últimos años. Posiblemente, porque a través de estos estudios se podría lograr un importante 

acercamiento al conocimiento de los mecanismos biológicos que operan en condiciones 

naturales. Sin embargo, pese a su importancia ecológica y realismo, los estudios en esta línea de 

investigación son recientes y escasos. 

 

1.4. Los anfibios como especies bioindicadoras  

 
Una especie bioindicadora puede definirse como cualquier organismo doméstico o 

silvestre, animal o vegetal, que puede utilizarse como un indicador del estado de los recursos y 

la calidad del medio, debido a su sensibilidad, posición en una comunidad, la probabilidad de 

exposición, su distribución geográfica y ecológica (Lower y Kendall, 1990). De acuerdo a estas 

características, los anfibios han sido considerados como buenos indicadores de la salud del 

ecosistema, ya que su ciclo de vida bifásico (agua-tierra), la permeabilidad de su piel, su 

restringida área de acción (“home range”) y sus limitadas habilidades de dispersión, los hace 

especialmente vulnerables a las perturbaciones o modificaciones del ambiente (US.EPA, 2002; 

Jansen y Healey, 2003; Hopkins, 2007; Wake y Vredenburg, 2008; Burlibaşa y Gavrilă, 2011).  

Además, los anfibios son capaces de ocupar diversos nichos tróficos, desde planctívoros 

durante su desarrollo larval hasta carnívoros siendo adultos, cumpliendo un importante rol en la 

transferencia de energía y nutrientes a través de las redes tróficas acuática y terrestre (Stebbins y 

Cohen, 1995; Parmelee, 1999; Beard y col., 2002). Por tal motivo, la pérdida o disminución de 

las poblaciones de anfibios afectaría ampliamente a otros organismos; fenómeno que se está 

documentando a escala mundial (Wyman, 1990; Blaustein y col., 1994; Blaustein y Wake, 1995; 

Alford y Richards, 1999; Davidson y col., 2001; Storfer, 2003; Tejedo, 2003; Stuart y col., 
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2004; Lips y col., 2005; Blaustein y Bancroft, 2007; Collins y Crump, 2009; Collins, 2010; 

Blaustein y col., 2011; 2012). 

Existe un gran número de investigaciones que demuestran la utilización de los anfibios 

como indicadores sensibles de cambios en los ecosistemas. Sin embargo, dentro del ciclo de 

vida de los anfibios, las fases acuáticas son las más utilizadas como modelos experimentales 

para investigaciones ecotoxicológicas (Kloas, 2002; Herkovits y col., 1996; Mann y col., 2009; 

Sparling y col., 2010). Características ideales en cuanto a sensibilidad, elevado número y alta 

homogeneidad de los individuos, como también sus características morfológicas y fisiológicas 

(McDiarmid y Altig, 1999; Greulich y Pflugmacher, 2003), colaboran para que los estudios 

utilizando larvas de anfibios se encuentren dentro de los más frecuentes.  

 

1.5. Biomarcadores  

 

Un biomarcador se define como la respuesta bioquímica, fisiológica, morfológica y 

comportamental originada en los organismos, cuya alteración, es relacionada con la exposición a 

uno o más contaminantes químicos o físicos (Lagadic y col., 1994; 1997; Van der Oost y col., 

2003). Incluyen respuestas en los niveles poblacionales, aunque para detectar de manera precoz 

los efectos adversos de los contaminantes, se utilizan con mayor frecuencia biomarcadores en 

niveles bajos de organización biológica, esto es a nivel celular y molecular (Kendall y col., 

2005). Existe una amplia variedad de biomarcadores que se utilizan para la evaluación de los 

anfibios frente a distintas situaciones ambientales durante su vida, y su estimación a lo largo del 

tiempo puede brindar información valiosa para los programas de monitoreo biológico (US.EPA, 

2002; Sánchez-Hernández, 2003; Lajmanovich y col., 2010). Entre los distintos tipos de 

indicadores biológicos se pueden citar: las respuestas etológicas o comportamentales y las 

enzimáticas o metabólicas. 

 

1.5.1. Biomarcadores etológicos 
 

El comportamiento es una de las más importantes propiedades de la vida animal y juega 

un rol crítico en las adaptaciones biológicas, ya que es el nexo entre los organismos y el medio, 

es decir, entre el sistema nervioso y el ecosistema (Little, 2002; Preisser y col., 2005; Weis y 

col., 2001; 2011). Por lo tanto, podemos referirnos al comportamiento como un rasgo esencial 

de los organismos, cuya alteración implica un disturbio que trasciende al individuo (Denöel y 

col., 2012; 2013). Por ejemplo, está demostrado que la actividad natatoria en las larvas de 
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anfibios se relaciona positivamente con el tiempo destinado a la alimentación (forrajeo) (Horat y 

Semlitsch, 1994) y negativamente con la tasa de depredación (Relyea, 2007). En otras palabras, 

menor actividad natatoria se asocia a menor forrajeo (Semlitsch, 1993; Horat y Semlitsch, 1994; 

Rist, 1994) ya que el depredador induce a la larva a pasar menos tiempo alimentándose (Relyea 

2002; 2003b), y por lo tanto, menor tasa de depredación (Van Buskirk y col., 1997; Van Buskirk 

y Relyea, 1998). Sin embargo, este cambio de comportamiento tiene fuertes efectos negativos 

asociados a un menor crecimiento y desarrollo (Skelly, 1992; Van Buskirk, 2000), como por 

ejemplo: menor tamaño al alcanzar la metamorfosis implica reducida sobrevivencia 

postmetamorfosis, mayor tiempo para alcanzar la madurez reproductiva, reducción del tamaño 

en la madurez, menos apareamientos exitosos y puestas de huevos de pequeño tamaño (Berven y 

Gill, 1983; Smith, 1987; Semlitsch y col., 1988; Altwegg y Reyer, 2003; Semlitsch y col., 

2005b). 

La ecotoxicología del comportamiento es una disciplina emergente que permite 

cuantificar las respuestas etológicas de los organismos ante determinadas situaciones de estrés 

físico, químico o biológico (Rinderhagen y col., 2000; Broomhall, 2005; Denoël y col., 2010). 

Al tener en cuenta que este tipo de respuestas antecede a la mortalidad, las alteraciones 

etológicas son consideradas medidas más sensibles a los xenobióticos que la muerte de los 

organismos (Little y col., 1990), y por lo tanto, se recomienda su empleo en complemento con 

otros marcadores estándares de toxicidad (Scott y Sloman, 2004). A su vez, aunque las 

respuestas etológicas sean restringidas al nivel de los individuos son consideradas como una 

herramienta de relevancia ecológica, ya que permite relacionar una variedad de desórdenes 

fisiológicos con procesos ecológicos a través de cambios en el comportamiento individual de los 

organismos (Amiard-Triquet, 2009; Tu y col., 2010). Al considerar estas características, los 

cambios en el comportamiento son señalados como biomarcadores de respuesta temprana, 

rápida, muy sensible y no destructiva (Ferrando y Andreu-Moliner, 1993; Cohn y MacPhail, 

1996; Wolf y col., 1998; Scott y Sloman, 2004; Hellou, 2011), ideales para el monitoreo de 

poblaciones expuestas a contaminantes ambientales (Atchison y col., 1987; Sánchez-Hernández, 

2011).  

Si bien el uso de biomarcadores etológicos desde el punto de vista de la ecotoxicología 

no está tan desarrollado en los anfibios, las investigaciones realizadas hasta el momento han 

discutido las consecuencias directas sobre el comportamiento de los anfibios en respuesta a la 

exposición a los agroquímicos (Semlitsch y col., 1995a; Bridges, 1997; Raimondo y col., 1998). 

En este sentido, se destaca el trabajo realizado por Salibián (1992), quien describió a través del 

comportamiento diferentes fases (I-IV) de la neurotoxicidad del insecticida piretroide 
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deltametrina en larvas de Rhinella arenarum, conforme aumenta la concentración. 

Recientemente, Denoël y col. (2012) postularon que concentraciones subletales del plaguicida 

organoclorado endosulfán modificaron funciones esenciales de las larvas de Rana temporaria 

como la locomoción, la respiración y la alimentación. Concretamente, observaron que las larvas 

de anfibios expuestas respiraban, se alimentaban y movían menos que las no expuestas, y que 

además de presentar comportamientos erráticos (movimiento rápido de natación circular y 

postura lateral anormal), ocupaban la parte central de los acuarios, sin hacer uso del espacio 

periférico. No obstante, las alteraciones etológicas producidas por la exposición a agroquímicos 

también pueden causar consecuencias indirectas sobre otros niveles de mayor complejidad 

(Eissa y col., 2003), como por ejemplo la alteración de comportamientos asociados con la 

depredación. En este sentido, Cooke (1971) determinó que el DDT produjo hiperactividad en los 

renacuajos, y en consecuencia, presentaron mayor riesgo de depredación que los renacuajos no 

expuestos; mientras que por el contrario, Bridges (1997) halló que el insecticida carbaril redujo 

la actividad de los renacuajos expuestos y por lo tanto, fueron menos depredadas que las larvas 

expuestas (Bridges, 1999). También se detectó que las larvas de anfibios presentaron mayor 

vulnerabilidad a la depredación cuando se encontraban expuestas al insecticida metoxicloro, 

debido a modificaciones en sus mecanismos defensivos (Ingermann y col., 2002). Sin embargo, 

estos aspectos más complejos del comportamiento, ambientalmente más relevantes, siguen 

siendo muy poco explorados. En consecuencia, es que surge la necesidad de evaluar desde la 

ecotoxicología el impacto de los agroquímicos mediante el empleo de herramientas útiles y de 

relevancia ecológica capaces de proveer un sistema de alerta temprano, antes de que puedan ser 

detectadas respuestas a nivel de comunidad. 

 

1.5.2. Biomarcadores enzimáticos 

 
Los biomarcadores enzimáticos, o metabólicos, son aquellos que involucran cambios en 

la actividad de diferentes enzimas relacionadas con la capacidad de hidrolizar y detoxificar 

contaminantes químicos (Mohammad, 2007). Las enzimas son de gran valor diagnóstico debido 

más a la rapidez con la que se ven alteradas que por la especificidad del tejido de origen 

(Vasseur y Cossu-Leguille, 2003), brindando de esta manera, información valiosa para poder 

predecir efectos adversos ante la exposición a diferentes compuestos químicos (McCarthy y 

Shugart, 1990; Fossi y Leoncio, 1994; Lagadic y col., 1994). 

Las esterasas son un grupo de enzimas que hidrolizan ésteres fosfóricos, carboxílicos, de 

fosfato y amidas. Aldridge (1953) clasificó a las esterasas en función de su interacción con los 
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compuestos organofosforados (OFs). Así, las A-esterasas son capaces de hidrolizar OFs, las B-

esterasas son inhibidas por ellos, y las C-esterasas no ejercen ninguna interacción con estas 

sustancias químicas. Esta clasificación sigue siendo la más usada por la mayor parte de los 

investigadores. Dentro de las enzimas pertenecientes al grupo de las B-esterasas encontramos a 

las colinesterasas (ChEs) y carboxilesterasas (CbEs). Por su parte, las ChEs pueden definirse 

como un grupo de esterasas de serina capaces de hidrolizar ésteres de colina, tales como la 

acetilcolina. Las ChEs de los vertebrados se clasifican dependiendo de sus características 

bioquímicas y fisiológicas en dos grupos principales, que son codificadas por dos genes 

distintos: la colinesterasa verdadera o acetilcolinesterasa (AChE, EC 3.1.1.7) y la 

pseudocolinesterasa o butirilcolinesterasa (BChE, EC 3.1.1.8).  

Desde su descubrimiento en la década de 1920, la AChE ha sido una de las enzimas más 

estudiadas en cuanto a su efecto fisiológico, mecanismo de acción, naturaleza de su centro 

activo, asi como su distribución y localización en diferentes tejidos (Sánchez-Chávez y Salceda, 

2008). La AChE se encuentra presente en músculo, sangre, plasma, linfocitos y eritrocitos de los 

vertebrados (Szelenyi y col., 1982; Brimijoin, 1983; Sturm y col., 1999). En el sistema nervioso, 

la AChE desempeña un importante papel en la neurotransmisión, ya que hidroliza rápidamente a 

la acetilcolina en acetato y colina, regulando la concentración de este neurotransmisor en la 

sinapsis.  

Por su parte, la BChE es sintetizada en el hígado y está presente en el plasma y en otros 

tejidos como músculo, mucosa intestinal y sistema nervioso central de los vertebrados 

(Lockridge y col., 1987; Walker y Thompson, 1991). A pesar de su amplia distribución en los 

principales tejidos de los animales, su función biológica no ha sido determinada con claridad. 

Quizás una de las ideas más extendidas formulada por diversos autores sea la posibilidad de que 

la BChE actúe como protectora de la AChE, sustituyendo a la AChE cuando ésta se encuentra 

inhibida o ausente (Li y col., 2000; Stefanidou y col., 2009). Esta posibilidad parece 

consolidarse ya que se ha demostrado que la BChE tiene un efecto protector frente a la 

intoxicación por OFs, al administrarse como tratamiento profiláctico en ratas, cobayas y 

primates (Raveh y col., 1997; Allon y col., 1998; Mehrani, 2004). 

Las enzimas con actividad colinesterasa pueden ser inhibidas por ciertos agentes 

químicos como los insecticidas OFs, carbamatos (CBs) y piretroides (Wheelock y col., 2004; 

2008; Sánchez-Hernández, 2006; 2007; Widder y Bidwell, 2008), característica que ha 

permitido su utilización como biomarcador (Monserrat y col., 2007). En recientes estudios, se 

han reportado que otras clases de compuestos, tales como metales (Diamantino y col., 2003; 

Frasco y col., 2006; Jebali y col., 2006; Costa y col., 2007), detergentes (Guilhermino y col., 
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1998; 2000; Jifa y col., 2005; Nunes y col., 2005), hidrocarburos (Kang y Fang, 1997; Oropesa 

y col., 2007), productos facmacéuticos (Nunes y col., 2006) y formulaciones del herbicida 

glifosato (Glusczak y col., 2006; Lajmanovich y col., 2010; Ruamthum y col., 2011; Menéndez-

Helman y col., 2012) podrían actuar como agentes anti colinesterásicos. Por tal motivo, una 

reducción en el nivel de actividad de las colinesterasas en tejidos de origen animal es un signo 

fuertemente indicativo de que se ha producido algún tipo de exposición a un agente inhibidor de 

estas enzimas.  

En los últimos años, se han incrementado las evidencias del empleo de técnicas 

bioquímicas que permitan determinar el nivel de inhibición en las enzimas implicadas en la 

detoxificación de agroquímicos, y de cómo estos biomarcadores ayudan a comprender los 

efectos adversos de los agroquímicos sobre los anfibios (Venturino y col., 2003; Venturino y 

Pechen de D'Angelo, 2005). Por ejemplo, Lajmanovich y col. (2004) hallaron niveles 

plasmáticos disminuidos de colinesterasa en individuos de Rhinella schneideri debido al 

impacto de los agroquímicos en la zona de muestreo, la cual se encontraba intensamente 

cultivada con maíz y soja. Por su parte, Widder y Bidwell (2006) estudiaron cómo la exposición 

al insecticida organofosforado clorpirifos inhibió la actividad de las ChEs en renacuajos de Rana 

sphenocephala luego de 12 días de exposición a 100 y 200 µg/l. También observaron una 

inhibición de las ChEs dosis-dependiente en cuatro especies diferentes de renacuajos expuestos 

a concentraciones subletales de clorpirifos (Widder y Bidwell, 2008). Asimismo, en ejemplares 

de Rhinella schneideri y Leptodactylus chaquensis provenientes de campos de arroz, se observó 

una disminución en la actividad de las enzimas BChE y CbEs (Attademo y col., 2007; 2011), 

sugiriendo el empleo de enzimas pertenecientes al grupo de las B-esterasas como biomarcadores 

útiles para conocer a campo los efectos de la exposición a agroquímicos sobre los anfibios 

anuros. De la misma manera, Lajmanovich y col. (2010) demostraron inhibición en la actividad 

de las enzimas B-esterasas (AChE, BChE y CbEs) en larvas de Rhinella arenarum expuestas a 

distintas formulaciones comerciales de glifosato; herbicida que según la Organización Mundial 

de la Salud y la FAO (WHO/FAO, 1996) no inhibe las ChEs. También, Ferrari y col. (2011) 

observaron inhibición de las ChEs en renacuajos de Rhinella arenarum luego de 48 h de 

exposición a metil anzifos (organofosforado) y carbaril (carbamato). Recientemente, Leite y col. 

(2010) evaluaron el efecto del insecticida organofosforado diazinon sobre la actividad de las B-

esterasas en larvas de Scinax fuscovarius, concluyendo que la AChE resultó ser el biomarcador 

más sensible frente a la exposición al diazinon.  
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Al considerar lo expuesto anteriormente, se generan numerosas evidencias de que los 

agroquímicos son capaces de ejercer sus efectos tóxicos mediante procesos indirectos que 

generan disrupciones en las interacciones bióticas; y que los anfibios como organismos 

bioindicadores, a través de los biomarcadores etológicos y enzimáticos, proporcionan 

información relativa a los efectos de estos compuestos a niveles de contaminación muy bajos, 

pero significativos para el ecosistema, ya que por ser rápidamente degradados en el ambiente y 

metabolizados en los tejidos animales, no permiten su detección directa.  

 

2. HIPÓTESIS Y OBJETIVOS 
 

 

2.1. Hipótesis 

 

 H1: Concentraciones subletales de plaguicidas alteran las interacciones depredador-presa 

entre larvas de anfibios (presas) y juveniles de Synbranchus marmoratus (depredador) del litoral 

mesopotámico argentino. 

 H2: Concentraciones subletales de plaguicidas alteran las respuestas etológicas y 

metabólicas de las presas, interfiriendo en las interacciones depredador-presa. 

 H3: Concentraciones subletales de plaguicidas alteran las respuestas metabólicas del 

depredador, interfiriendo en las interacciones depredador-presa. 

 

2.2. Objetivos 

 

2.2.1. Objetivo general 

 
• Analizar experimentalmente las interacciones depredador-presa entre distintas especies 

de larvas de anfibios y un pez depredador (Synbranchus marmoratus) del litoral 

mesopotámico argentino, y establecer su relación con las variaciones en las respuestas 

etológicas y metabólicas, en presencia de concentraciones subletales de tres plaguicidas: 

fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). 

 

2.2.2. Objetivos específicos 
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• Estimar la tasa de depredación de S. marmoratus sobre distintas especies de larvas de 

anfibios utilizando diferentes tratamientos que combinan la exposición o no de 

depredador y presa a los plaguicidas F, Gly y TFS. 

• Determinar en larvas de anuros expuestas y no expuestas a concentraciones subletales de 

los plaguicidas F, Gly y TFS, respuestas etológicas relacionadas con la actividad 

natatoria.  

• Evaluar en depredadores y presas expuestos y no expuestos a los plaguicidas F, Gly y 

TFS, la actividad de las enzimas acetilcolinesterasa y butirilcolinestersa (respuestas 

metabólicas). 

 

3. MATERIALES Y MÉTODOS 
 

 

3.1. Área de estudio y sitios de muestreo 

 
El río Paraná es, por su longitud, el segundo río de Sudamérica después del Amazonas, y 

se divide en tres tramos: Superior, Medio e Inferior. Particularmente, el Paraná Medio posee un 

extenso valle de inundación que sostiene una gran diversidad de ambientes, limitados entre el 

curso principal y los valles secundarios. La característica más saliente de este ecosistema son las 

variaciones del nivel hidrométrico que generalmente se corresponden con los meses de mayor 

temperatura. El ciclo hidrológico del río (Drago, 1989; Neiff, 1999) registra un período de 

ascenso en verano y otoño, causadas por las precipitaciones en las regiones tropicales y 

subtropicales de su alta cuenca. Luego comienza a descender alcanzando los menores caudales 

durante el invierno. Además de las crecientes anuales, el río Paraná esta sujeto a crecientes 

extraordinarias, transcurriendo un período de inundación de mayor duración. Durante estos 

procesos hidrológicos, los cuerpos de agua leníticos se conectan con los pequeños y medianos 

cauces secundarios del río, salvo en crecientes importantes, donde todo el valle queda cubierto 

por agua (Soldano, 1947; Oldani, 1990; Neiff y Giraudo, 2006). Al manifiestarse estos 

fenónemos, se tipifica un área que puede ser considerada como el más importante nexo y 

colector de la red fluvial que aporta grandes volúmenes de nutrientes, sedimentos y sales desde 

el continente al océano Atlántico Sur (Iriondo y col., 2007). El pulso de inundación, actúa 

también como un factor regulador de la distribución y abundancia de las especies de anfibios y 

peces que habitan la llanura de inundación (Bonetto y col., 1969; Junk y col., 1989; Tockner y 

col., 2000).  
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Los sitios de muestreos para la obtención de depredadores y presas se encuentran 

ubicados dentro la región centro-este de la provincia de Santa Fe y centro-oeste de la provincia 

de Entre Ríos, Argentina. Estas son áreas de transición de las eco-regiones del Espinal y Delta-

Islas del río Paraná (Burkart y col., 1999), con precipitaciones distribuidas durante la primavera-

verano y temperaturas anuales promedio de 18 ºC. En ambas se encuentran representados 

elementos florísticos de transición de las eco-regiones Deltas e Islas del Río Paraná y el Espinal 

(Burkart y col., 1999). Zoogeográficamente, se encuentran incluidas en Dominio Subtropical 

(Subregión Guayano-Brasilera) representado por el Distrito Mesopotámico con una menor 

influencia del Distrito Pampásico (Ringuelet, 1961). Gran parte de esta región se localiza en 

tierras de alto desarrollo agrícola y urbano, motivo por el cual su superficie se ha visto 

fuertemente reducida en las últimas décadas (Morello y Mateucci, 1999; Brown y col., 2006 

Morello y Rodriguez, 2007). El área restante está representada por remanentes de vegetación 

nativa que varían en su grado de conectividad y antropización. Actualmente, sólo pueden 

encontrarse fragmentos de dichos bosques asociados a las barrancas del río Paraná Medio en 

sitios menos afectados por la expansión urbana y agropecuaria debido a su carácter de zonas 

inundables y de poca importancia económica (Peltzer y col., 2006). 

 Para la recolección de depredadores y presas, se seleccionaron áreas cuerpos de agua 

localizados en el valle de inundación del río Paraná Medio, con gran cantidad de especies 

vegetales nativas y que no estén influenciados directamente con actividades agroindustriales. 

Las características anteriormente descriptas permitieron seleccionar los siguientes lugares de 

muestreo, que pueden observarse en la Figura 1: 

1. Laguna origen pluvial (31° 33’23,4’’S - 60° 39’46,8’’O), La Guardia, Santa Fe. 

2. Zona aledaña al puerto (31° 38’49,43’’S - 60° 41’42,14’’O), Santa Fe, Santa Fe. 

3. Reserva Ecológica de la Universidad Nacional del Litoral (31°38’26’’S - 

60°40’22’’O), Santa Fe, Santa Fe.  

4. Laguna aledaña a ruta nacional N° 168 (31° 38’19,14’’S - 60° 39’47,1’’O), Colastiné, 

Santa Fe. 

5. Parque del Sur (31° 39’51,7’’S - 60° 42’47,9’’O), Santa Fe, Santa Fe. 

6. Isla Sirgadero (31º 42’17,2’’ S - 60º 40’2,0’’ O), Alto Verde, Santa Fe. 

7. Parque Urquiza (31° 43’59’’S - 60° 31’7,3’’O), Paraná, Entre Ríos.  

8. Laguna Almafuerte (31° 46’17,9’’S - 60° 24’9,5’’O), Paraná, Entre Ríos. 

9. Reserva Natural de Uso Múltiple Parque General San Martín (31º 40’29’’S - 60º 

20’13’’O), Paraná, Entre Ríos.  
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Figura 1: Área de estudio y sitios de muestreo. En el mapa y en las fotos: 1) Laguna La Guardia; 2) 
Zona aledaña al puerto de Santa Fe; 3) Reserva ecológica UNL; 4) Zona aledaña RN N°168; 5) Parque 
del Sur; 6) Isla Sirgadero; 7) Parque Urquiza; 8) Laguna Almafuerte; 9) Reserva Natural de Uso Múltiple 
Parque Gral. San Martín. 

 
El período completo de muestreo durante el cual se llevaron a cabo las actividades de 

campo fue de 4 años (desde 2007 a 2011). Se realizaron inspecciones diurnas de distintos 

ambientes acuáticos, con una frecuencia semanal, y con salidas a campo adicionales durante la 

temporada reproductiva de los anfibios (primavera-verano), y en aquellas semanas con lluvias 

intensas. El verano 2008-2009 presentó altas temperaturas y escasez de lluvias, lo cual produjo 

una notable disminución en la reproducción de los anfibios por no formarse cuerpos de agua, y 

también una reducción en la disponibilidad de depredadores.  

 

3.2. Selección y descripción de las especies  

 
Para la realización de las experiencias se seleccionó a Synbranchus marmoratus como 

especie característica de la ictiofuna nativa local y potencial organismo depredador de larvas de 

anfibios. La misma respondió exitosamente a las condiciones controladas de laboratorio, y 

además, se mantuvo presente en los ambientes muestreados durante el período necesario para 
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realizar los ensayos. Asimismo, esta decisión también se sustenta con los resultados obtenidos 

de los diferentes muestreos exploratorios, realizados previamente al comienzo de esta tesis, que 

corroboran los hallazgos de Maffei y col. (2011), quienes postulaban las posibles interacciones 

entre S. marmoratus y las larvas de anfibios. 

Las presas seleccionadas fueron nueve especies de larvas de anfibios que potencialmente 

coexisten con S. marmoratus, pertenecientes a cinco familias (Frost, 2011): Rhinella arenarum 

(Bufonidae), Leptodactylus latrans, L. chaquensis (Leptodactylidae), Physalaemus santafecinus, 

P. albonotatus, P. riograndensis (Leiuperidae), Trachycephalus typhonius, Hypsiboas 

pulchellus (Hylidae) y Elachistocleis bicolor (Microhylidae). Ninguna de ellas se encuentra 

catalogada como amenazada según los criterios de la Unión Internacional para la Conservación 

de la Naturaleza (IUCN, 2010; Vaira y col., 2012) y todas presentan un amplio rango de 

distribución y abundancia en la región neotropical. Estas especies se encuentran con frecuencia 

en bosques, humedales, tierras agrícolas y áreas urbanas (Attademo y col., 2005; Peltzer y col., 

2006; Peltzer y Lajmanovich, 2007; Duré y col., 2008; Lajmanovich y col., 2010). Sin embargo, 

su reproducción suele llevarse a cabo en lagunas agrícolas temporales producidas por las lluvias 

estacionales, donde toman contacto con los agroquímicos utilizados en los principales cultivos 

extensivos del área (soja, maíz y sorgo). 

La determinación taxonómica de S. marmoratus fue realizada mediante claves de 

identificación disponibles para los peces de la cuenca del río Paraná (Ringuelet y col., 1967; 

Britski y col., 1999; López y col., 2003). Mientras que para las larvas de anfibios, la 

determinación taxonómica y nomenclatural se llevó a cabo mediante el uso de claves específicas 

para anfibios (Cei, 1980; 1987; Kehr y Williams, 1990; Lavilla y Cei, 2001; Frost y col., 2006; 

Lavilla y col., 2010; Pyron y Wiens, 2011), o mediante la comparación con el material de 

referencia preservado en la Colección Herpetológica del Laboratorio de Ecotoxicología de la 

FBCB-UNL. 

A continuación se describen las principales características de las especies seleccionadas 

para este trabajo de tesis, las cuales pueden observarse en la Figura 2: 
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Figura 2: Especies seleccionadas para el desarrollo de la presente tesis. 

 

 
3.2.1. Depredador 

 
Synbranchus marmoratus (Bloch, 1795) (Teleostei: Synbranchidae), es un pez nativo 

vulgarmente conocido como anguila criolla (Kullander, 2003). De cuerpo desnudo, 

anguiliforme, que se afina progresivamente hacia la región caudal (Lüling, 1980). La forma de 

la cabeza es subcónica, con el extremo anterior agudo, y la boca es terminal, amplia y los ojos 

pequeños; carece de aletas pectorales y pélvicas; presenta aletas caudal, dorsal y anal 

confluentes y reducidas a un repliegue cutáneo que se observa, incluso, en tempranos estadios 

de vida (Taylor, 1913; Rodriguez, 1999). Su coloración es gris ceniza con motas en el dorso, y 

Junges, Celina María   - 2013 -



 

 20

castaño claro en el flanco y vientre, salpicados de diminutas manchas negras. La estrategia 

reproductiva de S. marmoratus es de tipo hermafrodita protogínico diándrico. Es decir, existen 

hembras y machos primarios con ovarios y testículos respectivamente; hay machos secundarios 

que se originan por reversión sexual de hembras, y por último hay intersexos que se dan en el 

proceso durante el cual el tejido del ovario es reemplazado por tejido testicular (Lo Nostro y 

Guerrero, 1996). Esta particularidad reproductiva facilita la perpetuación de la especie cuando 

se producen condiciones de aislamiento por extrema sequía, teniendo más chances de 

reproducirse que aquellos individuos sin capacidad de reversión sexual (Liem, 1968). Es una 

especie de hábitos nocturnos, se oculta en el día entre el substrato y/o cobertura vegetal, se 

pueden desplazar distancias cortas fuera del agua. S. marmoratus tiene la capacidad de respirar 

tanto el oxígeno disuelto en el agua como el atmósferico, función que realiza a través de 

branquias reunidas en una abertura branquial única (ubicada en la región ventral de la cabeza) y 

del epitelio de las cavidades bucal y faríngea, ricamente vazcularizadas (Rosa, 1977; Graham y 

Baird, 1984). Esta propiedad le permite desarrollar una amplia distribución en América 

Neotropical, extendiéndose desde Cuba y México por toda América Latina hasta el sur de la 

provincia de Buenos Aires en la Argentina (Casciotta y col., 1999), prefiriendo los ríos pocos 

profundos, de aguas tranquilas, arroyos, bañados, lagunas y esteros donde vive en cuevas que 

ella misma construye (Maggese y col., 1993). Su estado de conservación no ha sido evaluado 

(IUCN, 2010). 

 

3.2.2. Presas 

 
Rhinella arenarum (Hensel, 1867). Larvas de coloración negruzca, con ojos ubicados 

dorsalmente y aleta caudal medianamente desarrollada que no se extiende sobre el dorso. El 

extremo de la cola es redondeado. Generalmente se ubican en el fondo de los cuerpos de agua 

temporales (bentónicas) (Vera Candioti, 2007), donde ramonean activamente, alimentándose del 

detrito (Lajmanovich, 1997). Suelen formar agregados larvales (alelomimetismo) (Schmajuk y 

Segura 1982; Kehr, 1994a; 1994b) que se van disgregando lentamente a medida que se 

desplazan por las márgenes del cuerpo de agua realizando circuitos alimentarios. Fórmula bucal: 

1, 1-1/3. 

Leptodactylus latrans (Steffen, 1815). Larvas de color castaño-oliváceo oscuro, con 

aletas transparentes y pigmentadas. Cuerpo ovoide, de natación más activa, que se ve reflejado 

en un mayor desarrollo de sus aletas caudales y en su forma hidrodinámica. Ojos y narinas 

pequeñas, redondeadas (Rossa-Feres y Nomura, 2006). Hábitos bentónico-nectónico. Las larvas 
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son fitófagas y detritívoras (Lajmanovich, 1994), con demostrados casos de canibalismo (Vaz 

Ferreira y col., 1995). Se desarrollan tanto en ambientes permanentes como temporarios (Peltzer 

y Lajmanovich, 2004), así como también en ambientes playos de reciente inundación. Se 

caracterizan por presentar comportamiento gregario alelomimético (Vaz Ferreira y Gerhau, 

1975; 1986), con agregados numerosos y compactos. Fórmula bucal: 2/3. 

Leptodactylus chaquensis (Cei, 1950). Especie simpátrica con L. latrans, que a 

diferencia de ésta tiene la cola más corta y no presenta comportamiento gregario. Hábitos 

bentónico-nectónico. Larvas de color castaño oscuro y natación activa, con hocico redondeado. 

Fórmula bucal: 2/3. 

Physalaemus albonotatus (Steindachner, 1864). Larvas de color marrón claro, con 

manchas oscuras dispersas y zona intestinal de color metálico (plata brillante). Cuerpo ovoide, 

más ancho que alto. Hocico redondeado en vistas lateral y dorsal. Las narinas más cercanas a los 

ojos que al hocico. Cola con la punta redondeada que abarca más de la mitad del largo del 

cuerpo (Kehr y col., 2004). Hábitos bentónicos. Fórmula bucal: 1, 1-1/1-1, 2. 

Physalaemus santafecinus (Barrio, 1965). Larvas de coloración castaño claro, que no 

forman agregados y que suelen encontrarse aisladas, y en baja densidad en ambientes 

temporarios y permanentes (Schaefer, 2007). Hábitos bentónicos (Vera Candioti, 2007). 

Fórmula bucal: 1, 1-1/2 (Perotti y Céspedez, 1999). 

Physalaemus riograndensis (Milstead, 1960). Larva de colón castaño, que no forman 

agregados y que suelen encontrarse aisladas, y en baja densidad en ambientes temporarios, 

permanentes y semipermanentes. Hábitos bentónicos . Fórmula bucal 1, 1-1/1-1, 1 (Sandoval, 

2002). 

Trachycephalus typhonius (Linnaeus, 1758). Larvas de color marrón, transparentes, 

con aletas ligeramente pigmentadas. Cuerpo globular, ovalado en vista dorsal triangular y 

deprimida en vista lateral. Hocico redondeado en vista dorsal e inclinado en vista lateral. 

Narinas pequeñas y ovaladas ubicadas dorsolateralmente. Ojos laterales pequeños (Rossa-Feres 

y Nomura, 2006). Hábitos bentónicos-nectónicos. Fórmula bucal: 1, 1-1/1-1,3 o 1, 1-1/ 1-1, 4. 

Hypsiboas pulchellus (Duméril y Bibron, 1941). Larvas de color castaño con reflejos 

dorados, con aleta caudal muy desarrollada (muy nadadoras), con grandes manchas y de punta 

aguda. Ojos laterales con dos manchas blancas por detrás. Vientre oscuro en la parte anterior y 

color nacarado en la parte posterior. Larvas de desarrollo relativamente lento, ubicadas 

generalmente en las márgenes de cuerpos de agua permanente debajo de la cubierta vegetal 

(Kehr, 1992). Hábitos nectónicos-bentónicos. Fórmula bucal más frecuente 1,1-1/1-1,2. 
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Elachistocleis bicolor (Guérin-Méneville, 1838). Larvas de color marrón oscuro en el 

dorso, ventralmente mas claras, con pequeñas manchas adyacentes. Cuerpo globular, cabeza 

poco aplanada dorsoventralmente, hocico redondeado, narinas dorsales muy cercanas entre si, 

ojos pequeños y laterales. Cola musculosa teminada en punta, aletas punteadas irregularmente 

de color castaño (Williams y Gudynas, 1987). Generalmente se las encuentra en el fondo de 

cuerpos de agua temporales (hábitos bentónicos) con abundante fitoplancton, donde realizan 

pocos movimientos (Echeverria y col., 2007; Vera Candioti, 2007). No registran 

comportamientos gregarios y suelen encontrase aisladas, en algunos casos junto a ramas de 

plantas semi-sumergidas. Queratodontes y rostrodontes ausentes (Williams y Gudynas, 1987).  

 

3.3. Recolección y acondicionamiento de depredadores y presas 

 
Para la recolección de depredadores y presas se utilizó la técnica de muestreo con red y 

se implementó un diseño de caminata al azar (Heyer y col., 1994), lo cual implica que el 

recorrido que une dos puntos de muestreo consecutivos es aleatorio.  

Los ejemplares de S. marmoratus y las larvas de anfibios se obtuvieron utilizando una 

red con marco metálico en forma de D (copo), con mango de 1,5 m de longitud y una abertura 

de malla, la cual fue arrastrada por las márgenes de las lagunas bajo la macrófita litoral, 

representada principalmente por Pistia stratiotes y Salvinia herzogii. Los depredadores y presas 

recolectados fueron trasportados inmediatamente al laboratorio y conservados in vivo, 

paralelamente bajo condiciones de mesocosmos en tanques de 300 litros de capacidad (Figura 3) 

ubicados en el Módulo Experimental que posee la Cátedra de Ecotoxicología de la FBCB-UNL, 

y en peceras de vidrio (37 cm de longitud, 20 cm de ancho y 25 cm de alto) (Figura 3) con 10 L 

de agua declorinada bajo condiciones estándares de laboratorio (agua declorinada a 23 ± 2º C, 

pH = 7, fotoperíodo 12/12 horas luz/oscuridad). Cabe aclarar que los depredadores se colocaron 

en recipientes separados de las larvas de anfibios, las que fueron agrupadas por especie y 

colocadas en un mismo recipiente.  
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Figura 3: Mantenimiento de los organismos hasta su empleo en ensayos de depredación y evaluación 
de respuestas, A y B: bajo condiciones de mesocosmos en tanques de plástico; C y D: bajo condiciones 
controladas de laboratorio en peceras de vidrio.  

 

Durante su mantenimiento, las anguilas fueron alimentadas con larvas de anfibios de 

distintas especies, no utilizados para los ensayos, hasta alcanzar estadios juveniles, definidos 

oportunamente por Taylor (1913) y Rosen y Greenwood (1976). Dichos autores consideran 

como tamaños límite 26 mm de mínimo y 190 mm de máximo, respectivamente para esta etapa 

de vida. Para ello, las anguilas fueron medidas en su longitud hocico-cloaca (LHC) y longitud 

total (LT) con calibre milimétrico digital STRONGER® (0,001 mm de precisión) y determinada 

su masa corporal (MC) con una balanza OHAUS® CS 200 (0,01 g de precisión). Posteriormente, 

los individuos fueron acondicionados nuevamente en peceras de 10 L con agua declorinada, 

pero sin suministro de alimento durante 24 h previas al inicio de los ensayos, para su posterior 

empleo en ensayos de depredación, como en la evaluación de respuestas etológicas y 

metabólicas 

Por su parte, los renacuajos fueron alimentados ad libitum con lechuga hervida hasta 

alcanzar la prometamorfosis (estadios 36-41, Gosner, 1960), momento en el que fueron 

A 

B 

C

D
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seleccionados al azar, medidos en su longitud hocico-base del tubo proctodeal (H-TP) y 

Longitud total (LT) con un calibre milimétrico digital STRONGER® (0,001 mm de precisión) y 

determinada su masa corporal (MC) con una balanza Precisa® 180A (0,0001 g de precisión), 

para luego comenzar con las distintas experiencias. Para establecer los estadios de desarrollo 

(ED), las larvas se colocaron bajo lupa trinocular (Arcano® Ztx) y se siguió la tabla de 

desarrollo normal propuesta por Gosner (1960). 

 

3.4. Plaguicidas seleccionados 

 
Un plaguicida es una sustancia o mezcla de sustancias destinadas a prevenir, destruir o 

controlar cualquier plaga, incluyendo los vectores de enfermedades humanas o de los animales, 

las especies de plantas, animales o microorganismos indeseables que causan perjuicio o que 

interfieren de cualquier otra forma en la producción, elaboración, almacenamiento, transporte o 

comercialización de alimentos, productos agrícolas, madera y sus productos, alimentos para 

animales o que se pueden administrar a los animales para combatir insectos, arácnidos u otras 

plagas en, o sobre sus cuerpos (FAO/WHO, 2010). El término abarca todos los ingredientes 

activos en cualquiera de sus formas, sin considerar si fueron formulados para su aplicación. 

Incluye también las sustancias aplicadas a los cultivos antes o después de la cosecha para 

proteger el producto contra el deterioro que se genera durante el almacenamiento y transporte, 

pero no así los fertilizantes, nutrientes de origen vegetal o animal ni aditivos alimentarios  

En este trabajo de tesis, los plaguicidas utilizados fueron 1) el insecticida Fenitrotion 

(Hormigal-L®, Agroparque S.R.L., Argentina; CAS N° 122-14-5; 10% de ingrediente activo 

[i.a.]), 2) el herbicida Glifosato (Roundup UltraMax®, Monsanto Argentina S.A.I.C., Argentina; 

CAS N° 1071-83-6; 74,7% i.a.) y 3) el fungicida Trifloxistrobin (Flint 50 WG®, Bayer 

CropScience A.G., Argentina; CAS N° 141517-21-7; 50% i.a.). Las formulaciones comerciales 

de los tres agroquímicos fueron utilizadas en lugar de sus correspondientes principios activos, ya 

que varios estudios demostraron que los ingredientes inertes contenidos en las formulaciones 

pueden contribuir a la toxicidad de los anfibios (por ejemplo, Mann y Bidwell, 1999; 2001; 

Relyea y Jones, 2009; Lajmanovich y col., 2010). 

Las soluciones de ensayo se prepararon a partir de una solución madre de cada 

plaguicida, que consiste en una solución de alta concentración, a partir de la cual se elaboran 

soluciones menos concentradas (US.EPA, 1991). Para preparar la solución madre, cada producto 

comercial fue diluido en agua destilada teniendo en cuenta la concentración del ingrediente 

activo en el formulado. Las concentraciones analizadas de cada compuesto se prepararon, 
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previamente a cada ensayo, disolviendo concentraciones específicas de las respectivas 

soluciones madre en agua de red declorinada. 

 

3.4.1. Fenitrotion  

 
Fenitrotion (O,O-dimetil, O-[3-metil-4-nitrofenil] fosforotioato) es un insecticida 

organofosforado de acción sistémica ampliamente utilizado en la agricultura para el control de 

insectos en los cultivos de arroz y girasol, cereales, frutas, verduras, en grano almacenado y 

algodón, así como también en áreas forestales (CASAFE, 2007). Una característica común en 

los plaguicidas organofosforados es que se degradan con mayor facilidad, y eso los hace 

compuestos poco persistentes en el ambiente y en los sistemas biológicos (Racke, 1992; Hill, 

1995). La vida media del fenitrotion en agua es de 24 a 48 h, ya que se descompone por fotólisis 

e hidrólisis en sus principales metabolitos (3-metil-4-nitrofenol y fenitrooxon) (Chanda y col., 

2006). Sin embargo, han sido detectadas concentraciones de 0,2 mg/l de fenitrotion en aguas 

lénticas de New Brunswick (Canadá) a pocas horas de transcurrida la pulverización (Fairchild y 

col., 1989), alcanzando concentraciones máximas de hasta 2,5 mg/l en la capa superficial de 

pequeñas lagunas (Ernst y col., 1991) . 

Su mecanismo de acción consiste en la inhibición irreversible de las colinesterasas, lo 

que impide la degradación de la acetilcolina, un neurotransmisor que se encarga de facilitar la 

transmisión de impulsos nerviosos entre diferentes neuronas, ejerciendo su efecto en la 

hendidura sináptica (unión de dos neuronas). De este modo, se produce una acumulación 

excesiva de acetilcolina en las uniones colinérgicas neuroefectoras, mioneurales del esqueleto y 

los ganglios autónomos y en el sistema nervioso central, produciendo una sobreestimulación de 

los receptores colinérgicos, también llamada crisis colinérgica. 

Según estudios ecotoxicológicos, fenitrotion presenta de moderada a alta toxicidad 

aguda. Es considerado altamente tóxico para abejas, arañas e invertebrados acuáticos como 

Daphnia magna (Fawell y Hedgecott, 1996; Sakai, 2002), y moderadamente tóxico para peces 

(Cl50-96 h = 1,7 mg/l para Salvelinus fontinalis; 2.1 mg/l para Oryzias latipes; 2.6 mg/l para 

Mugil cephalus y 3,8mg/l para Lepomis macrochirus; Cl50-48 h entre 2,0 y 4,1 mg/l para 

Cyprinus carpio). En la anguila europea (Anguilla anguilla) expuesta a una concentración 

subletal de 0,04 mg/L de fenitrotion, Sancho y col. (1998) observaron un fenómeno de 

relajación o distención muscular, conocido también como “muscle twitches”. Efectos subletales 

como actividad natatoria anormal, parálisis, reducción del crecimiento y retraso en el desarrollo, 

también fueron observadas en larvas de anfibios expuestas a concentraciones entre 0,2 y 5,5 
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mg/l de fenitrotion en estudios de laboratorio (Berrill y col,. 1994). En larvas de anfibios, se 

informan efectos letales para Rana clamitans con valores que van desde 4,9 mg/l (Cl50-96 h) y 

9,9 mg/l (Cl50-24 h). 

 

3.4.2. Glifosato 

 

Glifosato (N-fosfonometil glicina) es un herbicida sistémico y de amplio espectro, 

extensamente utilizado en agricultura y también en ambientes forestales, jardines y en la 

industria de la madera, para el control no selectivo de malezas anuales y perennes, gramíneas y 

latifoliadas (US.EPA, 1986; WHO, 1994). El glifosato ingresa a las plantas por las partes 

verdes, principalmente las hojas, y se traslada a todo el vegetal a través de xilema y floema. Su 

mecanismo de acción tiene lugar a través de la alteración de la biosíntesis de aminoácidos 

aromáticos. Es un inhibidor de la enzima 5-enolpiruvil-shikimato-3-fosfato (EPSP) sintetasa, 

que cataliza la formación de un precursor de la biosíntesis de tres aminoácidos esenciales para la 

supervivencia de la planta: triptófano, fenilalanina y tirosina. Esta vía metabólica está presente 

en las plantas superiores y ciertos microorganismos, pero es inexistente en animales (Atkinson, 

1985; Giesy y col., 2000; Monroy y col., 2005).  

Glifosato representa el 83% del total de herbicidas utilizados en Argentina (CASAFE, 

2010). La mayor proporción de uso de herbicidas en Argentina en relación con el resto del 

mundo depende casi exclusivamente al mayor uso de glifosato (Hang y col., 2010). La 

formulación comercial a base de glifosato más conocida es Roundup®, introducida por primera 

vez en el pasís en 1974 por la empresa multinacional Monsanto (Franz y col., 1997). La 

utilización de glifosato en Argentina creció en forma exponencial desde la incorporación a la 

agricultura de la soja transgénica (soja RR), en el año 1996-1997. Estas variedades transgénicas 

poseen una EPSP sintetasa que no es inhibida por el glifosato, de manera que el herbicida puede 

ser aplicado en cualquier etapa del crecimiento del cultivo, sin producir daño al mismo.  

Este herbicida se aplica inicialmente en lo que se denomina barbecho químico, con una o 

dos aplicaciones antes de la siembra del cultivo o en preemergencia, para eliminar las malezas 

que consumen agua y nutrientes, favoreciendo las condiciones de emergencia e implantación del 

mismo (Arregui y col., 2010). Posteriormente, se realizan una o más aplicaciones en 

postemergencia, principalmente durante el período vegetativo, momento en el que es 

indispensable mantener los cultivos libres de maleza para evitar la competencia y lograr el 

máximo crecimiento (Hang y col., 2010). Además, el uso de glifosato no se limita únicamente a 

la soja transgénica, sino que es aplicado como herbicida total en otros cultivos como maíz, 
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girasol, algodón, arroz y trigo, así como en plantaciones de árboles frutales. Luego del éxito de 

la introducción de la soja RR, otros cultivares han sido genéticamente modificados para generar 

resistencia al glifosato, entre ellos el algodón (2001) y el maíz (2005) (MAGyP, 2010). 

En la actualidad, numerosas investigaciones han reportado la presencia del glifosato en 

sistemas acuáticos (Feng y col., 1990; Newton y col., 1994; Couture y col., 1995; Chen y col., 

2004). En nuestro país, Peruzzo y col. (2008) determinaron niveles de glifosato en sedimentos y 

suelo obteniendo valores entre 0,5 y 5,0 mg/Kg, y en agua con valores entre 0,10 y 0,70 mg/l, 

pudiendo alcanzar concentraciones mayores en cuerpos de agua pequeños y de escasa 

profundidad, donde se han registrado valores entre 3,8 y 10,1 mg/l (Couture y col., 1995; Mann 

y Bidwell, 1999; Perkins y col., 2000). 

Desde el punto de vista ecotoxicológico, glifosato es considerado como un producto 

prácticamente no tóxico para peces e invertebrados acuáticos y, levemente tóxico, para aves y 

mamíferos. Asimismo, los anfibios anuros son considerados como los organismos vertebrados 

más sensibles a glifosato, reportándose para larvas de varias especies concentraciones letales 

dentro del rango entre 1,33 y 13,33 mg/l (Govindarajulu, 2008). Diferentes autores atribuyen la 

toxicidad de las formulaciones de glifosato a los compuestos surfactantes (e.g. solventes, 

emulsionantes, tensoactivos, etc.) utilizados para aumentar su eficiencia a campo y no al 

glifosato en su forma pura (Folmar y col., 1979; Mann y col., 2003), mientras que otros, a las 

altas concentraciones utilizadas en los ensayos de toxicidad realizados a nivel experimental 

(Williams y col., 2000; Thompson y col., 2006). Sin embargo este argumento ya fue refutado 

por Williams y Semlitsch (2010), quienes comprobaron que la exposición a niveles muy bajos 

del herbicida Roundup Weather Max® (762 μg/l) produjo la muerte del 80% en larvas de 

anfibios expuestas a glifosato. También, Paganelli y col. (2010) demostraron efectos 

teratogénicos vinculados con un incremento del ácido retinoico en embriones de Xenopus laevis 

incubados con dosis de Roundup® correspondiente a una dilución de la formulación de 1/5000. 

 

 
3.4.3. Trifloxistrobin 

 
El fungicida Flint®, cuyo ingrediente activo es el trifloxistrobin (metoximino-{2-[1(3-

trifluorometil-fenil-)-etilidenamino-oximetil]-fenil}-metiléster del ácido acético), pertenece a la 

nueva generación de fungicidas de la familia de las estrobilurinas. Posee actividad mesóstemica, 

ya que parte del producto se deposita sobre la superficie foliar, y desde allí va liberando 

pequeñas cantidades muy activas, en forma de vapor, tanto hacia el exterior con redeposición en 
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otros sectores de la hoja. De esta manera mantiene por más tiempo el cultivo sano y verde, con 

el consecuente mejoramiento en el rendimiento final (CASAFE, 2007). Este fungicida de amplio 

espectro actúa sobre las mitocondrias de las células de los hongos, interrumpiendo el flujo de 

electrones en el enlace del Complejo III. Como consecuencia, la producción de ATP es 

reducida. Como el ATP es la principal fuente de energía, importantes procesos bioquímicos de 

las células son afectados, el crecimiento celular se detiene y al final, el hongo muere. 

La acción mesostémica del trifloxistrobin (TFS) produce un potente efecto preventivo 

de las enfermedades foliares (royas, oídio, mancha amarilla y septoria) que afectan el 

rendimiento y repercuten sobre la calidad y rentabilidad de los cultivos (soja, manzanos, 

ciruelos, bananos, mangos, plantas ornamentales, hortalizas). Además, su novedoso modo de 

acción y la gran afinidad del producto con la copa de la hoja, permiten mantener un nivel 

constante, equilibrado y sumamente efectivo del producto por más tiempo, ofreciendo una 

excelente acción residual (Gisi y col., 2000; Reuveni, 2000).  

TFS es poco soluble en solución acuosa. Presenta un tiempo de vida media en suelo que 

varía de 5 a 110 días (Deb y col., 2010), aunque rápidamente es degradado en agua, con un 

tiempo de vida media entre 16,8 y 31,2 h (Banerjee y col., 2006), motivo por el cual pocas 

veces ha sido detectado en ambientes acuáticos (Battaglin y col., 2010). Sin embargo, su 

principal metabolito [(E,E)-trifloxistrobin ácido] si es soluble en agua, poniendo en riesgo de 

exposición a estos productos a los organismos a través de la pulverización directa, el transporte 

atmosférico, la escorrentía, y el desplazamiento de los animales en los sitios agrícolas durante 

la aplicación (Belden y col., 2010). 

De acuerdo a datos ecotoxicológicos, TFS es considerado no tóxico para aves, 

mamíferos, abejas, otros insectos beneficiosos y lombrices de tierra (CASAFE, 2007). Sin 

embargo, ha sido clasificado como muy tóxico para los organismos acuáticos no blanco. Por 

ejemplo, la concentración letal media (Cl50 96-h) para la trucha Oncorhynchus mykiss osciló 

entre 15 y 78 µg/l, para el pez Lepomis macrochirus fue de 25 µg/l y para el crustáceo marino 

Mysidopsis bahia la concentración efectiva media (CE50) varió de 9 a 34 µg/l (APVMA, 2000). 

En larvas y juveniles de Bufo cognatus, Belden y col. (2010) evaluaron la toxicidad del 

formulado comercial Stratego®, que contiene como ingrediente activo a TFS, utilizando tres 

niveles de exposición relacionados con la dosis recomendada de aplicación a campo (880 ml/ha, 

nivel medio = 74 µg de TFS/l ). En nivel inferior fue un décimo (1/10) de la dosis recomendada 

(7,4 µg de TFS/l), mientras que el nivel superior fue 10 veces más del valor recomendado (740 

µg de TFS/l). La concentración más alta fue letal para el 100% de las larvas y juveniles; la 

concentración media el causó la muerte del 40% de los renacuajos y el 15% de los juveniles, 

Junges, Celina María   - 2013 -



 

 29

mientras que la menor concentración provocó la mortalidad del 5% de las larvas, no causando 

efectos letales sobre los juveniles. Utilizando renacuajos de la misma especie, Hooser y col. 

(2012) compararon la toxicidad aguda de TFS como ingrediente activo (i.a.) con la de la 

formulación Stratego®, no encontrando diferencias significativas entre los valores de LC50 a 72-

h (100,3 µg/l y 104,1 µg/l, respectivamente).  

 

3.5. Diseño experimental 

 
El trabajo fue organizado en tres etapas: la primera de ecotoxicidad, la segunda de 

exposición, y la tercera de ensayos de depredación y evaluación de respuestas. La primera 

etapa consistió en evaluar la toxicidad de los organismos frente a los tres plaguicidas (F, Gly y 

TFS), para de esta manera establecer las concentraciones subletales de exposición a emplear en 

la evaluación de respuestas. En una segunda etapa, se realizó la exposición de depredador y 

presa a plaguicidas y a agua declorinada. Y finalmente, tras la exposición de los organismos, se 

llevaron a cabo ensayos de depredación directa utilizando grupos de individuos (depredador y 

presas) expuestos y no expuestos a plaguicidas, sobre los cuales se evaluaron y contrastaron las 

respuestas etológicas y metabólicas. 

 
3.5.1. Primera etapa: Ecotoxicidad 

 
Los plaguicidas pueden ser arrastrados superficialmente con el agua o junto con las 

partículas de suelo erosionado (escorrentía), hasta llegar a los cursos de agua. También pueden 

ser transportados por el viento (deriva), o infiltrarse en el perfil del suelo (percolación o 

lixiviación) por el movimiento del agua (Hang y col., 2010). Argentina todavía cuenta con un 

profundo vacío de información respecto de las concentraciones residuales de plaguicidas 

presentes en cuerpos de agua superficiales, y en consecuencia, con parámetros de protección para 

las especies nativas. Por tal motivo, los datos obtenidos mediante la realización de ensayos de 

ecotoxicidad son fundamentales para establecer criterios que permitan la protección de nuestras 

especies (Jager y col., 2006; Heugens y col., 2001). 

Es por ello que en el presente trabajo, el primer paso consistió en realizar pruebas de 

toxicidad aguda para estimar el rango de concentraciones de cada xenobiótico evaluado (F, Gly y 

TFS) que produce una respuesta observable y cuantificable en los organismos bajo condiciones 

controladas de laboratorio (Rand y Petrocelli, 1985). En estos casos, la respuesta indicadora más 

utilizada es la mortalidad, siendo la medida estimativa de toxicidad la concentración que produce 
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el 50% de la mortalidad de los organismos luego de un período definido de exposición, conocida 

como CL50 (concentración letal media).   

 

3.5.1.1. Procedimiento experimental 

 

Con el propósito de estimar los efectos tóxicos de los plaguicidas (F, Gly y TFS) en 

especies nativas de anfibios, se realizaron ensayos estáticos de toxicidad aguda. Los mismos se 

desarrollaron en la Sala de Bioensayos del Laboratorio de Ecotoxicología de la FBCB-UNL, por 

triplicado, y bajo condiciones controladas (temperatura 23 ± 2°C y fotoperíodo 12/12 horas 

luz/oscuridad).  

Para la realización de los bioensayos, se prepararon al menos cinco concentraciones del 

plaguicida a ensayar, matemáticamente relacionadas por un factor de dilución, y un control 

negativo (sin plaguicida). El rango de concentraciones analizadas se determinó considerando la 

información obtenida a partir a ensayos preliminares. Por cada concentración, siete larvas de 

anfibios en estadios 36-41 (Gosner, 1960) fueron colocadas aleatoriamente en frascos de vidrio 

(12,5 cm de diámetro y 13,5 cm de altura) conteniendo la solución de ensayo de cada plaguicida, 

siendo el volumen total el mismo en todas las unidades experimentales (1 litro). En ningún caso 

se adicionó alimento durante el período de ensayo (US.EPA, 1989; 2002). La medida 

considerada fue la muerte, reconocida por la ausencia de respuesta al ser estimulados con una 

varilla de vidrio, que fue registrada a las 24 h. 

El mismo procedimiento fue aplicado para las 9 especies de anfibios evaluadas (Rhinella 

arenarum, Leptodactylus latrans, L. chaquensis, Physalaemus santafecinus, P. albonotatus, P. 

riograndensis, Trachycephalus typhonius, Hypsiboas pulchellus y Elachistocleis bicolor), y para 

cada uno de los plaguicidas utilizados: F, Gly y TFS, respectivamente. 

La sensibilidad de los organismos a cada plaguicida se expresó como la concentración en 

la cual el compuesto tóxico causa la mortalidad del 50% de los individuos, luego de 24 h de 

exposición (CL50-24h). Para la estimación de la CL50 y sus respectivos intervalos de confianza 

(IC; α = 0,05), se utilizó el programa Spearman-Karber (Hamilton, 1977). Asimismo, se 

determinó la concentración mínima donde aun se observa efecto de mortalidad (LOEC, por sus 

siglas en inglés “Lower Observable Effect Concentration”) y la concentración donde el tóxico 

no produce la muerte de los organismos (NOEC, por sus siglas en inglés “No Observable Effect 

Concentration”). Estos parámetros de ecotoxicidad se obtuvieron comparando las respuestas en 

cada concentración contra los controles, mediante ANOVA de una vía y el post-test de Dunnett 

utilizando el software SPSS Statistics17.0. 
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Posteriormente, se estimó para cada plaguicida la concentración de peligro para el 5% de 

las especies expuestas o HC5 por sus siglas en inglés: “Hazardous Concentration”. Estas 

concentraciones se estimaron con el programa BurrliOZ 1.0.14 (Commonwealth Scientific and 

Industrial Research Organisation [CSIRO]) que utiliza la distribución de tipo III de Burr (Shao, 

2000), a partir de datos experimentales de NOEC obtenidos en los ensayos de ecotoxicidad para 

cada especie de larvas de anfibios.  

 

3.5.2. Segunda etapa: Exposición de depredador y presa a los plaguicidas 

 
Como fuera señalado anteriormente, la incorporación de sustancias xenobióticas a los 

ecosistemas no es la suficiente para causar la muerte fisiológica de los organismos (Davidson, 

2004; Fellers y col., 2004), pero si capaz de afectar su funcionamiento en un contexto 

ecológico, denominada muerte ecológica (Scott y Sloman, 2004). Por lo cual, para evaluar las 

respuestas de los organismos a los plaguicidas fue necesario definir un parámetro de exposición 

subletal, que sea lo suficientemente sensible para detectar cambios en las respuestas evaluadas, 

y que a su vez, posea realismo ambiental (Chapman y col., 1998; Chapman y Loehr, 2003; 

Dale y col., 2008; DeForest y col., 2008; Page y col., 2012). 

 

3.5.2.1. Parámetro de exposición 

 

En este trabajo, el criterio seleccionado para la exposición de los organismos consistió 

en considerar a la concentración más baja de efectos observables (LOEC), calculada 

previamente para cada especie de renacuajo mediante los ensayos de ecotoxicidad, como la 

concentración subletal de exposición de la dupla depredador-presa, y posterior parámetro de 

evaluación de respuestas etológicas y metabólicas. 

Con la aplicación de este criterio se plantean escenarios del peor caso posible, 

principalmente para la presa, ya que la LOEC es la toxicidad inicial umbral de un producto 

químico. Sin embargo, estos escenarios representan situaciones que se acercan mucho a 

condiciones reales que padecen los organismos acuáticos, entre ellos las larvas de anfibios y los 

peces, si se consideran las dosis de aplicación recomendadas para los plaguicidas, que en todos 

los casos son mucho mayores que las aquí utilizadas. Sólo a modo de ejemplo, las dosis de 

aplicación recomendadas de Gly (Roundup Ultra Max®) para cultivos de soja se encuentran en 

el intervalo de 0,8 a 3,2 kg/ha (CASAFE, 2007), las que para su aplicación deben ser diluidas en 
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100 l/ha. Dado que el formulado posee un 74,7% de Gly, en una aplicación de 1 kg/ha, la 

concentración resultante en la misma es de 7470 mg/l. 

 

3.5.2.2. Procedimiento experimental 

 

La exposición de depredador y presa es la etapa previa al inicio de los ensayos de 

depredación y de evaluación de respuestas (etológicas y metabólicas), y tiene como objetivo 

clasificar a depredador y presa en dos tratamientos: expuestos a cada uno de los plaguicidas (F, 

Gly y TFS) y no expuestos al plaguicida. Esta etapa fue realizada en condiciones de laboratorio 

(23 ± 2°C y fotoperíodo 12 h de luz y 12 h de oscuridad). 

Para las experiencias se emplearon juveniles de S. marmoratus (media ± ds Longitud 

Hocico Cloaca [LHC]: 9,72 ± 1,94 cm; Longitud Total [LT]: 17,69 ± 1,38; Masa Corporal [MC]: 

13,47 ± 2,28 g) y larvas de anfibios en prometamorfosis, principalmente de tamaños similares 

(Tabla 1). 

 

Tabla 1: Descripción de las características morfológicas de las larvas de anfibios utilizadas para todas las 
experiencias. H-TP: Longitud hocico-base del tubo proctodeal; LT: Longitud total; MC: Masa corporal; 
ED: estadio de desarrollo según Gosner. 

Especies H-TP 
(cm ± ds) 

LT 
(cm ± ds) 

MC  
 (g ± ds) 

ED 
 (Gosner) 

Rhinella arenarum 0,91 ± 0,12 2,65 ± 0,38 0,166 ± 0,025 36-38 

Leptodactylus latrans 0,93 ± 0,09 3,05 ± 0,24 0,266 ± 0,013 36-37 

Leptodactylus chaquensis 0,87 ± 0,08 3,00 ± 0,25 0,161 ± 0,024 36-37 

Physalaemus albonotatus 0,81 ± 0,12 2,86 ± 0,26 0,205 ± 0,032 36-38 

Physalaemus santafecinus 0,69 ± 0,052 2,77 ± 0,23 0,186 ± 0,077 36-38 

Physalaemus riograndensis 0,78 ± 0,063 2,90 ± 0,20 0,191 ± 0,063 36-38 

Trachycephalus typhonius 1,11 ± 0,12 3,20 ± 0,16 0,294 ± 0,051 36-37 

Hypsiboas pulchellus 1,00 ± 0,082 3,10 ± 0,20 0,222 ± 0,063 36-38 

Elachistocleis bicolor 1,00 ± 0,2 2,90 ± 0,23 0,199 ± 0,032 37-38 

 

Para el tratamiento de exposición a los plaguicidas y previo al inicio de éste, se preparó 

una solución madre de F, Gly y TFS, respectivamente. Las concentraciones de exposición se 

obtuvieron disolviendo volúmenes específicos de las respectivas soluciones madre en agua de red 
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declorinada. Por su parte, el volumen de exposición se calculó considerando la capacidad de 

carga de los organismos expuestos.  

Para los ensayos de depredación, la dupla anguila- renacuajos fue expuesta a la LOEC del 

renacuajo, simulando la presencia del plaguicida en el cuerpo de agua donde coexisten 

depredador y presa. Las concentraciones de exposición de cada especie de renacuajo a los 

respectivos plaguicidas se pueden observar en la Tabla 2. El mismo criterio de exposición fue 

considerado para evaluar las respuestas etológicas y metabólicas de las larvas de anfibios. 

Para la evaluación de las respuestas metabólicas de los depredadores, éstos fueron 

expuestos a los valores extremos (menor y mayor) de LOEC de los renacuajos obtenidos por 

plaguicida, los cuales se muestran a continuación en la Tabla 2. Este criterio fue seleccionado en 

función de los resultados obtenidos en ensayos preliminares (Junges y col., 2010) y para evitar 

introducir en los resultados diferencias ocasionadas por la variabilidad entre los depredadores, y 

no debido al efecto real de la exposición a plaguicidas, cuando entre concentraciones de 

exposición existen diferencias no apreciables (ver Tabla 2). 

 

Tabla 2: Concentraciones de exposición (en mg/l) a fenitrotion, glifosato y trifloxistrobin sobre las que 
se evaluaron los efectos en la interacción depredador-presa, respuestas etológicas y metabólicas en larvas 
de anfibios. Se muestran en color azul las concentraciones más bajas y en rojo las más altas de cada 
plaguicida a las que fue expuesta Synbranchus marmoratus (depredador), para evaluar las respuestas 
metabólicas.  

Especies mg/l Fenitrotion Glifosato Trifloxistrobin 
R. arenarum LOEC 2,20 10,00 0,125 

L. latrans LOEC 2,97 12,20 0,23 

L. chaquensis LOEC 2,90 21,5 0,23 

P. albonotatus LOEC 2,00 9,50 0,125 

P. santafecinus LOEC 2,00 10,00 0,125 

P. riograndensis LOEC 2,00 10,40 0,15 

T. typhonius LOEC 3,12 15,0 0,66 

H. pulchellus LOEC 2,50 13,06 0,56 

E. bicolor LOEC 2,00 2,50 0,096 

 

El tiempo de exposición de los organismos en todos los casos fue de 6 horas, tanto para 

depredador y presas. Este período fue seleccionado teniendo en cuenta experimentos 
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preliminares y trabajos previos que demuestran la elevada sensibilidad de los organismos para 

detectar exposiciones agudas a los contaminates (Lajmanovich y col., 2010). Asimismo, este 

período permitió detectar efectos tempranos sin llegar a afectar o dañar la integridad de los 

individuos (muerte), como consecuencia de un mayor tiempo de exposición. Durante la 

exposición, los individuos no fueron alimentados. 

Para la exposición de los organismos, una submuestra de 66 anguilas (n = 6 para 

ensayos de depredación y 60 para respuestas metabólicas) y de 260 larvas de anfibios de cada 

especie (n = 120 para depredación, n = 120 para respuestas etológicas y metabólicas y n = 20 

para control de mortalidad post exposición) fue asignada aleatoriamente al tratamiento de 

exposición a cada plaguicida (F, Gly y TFS, respectivamente), mientras que otra submuestra de 

similares características (26 anguilas y 260 larvas de anfibios de cada especie) fue asignada al 

tratamiento de exposición a agua de red declorinada, grupo considerado no expuesto al 

plaguicida. En ambos tratamientos de exposición (al plaguicida y a agua de red declorinada) se 

utilizaron recipientes plásticos descartables de 40 cm de longitud, 26 cm de ancho, y 12 cm de 

altura. 

Tras la exposición a cada plaguicida, los individuos se transfirieron a peceras con agua 

de red declorinada (libre de plaguicida) a la espera de ser empleados, a continuación, en ensayos 

de depredación y en la evaluación de respuestas etológicas y metabólicas.  

Los depredadores expuestos y no expuestos a los plaguicidas destinados a la evaluación 

de respuestas metabólicas fueron fijados en frío a -20°C conforme a los protocolos de Nickum y 

col. (2004), inmeditamente transcurrida 1 h y 24 h posteriores al período de exposición. 

 

3.5.3. Tercera etapa: Ensayos de depredación y evaluación de respuestas 

 
Existe una diversidad de biomarcadores, o indicadores biológicos, que se utilizan para la 

evaluación de un organismo frente a distintas situaciones ambientales durante su vida (Lagadic y 

col., 1997; Van der Oost y col., 2003). Si tales situaciones representan un posible daño o peligro, 

el seguimiento de este tipo de biomarcadores puede brindar información valiosa para los 

programas de monitoreo biológico (US.EPA, 2002; Sánchez-Hernández, 2003; Sánchez-

Hernández y col., 2004a; 2004b; Lajmanovich y col., 2004). El objetivo de esta etapa es evaluar 

si los plaguicidas inducen cambios en la interacción depredador-presa producto de la 

modificación de las respuestas etológicas y metabólicas de los organismos tras su exposición a 

los plaguicidas. 
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3.5.3.1. Ensayos de depredación directa 

 
Debido a que la fenología reproductiva de algunas especies de anfibios es marcadamente 

estacional y breve, en algunos casos no fue posible disponer simultáneamente de larvas de 

anfibios de todas las especies, por lo tanto, los ensayos de depredación se realizaron por 

separado para cada especie presa disponible. 

Para evaluar el efecto de los plaguicidas sobre la interacción depredador-presa, se 

estimó la tasa de depredación de las anguilas (A) sobre los renacuajos (R) expuestos (+) a Gly, 

F y TFS, y no expuestos (-), utilizando cuatro tratamientos: (1) anguilas y renacuajos no 

expuestos (A-R-), (2) anguilas expuestas y renacuajos no expuestos (A+R-), (3) anguilas no 

expuestas y renacuajos expuestos (A-R+), y (4) anguilas y renacuajos expuestos (A+R+).  

Para ello, se acondicionó un total de 12 recipientes plásticos (40 cm de largo, 26 cm de 

ancho y 12 cm de altura) con 6 L de agua de red declorinada y 3 helechos acuáticos de Salvinia 

herzogii para proporcionar complejidad estructural (Figura 4). Luego del período de exposición 

(6 h), se distribuyó en cada recipiente 1 juvenil de anguila (depredador; expuesto o no al 

plaguicida, dependiendo del tratamiento) al que se le ofreció 20 larvas de anfibios como 

alimento (presas; expuestas o no). El ensayo se inició con la introducción de las anguilas en los 

recipientes, y se extendió por 24 h.  

Los experimentos se realizaron en la Sala de Bioensayos del Laboratorio de 

Ecotoxicología de la FBCB-UNL, por triplicado, en una habitación con temperatura controlada 

(23 ± 2°C) y con un fotoperíodo de 12 horas con luz y 12 horas de oscuridad.  

La tasa de depredación se registró a 1, 6, 18 y 24 h del inicio de los ensayos, sobre las 

nueve especies de renacuajos, y fue calculada como la tasa de mortalidad instantánea de la presa 

según la fórmula z = -ln(nt/n0)/t, donde n0 y nt son las densidades de presa en el inicio y el final 

del experimento, y t es la duración de la prueba en horas (Bergström y Englund, 2002). 
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Figura 4: Esquema del diseño utilizado para los ensayos de depredación (24 h). Se consideraron cuatro 
tratamientos, variando la exposición o no (+ o -) de depredador (A) y presas (R) a plaguicidas, la cual se 
realizó durante 6 h, previo al inicio de los ensayos de depredación. 

 

3.5.3.1.1. Monitoreo de los organismos durante los ensayos de depredación  

 
Además de cuantificar la tasa de depredación a 1, 6, 18 y 24 h del inicio de los ensayos, 

se monitoreó la presencia de lesiones letales y/o subletales producidas por el depredador 

durante los intentos de captura de sus presas. Para tal efecto, se tipificaron como lesiones letales 

a aquellas que producen la muerte de las larvas de anfibios, sin su posterior ingestión; y 

subletales a las producidas por el depredador en los intentos de captura de la presa, pero que no 

causan su muerte. En ambos casos, las larvas que manifestaron lesiones no fueron retiradas de 

los recipientes de ensayo hasta finalizada la prueba (24 h). Asimismo, las lesiones se 

clasificaron según la región del cuerpo donde fueron localizadas (Van Buskirk y col., 2003).  

Paralelamente, durante el transcurso de los ensayos de depredación, y con el objetivo de 

descartar mortalidad de las larvas de anfibios por cualquier causa, excepto la depredación, se 

monitoreó la muerte de los renacuajos no expuestos a plaguicidas (mortalidad natural) y la 

muerte de los renacuajos posterior a la exposición subletal al plaguicida (LOEC-6h). Para ello, 

en simultáneo con los ensayos de depredación, 20 renacuajos del grupo control, y 20 renacuajos 
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previamente expuestos a la LOEC del plaguicida ensayado, se colocaron en 2 peceras diferentes 

con 6 litros de agua de red declorinada. En ambas peceras, la mortalidad, si la hubiere, se 

registró a 1, 6, 18 y 24 h del inicio de los ensayos.  

 

3.5.3.1.2. Análisis estadístico 

 
Para determinar la influencia de las especies (R. arenarum, L. latrans, L. chaquensis, P. 

albonotatus, P. santafecinus, P. riograndensis, T. typhonius, H. pulchellus y E. bicolor), los 

plaguicidas (F, Gly y TFS) y los tratamientos (A-R-, A+R-, A-R+ y A+R+) sobre la tasa de 

depredación se realizó un ANOVA (Análisis de la varianza) de tres factores para cada tiempo 

(1, 6, 18 y 24 h), ya que la densidad de larvas disponibles en cada tiempo depende de la cantidad 

de larvas consumidas en el tiempo que lo precede. Se efectuó un total de cuatro ANOVAS con 

sus respectivos test a posteriori de Tukey. Previamente, se realizó un test de normalidad 

(Shapiro-Wilk) para cada una de las variables a fin de determinar si los datos se ajustaban a una 

distribución normal.  

Para comparar la tasa de depredación entre renacuajos expuestos y no expuestos a 

plaguicidas se aplicó el test t de Student, al igual que para contrastar la tasa de depredación entre 

anguilas expuestas y no expuestas. Para ello, se confeccionó una nueva base de datos donde 

previamente se clasificaron la tasas de depredación según correspondan a renacuajos expuestos 

(R+) y no expuestos (R-), y a anguilas expuestas (A+) y no expuestas (A-). Se consideraron 

tasas de depredación de R+ a la suma individual de las tasas de depredación de los tratamientos 

A-R+ y A+R+ considerando las nueve especies y los tres plaguicidas (n = 162). Mientras que, 

las tasas de depredación de R- fueron aquellas obtenidas mediante la suma de las tasas de 

depredación de los tratamientos A-R- y A+R- (de las nueve especies y los tres plaguicidas, n = 

162). Por su parte, se agrupó la tasa de depredación corresponiente a los tratamientos A+R- y 

A+R+ (de las nueve especies y los tres plaguicidas, n = 162), las que fueron consideradas tasas 

de depredación de A+. De igual forma, se designó como la tasa de depredación de A-, a aquellas 

provenientes de los tratamientos A-R+ y A-R- (de las nueve especies y para los tres plaguicidas, 

n = 162). Los análisis estadísticos se realizaron con el software SPSS Statistics versión 17.0. En 

todos los casos, las diferencias fueron consideradas significativas a valores de p < 0,05 

A su vez, la prevalencia de las lesiones letales y/o subletales producidas por el 

depredador durante los intentos de captura de sus presas se analizó mediante test de Chi-

cuadrado (X2), utilizando el programa R.  
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3.5.3.2. Evaluación de respuestas etológicas 

 
La evaluación de respuestas etológicas se llevó a cabo con el objetivo de determinar 

cambios en el comportamiento de las larvas de anfibios como consecuencia de la exposición 

subletal (LOEC-6h) a los plaguicidas F, Gly y TFS. Las mismas se realizaron con larvas que se 

encontraban previamente expuestas a concentraciones subletales (LOEC-6h) de los plaguicidas 

F, Gly y TFS, y larvas expuestas a agua declorinada, también llamadas larvas no expuestas o 

controles. El diseño experimental consistió en dos tratamientos por especie (larvas expuestas y 

no expuestas a los plaguicidas) replicados 10 veces para cada tiempo analizado (1, 6, 18 y 24 h).  

En condiciones de laboratorio, diez larvas de cada tratamiento se colocaron 

individualmente en frascos de vidrio con 300 ml de agua declorinada y se dejaron aclimatar 

durante 10 minutos. Cada frasco presentaba delineado una línea media horizontal delimitando 

dos cuadrantes (Figura 5). Transcurrido el período de adaptación, las larvas fueron filmadas 

mediante cámaras Sony Cyber-Shot DSC-W35/W55 y Canon PowerShot A630 (Figura 5) en 3 

intervalos de 5 minutos durante un lapso de media hora (15 minutos de puntos de muestreo) 

(Figura 6).  

Cada individuo fue utilizado una sola vez (n = 10 por tratamiento y por tiempo, en total n 

= 180) y finalizada la experiencia las larvas fueron inmediatamente eutanizadas en frío (a -20°C) 

según protocolos estandarizados de ASIH y col. (2004), permaneciendo congeladas por no más 

de 30 días, hasta el momento de ser utilizadas en la evaluación de respuestas metabólicas. 

 

 

Figura 5: Registro del comportamiento de las larvas de anfibios mediante filmaciones. En la imagen, 
cámara Canon PowerShot A630. 
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Figura 6: Esquema representativo del diseño experimental utilizado para cuantificar la respuesta 
etológica de las especies presa, expuestas y no expuestas a los plaguicidas. 

 

El comportamiento de las larvas fue analizado teniendo en cuenta dos parámetros: la 

actividad natatoria, definida como cualquier movimiento de desplazamiento realizado por el 

renacuajo que modifique su posición vertical en el agua, y la respiración o bubbling (Wassersug 

y Seibert, 1975; Wassersug, 1992), entendida como el número que veces que el renacuajo cruzó 

la columna de agua para respirar aire atmosférico. La actividad natatoria se calculó por 

individuo, como la media de los tres intervalos de muestreo del número de veces que el cuerpo 

entero del renacuajo atravesó la línea horizontal. De la misma manera, se cuantificó la media del 

número de veces que cada renacuajo cruzó la columna de agua para respirar para los 15 minutos 

de puntos de muestreo. 

 

3.5.3.2.1. Análisis estadístico  

 
El primer paso consistió en corroborar la normalidad de los datos mediante el test de 

Shapiro-Wilk para cada una de las variables. En el caso de no presentar normalidad, los datos 

fueron transformados a raiz cuadrada (Pestana y col., 2009). 

Para analizar la influencia de la exposición a los plaguicidas sobre la actividad natatoria y 

la respiración (variables dependientes) primero se realizó un MANOVA (Análisis multivariado 

de la varianza) por especie, utilizando el tiempo (1, 6, 18 y 24 h) y los tratamientos de 

exposición (Control, F, Gly y TFS) como factores. Seguidamente, se realizaron ANOVAs 
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(Análisis de la varianza) para cada variable dependiente cuando los valores de Wilk de los 

MANOVA fueron significativos (p < 0,05). Posteriormente, las diferencias entre las medias fue 

evaluada mediante el test a posteriori de Tukey para el tiempo y de Dunnett para los 

tratamientos. Asimismo, se examinó para cada especie de anfibio la correlación entre la 

actividad natatoria con la respiración relacionada con la exposición a los plaguicida mediante la 

utilización de coeficientes de correlación de Pearson (rp; Zar, 1996). El software SPSS Statistics 

versión 17.0 fue utilizado para realizar el análisis estadístico de los datos. 

 

3.5.3.3. Evaluación de respuestas metabólicas 

 
La evaluación de las respuestas metabólicas en depredadores y presas se llevó a cabo 

con el objetivo de determinar cambios en la actividad de dos enzimas ampliamente reconocidas 

como biomarcadores: la acetilcolinesterasa (AChE) y la butirilcolinesterasa (BChE). El diseño 

experimental consistió en comparar la actividad enzimática de la AChE y la BChE entre los 

individuos de los dos tratamientos (expuestos y no expuestos a los plaguicidas) replicados diez 

veces para cada tiempo analizado (1, 6, 18 y 24 h para las larvas de anfibios; 1 y 24 h para los 

depredadores). 

 

3.5.3.3.1. Procesamiento de las muestras 

 
El procesamiento de las muestras consistió en seleccionar los tejidos de los 

depredadores y las presas, para posteriormente realizar las determinaciones bioquímicas 

correspondientes. En el caso de los depredadores, las determinaciones bioquímicas se 

realizaron sobre tejido muscular, obtenido mediante un corte en la zona dorsal-lateral izquierda 

de la anguila; mientras que en el caso de las larvas de anfibios, éstas fueron procesadas en su 

totalidad (cuerpo entero). 

Los respectivos tejidos se homogenizaron en tubos eppendorf con 500 μL de buffer de 

homogenización (25 mM Tris y 0,1% Triton, pH = 8), manteniendo el tubo eppendorf con la 

muestra en hielo. Posteriormente, se centrifugaron los homogenatos a 10.000 rpm durante 15 

minutos. Por último, se descartó el pellet y el sobrenadante o extracto crudo, se transfirió a un 

nuevo tubo eppendorf.  

A su vez, sobre cada sobrenadante se calculó la concentración de proteinas totales 

presentes, mediante el metodo de Biuret (Kingsley, 1942) utilizando el kit colorimétrico 

(Proteinas Totales AA, Winer lab®) para la determinación de proteinas totales. 
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3.5.3.3.2. Reactivos utilizados 

 
Los sustratos acetiltiocolina (AcSCh) y butiriltiocolina (BuSCh), como el ácido 5,5´-

ditiobis-2-nitrobenzoico (DTNB, cromóforo) fueron obtenidos de Sigma-Aldrich® (Alemania). 

Los reactivos Tris, Tritón y CaCl2 fueron comprados en Biopack® (Argentina). 

 

3.5.3.3.3. Actividad de la acetilcolinesterasa y la butirilcolinesterasa 

 
La determinación enzimática de la AChE y la BChE se realizó por el método 

colorimétrico de Ellman y col. (1961) con algunas modificaciones para su utilización en 

especies silvestres (Sánchez-Hernández, 2003; Sánchez-Hernández y Moreno-Sánchez, 2002, 

Sánchez-Hernández y col., 1997, 2004a). La reacción incluyó 50 µl de la muestra, 890 µl de 

solución amortiguadora (Tris-HCl 25 mM/CaCl2 1 mM, pH = 7,6), 50 µl de DTNB (3 x 10-4 

mol L -1, concentración final) y 10 μl del substrato de la reacción (BuSCh, 2 x 10-3 mol L-1 

concentración final, o AcSCh). La variación en la densidad óptica se leyó en un 

espectrofotómetro Jenway® 6405 UV–VIS y se midió por triplicado, a 412 nm, durante un 

minuto a 25ºC. La actividad de la AChE y la BChE se expresó como la media±es de la cantidad 

de sustrato hidrolizado en nmol.min-1.mg-1 de proteinas totales, utilizando el coeficiente de 

extinción molar de 14,15 mM-1cm-1 para la AChE, y 13,6 mM-1cm-1 para la BChE. 

 

3.5.3.3.4. Análisis estadístico 

 
En primer lugar, se corroboró la normalidad de los datos mediante el test de Shapiro-

Wilk para cada una de las variables, y posterior transformación de los datos a logaritmo natural 

(Ln) según corresponda.  

Para analizar la influencia de la exposición a los plaguicidas sobre los niveles 

enzimáticos se realizó un MANOVA de dos factores por especie, utilizando los tratamientos de 

exposición (Control, F, Gly y TFS) y el tiempo (1, 6, 18 y 24 h para las larvas de anfibios; 1 y 

24 h para el depredador) como factores, y las variables actividad de la AChE y la BChE como 

dependientes. Seguidamente, si los valores de Wilk del MANOVA fueron significativos (p < 

0,05), se realizaron ANOVAs para cada variable dependiente con el objetivo de determinar el 

efecto de cada factor sobre cada una de ellas. Las diferencias entre las medias fue evaluada 

mediante el test a posteriori de Tukey para el tiempo y de Dunnett para los tratamientos. El 
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software SPSS Statistics versión 17.0 fue utilizado para realizar el análisis estadístico de los 

datos. 

 

3.5.4. Evaluación interespecífica de las variables analizadas 

 
Para cuantificar las distancias de similitud interespecíficas de las nueve especies de 

anuros de acuerdo a características propias ("traits"), ecotoxicológicas y a variables-respuesta 

(depredación, comportamentales y metabólicas) se realizaron análisis de distancia para cada tipo 

de plaguicida sobre la base del índice de Distancia Euclidiana Estandarizada (Dalrymple, 1988). 

Fue considerada como Unidad Taxonómica Operativa (OTU) (Sneath y Sokal, 1973) cada una 

de las nueve especies de anuros estudiadas, de modo que las matrices de datos originales 

contenían la información de cada caracter para cada OTU. Los caracteres fueron los siguientes: 

1. LOEC; 2. estadio de desarrollo de las larvas (según Gosner, 1960); 3. longitud hocico-base 

del tubo proctodeal; 4. longitud total; 5. masa corporal; 6. tasa de depredación en la que 

depredador y presa fueron simultáneamente expuestos al plaguicida, considerando esta 

condición de relevancia ambiental; 7. actividad de la enzima AChE; 8. actividad de la enzima 

BChE; 9. actividad natatoria y 10. respiración. La matriz de datos fue tratada con técnicas de 

Taxonomía Numérica, obteniendo un fenograma a partir del método de Ligamiento Promedio de 

Pares de Grupos no Ponderados (UPGMA), que utiliza un algoritmo aglomerativo para realizar 

la clasificación (Crisci y López Armengol, 1983). Cabe destacar que es el método que menor 

distorsión provoca respecto de las distancias originales dentro de este tipo de algoritmos (Real y 

col., 1993). La medida de distorsión interna de la técnica se calculó aplicando el coeficiente de 

correlación cofenética (Sneath y Sokal, 1973). Estos procedimientos se realizaron con el 

programa de estadística multivariada MVSP (Kovach, 2003). 

 

4. RESULTADOS 
 

 

4.1. Ecotoxicidad 

 
Los resultados ecotoxicológicos obtenidos para las larvas de anfibios según la 

exposición a los plaguicidas F, Gly y TFS se detallan en la Tabla 3. Cabe aclarar que durante 

los bioensayos, la mortalidad en los grupos control no excedió en ningún caso el 5% de los 

organismos expuestos. 
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Tabla 3: Concentraciones letales para el 50% de la población (CL50, en mg/l) luego de 24 h de 
exposición a fenitrotion, glifosato y trifloxistrobin para las especies estudiadas se resaltan en negrita. Se 
muestran entre paréntesis los respectivos intervalos de confianza superior e inferior (α = 0,05) y los 
valores de NOEC y LOEC (en mg/l). 

Especie  Fenitrotion Glifosato Trifloxistrobin 
 CL50 2,57  13,20  0,22  R. arenarum 

Int conf  (2,42-2,73) (11,57-15,05) (0,19-0,25) 
 NOEC  2,00 5,00  0,096  
 LOEC  2,20 10,00  0,125  
L. latrans  CL50 3,08  14,69 0,26 
 Int conf  (2,98-3,18) (13,12-16,46) (0.23-0,28) 
 NOEC  2,67 9,76 0,18 
 LOEC  2,97 12,20 0,23 
L. chaquensis  CL50 3,47 22,85 0,29 
 Int conf  (2,62-4,58) (18,42-27,74) (0,19-0,35) 
 NOEC  2,00 15,1 0,16 
 LOEC  2,90 21,5 0,23 

 CL50 2,25 12,01 0,24 P. albonotatus 
Int conf  (1,97-2,55) (9,47-15,83) (0,18-0,30) 

 NOEC  1,40 5,70 0,0625 
 LOEC  2,00 9,50 0,125 

 CL50 2,59 11,22 0,14 P. santafecinus 
Int conf  (2,11-3,19) (7,7-16,32) (0,12-0,16) 

 NOEC  1,40 5,00 0,096 
 LOEC  2,00 10,00 0,125 

 CL50 2,79 12,43 0,17 P. riograndensis 
Int conf  (2,27-3,43) (10,38-14,88) (0,15-0,19) 

 NOEC  1,40 7,3 0,12 
 LOEC  2,00 10,40 0,15 
T. typhonius  CL50 3,65 17,92 0,89 
 Int conf  (3,22-4,14) (13,62-23,57) (0,70-1,13) 
 NOEC  2,50 10,5 0,43 
 LOEC  3,12 15,0 0,66 
H. pulchellus  CL50 2,87 14,77 0,90 
 Int conf  (2,54-3,24) (13,9-15,69) (0,73-1,13) 
 NOEC  1,75 11,76 0,39 
 LOEC  2,50 13,06 0,56 
E. bicolor  CL50 2,41 5,12 0,10 
 Int conf  (1,92-3,02) (2,48-10,57) (0,09-0,11) 
 NOEC  1,40 1,25 0,077 
 LOEC  2,00 2,50 0,096 

 

El fungicida TFS fue el más tóxico para las larvas de anfibios, ya que presentó valores 

de CL50-24h entre 0,1 y 0,9 mg/l. Le siguen en orden decreciente de toxicidad el insecticida F, 

para el que la CL50-24h varió entre 2,25 mg/l y 3,65 mg/l, y el herbicida Gly, cuyos valores de 

CL50-24h fueron entre 5,12 mg/l y 22,85 mg/l.  

La sensibilidad de las especies de anfibios estudiadas también varió según el tipo de 

agroquímico al que fueron expuestas, dando lugar a los siguientes ordenamientos decrecientes 

en cuanto a su sensibilidad estimada mediante valores de CL50: 
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para F: P. albonotatus < E. bicolor < R. arenarum < P. santafecinus < P. 

riogransensis < H. pulchellus < L. latrans < L. chaquensis < T. typhonius;  
 
para Gly: E. bicolor < P. santafecinus < P. albonotatus < P. riogransensis < R. 

arenarum < L. latrans < H. pulchellus < T. typhonius < L. chaquensis; y 
 
para TFS: E. bicolor < P. santafecinus < P. riogransensis < R. arenarum < P. 

albonotatus < L. latrans < L. chaquensis < T. typhonius < H. pulchellus. 

 

Las concentraciones de niveles “seguros” de exposición a sustancias tóxicas indiduales 

estimadas a través de la distribución Burr III de BurrliOZ fueron las siguientes: 1,28 mg/l para el 

insecticida F (Figura 7), 1,52 mg/l para el herbicida Gly (Figura 8) y 0,0617 mg/l para el 

fungicida TFS (Figura 9). Esto significa que, al considerar por ejemplo la concentración 

estimada (HC5) para F, 1,28 mg/l representa la concentración de F que asegura la protección 

para el 95% de las especies de anfibios que coexisten en un ambiente acuático potencialmente 

expuesto a tal insecticida. 
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Figura 7: Valor crítico para el 5% de las especies de anuros (HC5) estimado mediante distribución 
BurrIII de BurliOz, que asegura la protección del 95% de las especies frente a una potencial exposición 
al insecticida fenitrotion.  
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Concentración (NOEC) de glifosato (mg/L)
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Figura 8: Valor crítico para el 5% de las especies de anuros (HC5) estimado mediante distribución 
BurrIII de BurliOz, que asegura la protección del 95% de las especies frente a una potencial exposición 
al herbicida glifosato. 

Concentración (NOEC) de trifloxistrobin (mg/L)
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Figura 9: Valor crítico para el 5% de las especies de anuros (HC5) estimado mediante distribución 
BurrIII de BurliOz, que asegura la protección del 95% de las especies frente a una potencial exposición 
al fungicida trifloxistrobin. 

. 
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4.2. Exposición de depredador y presa a los plaguicidas 

 
Durante las 6 h de exposición previas al inicio de los ensayos de depredación, no se 

registró mortalidad en las larvas de anfibios y en las anguilas por la exposición a los tres 

plaguicidas (F, Gly y TFS); poniendo de manifiesto que, para un período de 6 h, la 

concentración de exposición seleccionada (LOEC) fue subletal tanto para las anguilas como 

para las nueve especies de larvas de anfibios.  

Solamente en renacuajos de E. bicolor y P. albonotatus expuestos a 2 mg/l de F se 

observó respuesta tardía a estímulos, natación en reversa y cola arqueada luego de las 6 h de 

exposición. Por su parte, cuando las anguilas se expusieron a la concentración más alta de F, 

que corresponde a la LOEC para F de T. typhonius (3,12 mg/l), aumentaron levemente su 

mucosidad corporal y además se observaron con el cuerpo laxo, como si presentaran una ligera 

distención muscular (Figura 10). Sin embargo, este comportamiento desapareció al transferir 

las anguilas a agua libre de plaguicidas, luego de finalizado el período de exposición. 

 

 
Figura 10: Anguilas durante la fase de exposición. A la izquierda, se observa a las anguilas expuestas a 
agua declorinada, donde se manifiesta la sinuosidad corporal característica; y a la derecha, expuestas a 
fenitrotion, donde se las puede observar con una ligera distención muscular. 

 
4.3. Ensayos de depredación directa 

 
Se realizaron en total 27 ensayos de depredación (Figura 11), incluyendo las nueve 

especies de larvas de anfibios (R. arenarum, L. latrans, L. chaquensis, P. albonotatus, P. 

santafecinus, P. riograndensis, T. typhonius, H. pulchellus y E. bicolor) y los tres plaguicidas 

(F, Gly y TFS), todos por triplicado.  
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Figura 11: Ensayos depredador-presa llevados a cabo en la sala de bioensayos. 

 

A 1 hora, el análisis estadístico mostró una marcada diferencia en la tasa de depredación 

entre las especies (ANOVA F8,216 = 19,982; p < 0,0001), siendo P. albonotatus la especie menos 

depredada y P. santafecinus la que presentó mayor tasa de depredación (Figura 12). Si bien la 

tasa de depredación no varió significativamente según los plaguicidas (ANOVA F2,216 = 1,169; 

p = 0,313) (Figura 13), si se observó relación significativa entre la tasa de depredación de las 

especies con los plaguicidas (ANOVA F16,216 = 3,266; p < 0,0001). Los resultados también 

mostraron que la tasa de depredación varió entre las diferentes combinaciones de tratamientos 

(ANOVA F3,216 = 37,682; p < 0,0001). Es así que la tasa de depredación del tratamiento A-R- 

difirió significativamente con respecto todas las otras combinaciones de tratamientos (A+R- p = 

0,0001; A-R+ y A+R+, p < 0,0001, respectivamente), así como también entre A+R- y A+R+ 

(Tukey p < 0,0001) y entre A-R+ y A+R+ (Tukey p = 0,0002) (Figura 13). A su vez, se encontró 

una relación significativa en la tasa de depredación de las especies con respecto a los 

tratamientos (ANOVA F24,216 = 1,981; p = 0,006) y a los plaguicidas (ANOVA F6,216 = 2,773; p 

= 0,013), no registrándose interacción entre los tres factores para la tasa de depredación 

(ANOVA F48,216 = 1,209; p = 0,183). 
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Figura 12: Tasa de depredación sobre las diferentes especies de larvas de anfibios anuros a 1 h. (R.a = 
Rhinella arenarum, L.l = Leptodactylus latrans, L.c = Leptodactylus chaquensis, P.a = Physalaemus 
albonotatus, P.s = Physalaemus santafecinus, P.r = Physalaemus riograndensis, T.t = Trachycephalus 
typhonius, H.p = Hypsiboas pulchellus, E.b = Elachistocleis bicolor). Cada punto representa la media 
aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de 
Tukey entre las especies (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 13: Efecto de los diferentes tratamientos y plaguicidas sobre la tasa de depredación de larvas de 
anfibios a 1 h. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre 
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las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tratamientos y entre plaguicidas (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
 

Para las 6 h, la tasa de depredación de larvas de anfibios varió significativamente entre 

las especies (ANOVA F8,216 = 5,625; p < 0,0001), siendo nuevamente P. albonotatus la especie 

menos depredada y L. chaquensis la que registró mayor depredación (Figura 14). La tasa de 

depredación no varió significativamente entre los plaguicidas (ANOVA F2,216 = 1,061; p = 

0,313) (Figura 15), pero si resultó significativa la interacción de la tasa de depredación de las 

especies con los plaguicidas (ANOVA F16,216 = 2,354; p = 0,003). A su vez, la tasa de 

depredación varió entre los diferentes tratamientos (ANOVA F3,216 = 23,554; p < 0,0001), 

principalmente entre A-R- con respecto a A+R- (p = 0,005), a A-R+ (p < 0,0001) y a A+R+ (p < 

0,0001), y entre A+R- y A+R+ (p < 0,0001) (Figura 15). 

No se observó relación significativa en la tasa de depredación entre especies y 

tratamientos (ANOVA F24,216 = 1,256; p = 0,197), y entre tratamientos y plaguicidas (ANOVA 

F6,216 = 0,951; p = 0,460). Tampoco fue significativa la interacción de los tres factores sobre la 

tasa de depredación (ANOVA F48,216 = 0,823; p = 0,786). 
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Figura 14: Tasa de depredación sobre las diferentes especies de larvas de anfibios anuros a las 6 h. (R.a 
= Rhinella arenarum, L.l = Leptodactylus latrans, L.c = Leptodactylus chaquensis, P.a = Physalaemus 
albonotatus, P.s = Physalaemus santafecinus, P.r = Physalaemus riograndensis, T.t = Trachycephalus 
typhonius, H.p = Hypsiboas pulchellus, E.b = Elachistocleis bicolor). Cada punto representa la media 
aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de 
Tukey entre las especies (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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             Tratamientos                              Plaguicidas
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Figura 15: Efecto de los diferentes tratamientos y plaguicidas sobre la tasa de depredación de larvas de 
anfibios a las 6 h. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras 
sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tratamientos y entre plaguicidas (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

La tasa de depredación a las 18 h fue significativamente diferente entre especies de 

larvas de anfibios (ANOVA F8,216 = 4,372; p < 0,0001). Como puede observarse en la Figura 16, 

la especie que recibió mayor depredación fue R. arenarum, mientras que E. bicolor fue la menos 

depredada. La tasa de depredación no varió de manera significativa entre plaguicidas (ANOVA 

F2,216 = 2,997; p = 0,052) (Figura 17), pero si se observó interacción significativa en la tasa de 

depredación entre especies por plaguicidas (ANOVA F16,216 = 3,431; p < 0,0001). La tasa de 

depredación varió entre las diferentes combinaciones de tratamientos (ANOVA F3,216 = 50,890; 

p < 0,0001) (Figura 17). La posterior comparación de medias (test de Tukey) permitió detectar 

diferencias significativas entre el tratamiento donde depredador y presa no fueron expuestos a 

plaguicidas (A-R-) con respecto a las restantes combinaciones de tratamientos (A+R-, A-R+, 

A+R+; p < 0,0001, respectivamente). También, la tasa de depredación difirió entre los 

tratamientos A+R- y A+R+ (p < 0,0001) y entre A-R+ y A+R+ (p = 0,001). 

No se observó relación en la tasa de depredación entre especies por tratamientos 

(ANOVA F24,216 = 1,438; p = 0,092), aunque si fueron significativas las relaciones de la tasa de 

depredación entre tratamientos con respecto a los plaguicidas (ANOVA F6,216 = 3,612; p = 
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0,002) y entre las especies, los tratamientos y los plaguicidas (ANOVA F48,216 = 1,781; p = 

0,003). 
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Figura 16: Tasa de depredación sobre las diferentes especies de larvas de anfibios anuros a las 18 h. (R.a 
= Rhinella arenarum, L.l = Leptodactylus latrans, L.c = Leptodactylus chaquensis, P.a = Physalaemus 
albonotatus, P.s = Physalaemus santafecinus, P.r = Physalaemus riograndensis, T.t = Trachycephalus 
typhonius, H.p = Hypsiboas pulchellus, E.b = Elachistocleis bicolor). Cada punto representa la media 
aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de 
Tukey entre las especies (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 17: Efecto de los diferentes tratamientos y plaguicidas sobre la tasa de depredación de larvas de 
anfibios a las 18 h. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras 
sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tratamientos y entre plaguicidas (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

A las 24 h, la tasa de depredación varió significativamente entre las especies (ANOVA 

F8,216 = 9,305; p < 0,0001), siendo la especie más depredada T. typhonius y P. santafecinus la 

menos depredada (Figura 18). También fue significativa la tasa de depredación entre plaguicidas 

(ANOVA F2,216 = 10,120; p < 0,0001) (Figura 19), registrándose menores tasas de depredación 

cuando los organismos fueron expuestos a TFS. Asimismo, fue significativa la relación de la 

tasa de depredación entre las especies según los plaguicidas (ANOVA F16,216 = 10,171; p < 

0,0001), como también la tasa de depredación entre las distintas combinaciones de tratamientos 

(ANOVA F3,216 = 70,265; p < 0,0001). La posterior comparación de medias (test de Tukey) 

indicó que las diferencias fueron significativas entre el tratamiento A-R- con respecto a los 

restantes tratamientos (A+R-, A-R+, A+R+; p < 0,0001, respectivamente), y además entre A+R- 

con respecto a A-R+ y a A+R+ (p < 0,0001, respectivamente) y finalmente, entre A-R+ y A+R+ 

(p = 0,006) (Figura 19). La única combinación de los factores que presentó relación con la 

variable tasa de depredación fue la interacción entre las especies y los tratamientos (ANOVA 

F24,216 = 2,234; p = 0,001). Mientras que las interacciones de la tasa de depredación entre los 

tratamientos y plaguicidas (ANOVA F6,216 = 0,705; p = 0,646) y entre tratamientos, especies y 

plaguicidas fueron no significativas (ANOVA F48,216 = 1,111; p = 0,302). 
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Figura 18: Tasa de depredación sobre las diferentes especies de larvas de anfibios anuros a las 24 h. (R.a 
= Rhinella arenarum, L.l = Leptodactylus latrans, L.c = Leptodactylus chaquensis, P.a = Physalaemus 
albonotatus, P.s = Physalaemus santafecinus, P.r = Physalaemus riograndensis, T.t = Trachycephalus 
typhonius, H.p = Hypsiboas pulchellus, E.b = Elachistocleis bicolor). Cada punto representa la media 
aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de 
Tukey entre las especies (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 19: Efecto de los diferentes tratamientos y plaguicidas sobre la tasa de depredación de larvas de 
anfibios a las 24 h. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras 
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sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tratamientos y entre plaguicidas (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

La depredación sobre renacuajos intoxicados (R+) y no intoxicados (R-) varió a lo largo 

de los ensayos de depredación (Figura 20). En todos los casos se pudo observar que las anguilas 

depredaron en mayor cantidad sobre los R- por sobre los R+, siendo significativas las 

diferencias entre ambos a 1 h (t = 6,44; grados de libertad [gl] = 322; p < 0,0001), 6 h (t = 6,73; 

gl = 322; p < 0,0001), 18 h (t = 7,86; gl = 322; p < 0,0001) y 24 h (t = 3,63; gl = 322; p = 

0,0003). 

Asimismo, también se observó que las anguilas no expuestas a plaguicidas (A-) 

consumieron más renacuajos que las expuestas (R+) durante los ensayos de depredación (Figura 

21), presentando diferencias significativas en la tasa de depredación de A- con respecto a A+ en 

todos los períodos de tiempo evaluados: 1 h (t = 4,35; gl = 322; p < 0,0001), 6 h (t = 3,30; gl = 

322; p = 0,0011), 18 h (t = 5,47; gl = 322; p < 0,0001) y 24 h (t = 4,23; gl = 322; p < 0,0001). 
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Figura 20: Renacuajos expuestos (R+) y no expuestos (R-) a los plaguicidas consumidos por las anguilas 
durante los ensayos de depredación. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. 
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Figura 21: Tasa de depredación de las anguilas expuestas (A+) y no expuestas (A-) a los plaguicidas 
durante los ensayos de depredación. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. 

 
4.4. Monitoreo de los organismos durante los ensayos de depredación 

 

4.4.1. Mortalidad 

 
No se registró mortalidad en las larvas de anfibios (expuestas y no expuestas a los 

plaguicidas) que fueron monitoreadas en paralelo al desarrollo de los ensayos de depredación, 

descartando mortalidad natural o mortalidad debido a la exposición a plaguicidas.  

 

4.4.2. Lesiones 

 
Las lesiones producidas por las anguilas durante los intentos de captura de su presa 

fueron 1,4% letales y 1,2% subletales. Ambos tipos de lesiones fueron registradas en las 

siguientes especies: R. arenarum, L. latrans, L. chaquensis, T. typhonius, H. pulchellus y E. 

bicolor. Sin embargo, ningún tipo de lesión fue observada en las tres especies del género 

Physalaemus (P. albonotatus, P. santafecinus y P. riograndensis).  

Las lesiones con efectos letales se localizaron en la región de la cabeza y el cuerpo de las 

las larvas de anfibios (83,5%) (Figura 22-B, C, I y J) y en la intersección del cuerpo con la cola 

(16,5%) (Figura 22-A, E y H). Este tipo de lesiones fue fácilmente cuantificable, ya que las 

Junges, Celina María   - 2013 -



 

 56

larvas se encontraban muertas, y por lo general, con la zona ventral desgarrada. Mientras que las 

lesiones con efectos subletales se localizaron principalmente en la cola de los renacuajos (72%) 

(Figura 22-D, F y G). Las manifestaciones más comunes de este tipo de lesiones fueron las 

mordeduras en la zona caudal, con o sin pérdida parcial de la cola, y en menor frecuencia, las 

lesiones hemorrágicas internas en la región de la cabeza y el cuerpo de las larvas (11,2%) y en la 

intersección del cuerpo con la cola (16,8%). 

A su vez, la prevalencia de las lesiones letales varió según los distintos tratamientos (A-

R-, A+R-, A-R+ y A+R+) (X2 = 13,40; grados de libertad [gl] = 3; p = 0,0038), siendo el 

tratamiento A-R+ el que registró el mayor porcentaje de lesiones (38%), seguido por A+R+ 

(25,6%), A-R- (20,7%) y A+R- (15,7%). Las lesiones letales también fueron diferentes a lo 

largo del período de tiempo ensayado (X2 = 24,19; gl = 3; p < 0,0001). A 1 h, las lesiones letales 

producidas por las anguilas alcanzaron el 26,45% y a las 6 h, el 23,97%, observándose el pico 

máximo a las 18 h (40,5%) y el mínimo a las 24 h (9,09%). Sin embargo, las lesiones subletales 

no presentaron variación significativa de acuerdo al tratamiento (X2 = 5,67; gl = 3; p = 0,1288) y 

al período de tiempo ensayado (X2 = 5,58; gl = 3; p = 0,1296). 
 

 

Figura 22: Lesiones con efectos letales (A, B, C, E, H, I y J) y subletales (D, F y G) observadas en las 
larvas de anfibios durante los ensayos de depredación. En la imagen, larvas de Hypsiboas pulchellus con 
A) lesión hemorrágica en la intersección del cuerpo con la cola; B) lesión hemorrágica en la cabeza y 
desprendimiento intestinal; C) lesión hemorrágica en la región anterior a los ojos; D) lesión en la cola; 
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larvas de Leptodactylus latrans con E) lesiones en la intersección del cuerpo con la cola; F) con lesión en 
la cola con desgarramiento muscular; G) larva de L. chaquensis con mordedura en la cola; larvas de 
Rhinella arenarum con H) lesión en la intesercción del cuerpo con la cola; I-J) con la zona ventral 
desgarrada. 

 

La exposición a plaguicidas no exacerbó la prevalencia de lesiones subletales, ya que 

éstas se produjeron similarmente sobre R+ y R- (p > 0,05). Sin embargo, las lesiones letales 

fueron mayormente observadas en R+ (X2 = 9,06; gl = 1; p = 0,0026). 

La exposición de las anguilas a los plaguicidas tampoco intensificó la prevalencia de 

lesiones, ya que la mayor parte de las lesiones letales y subletales fueron producidas por A- 

(58,6% y 58,3%, respectivamente), siendo además no significativas estas diferencias para 

lesiones letales (X2 = 3,67; gl = 1; p = 0,055) y subletales (X2 = 2,68; gl = 1; p = 0,101). 

Asimismo, tampoco hubo una significancia de lesiones letales (X2 = 4,10; gl = 2; p = 

0,128) y subletales (X2 = 0,29; gl = 2; p = 0,861) debido a la exposición de las larvas de anfibios 

a uno de los plaguicidas en particular. Si bien las larvas expuestas a F presentaron la mayor 

cantidad de lesiones (40,8% letales y 35,4% subletales), las diferencias no fueron significativas 

con respecto a aquellas producidas por Gly (25,8% letales y 33,42% subletales) y TFS (33,3% 

letales y 31,16% subletales). 

Diferencias entre las especies fueron halladas para lesiones letales (X2 = 14,56; gl = 5; p 

= 0,012) y subletales (X2 = 87,86; gl = 5; p < 0,001), siendo R. arenarum la de mayor 

prevalencia de lesiones (letales: 27,5%; subletales: 49,4%) seguida por L. latrans (letales: 

19,2%; subletales: 16,5%), siendo T. typhonius la menos atacada letalmente (10%) y L. 

chaquensis la menos lesionada subletalmente (3,9%) (Figura 23). 

Por último, vale la pena aclarar que aquellas larvas de anfibios que presentaron lesiones 

subletales tuvieron muy poca supervivencia luego de transcurridos los ensayos de 

depredadación. Si bien este parámetro no fue evaluado en este trabajo de tesis, se pudo observar 

que las larvas murieron a los pocos días (24 y 48 h) de ser mantenidas bajo condiciones 

controladas de laboratorio.  
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Figura 23: Porcentaje de lesiones letales y subletales observadas en larvas de anfibios producidas por las 
anguilas durante los intentos de captura de sus presas. (R.a = Rhinella arenarum, L.l = Leptodactylus 
latrans, L.c = Leptodactylus chaquensis, T.t = Trachycephalus typhonius, H.p = Hypsiboas pulchellus, 
E.b = Elachistocleis bicolor). Las barras sobre las columnas representan el desvío estandar. 
 

4.5. Evaluación de respuestas etológicas 

 
• Rhinella arenarum 

El comportamiento de las larvas de R. arenarum fue significativamente afectado por la 

exposición a plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,560; F6,286 = 16,04; p < 0,0001), pero no varió 

con respecto al tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,972; F6,286 = 0,679; p = 0,667), aunque si fue 

significativa la interacción de ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,464; F18,286 = 7,42; p < 

0,0001). Los ANOVAs subsecuentes con su posterior comparación de medias a través del test 

de Dunnett, indicaron que tanto la actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 11,097; p < 0,0001) 

(Figura 24) como la respiración (ANOVA F3,144 = 15,296; p < 0,0001) (Figura 25) fueron 

afectadas por la exposición a los tres plaguicidas (p < 0,0001, respectivamente). Asimismo, la 

interacción del tiempo y la exposición a los plaguicidas fue significativa para las variables 

actividad natatoria (ANOVA F9,144 = 3,848; p = 0,0002) y respiración (ANOVA F9,144 = 9,596; 

p < 0,001). 
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Figura 24: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de Rhinella 
arenarum. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Figura 25: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Rhinella 
arenarum. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
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barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

A su vez, la actividad natatoria de R. arenarum se correlacionó positivamente con la 

respiración para los tres plaguicidas (Tabla 4). 

 

Tabla 4: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Rhinella arenarum para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N = 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,870 0,910 0,886 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,756 0,828 0,784 

 

• Leptodactylus latrans 

Los análisis estadísticos indicaron que existen diferencias significativas en el 

comportamiento de L. latrans debido a la exposición a plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 

0,517; F6,286 = 18,60; p < 0,0001), pero no debido al tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,960; F6,286 

= 0,973; p = 0,444) (Figuras 26 y 27), aunque si resultó significativa la interacción de ambos 

factores (MANOVA Wilks λ = 0,747; F18,286 = 2,496; p = 0,001). Los ANOVAs con su 

posterior comparación de medias a través del test de Dunnett, indicaron que los plaguicidas Gly 

y TFS modificaron la actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 30,664; p < 0,0001) (Figura 26) y la 

respiración (ANOVA F3,144 = 28,401; p < 0,0001) de las larvas de L. latrans (Figura 27). Por su 

parte, la interacción de los dos factores fue significativa únicamente para la respiración 

(ANOVA F9,144 = 3,963; p = 0,0001). 
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Figura 26: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Leptodactylus latrans. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras 
sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos 
(letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Figura 27: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Leptodactylus 
latrans. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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La actividad natatoria de L. latrans se correlacionó positivamente con la respiración para 

los tres plaguicidas (Tabla 5). 

 

Tabla 5: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Leptodactylus latrans para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N = 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,653 0,686 0,790 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,426 0,470 0,624 

 

• Leptodactylus chaquensis 

El comportamiento de las larvas de L. chaquensis fue significativamente afectado por 

los tiempos evaluados (MANOVA Wilks λ = 0,842; F6,286 = 4,27; p = 0,0003), la exposición a 

los plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,471; F6,286 = 21,76; p < 0,0001) y la interacción de los 

dos factores (MANOVA Wilks λ = 0,789; F18,286 = 1,99; p = 0,010). El ANOVA realizado para 

determinar el efecto del tiempo (ANOVA F3,144 = 41,532; p < 0,0001) mostró diferencias entre 

1 h y 18 h para la actividad natatoria (Tukey p = 0,007) (Figura 28) y la respiración (Tukey p = 

0,010) (Figura 29). La exposición a F (Dunnett p < 0,0001) provocó una significativa reducción 

en la actividad natatoria de las larvas de L. chaquensis (ANOVA F3,144 = 24,107; p < 0,0001) 

(Figura 28), mientras que para la respiración (ANOVA F3,144 = 38,083; p < 0,0001) los 

cambios fueron provocados por F y TFS (Dunnett p < 0,0001, respectivamente) (Figura 29). 

También, fue significativa la interacción de los dos factores (tiempo y plaguicidas) tanto para la 

actividad natatoria (ANOVA F9,144 = 2,864; p = 0,004) como para la respiración (ANOVA 

F9,144 = 2,708; p = 0,006). 
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Figura 28: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Leptodactylus chaquensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 29: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Leptodactylus 
chaquensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
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barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

La actividad natatoria de L. chaquensis se correlacionó positivamente con la respiración 

para los tres plaguicidas (Tabla 6). 

Tabla 6: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Leptodactylus chaquensis para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N = 
80. 

 F Gly TFS 
rp 0,853 0,708 0,707 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,727 0,501 0,499 

 

• Physalaemus albonotatus 

Las larvas de P. albonotatus alteraron su comportamiento en función el tiempo 

(MANOVA Wilks λ = 0,859; F6,286 = 3,77; p = 0,001) y la exposición a los plaguicidas 

(MANOVA Wilks λ = 0,252; F6,286 = 47,22; p < 0,0001), siendo también significativa la 

interacción de ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,745; F18,286 = 1,99; p = 0,001). Sin 

embargo, el efecto del tiempo no se reflejó en el análisis de los factores individuales, ya que no 

fue significativo para la actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 2,407; p = 0,069) (Figura 30) y la 

respiración (ANOVA F3,144 = 1,838; p = 0,142) (Figura 31). Mientras que la exposición a los 

tres plaguicidas (F, Gly y TFS) alteró en las larvas la actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 

70,829; p < 0,0001) (Figura 30) y la respiración (ANOVA F3,144 = 86,313; p < 0,0001) (Figura 

31). También se pudo observar que la interacción del tiempo y la exposición a los plaguicidas 

resultó significativa para la actividad natatotia (ANOVA F9,144 = 3,780; p = 0,0002) y la 

respiración (ANOVA F9,144 = 3,397; p = 0,001). 
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Figura 30: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Physalaemus albonotatus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 31: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Physalaemus 
albonotatus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
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barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 
Asimismo, la actividad natatoria de P. albonotatus se correlacionó positivamente con la 

respiración para los tres plaguicidas (Tabla 7). 

Tabla 7: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Physalaemus albonotatus para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N = 
80. 

 F Gly TFS 
rp 0,688 0,742 0,514 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,473 0,550 0,264 

 

• Physalaemus santafecinus 

El tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,894; F6,286 = 2,73; p = 0,013), la exposición a los 

plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,768; F6,286 = 6,727; p < 0,0001) y la interacción de ambos 

factores (MANOVA Wilks λ = 0,789; F18,286 = 1,99; p = 0,01) influyeron sobre el 

comportamiento de las larvas de P. santafecinus. La actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 

4,875; p = 0,003) presentó diferencias significativas a 1 h con respecto a las 24 h (p = 0,001; 

Figura 32), mientras que la respiración no fue influida por el tiempo (ANOVA F3,144 = 2,376; p 

= 0,072) (Figura 33). Por su parte, F y Gly fueron los plaguicidas que modificaron la actividad 

natatoria (ANOVA F3,144 = 11,163; p < 0,0001) (Figura 32) y la respiración (ANOVA F3,144 = 

10,091; p < 0,0001) (Figura 33) de las larvas. Además, la interacción tiempo y plaguicidas fue 

significativa (p = 0,001) para ambas variables (actividad: ANOVA F9,144 = 3,380; respiración: 

ANOVA F9,144 = 3,250). 
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Figura 32: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Physalaemus santafecinus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 33: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Physalaemus 
santafecinus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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A su vez, la actividad natatoria de P. santafecinus se correlacionó positivamente con la 

respiración para los tres plaguicidas (Tabla 8). 

Tabla 8: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Physalaemus santafecinus para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N 
= 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,779 0,697 0,814 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,606 0,485 0,662 

 

• Physalaemus riograndensis 

Para P. riograndensis, el comportamiento de las larvas no se modificó 

significativamento con respecto al tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,924; F6,286 = 1,915; p = 

0,078) (Figuras 34 y 35), pero si debido a la exposición a los plaguicidas (MANOVA Wilks λ 

= 0,772; F6,286 = 6,584; p < 0,00001). Los cambios en la actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 

6,177; p = 0,001) y en la respiración (ANOVA F3,144 =11,614; p < 0,0001) fueron provocados 

por la exposición al plaguicida TFS (Dunnett p = 0,008 y p < 0,0001, respectivamente) 

(Figuras 34 y 35). Asimismo, la interacción entre el tiempo y la exposición a los plaguicidas 

fue significativa sobre el comportamiento (MANOVA Wilks λ = 0,774; F18,286 = 2,175; p = 

0,004), afectando tanto a la actividad natatoria (ANOVA F9,144 = 2,645; p = 0,007) como a la 

respiración de las larvas (ANOVA F9,144 = 2,696; p = 0,0062).  
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Figura 34: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Physalaemus riograndensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 35: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Physalaemus 
riograndensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre 
las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Como se puede observar en la Tabla 9, la actividad natatoria de P. riograndensis se 

correlacionó positivamente con la respiración para los tres plaguicidas. 

Tabla 9: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Physalaemus riograndensis para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N 
= 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,577 0,785 0,740 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,332 0,616 0,547 

 

• Trachycephalus typhonius 

El comportamiento de las larvas varió en función del tiempo (MANOVA Wilks λ = 

0,886; F6,286 = 2,964; p = 0,008) y de la exposición a plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,659; 

F6,286 = 11,060; p < 0,00001). Los ANOVAs subsecuentes con su posterior comparación de 

medias, indicaron que la actividad natatoria varió significativamente (ANOVA F3,144 = 5,502; p 

= 0,001) a las 24 h con respecto a 1 h (Tukey p = 0,01) y a 6 h (Tukey p = 0,001) (Figura 36), y 

que además resultó fuertemente modificada por la exposición a Gly (Dunnett p < 0,0001; Figura 

36) (ANOVA F3,144 = 17,197; p < 0,0001). La respiración también presentó variación 

significativa entre 1h y 24 h (Tukey p = 0,026) (ANOVA F3,144 = 3,046; p = 0,031) como 

consecuencia de la exposición a Gly (Dunnett p < 0,0001) y a TFS (Dunnett p = 0,0003) 

(ANOVA F3,144 = 15,532; p < 0,0001) (Figura 37). Por último, el comportamiento de las larvas 

de T. typhonius no presentó relación entre el tiempo y la exposición a los plaguicidas, resultando 

esta interacción no significativa (MANOVA Wilks λ = 0,826; F18,286 = 1,590; p = 0,60). 
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Figura 36: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Trachycephalus typhonius. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 37: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Trachycephalus 
typhonius. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Asimismo, la actividad natatoria de T. typhonius se correlacionó positivamente con la 

respiración para los tres plaguicidas (Tabla 10). 

Tabla 10: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Trachycephaulus typhonius para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N 
= 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,551 0,716 0,748 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,303 0,512 0,559 

 

• Hypsiboas pulchellus 

El comportamiento de las larvas de H. pulchellus no varió en cuanto al tiempo 

(MANOVA Wilks λ = 0,987; F6,286 = 0,311; p = 0,931) (Figuras 38 y 39), pero si fue afectado 

por la exposición a los plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,753; F6,286 = 7,260; p < 0,0001). En 

este sentido, la variación en la actividad natatoria (ANOVA F3,144 = 7,475; p = 0,00019) fue 

producida por la exposición a Gly (Dunnett p = 0,005) y a TFS (Dunnett p = 0,001; Figura 38), 

mientras que la variación en la respiración (ANOVA F3,144 = 2,772; p = 0,044) fue producto de 

la exposición a Gly (Dunnett p = 0,0018; Figura 39). El comportamiento de las larvas de H. 

pulchellus presentó relación entre el tiempo y la exposición a los plaguicidas (MANOVA 

Wilks λ = 0,764; F18,286 = 2,290; p = 0,002), resultando esta interacción significativa para la 

actividad natatoria (ANOVA F9,144 = 3,647; p = 0,00039) y la respiración (ANOVA F9,144 = 

3,673; p = 0,00036). 
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Figura 38: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Hypsiboas pulchellus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras 
sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos 
(letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

         Tiempos                                  Tratamientos

1 h 6 h 18 h 24 h C F Gly TFS

R
es

pi
ra

ci
ón

 (m
ed

ia
 ±

 e
s)

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

2.5

a
a a

a

a

b

ab

ab

 
Figura 39: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Hypsiboas 
pulchellus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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En la Tabla 11, se puede observar cómo la actividad natatoria de H. pulchellus se 

correlacionó positivamente con la respiración para los tres plaguicidas. 

Tabla 11: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Hypsiboas pulchellus para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N = 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,905 0,895 0,808 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,819 0,801 0,652 

 

• Elachistocleis bicolor 

Los análisis estadísticos demostraron de las larvas de E. bicolor fueron afectadas en su 

comportamiento por la exposición a plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,907; F6,286 = 2,371; p 

= 0,030), principalmente debido al efecto del F sobre la actividad natatoria (Dunnett p = 0,038; 

Figura 40) (ANOVA F3,144 = 4,136; p = 0,045) y la respiración (Dunnett p = 0,002; Figura 41) 

(ANOVA F3,144 = 5,136; p = 0,007). Por su parte, el comportamiento no varió en función del 

tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,959; F18,286 = 1,996; p = 0,428) (Figura 40 y 41), y tampoco se 

observó relación del comportamiento con el tiempo y la exposición a los plaguicidas 

(MANOVA Wilks λ = 0,764; F18,286 = 2,090; p = 0,415). 
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Figura 40: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad natatoria de las larvas de 
Elachistocleis bicolor. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras 
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sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos 
(letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Figura 41: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la respiración de las larvas de Elachistocleis 
bicolor. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las 
barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras 
iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

A su vez, se puede observar en la Tabla 12 que la actividad natatoria de E. bicolor se 

correlacionó positivamente con la respiración para los tres plaguicidas. 

 

Tabla 12: Coeficientes de correlación de Pearson (rp) entre la actividad natatoria y la respiración de 
Elachistocleis bicolor para los plaguicidas fenitrotion (F), glifosato (Gly) y trifloxistrobin (TFS). N = 80. 

 F Gly TFS 
rp 0,801 0,846 0,837 
p < 0,0001 < 0,0001 < 0,0001 
R2 0,641 0,715 0,700 

 
 

4.6. Evaluación de respuestas metabólicas 

 
4.6.1. Larvas de anfibios 
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A modo de caracterización inicial, se informan los valores medios observados en tejido 

de larvas de anfibios del tratamiento control considerados como niveles enzimáticos basales de 

cada especie.  

La actividad basal de la enzima AChE expresada como nmol/min.mg PT, presentó los 

mayores valores (media ± es) para E. bicolor (99,54 ± 4,13), seguida en orden de magnitud por 

H. pulchellus (91,45 ± 5,11), P. riograndensis (78,81 ± 3,04), P. albonotatus (65,07 ± 1,59), L. 

latrans (35,23 ± 1,12), T. typhonius (31,80 ± 1,09), P. santafecinus (28,38 ± 1,30), L. 

chaquensis (20,59 ± 1,13) y R. arenarum (16,75 ± 0,92). Por su parte, los niveles más altos de 

BChE (nmol/min.mg PT) en tejidos de larvas control también se registraron para E. bicolor 

(19,31 ± 0,79), seguidos en orden de magnitud por H. pulchellus (13,84 ± 0,98), P. 

riograndensis (7,12 ± 0,46), P. albonotatus (6,15 ± 0,32), L. latrans (6,03 ± 0,24), T. typhonius 

(3,30 ± 0,22), R. arenarum (2,62 ± 0,17), L. chaquensis (2,57 ± 0,16) y P. santafecinus (2,44 ± 

0,12). 

 

• Rhinella arenarum 

Los análisis estadísticos indicaron que existen diferencias significativas en los niveles 

enzimáticos de las larvas expuestas a los diferentes tratamientos (Control, F, Gly y TFS) 

(MANOVA Wilks λ = 0,422; F6,286 = 25,709; p < 0,0001), los cuales no variaron de manera 

significativa con respecto al tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,932; F6,286 = 1,714; p = 0,118) 

(Figuras 42 y 43). Los ANOVAs subsiguientes mostraron diferencias significativas en la 

actividad de la enzima AChE (ANOVA F3,144 = 53,549; p < 0,0001) entre los individuos del 

grupo control con respecto a los expuestos a F (Dunnett p < 0,0001), Gly (Dunnett p = 0,025) y 

TFS (Dunnett p < 0,0001) (Figura 42). No se detectaron cambios significativos para la BChE 

en las larvas de los diferentes tratamientos (ANOVA F3,144 = 2,271; p = 0,083) (Figura 43).  

Asimismo, se detectó relación significativa entre el tiempo y la exposición a los 

plaguicidas sobre la actividad enzimática (MANOVA Wilks λ = 0,761; F18,286 = 2,333; p = 

0,002), sin embargo la interacción sólo fue significativa para la AChE (ANOVA F9,144 = 2,620; 

p = 0,008). 
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Figura 42: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Rhinella arenarum. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 43: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Rhinella arenarum. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las 
letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
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tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
 

• Leptodactylus latrans 

La actividad enzimática de las larvas de L. latrans varió significativamente en función 

del tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,819; F6,280 = 4,912; p < 0,0001), de la exposición a los 

plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,519; F6,280 = 18,106; p < 0,0001), y debido a la interacción 

de ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,551; F18,280 = 5,402; p < 0,0001). 

Los niveles de AChE variaron de acuerdo al tiempo (ANOVA F3,141 = 7,068; p = 

0,00018), presentado diferencias para las 6 h con respecto a 1 h (Tukey p = 0,00012) y 24 h 

(Tukey p = 0,042) (Figura 44). También se observó variación en el tiempo en los niveles de 

BChE (ANOVA F3,141 = 3,737; p = 0,013), principalmente entre 1 h con 6 h (Tukey p = 0,043) y 

1 h con 24 h (Tukey p = 0,016) (Figura 45). La exposición a los plaguicidas modificó la 

actividad de la AChE (ANOVA F3,141 = 19,940; p < 0,0001) y la BChE (ANOVA F3,141 = 

22,112; p < 0,0001), presentando para la AChE diferencias entre el control con F (Dunnett p = 

0,036) y Gly (Dunnett p < 0,0001) (Figura 44), mientras que para la BChE las diferencias fueron 

debidas a la exposición a F (Dunnett p < 0,0001) y TFS (Dunnett p = 0,018) (Figura 45). 

También se observó relación significativa en los niveles enzimáticos con respecto al tiempo y a 

los tratamientos de exposición para las variables AChE (ANOVA F9,141 = 7,261; p < 0,0001) y 

BChE (ANOVA F9,141 = 4,540; p < 0,0001). 
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Figura 44: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Leptodactylus latrans. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. 
Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 45: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Leptodactylus latrans. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. 
Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 

 

• Leptodactylus chaquensis 

Los análisis multivariados indicaron que la actividad enzimática fue significativamente 

afectada por el tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,860; F6,282 = 3,673; p = 0,0015), los 

tratamientos de exposición (MANOVA Wilks λ = 0,529; F6,282 = 17,600; p < 0,0001) y la 

interacción de ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,776; F18,282 = 2,112; p = 0,006). Los 

subsiguientes ANOVAs mostraron el tiempo influyó sobre la actividad de la AChE (ANOVA 

F3,142 = 3,018; p = 0,0032) y la BChE (ANOVA F3,142 = 4,063; p = 0,008). Para la primera, las 

diferencias se presentaron entre 1 h y 24 h (Tukey p = 0,018; Figura 46), mientras que para la 

segunda las diferencias fueron entre 6 h (Tukey p = 0,002) y 24 h (Tukey p = 0,013) con 

respecto a 1 h (Figura 47). La exposición a los plaguicidas también influyó sobre las 

respectivas actividades enzimáticas. La AChE (ANOVA F3,142 = 11,084; p < 0,0001) varió con 

respecto al control por la exposición a Gly (Dunnett p < 0,0001) y TFS (Dunnett p = 0,0004) 
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(Figura 46); y la BChE (ANOVA F3,142 = 21,364; p < 0,0001) fue afectada por la exposición a 

F (Dunnett p < 0,0001; Figura 47). Asimismo, se comprobó que la interacción del tiempo y la 

exposición a los diferentes tratamientos sólo fue significativa para la AChE (ANOVA F9,142 = 

3,889; p = 0,004). 
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Figura 46: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Leptodactylus chaquensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 47: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Leptodactylus chaquensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 

 

• Physalaemus albonotatus 

Para esta especie, los niveles de actividad enzimática fueron modificados por el tiempo 

(MANOVA Wilks λ = 0,829; F6,286 = 2,284; p = 0,045) y los tratamientos de exposición 

(MANOVA Wilks λ = 0,378; F6,286 = 29,900; p < 0,0001), aunque no así por la combinación de 

ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,836; F18,286 = 1,488; p = 0,093). Los ANOVAs 

individuales demostraron que la actividad enzimática no varió a lo largo del tiempo para la 

AChE (ANOVA F3,144 = 1,225; p = 0,303; Figura 48), aunque si lo hizo la BChE (ANOVA 

F3,142 = 3,468; p = 0,0018; Figura 49), presentando diferencias significativas entre 1 h y 24 h 

(Tukey p = 0,011). En cambio, la exposición a los plaguicidas fue un factor que demostró tener 

efecto sobre las dos variables analizadas. Los niveles de AChE de las larvas expuestas a F 

(Dunnett p < 0,0001) y a TFS (Dunnett p = 0,018) fueron los que presentaron diferencias con 

respecto a los valores del control (ANOVA F3,144 = 49,104; p < 0,0001) (Figura 48). Mientras 

que para la BChE (ANOVA F3,144 = 35,546; p < 0,0001), la diferencia en los niveles de 

actividad enzimática con el control fue debido a la exposición de las larvas a F (Dunnett p < 

0,0001, Figura 49). 
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Figura 48: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Physalaemus albonotatus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 49: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Physalaemus albonotatus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
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entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 

 

• Physalaemus santafecinus 

Los análisis estadísticos indicaron que existen diferencias significativas en la actividad 

de las enzimas AChE y BChE cuando las larvas fueron expuestas a los diferentes tratamientos 

(MANOVA Wilks λ = 0,234; F6,286 = 50,900; p < 0,0001). Los resultados también mostraron 

que la actividad enzimática no varió significativamente con el tiempo (MANOVA Wilks λ = 

0,918; F6,286 = 2,091; p = 0,054) (Figuras 50 y 51), y que tampoco existió relación significativa 

entre los factores tiempo y tratamiento (MANOVA Wilks λ = 0,844; F18,286 = 1,403; p = 0,129). 

Los ANOVAs subsecuentes mostraron diferencias en la actividad de la AChE (ANOVA F3,144 = 

51,929; p < 0,0001) y la BChE (ANOVA F3,144 = 114,788; p < 0,0001) como consecuencia de la 

exposición a F y Gly (Dunnett p < 0,0001, respectivamente para las dos variables) con respecto 

a la actividad enzimática del tratamiento control (Figuras 50 y 51). 
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Figura 50: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Physalaemus santafecinus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 51: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Physalaemus santafecinus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 

 

• Physalaemus riograndensis 

La actividad enzimática fue afectada significativamente por el tiempo (MANOVA 

Wilks λ = 0,781; F6,286 = 6,276; p < 0,0001), la exposición a los diferentes tratamientos 

(MANOVA Wilks λ = 0,532; F6,286 = 17,665; p < 0,0001) y por la interacción de ambos 

factores evaluados (MANOVA Wilks λ = 0,723; F18,286 = 2,803; p = 0,00016). Los resultados 

de los ANOVAs demostraron que la actividad de la enzima BChE fue la que varió 

significativamente a lo largo del tiempo (ANOVA F3,144 = 4,118; p = 0,008; Figura 53) y con 

los tratamientos de exposición (ANOVA F3,144 = 33,633; p < 0,0001; Figura 53), resultando 

significativa también la relación de la actividad enzimática con el tiempo y los tratamientos 

(ANOVA F9,144 = 2,225; p = 0,024). Las diferencias significativas se observaron entre 1 h con 

respecto a las 24 h (Tukey p = 0,003), y entre el control con respecto a F (Dunnett p < 0,0001) 

y TFS (Dunnett p = 0,008). Por su parte, la actividad de la enzima AChE no varió con el 

tiempo (ANOVA F3,144 = 1,793; p = 0,151, Figura 52) y con la exposición a plaguicidas 

(ANOVA F3,144 = 2,347; p = 0,075; Figura 52), y tampoco fue significativa la interacción de 

ambos factores (ANOVA F9,144 = 1,690; p = 0,103). 
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Figura 52: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Physalaemus riograndensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 53: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Physalaemus riograndensis. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
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entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
 

• Trachycephalus typhonius 

Los niveles de actividad enzimática en T. typhonius fueron modificados por el tiempo 

(MANOVA Wilks λ = 0,867; F6,286 = 3,534; p = 0,0021) y los tratamientos de exposición 

(MANOVA Wilks λ = 0,714; F6,286 = 8,760; p < 0,0001), y también fue significativa la 

interacción de ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,668; F18,286 = 3,548; p < 0,0001). Los 

resultados de los ANOVAs demostraron que la actividad de la enzima BChE varió 

significativamente con el tiempo (ANOVA F3,144 = 6,406; p = 0,0004, Figura 55), 

principalmente entre 1 h con las 6 h (Tukey p = 0,028), 18 h (Tukey p = 0,002) y 24 h (Tukey p 

= 0,001), mientras que la actividad de la AChE no cambió durante los períodos de tiempo 

evaluados (ANOVA F3,144 = 0,670; p = 0,572; Figura 54). La exposición a los plaguicidas 

mostró alterar los niveles de AChE (ANOVA F3,144 = 5,534; p = 0,001) y BChE (ANOVA 

F3,144 = 10,796; p < 0,0001), siendo el plaguicida TFS quien marcó las diferencias 

significativas con la actividad enzimática del control, tanto para la AChE (Dunnett p = 0,001; 

Figura 54) como para la BChE (Dunnett p = 0,002; Figura 55). La interacción de los factores 

tiempo y exposición a plaguicidas sólo fue significativa para la AChE (ANOVA F9,144 = 6,594; 

p < 0,0001), pero no para la BChE (ANOVA F9,144 = 1,522; p = 0,145). 
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Figura 54: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Trachycephalus typhonius. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
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estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y 
Dunnett entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 
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Figura 55: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Trachycephalus typhonius. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error 
estandar. Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett 
entre tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen 
diferencias significativas). 

 

• Hypsiboas pulchellus 

Los análisis multivariados mostraron que la actividad enzimática fue significativamente 

afectada por los factores tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,792; F6,286 = 5,882; p < 0,0001) y 

tratamientos de exposición (MANOVA Wilks λ = 0,236; F6,286 = 50,424; p < 0,0001), pero no se 

comprobó que fuera significativa la interacción de ambos factores sobre la actividad enzimática 

(MANOVA Wilks λ = 0,824; F18,286 = 1,614; p = 0,056). Para la enzima AChE (ANOVA F3,144 

= 3,117; p = 0,028), los niveles de actividad variaron significativamente entre 1 h y 18 h (Tukey 

p = 0,042; Figura 56), mientras que para la BChE (ANOVA F3,144 = 3,117; p = 0,028) la 

variación también fue entre 1 h y 18 h (Tukey p = 0,0004), y además, entre 6 h y 18 h (Tukey p 

= 0,0003) (Figura 57). La exposición a los plaguicidas modificó la actividad de las enzimas 

AChE (ANOVA F3,144 = 19,880; p < 0,0001; Figura 56) y BChE (ANOVA F3,144 = 125,445; p < 

0,0001; Figura 57). Los niveles de AChE variaron debido a la exposición a F y Gly (Dunnett p < 

0,0001, respectivamente) con respecto a los del control, mientras que para la BChE, la 
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exposición a los tres plaguicidas modificó significativamente la actividad enzimática (Dunnett p 

< 0,0001, respectivamente).  
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Figura 56: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Hypsiboas pulchellus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. 
Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 57: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Hypsiboas pulchellus. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. 
Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
 

• Elachistocleis bicolor 

Los resultados de los análisis estadísticos indicaron que la actividad enzimática fue 

significativamente afectada por el tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,896; F6,286 = 2,678; p = 

0,015), por la exposición a los plaguicidas (MANOVA Wilks λ = 0,290; F6,286 = 40,887; p < 

0,0001) y por la interacción de ambos factores (MANOVA Wilks λ = 0,779; F18,286 = 2,114; p 

= 0,006). Los ANOVAs subsiguientes mostraron cambios en la actividad de las enzimas AChE 

(ANOVA F3,144 = 3,020; p = 0,032; Figura 58) y BChE (ANOVA F3,144 = 4,239; p = 0,007; 

Figura 59) con respecto al tiempo, variando significativamente entre 1 h y 6 h (Tukey p = 

0,025) la actividad de la AChE, y entre 1 h con respecto a 6 h (Tukey p = 0,008) y a 24 h 

(Tukey p = 0,034) la actividad de la BChE. Además, la exposición a F (Dunnett p < 0,0001) 

alteró la actividad de la AChE (ANOVA F3,144 = 24,441; p < 0,0001) con respecto a los valores 

del control (Figura 58), mientras que la BChE (ANOVA F3,144 = 115,05; p < 0,0001) fue 

debido a la exposición a F (Dunnett p < 0,0001) y TFS (Dunnett p = 0,042) (figura 59). Sólo se 

comprobó que la actividad de la enzima BChE (ANOVA F9,144 = 3,314; p = 0,001) presentó 

una relación significativa entre el tiempo y tratamientos, siendo dicha interacción no 

significativa para la AChE (ANOVA F9,144 = 1,920; p = 0,053). 
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Figura 58: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en tejido de 
larvas de Elachistocleis bicolor. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. 
Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
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Figura 59: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en tejido de 
larvas de Elachistocleis bicolor. Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. 
Las letras sobre las barras indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre 
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tratamientos (letras iguales = no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias 
significativas). 
 
 
4.6.2. Anguilas 

 
El valor promedio (media ± es) de actividad de la enzima AChE en músculo de S. 

marmoratus no expuesto a plaguicidas (controles) fue de 213,499 (± 18,714) nmol/min.mg de 

PT, mientras que el nivel promedio de actividad de la BChE en músculo fue de 77,950 (± 

4,600) nmol/min.mg de PT. 

Diferencias significativas en los niveles de actividad enzimática fueron encontradas en 

músculo de juveniles de S. marmoratus con respecto al tiempo (MANOVA Wilks λ = 0,814; 

F2,71 = 9,727; p = 0,00015) y a los diferentes tratamientos de exposición (MANOVA Wilks λ = 

0,542; F6,142 = 10,164; p < 0,0001). Sin embargo, no se halló relación significativa de la 

actividad enzimática con respecto a la interacción del tiempo y de los tratamientos de 

exposición (MANOVA Wilks λ = 0,871; F6,142 = 2,027; p = 0,065). 

El tiempo fue un factor de influencia sobre la actividad de las enzimas AChE (ANOVA 

F1,72 = 21,681; p < 0,0001) y BChE (ANOVA F1,72 = 2,941; p < 0,0001), al igual que la 

exposición de las anguilas a las menores concentraciones de plaguicidas (F = 2 mg/l, Gly = 2,5 

mg/l, TFS = 0,096 mg/l) (Figuras 60 y 61). En este sentido, los cambios fueron debido a la 

exposición a F sobre la actividad de las enzimas AChE (ANOVA F3,72 = 18,139; p < 0,0001) y 

BChE (ANOVA F3,72 = 2,793; p = 0,001), provocando la inhibición del 37,8% de la actividad 

de la AChE y del 41,4% de la BChE (Dunnett p < 0,0001, respectivamente) con respecto a la 

actividad enzimática del control. Por su parte, Gly redujo la actividad de la AChE (21,5%) y 

TFS provocó la inducción de la AChE (31,6%) y la BChE (29,1%), sin embargo, estas 

variaciones fueron no significativas (Dunnett p > 0,05) con respecto a la actividad enzimática 

del control. 

Junges, Celina María   - 2013 -



 

 92

Tiempos                                  Tratamientos

1 h 24 h C F Gly TFS

Ac
tiv

id
ad

 d
e 

la
 A

C
hE

 (n
m

ol
/m

in
.m

g 
PT

)

0

50

100

150

200

250

300

350

a

b
a

b
ab

ab

 

Figura 60: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en músculo de 
juveniles de Synbranchus marmoratus bajo la exposición a las concentraciones más bajas de plaguicidas. 
Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras 
indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras iguales = 
no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Figura 61: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima BChE en músculo de 
juveniles de Synbranchus marmoratus bajo la exposición a las concentraciones más bajas de plaguicidas. 
Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras 
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indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras iguales = 
no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
 

La exposición de S. marmoratus a las mayores concentraciones de plaguicidas (F = 3,12 

mg/l; Gly = 21,5 mg/l; TFS = 0,66 mg/l) modificó de manera significativa los niveles de 

actividad enzimática (MANOVA Wilks λ = 0,440; F6,142 = 14,042; p < 0,0001). La actividad de 

las enzimas AChE (ANOVA F3,72 = 34,818; p < 0,0001) y BChE (ANOVA F3,72 = 28,646; p < 

0,0001) fue alterada por la exposición a los plaguicidas (Figuras 62 y 63). Es así que, el 

insecticida F causó la inhibición del 62,12% de la actividad de la AChE (Dunnett p < 0,0001) y 

la inhibición del 42,8% de la actividad de la BChE (Dunnett p < 0,0001), con respecto a los 

niveles enzimáticos del control. La exposición al herbicida Gly originó un aumento en los 

niveles de AChE del 51,6% (Dunnett p = 0,001) y del 52,4% para la BChE (Dunnett p = 

0,0094). El fungicida TFS también aumentó la actividad de la AChE (10,6%) y de la BChE 

(15,8%), pero estas diferencias fueron no significativas con respecto al control (Dunnett p > 

0,005).  

Los niveles de actividad enzimática no variaron en función del tiempo (MANOVA 

Wilks λ = 0,949; F2,71 = 1,505; p = 0,176; Figuras 62 y 63), pero si fue significativa la relación 

de la actividad enzimática con el tiempo y los tratamientos (MANOVA Wilks λ = 0,659; F6,142 

= 6,405; p < 0,0001) tanto para la AChE (ANOVA F3,72 = 9,076; p < 0,0001) como para la 

BChE (ANOVA F3,72 = 10,207; p < 0,0001). 
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Figura 62: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en músculo de 
juveniles de Synbranchus marmoratus bajo la exposición a las concentraciones más altas de plaguicidas. 
Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras 
indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras iguales = 
no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 
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Figura 63: Efecto de los tiempos y los tratamientos sobre la actividad de la enzima AChE en músculo de 
juveniles de Synbranchus marmoratus bajo la exposición a las concentraciones más altas de plaguicidas. 
Cada punto representa la media aritmética y las barras el error estandar. Las letras sobre las barras 
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indican las diferencias para el test de Tukey entre tiempos y Dunnett entre tratamientos (letras iguales = 
no hay diferencias significativas; letras diferentes = existen diferencias significativas). 

 

4.7. Evaluación interespecífica de las variables analizadas 

 
Con la finalidad de encontrar similitudes entre las diferentes especies de anfibios 

estudiadas, se examinaron de manera conjunta variables morfológicas y ecotoxicológicas, y de 

respuesta (depredación, etológicas y metabólicas) a la exposición a plaguicidas, mediante un 

análisis de clasificación numérica (cluster) para cada plaguicida evaluado. 

De acuerdo con el resultado del fenograma correspondiente al agrupamiento de las 

especies de anfibios bajo la exposición a F (Figura 64), se puede observar cómo la especie E. 

bicolor conforma el primer grupo que se separar claramente del resto de las larvas de anfibios, 

que a su vez, se reúnen en dos grupos diferentes. Las especies T. typhonius, H. pulchellus y L. 

latrans conforman un agrupamiento notoriamente diferenciado; mientras que en el otro 

agrupamiento, se puede observar cómo las tres especies de Physalaemus se encuentran 

relacionadas estrechamente y de manera más aisladas se encuentran L. chaquensis y R. 

arenarum. 

 

Figura 64: Fenograma de similitud entre las diferentes especies de anfibios según 
características morfológicas, ecotoxicológicas y variables-respuesta (depredación, 
comportamentales y metabólicas) bajo la exposición al insecticida fenitrotion (Método 
UPGMA). 
 
 

El análisis integral multivariante de similitud para el herbicida Gly evidenció en su 

fenograma (Figura 65) que L. chaquensis se separa las restantes especies conformando un solo 

grupo. También, en coincidencia con el fenograma para el insecticida F, se aprecia que las 
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especies H. pulchellus, T. typhonius y L. latrans se reúnen en un grupo definido, mientras que 

otro grupo involucra a las tres especies de Physalaemus, R. arenarum, y E. bicolor que se suma 

a éste grupo a un nivel de distancia mayor que las demás especies del grupo. 

 

 
 
Figura 65: Fenograma de similitud entre las diferentes especies de anfibios según 
características morfológicas, ecotoxicológicas y variables-respuesta (depredación, 
comportamentales y metabólicas) bajo la exposición al herbicida glifosato (Método UPGMA). 

 

El fenograma obtenido a partir de la matriz de semejanzas entre las especies de anfibios 

bajo la exposición al fungicida TFS (Figura 66) muestra que el primer agrupamiento reúne a E. 

bicolor, especie que parece estar completamente aisalda del resto. También se observa un 

agrupamiento definido que reúne a las especies H. pulchellus, T. typhonius y L. latrans. Otro 

grupo de larvas de anfibios está integrado por las tres especies de Physalaemus, y un último 

agrupamiento conformado por L. chaquensis y R. arenarum.  
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Figura 66: Fenograma de similitud entre las diferentes especies de anfibios estudiadas según 
características morfológicas, ecotoxicológicas y variables-respuesta (depredación, 
comportamentales y metabólicas) bajo la exposición al fungicida trifloxistrobin (Método 
UPGMA). 
 
 

Las disimilitudes más notables entre los tres agrupamientos analizados (Figuras 64, 65 y 

66) corresponden, por un lado a que E. bicolor, en el primer y tercer cluster quedó aislada de las 

restantes especies, mientras que para el segundo cluster se ubicó junto con las tres especies de 

Physalaemus y R. arenarum, pero a un nivel de distancia mayor. Por otro lado, en el segundo 

cluster L. chaquensis se separa de las demás especies, pero en el primer y tercer cluster se 

agrupa junto con las tres especies de Physalaemus y con R. arenarum. Sin embargo, en los tres 

clusters analizados se observaron agrupamientos con similitudes comunes. Uno de ellos estuvo 

conformado por las tres especies de Physalaemus, mientras que otro grupo reunió a L. latrans, 

T. typhonius e H. pulchellus, estas últimas, especies filogenéticamente no emparentadas. 

 

 
5. DISCUSIÓN  

 
 

5.1. Ecotoxicidad 

 

La toxicidad (CL50-24h) varió entre los agroquímicos evaluados, siendo más tóxico para 

las larvas de anfibios consideradas el fungicida TFS, que registró valores de CL50-24 h entre 0,1 

y 0,9 mg/l, seguido por F (CL50-24 h entre 2,25 y 3,65 mg/l), y luego por Gly (CL50-24 h entre 

5,12 y 22,85 mg/l).  

En este sentido, los datos de toxicidad obtenidos en este estudio pueden ser comparados 

con el valor recientemente informado para TFS por Hooser y col. (2012), quienes obtuvieron en 

larvas de Bufo cognatus una CL50-72 h de 0,104 mg/l para el formulado comercial Stratego®. A 

pesar de que en este trabajo se evaluó el efecto tóxico del TFS sobre una única especie, no se 

dispone hasta el momento de datos ecotoxicológicos señalados para otras especies de anfibios. 

De este modo, podemos concluir que el valor de toxicidad obtenido por Hooser y col. (2012) es 

próximo al límite inferior del rango de valores informados en este trabajo de tesis, poniendo en 

evidencia que el fungicida TFS es altamente tóxico para las larvas de anfibios. Del mismo 

modo, el valor de protección estimado obtenido (0,0617 mg/l) es también indicativo de la 

toxicidad de este compuesto, ya que serían necesarias concentraciones acuáticas 

ambientales inferiores a 0,0617 mg/l para asegurar la protección del 95% de las larvas 
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de anfibios evaluadas. Es de destacar, vale la pena aclarar, que los datos ecotoxicológicos 

obtenidos en esta tesis serían los primeros registros de toxicidad para TFS en las larvas de 

Rhinella arenarum, Leptodactylus latrans, L. chaquensis, Physalaemus albonotatus, P. 

santafecinus, P. riograndensis, Trachycephalus typhonius, Hypsiboas pulchellus y 

Elachistocleis bicolor.  

Para el caso de F, los valores de CL50 hallados en esta tesis son comparables con los 

publicados por Hashimoto y Nishiuchi (1981) para larvas de Bufo bufo japonicus, Rana 

brevipoda y R. catesbiana (entre 1,2-15 mg/l), aunque el valor máximo registrado (3,65 mg/l) 

fue considerablemete más bajo. Sin embargo, los datos obtenidos presentan mayor 

concordancia con los reportados por Berril y col. (1994), quienes describen efectos severos en 

larvas de Rana pipiens, R. clamitans y R. catesbeiana luego de la exposición a 2,4 y 4 mg/l de 

F durante 24 h, así como también parálisis en las larvas de R. catesbeiana expuestas a 1 y 2 

mg/l. Aunque los estudios sobre la toxicidad de F son escasos, y particularmente sobre la 

anfibiofauna regional, la información obtenida a partir de los ensayos ecotoxicológicos 

constituye una importante contribución al conocimiento sobre la toxicidad de la fauna 

neotropical. 

Con respecto a la toxicidad de Gly, los valores letales obtenidos (5,12 y 22,85 mg/l) son 

comparables con estimaciones previas de Cl50-48 h correspondientes a larvas de anfibios 

australianas (Crinia insignifera, Heleioporus eyrei, Limnodynastes dorsalis y Litoria moorei) 

analizadas por Mann y Bidwell (1999) para Roundup® (8,1 y 32,2 mg/l). La única especie que 

fue más sensible a Gly, y que no se incluyó dentro de este rango fue E. bicolor, que presentó un 

valor de Cl50-24 h de 5,12 mg/l. Sin embargo, es importante aclarar que E. bicolor no es la especie 

de anfibio más sensible para la cual se informan efectos adversos a Gly (Howe y col., 2004; 

Wojtaszek y col., 2004; Relyea, 2005), ya que en un estudio realizado por Lajmanovich y col., 

(2003) determinaron en larvas de S. nasicus expuestas a Gly una toxicidad de 4,78 mg/l a las 24 

h y de 3,66 mg/l a 48 h.  

Al situarnos en un paisaje agrícola, lagunas inmersas o próximas a los cultivos, por lo 

general pequeñas y de escasa profundidad, se convierten en charcas reproductivas para los 

anfibios (Peltzer y Lajmanovich, 2004; Peltzer y col., 2006, Attademo, 2010; Sanchez, 2011). 

Estos sitios son compartimientos ambientales no-blanco para los plaguicidas, capaces de afectar 

a los anfibios durante su etapa de desarrollo. En este contexto, la Secretaría Nacional de 

Recursos Hídricos de nuestro país determinó los niveles guía de calidad de agua ambiente para 

la protección de la biota acuática, tomando como referencia datos publicados de toxicidad aguda 

y crónica de diferentes grupos taxonómicos, integrados en su gran mayoría por especies no 
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nativas. De este modo, se informa para el insecticida F como valor de protección para la biota 

acuática toda concentración inferior a 0,00022 mg/l (NGNCA, 2004b), y por debajo de 2,4 mg/l 

para el herbicida Gly (NGNCA, 2003), no reportando valor guía para TFS. Si bien estas 

concentraciones guía serían adecuadas para la protección de los organismos 

acuáticos desde el punto de vista toxicológico, estos rangos son inferiores a las 

concentraciones ambientales detectadas en los ambientes acuáticos para F (0,2 y 2,5 mg/l; Ernst 

y col., 1991) y para Gly (3,8 y 10,1 mg/l; Couture y col., 1995; Mann y Bidwell, 1999; 

Perkins y col., 2000). De esta manera, se refleja la necesidad de desarrollar nuevos 

estudios que provean información más adecuada sobre el potencial tóxico de los 

xenobióticos, capaces de establecer niveles guía de calidad de agua ambiental a partir 

de estimaciones realizadas con especies nativas de diversos grupos taxonómicos, 

generando así, las reglamentaciones apropiadas orientadas a prevenir, controlar o 

reducir los impactos sobre la biodiversidad regional. 

En función de los resultados ecotoxicológicos obtenidos, se puede concluir también que 

la especie E. bicolor fue la que presentó una mayor sensibilidad frente a los tres plaguicidas, 

mientras que T. typhonius fue la más tolerante para F, L. chaquensis para Gly e H. pulchellus 

para TFS. Estos resultados demuestran que existió variabilidad interespecífica en la 

sensibilidad de las nueve especies de anfibios estudiadas según el tipo de agroquímico al que 

fueron expuestas. Estas diferencias en la sensibilidad de las especies a los tóxicos también fue 

observada por Jones y col. (2009) entre nueve especies de renacuajos expuestas a endosulfán, y 

por Relyea y Jones (2009) cuando evaluaron la toxicidad de la más conocida formulación de 

glifosato (Roundup®) sobre 13 especies de larvas de anfibios (ocho de anfibios anuros y cuatro 

de salamandras). Estos autores enfatizan en el origen filogéntico de tal variabilidad, postulando 

que la sensibilidad podría diferir no sólo entre especies sino también entre familias de anfibios. 

Por su parte, Lajmanovich y col. (2010) en un estudio realizado con 11 especies de anfibios 

anuros de especies nativas de la llanura de inundación del río Paraná Medio, expresaron que las 

diferencias interespecíficas en la sensibilidad de las especies a los plaguicidas está asociada a la 

varibilidad en los niveles enzimáticos, específicamente en la actividad de las B-esterasas y 

carboxilesterasas. También, investigaciones en el área de la toxicología evolutiva, postularon 

que las modificaciones ambientales producidas por la contaminanción de origen antrópico, son 

capaces de alterar, a nivel molecular, las características de varias poblaciones de una misma 

especie de anuros (Matson y col., 2006), así como también la tolerancia a compuestos 

xenobióticos (Bridges y Semlisch, 2000). 
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5.2. Exposición de depredador y presa a los plaguicidas 

 

La exposición de los organismos, depredador y presa, a los plaguicidas F, Gly y TFS se 

evaluó a través de la concentración experimental más baja en la que se observan efectos 

adversos (LOEC), y que representa el nivel umbral de toxicidad de un producto químico 

(Newman y Unger, 2003). Si bien la determinación de los valores de la LOEC está directamente 

relacionada con el diseño del ensayo (e.g. selección de las concentraciones, número de réplicas, 

etc.) (Moore y Caux, 1997), varias investigaciones utilizaron esta concentración como 

parámetro de exposición subletal de los organismos (Kooijman y col., 1996; Fernández-Alba y 

col., 2002; Beketov y col., 2008; Sawasdee y Köhler, 2009; Almeida y col., 2010; Denoël y col., 

2012; Oliveira y col., 2012), principalmente cuando no se dispone de datos ecotoxicológicos 

previos. 

Durante el período de exposición de los organismos, etapa previa al inicio de los ensayos 

de depredación y de evaluación de respuestas etológicas y metabólicas, no se observaron efectos 

letales (muerte) sobre los organismos, para ninguno de los plaguicidas evaluados. Esto sugiere 

que, tanto la concentración de exposición (LOEC) como el tiempo establecido (6 h) garantizaron 

la exposición subletal de las anguilas y las larvas de anfibios.  

Como consecuencia de la exposición subletal a F, las larvas de E. bicolor y P. 

albonotatus presentaron respuesta tardía a estímulos, natación en reversa y cola 

arqueada. Estos síntomas, que fueron oportunamente descriptos por Salibián (1992) 

en larvas de Rhinella arenarum, así como también en muchos otros trabajos (Berrill y col., 

1998; Ezemonye y col., 2007; Sumanadasa y col., 2008) son señales características del 

inicio de una intoxicación aguda producida por la neurotoxicidad de los insecticidas 

organofosforados. También, las anguilas que fueron expuestas a una concentración de 

3,12 mg/l de F (LOEC de T. typhonius) presentaron un leve aumento de la mucosidad 

corporal y el cuerpo arqueado, manifestando una ligera distención muscular. Esta 

pérdida de la sinuosidad en el cuerpo de las anguilas fue descripta por Sancho y col. 

(1998) en juveniles de anguila europea (Anguilla anguilla) bajo la exposición a 

concentraciones subletales de F (0,02 y 0,04 mg/l), aunque estos autores no 

observaron un incremento en la mucosidad corporal. En este sentido, Arora y 

Kulshrestha (1984), describieron abundante secreción de mucosidad en peces 

(Channa punctatus) expuestos a los plaguicidas carbaril y fentoato. Según estos 

autores, la mucosidad corporal se produjo como consecuencia de un mecanismo de 

defensa del organismo frente a la exposición a los plaguicidas, con el propósito de 
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proteger órganos vitales como las agallas. Similares hallazgos fueron descriptos en 

peces expuestos a plaguicidas (Jiraungkoorskul y col., 2003; Ortiz y col., 2003). Por lo 

tanto, los dos síntomas observados en S. marmoratus, podrían estar relacionados con 

mecanismos de defensa que desarrollan las anguilas bajo alguna situación de estrés, 

en este caso, la exposición a una concentración subletal del insecticida F.  

Es importante aclarar, que tanto en las larvas de anfibios como en las anguilas, 

los síntomas dejaron de observarse al transferir los organismos a agua libre de 

plaguicidas, luego de finalizado el período de exposición. Esto sugiere que los cambios 

en el comportamiento observados en depredador y presa, fueron producidos por la 

exposición subletal al insecticida F, indicando también que las alteraciones que 

preceden a la muerte resultantes de la exposición a plaguicidas son medidas más 

sensibles de toxicidad que la mortalidad. 

 

5.3. Ensayos de depredación directa 

 

Muchas de las especies de anuros que habitan en charcas temporarias, semipermanentes 

o permanentes son vulnerables a diferentes depredadores en un mismo ambiente (Skelly, 1997). 

Los resultados obtenidos en los ensayos de depredación demostraron que las larvas de anfibios 

fueron depredadas por juveniles de S. marmoratus. Si bien la depredación de larvas de anfibios 

por peces es comúnmente asociada a ambientes acuáticos semipermanentes o permanentes 

(Heyer y col., 1975; Hero y col., 2001; Saidapur, 2001), la capacidad de las anguilas de entrar en 

un proceso de semiestivación sobreviviendo varios meses enterrada en la tierra luego de la 

desecación de la charca (Bicudo y Johansen, 1979), le permite colonizar cuerpos de agua que se 

llenan en forma esporádica luego de intensas precipitaciones y pueden, por lo tanto, ser 

importantes depredadores de larvas de anfibios en hábitats acuáticos temporarios (Maffei y col, 

2011).  

Los resultados obtenidos en estas experiencias demostraron que la tasa de depredación 

varió entre las especies en todos los tiempos ensayados. De acuerdo con Relyea (2001a; 2001b), 

diversas especies de anuros responden de diferente manera ante la presencia de depredadores 

peces, ya sea porque los depredadores tienen distintas formas de encontrar, capturar, manipular 

y consumir la presa, o porque las presas exhiben una amplia variedad de rasgos para evitar el 

encuentro o para escapar del depredador. En nuestro caso, conocemos que S. marmoratus es un 

pez que utiliza la estrategia del tipo “sit and wait” (sentarse y esperar) o al acecho para la 

obtención de sus presas (Junges y col., 2010; 2012). Esto significa que las anguilas presentan un 
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comportamiento mayormente sedentario, donde las posibilidades de encuentro con la presa son 

menores con respecto a la de un forrajero activo, valiéndose principalmente de la visión para su 

localización. Por lo tanto, la variación en la tasa de depredación entre especies podría estar 

relacionada con características inherentes a cada una de las especies presa (e.g. modos de vida, 

morfología, preferencia de hábitats, etología, etc.) que le otorgan la estrategia antidepredadora 

para disminuir las probabilidades de detección y/o captura por parte del depredador. 

En cuanto a los diferentes plaguicidas utilizados (F, Gly y TFS), podríamos esperar que 

alguno de ellos exacerbe o disminuya las tasas de depredación, esencialmente porque presentan 

diferentes mecanismos de acción tóxica, e incluso, distintos niveles de toxicidad. Sin embargo, 

el único caso en el que se observó una reducción de la tasa de depredación fue con TFS al 

finalizar los ensayos (24 h). Si bien el TFS resultó ser el plaguicida más tóxico para las larvas de 

anfibios, investigaciones previas demostraron que los efectos letales producidos por la 

exposición a TFS sólo se registraron durante las primeras 24 h de exposición (Junges y col., 

2012; Hooser y col., 2012), lo cual concuerda con el tiempo de vida en el agua (entre 16,8 y 

31,2 h). Por lo tanto, la reducción observada en la tasa de depredación puede deberse a una 

posible recuperación de las presas luego de un corto período de exposición subletal a TFS (6 h), 

de modo que las larvas pudieron tener más posibilidades de encontrarse con el depredador, pero 

a su vez, mayores oportunidades de escape, y en consecuencia disminuyeron la vulnerabilidad a 

la depredación (Schmidt y Amezquita, 2001; Strobbe y col., 2009; Van Gossum y col., 2009). 

Sin dudas, una pregunta que ha intentado ser respondida a través de diversas 

investigaciones durante los útimos años, es si la exposición subletal a plaguicidas altera la 

interacción depredador-presa. En respuesta a este planteo, la mayoría de los trabajos realizados 

hasta el momento encontraron que la exposición a plaguicidas modifica la interacción entre 

depredador y presa, aumentando o disminuyendo la vulnerabilidad de las presas expuestas a la 

depredación. (Cooke, 1971; Bridges, 1997; Van Buskirk y McCollum, 2000; Ingermann y 

col., 2002; Broomhall, 2002; 2004; Campero y col., 2007; Relyea y Edwards, 2010). En 

concordancia con estos trabajos, los resultados de este estudio demuestran que la interacción 

anguila-renacuajo fue alterada por un corto tiempo de exposición subletal a los plaguicidas F, 

Gly y TFS, ya que la tasa de depredación varió según los tratamientos de exposición (A-R-; 

A+R-; A-R+; A+R+) en todos los tiempos analizados. El hecho que el tratamiento donde 

depredador y presa no fueron expuestos a plaguicidas (A-R-) presentó las mayores tasas de 

depredación, y a su vez, difirió significativamente con respecto a los restantes tratamientos, 

refleja claramente el impacto de los plaguicidas en la interacción. 
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Si se analizan los resultados teniendo en cuenta que las concentraciones de exposición a 

los plaguicidas de la dupla depredador-presa en los animales experimentados se definieron en 

función de la LOEC de los renacuajos (presas), podríamos esperar que en esta interacción el 

depredador sea el menos afectado en términos de ecotoxicidad. Si representamos este planteo 

con un ejemplo concreto, se puede observar que una concentración de 2,5 mg/L de Gly (la 

LOEC para la especie E. bicolor) representa para la anguila la exposición a una concentración 

47,6 veces menor que su propia LOEC (119,14 mg/l para Gly). Sin embargo, la exposición de la 

dupla depredador-presa a una misma concentración subletal, refleja lo que podría ocurrir en un 

entorno natural cuando los organismos que habitan en un ambiente acuático son expuestos a una 

concentración ambientalmente relevante de un plaguicida. También, podríamos esperar que los 

efectos producidos en el depredador por la exposición a los plaguicidas no alcancen a generar 

cambios reflejables en la interacción depredador-presa. En este sentido, y al considerar que los 

plaguicidas se aplican en pulsos y se degradan con relativa rapidez (Ashauer y col., 2006; 

Janssens y Stocks, 2012), para las anguilas este pulso de exposición a plaguicidas representó una 

disminución en la tasa de depredación, ya que anguilas expuestas consumieron menos larvas de 

anfibios que aquellas no expuestas durante todos los períodos de tiempo evaluados, 

indistintamente si los renacuajos estaban o no expuestos a los plaguicidas. Asimismo, el hecho 

que estas diferencias en las tasas de depredación entre anguilas expuestas y no expuestas se 

observaron hasta el final de los ensayos (24 h), sugiere además que los depredadores no lograron 

recuperarse de la exposición a los plaguicidas. 

En concordancia con Clements y col. (1989) los efectos de las sustancias tóxicas sobre la 

interacción depredador-presa pueden ser más fáciles de comprender si el comportamiento de una 

de las especies (depredador o presa) se ve más afectado que el de la otra. En este sentido, 

Ingermann y col. (2002) demostraron que cuando los contaminantes modifican las defensas de 

la presa, pero no el comportamiento alimentario del depredador, la vulnerabilidad de las presas 

aumenta, sesgando el resultado de la interación en favor del depredador. En nuestros ensayos, el 

resultado final de la interacción depredador-presa fue sesgado en favor de las larvas de anfibios 

expuestas a los plaguicidas, ya que fueron significativamente menos depredadas por las anguilas 

en todos los períodos de tiempo evaluados. Este resultado es consistente con estudios previos 

(Skelly, 1994; Relyea, 2001a; Relyea y Hoverman, 2008), los cuales sugieren que una reducción 

en la actividad de la presa inducida por los plaguicidas desempeña un papel importante en la 

reducción de las tasas de depredación; en otras palabras, cuando la presa reduce su actividad, las 

tasas de encuentro con los depredadores disminuye, y por lo tanto, se reduce el riesgo de 

depredación. De este modo, es probable suponer que el comportamiento de las larvas no 
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expuestas a los plaguicidas favoreció los encuentros con S. marmoratus, incrementando su 

vulnerabilidad ante este depredador específico. En este sentido, se conoce que un aumento en la 

actividad de las larvas incrementa la probabilidad de encuentro con los depredadores “sit and 

wait” (Werner y Anholt, 1993; Skelly, 1994; Teplitsky y col., 2003; Jara y Perotti, 2010). Por lo 

tanto, porque las anguilas se caracterizan por permanecer en una posición fija durante un 

período de tiempo prolongado y porque detectan visualmente a sus por presas vivas a través del 

movimiento; es posible que las larvas al percibir la presencia del depredador intentaron alejarse 

de la zona de riesgo, y en lugar de disminuir su vulnerabilidad a la depredación la aumentaron. 

Asimismo, estos resultados también evidencian que aunque la exposición a plaguicidas puede 

alterar las interacciones entre depredadores y presas, no necesariamente, estas modificaciones 

pueden ser siempre relacionadas con un aumento en la mortalidad de los individuos por 

depredación (Van Buskirk y McCollum, 2000), tal como fuera comprobado oportunamente por 

otros autores (Boone y Semlitsch, 2001; 2002; 2003; Bridges y Boone, 2003; Boone y col., 

2004; Mills and Semlitsch, 2004; Rohr y Crumrine, 2005; Relyea y col., 2005; Boone y 

Bridges-Britton, 2006; Mandrillon y Saglio, 2007).  

 

5.4. Monitoreo de los organismos durante los ensayos de depredación 

 

Durante el trascurso de los ensayos de depredación directa, se observó que la 

depredación de larvas de anfibios por parte del depredador S. marmoratus puede tener dos 

efectos diferentes sobre las poblaciones de presas: 1) efectos de consumo, que incluyen la 

muerte de presas debido a la depredación, y 2) efectos de no consumo, tales como las lesiones 

que algunas especies de presas pueden experimentar en respuesta a los intentos de captura por 

parte del depredador (Figura 67).  

 

 

Ataque 

captura 
exitosa 

captura no exitosa o 
no captura 

consumo 

devolución o 
escape 

no lesionado (activo) 

no lesionado (activo) 

lesionado (inactivo) 

lesionado (inactivo) 

Junges, Celina María   - 2013 -



 

 105

Figura 67: Posibles secuencias de interacciones entre depredador y presa que pueden dar origen a los 
efectos de consumo y de no consumo. Tomado de Chang y Hanazato (2003). 

 

Con respecto a los efectos de consumo, no quedan dudas que S. marmoratus depreda 

sobre las larvas de anfibios, incorporando un nuevo ítem en su dieta, nunca antes registrado en 

trabajos previos (Braga y col., 2008), supuestamente porque no pudieron ser reconocidos en los 

contenidos gastrointestinales debido al avanzado estado de digestión de los tejidos (obs. pers.) o 

simplemente porque no pudieron ser clasificados, formando parte del material no identificable 

en las clasificaciones. 

Acerca de los efectos de no consumo, diferentes tipos de lesiones fueron observadas en 

seis de las nueve especies de larvas de anfibios como consecuencia de los intentos de captura 

por parte del depredador. Estas lesiones provocaron en las larvas efectos subletales y letales, con 

la particularidad que, aunque lesionandas, no fueron consumidas por S. marmoratus, lo cual 

estaría indicando que este depredador se alimenta sólo de presas vivas y que se encuentren en 

movimiento.  

Si se considera que no se registró mortalidad natural o por la exposición a plaguicidas en 

las larvas de anfibios que se controlaron en paralelo a los ensayos de depredación, podemos 

afirmar que las lesiones con efectos letales cuantificadas durante los ensayos de depredación 

fueron provocadas por los ataques del depredador, excluyendo en este sentido la muerte de las 

presas por depredación (consumo).  

En las larvas de anfibios que recibieron lesiones, la región del cuerpo donde se localizó 

la agresión fue determinante del tipo de lesión producida. Así fue, que las lesiones con efectos 

letales se localizaron principalmente en la región de la cabeza y el cuerpo de los renacuajos, 

mientras que las lesiones en la cola afectaron de manera subletal a las larvas de anfibios. Esto 

sugiere que durante los intentos de captura S. marmoratus dirige sus ataques hacia la cabeza y el 

cuerpo de los renacuajos, limitando las posibilidades de escape de sus presas. En un trabajo 

realizado por Van Buskirk y col. (2003), los autores plantean que los ataques producidos por el 

depredador, Aeshna cyanea, en la zona de la cola fueron menos peligrosos para los renacuajos 

que los ataques en la cabeza y el cuerpo, ya que las larvas capturadas por la cola tienen mayores 

oportunidades de escapar desgarrando parte de la aleta caudal (Doherty y col., 1998; Johnson y 

Eidietis, 2005). Quizás por esta razón no se observaron lesiones en las larvas de Physalaemus, 

ya que posiblemente no tuvieron opción de escapar frente al ataque del depredador. 

Por otro lado, los resultados obtenidos no permitieron relacionar el efecto de la 

exposición a los plaguicidas con un incremento en el número de lesiones causadas por las 
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anguilas, ya que las mismas fueron producidas en la misma proporción por anguilas expuestas y 

no expuestas. Sin embargo, la exposición a los plaguicidas parece tener un importante impacto 

sobre las lesiones de efectos letales, debido a que fueron principalmente observadas en los 

renacuajos expuestos. Ahora bien, este resultado plantea un nuevo interrogante: ¿por qué las 

larvas que fueron lesionadas no fueron consumidas por el depredador?. Tal vez, una respuesta 

posible puede hallarse si tenemos en cuenta que la especie que recibió mayor proporción de 

lesiones fue R. arenarum. Sólo el 27,5% de las lesiones que recibió esta especie fueron letales, 

mientras que 49,4% fueron subletales; con lo cual no podemos atribuir al plaguicida la 

responsabilidad de este comportamiento. De esta manera, la explicación podría hallarse si se 

considera que la presencia de sustancias repulsivas en la piel de R. arenarum actúan como un 

mecanismo defensivo para desalentar la depredación por parte de los peces (Kats y col., 1988; 

Werner y McPeek, 1994; Lawler y Hero, 1997; Hero y col., 2001), de modo que S. marmoratus 

es exitoso en sus eventos de captura pero por una cuestión de no palatabilidad, decide no 

consumirlas. Sin embargo, esta estrategia no puede ser una opción válida que justifique el no 

consumo de los renacuajos, ya que de lo contrario sería imposible justificar por qué S. 

marmoratus consumió larvas de R. arenarum durante los ensayos de depredación. Si bien está 

documentado que los renacuajos de R. arenarum pueden no ser palatables para algunos 

depredadores, varios trabajos reportan la palatabilidad de los mismos; entre ellos se destaca el 

trabajo realizado por Kehr y Scnack (1991) quienes demostraron que Belostoma oxyurum en 

estadíos iniciales consume larvas de R. arenarum. 

Por otro lado, también es conocido que las larvas que se encuentran en grupos muestran 

un comportamiento más arriesgado, posiblemente debido a que la presencia de un mayor 

número de coespecíficos diluiría el riesgo de depredación (Cresswell, 1994; Spieler, 2003; 2005; 

Abrahams y col., 2009) y además, los depredadores que se orientan visualmente podrían 

cometer más errores al intentar capturar a uno de los miembros del grupo (efecto confusión) 

(Whitfield, 2003). Sin embargo, cuando alguno de los miembros del grupo detecta la presencia 

de un depredador se produce la dispersión rápida de la agregación (Treherne y Foster, 1981) 

como un mecanismo de defensa, lo cual aumenta las probabilidades de error. Porque una 

característica de las larvas de R. arenarum es formar agregados larvales (Kehr, 1994a; Kehr y 

Marangoni, 1999), podría ocurrir que S. marmoratus sea atraído por el movimiento generado 

por la agregación, y que al intentar capturar a uno de los individuos del grupo, provoque las 

lesiones subletales como consecuencia del efecto confusión. Este comportamiento podría 

relacionarse con las lesiones observadas en la cola de las larvas, ya que las mismas pueden ser 

consecuencia de eventos de captura no exitosa por parte del depredador, o bien, se pudieron 
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originar cuando las larvas tuvieron la oportunidad de escapar al ataque de las anguilas sin ser 

consumidas. Por lo tanto, pudo ocurrir que, posteriormente, las presas lesionadas permanecieron 

inmóbiles o bien redujeron su actividad, por lo cual podríamos suponer que fueron menos 

detectadas por el depredador; particularmente porque S. marmoratus prefiere alimentarse de 

presas vivas y que se encuentren en movimiento, tal como lo hacen la mayoría de los 

depredadores sit and wait. 

 

5.5. Evaluación de respuestas etológicas 

 
Las alteraciones en el comportamiento son consideradas como uno de los mecanismos de 

respuesta por medio de los cuales los organismos se adaptan a los cambios en su entorno, 

incluyendo la exposición a xenobióticos (Kane y col., 2005; Gerhardt, 2007). Los resultados 

obtenidos en este trabajo de tesis concuerdan con esta afirmación, ya que todas las especies de 

de anfibios evaluadas alteraron su comportamiento en respuesta a la exposición subletal a los 

plaguicidas F, Gly y TFS. Estos resultados también indican que los dos párametros del 

comportamiento que se evaluaron en las larvas de anfibios presentaron la sensibilidad necesaria 

para detectar cambios tempranos en el comportamiento relacionados con la exposición subletal a 

F, Gly y TFS. 

Aunque cada especie de renacuajo presentó diferentes niveles basales de actividad 

natatoria como de respiración, cinco de las nueve especies (R. arenarum, L. chaquensis, P. 

albonotatus, P. santafesinus y E. bicolor) exhibieron reducciones en la actividad natatoria y en 

la respiración en presencia de F. Por su parte, Gly redujo la actividad natatoria y la respiración 

en R. arenarum, P. albonotatus, P. santafecinus e H. pulchellus, y las incrementó en las especies 

L. latrans y T. typhonius. Mientras que en presencia de TFS, la mayoría de las larvas (R. 

arenarum, L. latrans, L. chaquensis, P. albonotatus e H. pulchellus) disminuyó la actividad 

natatoria y la respiración, pero un aumento en estos parámetros fue observado en P. 

riograndensis.  

Existe un gran número de investigaciones que demuestran cómo la exposición a 

diferentes plaguicidas altera el comportamiento de las larvas de anfibios. En dichos estudios se 

plantea que la respuesta más observada entre las larvas de anfibios expuestas a plaguicidas es la 

reducción de la actividad natatoria, incluso hasta alcanzar niveles de inmobilidad (Berril y col., 

1994; Semlitsch, y col., 1995a; Bridges, 1997; 1999; Bridges y Semlitsch, 2000; Relyea y Mills, 

2001; Broomhall, 2004; Punzo, 2005; Brunelli y col., 2009; Denoël y col., 2012; 2013). La 

reducción en la actividad natatoria inducida por plaguicidas también fue observada en otros 
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organismos acuáticos (Kruzynski y col., 1994; Brewer y col., 2001; Hanazato, 2001; Scott y 

Sloman, 2004; Almeida y col., 2010; Tu y col., 2010; Martins y col., 2012). No obstante, 

algunos investigadores reportaron incrementos en la actividad natatoria producto de la 

exposición a plaguicidas. Es así que Schriks y col. (2006) detectaron que la exposición aguda de 

las larvas de Xenopus laevis al fungicida trifeniltin provocó incrementos en la actividad natatoria 

cuando las larvas fueron expuestas a 1,25 µg/l. También, Relyea y Edwards (2010), a pesar de 

observar que la mayoría de las larvas de Hyla versicolor, Rana clamitans y R. catesbeiana 

redujeron su actividad cuando fueron expuestas a los insecticidas carbaril (0,1 mg/l) y malatión 

(1,0 mg/l), también notaron que las larvas de H. versicolor expuestas a 0,1 mg/l de carbaril 

aumentaron su actividad. En este caso, los autores postulan que el incremento en la actividad 

pudo haber sido causado por las diferencias en las respuestas fisiológicas de las especies a los 

plaguicidas, y al hecho de que las formulaciones comerciales contienen ingredientes inertes que 

podrían afectar el comportamiento de las larvas respondiendo a un mecanismo de acción 

especie-específico. Hasta el momento, no se conocen trabajos de investigación que contemplen 

la evaluación del comportamiento en larvas de anfibios expuestas a TFS. Mientras que para Gly, 

sólo se reportan aspectos del comportamiento de las larvas asociados con signos de toxicidad, 

tales como reducción de la actividad y permanencia inmóbil en el fondo del recipiente a 

concentraciones subletales, y natación rápida e incontrolada a concentraciones cercanas o 

superiores a la CL50, luego de 24 a 48 h de exposición (Bernal y col., 2009). 

Aunque hay numerosas evidencias que reportan cambios en el comportamiento 

relacionados con la actividad natatoria de los anfibios, muy pocos trabajos registraron 

alteraciones en el comportamiento relacionadas con el número de veces que el renacuajo 

atraviesa la columna vertical de agua para tomar aire superficial. En este sentido, Denoël y col., 

(2012) encontraron que las larvas de Rana temporaria expuestas a 3, 22, y 282 µg/l de 

endosulfán disminuyeron el número de veces que tomaron aire atmosférico en relación a las 

larvas del control. Estos autores concluyeron que la menor actividad natatoria que observaron en 

los renacuajos como consecuencia de la exposición a endosulfán está asociada a las reducciones 

en la actividad respiratoria. En concordancia con estas conclusiones, los resultados obtenidos 

demostraron una fuerte correlación positiva entre la actividad natatoria y la respiración debido a 

la exposición a los tres plaguicidas, poniendo de manifiesto que la respiración es un aspecto del 

comportamiento asociado a la actividad natatoria de las larvas de anfibios, indicando que a 

mayor actividad, la demanda de oxígeno se incrementa (Wassersug y Feder, 1983; Egea-Serrano 

y col., 2009). En contraposición, Egea-Serrano y col. (2011) concluyeron que el estrés causado 

por la exposición a nitritos puede inducir un incremento en el número de veces que las larvas de 
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anfibios toman aire atmosférico, siempre y cuando la actividad natatoria de las larvas no se 

encuentre afectada, y por lo tanto fueran capaces de alcanzar la superficie del agua. Este mismo 

comportamiento fue observado por Denoël y col. (2012) en larvas de anfibios expuestas a 0,4 

µg/l de endosulfán, por lo cual el estrés causado por la exposición a bajas concentraciones puede 

ser compensado con un incremento en la toma de aire atmosférico. Porque existe evidencia que 

sustenta que los ingredientes inertes incluidos en las formulaciones de Gly interfieren en la 

respiración cutánea de los anfibios anuros adultos y en la respiración branquial de los renacuajos 

(Tyler 1997a; 1997b; Cardellini y Ometto, 2001; Lajmanovich y col., 2003), es probable que las 

cambios de comportamiento observados en las larvas expuestas podrían ser una respuesta a la 

falta de oxígeno. Probablemente, y de acuerdo con lo observado por McIntyre y McCollum 

(2000), las larvas optaron por permanecer prácticamente inactivas en el fondo del recipiente 

tratando de compensar la hipoxia que soportaron durante el período de exposición. En este 

contexo, Gdovin y col. (2006) demostraron que las larvas de Rana catesbeiana que no tuvieron 

la opción de atravesar la película superficial de agua para respirar aire atmosférico presentaron 

una mayor mortalidad en comparación con aquellas que tuvieron la capacidad de hacerlo. 

Las especies L. chaquensis, P. santafesinus y T. typhonius presentaron variación en el 

comportamiento en relación con el tiempo, manifestando en todos los casos signos de 

recuperación a la exposición subletal a los plaguicidas. Es decir, que las diferencias halladas 

fueron debidas a un aumento en la actividad natatoria y en la respiración hacia el final de los 

ensayos (18 y 24 h) con respecto a los valores obtenidos durante las primeras horas (1 y 6 h) 

posteriores a la exposición. La significancia obtenida en siete de las nueve especies de larvas de 

anfibios en la interacción exposición a plaguicidas con respecto al tiempo y las respuestas 

etológicas evaluadas, estaría indicando que la exposición crónica a plaguicidas podría afectar 

negativamente el comportamiento de las larvas de anfibios. Por lo tanto, es probable que tales 

efectos tengan la capacidad de intervenir sobre conductas de escape a los depredadores, de 

captura de las presas, en el reconocimiento adecuado de un depredador, así como también en la 

coordinación de las acciones frente a un depredador (Laurence, 1972; Plaut, 2001; Barbieri, 

2007). También, Wassersug y Seibert (1975) y Noland y Ultsch (1981) sostienen que los 

renacuajos que por alguna razón no pueden respirar aire atmosférico, tienen pocas posibilidades 

de sobrevivir, principalmente si las concentraciones de oxígeno son bajas. 

En los últimos años, varios estudios lograron relacionar la exposición a plaguicidas con 

los cambios en el comportamiento de los anfibios, y además, cómo estos cambios pueden 

impactar en las interacciones depredador-presa (Bridges, 1997; 1999; Relyea y Mills, 2001). 

Entre los estudios que contemplaron la exposición simultánea de depredador y presa a 
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plaguicidas, se puede citar el trabajo realizado por Broomhall (2002), quien documentó una 

reducción en la tasa de depredación cuando las larvas de anfibios fueron expuestas a 0,03 y 1,3 

mg/l del insecticida endosulfán. También, Relyea y Hoverman (2008) expusieron a una 

comunidad acuática a malatión y encontraron que las tasas de depredación sobre dos especies de 

larvas de anfibios fueron reducidas a medida que la concentración de malatión se incrementaba, 

dentro de un rango de concentraciones subletales. Los resultados obtenidos en este trabajo de 

tesis estarían en concordancia con estudios previos que sugieren que los plaguicidas reducen la 

depredación de las larvas de anfibios, aunque ninguno de ellos identificó el o los mecanismos 

que intervienen en la alteración de las tasas de depredación.  

Estos resultados también ponen de manifiesto la importancia de evaluar respuestas en el 

comportamiento vinculadas con exposiciones subletales de xenobióticos como criterio de 

valoración en pruebas de toxicidad, capaces de actuar como señales tempranas y no invasivas de 

exposición (Janssens y Stoks, 2012). Es importante destacar que las respuestas etológicas en este 

trabajo de tesis fueron cuantificadas mediante técnicas visuales tradicionales de análisis de 

video, sin embargo, la ecotoxicología del comportamiento está tomando mayor relavancia 

debido al avance de la tecnología. Particularmente, las nuevas posibilidades que ofrecen los 

programas de video-tracking o de seguimiento (e.g. Ethovision, ANY-Maze), permiten 

cuantificar una mayor cantidad de patrones específicos del comportamiento, como por ejemplo: 

velocidad media, distancia recorrida, ángulo de giro absoluto, tiempo total de inmovilidad, 

actividad natatoria total, uso lateral y vertical de la columna de agua, tiempo de permanencia por 

área, motilidad de la cola, entre otros (Widder y Bidwell, 2008; Gonçalves y col., 2011). Si bien, 

algunos aspectos del comportamiento de las larvas de anfibios pueden ser evaluados por medio 

de ambas técnicas, sería interesante analizar en futuras investigaciones, mediante la aplicación 

de softwares de video-tracking, nuevos parámetros etológicos con mayor grado de precisión y 

capaces de detectar efectos tempranos y sensibles a diversos xenobióticos bajo escenarios más 

realistas (Martin, 2004; Sárria y col., 2011; Denoël y col., 2013). 

 

5.6. Evaluación de respuestas metabólicas 

 

Uno de los biomarcadores ampliamente reconocido para cuantificar la interacción de los 

xenobióticos y su impacto sobre los organismos, es la evaluación de las respuestas metabólicas, 

entre ellas el monitoreo de las enzimas colinesterasas (Sánchez-Hernández, 2006; Lajmanovich 

y col., 2011).  
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Los resultados de este trabajo de tesis permitieron demostrar que un corto período de 

exposición (6 h) a concentraciones subletales de los plaguicidas F, Gly y TFS provocó la 

alteración de los niveles normales de las actividades enzimáticas en las nueve especies de las 

larvas de anfibios. La inhibición de la actividad enzimática, respecto de los controles, fue la 

respuesta mayormente observada entre las especies debido a la exposición a plaguicidas, aunque 

no siempre estas inhibiciones fueron estadísticamente significativas. Este comportamiento fue 

registrado de manera significativa en cinco de las especies para la AChE (máximo valor de 

inhibición de 47,7%) y en siete especies para la BChE (máximo valor de inhibición de 78,3%) 

debido a la exposición a F. En respuesta a la exposición a Gly, la actividad de la AChE fue 

inhibida significativamente en tres de las especies (máximo valor de inhibición de 33%), 

mientras que la inhibición de la BChE sólo fue registrada en dos especies (máximo valor de 

inhibición de 62,4%). Por último, TFS inhibió la actividad de la AChE en dos de las especies 

(máximo valor de inhibición de 40%) y de la BChE en cuatro especies (máximo valor de 

inhibición de 34%).  

Como puede observarse, la BChE presentó mayores niveles de inhibición que la AChE, 

demostrando que esta enzima es más sensible como biomarcador que la AChE (Sánchez-

Hernández, 2006). Similares resultados fueron observados en peces (Sturm y col., 1999; Chuiko, 

2000), aves (Thompson y col., 1991; Martínez-Haro y col., 2007), mamíferos (Ecobichon y 

Comeau, 1973) y reptiles (Sánchez-Hernández y col., 1997; 2004b), como también en los 

anfibios (Sparling y col., 1997; Lajmanovich y col., 2009). Algunos autores, como por ejemplo 

Wogran y col. (2001), justifican que la menor sensibilidad de la AChE, comparada con la BChE, 

puede deberse a que es necesaria la exposición de los organismos a altas concentraciones de 

xenobióticos para producir la disminución de la actividad de la AChE. Porque la inhibición de 

las colinesterasas es considerada como un mecanismo de detoxificación en los organismos 

(Sánchez-Hernández, 2007), y particularmente, porque se conoce que la BChE absorbe y 

degrada los compuestos organofosforados antes de que actúen sobre el sistema nervioso (Russell 

y Overstreet, 1987; Saxena y col., 2006); podríamos suponer que la mayor sensibilidad de la 

BChE muscular frente a la AChE, tras una exposición a plaguicidas, está relacionada con un 

efecto protector de esta enzima sobre la actividad de la AChE, efecto que se traduce, por lo 

tanto, en un mayor nivel de inhibición de la BChE. 

Acorde a lo esperado, F provocó la inhibición de las enzimas AChE y BChE, debido a 

que es un reconocido insecticida organofosforado inhibidor de las colinesterasas, (Guilhermino 

y col., 1998; Lajmanovich y col., 2009; Almeida y col., 2010). En los últimos años, se puso en 

evidencia que varios otros compuestos, entre ellos el glifosato, pueden también inhibir las 
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colinesterasas (Modesto y Martinez, 2010; Lajmanovich y col., 2011; Ruamthum y col., 2011; 

Menéndez-Helman y col., 2012). En este trabajo de tesis, las larvas de anfibios que fueron 

expuestas a la formulación comercial de Gly (Roundup® UltraMax), no sólo presentaron 

inhibición de las colinesterasas (AChE y BChE), sino que también se observó la inducción en la 

actividad de la AChE en las especies R. arenarum (19%) y L. chaquensis (57,5%). La misma 

respuesta fue observada en larvas de T. typhonius y L. chaquensis debido a la exposición a TFS, 

en las que el incremento en la actividad de la AChE fue del 30% y 50,6% respectivamente. 

Resultados similares fueron observados por varios autores (Flammarion y col., 2002; Romani y 

col., 2005; Gagnaire y col., 2008; Xuereb y col., 2009; Brodeur y col., 2011), aunque debido a 

exposiciones subletales de compuestos organofosforados. Si bien el herbicida Gly es 

considerado como un organofosforado débil, todavía existe mucha controversia con respecto a 

su mecanismo de acción, principalmente porque en un estudio realizado por Glusczak y col. 

(2007) se sugiere que la alteración observada en los niveles de AChE no fue causada por 

glifosato como ingrediente activo, sino que los efectos fueron atribuídos a los ingredientes 

inertes de las formulaciones comerciales. En este último caso, y debido a la discrepancia entre 

los estudios sobre los efectos del glifosato en lo que respecta a la inhibición de las 

colinesterasas, Modesto y Martinez (2010) consideran que todavía se necesita más evidencia 

científica que permita comprobar si los efectos observados responden al ingrediente activo o a 

los ingredientes inertes no declarados en las formulaciones comerciales. Con respecto a TFS, se 

desconoce por completo sus efectos sobre la actividad de las enzimas colinesterasas, siendo los 

resultados aquí presentados los primeros registros de inhibición e inducción en los niveles 

basales de AChE y BChE en larvas de anfibios expuestas a concentraciones subletales. Sin 

embargo, y en concordancia con Modesto y Martínez (2010), numerosas investigaciones son 

necesarias para comprender por qué estos plaguicidas que no tienen a la vía colinérgica como 

principal mecansimo de acción, inhiben e inducen, en algunos casos, las colinesterasas.  

Con respecto al tiempo, los niveles enzimáticos de la mayoría de las especies de anfibios 

variaron significativamente, salvo en R. arenarum y P. santafecinus, en las que las diferencias 

entre los tiempos analizados (1, 6, 18 y 24 h) se mantuvieron relativamente constantes. La 

actividad de la BChE varió en más oportunidades que la actividad de la AChE en función del 

tiempo, aunque sólo en las especies P. albonotatus, H. pulchellus y E. bicolor se pudo observar 

una recuperación en los niveles basales de BChE, entendiendo por recuperación al incremento 

significativo en la actividad enzimática en función del tiempo transcurrido tras el cese de la 

exposición a los plaguicida. Más concretamente, a 1 h los niveles de BChE se encontraban 

inhibidos y a las 18 h y/o 24 h, significativamente aumentados. El mismo comportamiento fue 
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observado para las especies H. pulchellus y E. bicolor pero con respecto a la actividad de la 

AChE. En las restantes especies (L. latrans, L. chaquensis, P. riograndensis y T. typhonius), los 

niveles enzimáticos presentaron ascensos y descensos relativamente cíclicos durante el trancurso 

de los ensayos, pero que no llegaron a recuperarse a las 24 h, ya que en ese momento las 

enzimas manifestaban estar aún inhibidas. En este sentido, Rault y col. (2008) sostienen que los 

niveles de colinesterasas en los organismos, aunque expuestos a los plaguicidas, pueden tardar 

algún tiempo en responder a la exposición, y en algunos casos, la actividad puede recuperarse 

rápidamente después del período de exposición, restringiendo su límite de detección. Sin 

embargo, estas situaciones varían dependiendo de los organismos, del tiempo y la concentración 

de exposición, así como también del tipo de plaguicida a que fueron expuestos (Almeida y col., 

2010). En este trabajo de tesis, se encontró una interacción significativa entre la exposición a 

plaguicidas y la duración de la exposición en la variación de los niveles enzimáticos de la AChE 

y BChE. Por tal motivo, si ocurriera que las larvas de anfibios estén expuestas a pulsos 

reiterados de plaguicidas, pocas oportunidades tendrán de recuperar sus niveles enzimáticos 

normales, ya que muy pocas especies evidenciaron signos de recuperación luego de 

transcurridas 24 h posteriores a un corto período de exposición, afectando su superviviencia a 

largo plazo. 

De acuerdo a los resultados obtenidos, se puede concluir que la actividad de las enzimas 

colinesterasas desempeña un rol fundamental en la fisiología de las larvas de anfibios, y que por 

lo tanto, cualquier alteración en sus niveles normales puede, sin dudas, alterar los 

comportamientos individuales de los organismos, y consecuentemente, las interacciones entre 

ellos. En este sentido, existe numerosa evidencia que sustenta que la inhibición de las 

colinesterasas está relaciona con la reducción en los niveles de actividad natatoria de los 

organismos (Dell’Omo y Shore, 1996; Fryday y col., 1996; Scott y Sloman, 2004;. 

Venkateswara Rao, 2005a; 2005b; 2005c; Begum y col., 2006; Cailleaud y col., 2011). Más 

específicamente, Oliveira y col. (2012) hallaron que la inhibición de las enzimas colinesterasas 

precedió a los cambios en la actividad natatoria de Palaemon serratus expuesto a fenitrotion. 

También, Kavitha y Venkateswara Rao (2007) sustentan que la inhibición de la AChE 

producida por la exposición de Gambusia affinis a clorpirifos provocó la acumulación de 

acetilcolina en las uniones colinérgicas alterando la actividad natatoria. Estos autores también 

demostraron la existencia de una correlación positiva entre los niveles de recuperación de la 

AChE con los de la actividad natatoria. Si bien hasta el momento no existen trabajos de 

investigación que relacionen a las alteraciones metabólicas producidas por la exposición a 

plaguicidas con la vulnerabilidad a la depredación, lo oportunamente expuesto demuestra que 
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hay evidencia suficiente que permite relacionar a las alteraciones metabólicas con las etológicas, 

y a través de estas últimas, se puede deducir su relación con la interacción depredador-presa. Por 

lo tanto, y de acuerdo a los resultados obtenidos en este trabajo de tesis, se puede sugerir que las 

modificaciones en la actividad de las enzimas AChE y BChE como las alteraciones en el 

comportamiento (actividad natatoria y respiración) de las larvas de anfibios, no sólo permiten 

reflejar el efecto directo de la exposición de los renacuajos a los plaguicidas F, Gly y TFS, sino 

que también, demuestran cómo los plaguicidas pueden alterar indirectamente las interacciones 

entre los organismos, más específicamente, la relación entre las larvas de anfibios y el 

depredador S. marmoratus. 

 

En lo que respecta a los depredadores, los niveles enzimáticos respondieron 

significativamente a la exposición a los plaguicidas, alterando la actividad de la AChE y la 

BChE. Cuando las anguilas fueron expuestas a las concentraciones más bajas de cada plaguicida 

(F = 2 mg/l, Gly = 2,5 mg/l y TFS = 0,096 mg/l), se observó que la actividad de las enzimas 

AChE y BChE en músculo fue inhibida significativamente con respecto al control por la 

exposición a F, con porcentajes de inhibición del 37,8% para la AChE y del 41,4% para la 

BChE, niveles que al finalizar los ensayos (24 h) recuperaron los valores normales, indicando 

que el efecto puede ser reversible a corto plazo. Mientras tanto, la exposición de S. marmoratus 

a las concentraciones más altas de cada plaguicida (F = 3,12 mg/l, Gly = 21,5 mg/l y TFS = 0,66 

mg/l) también alteró los niveles de las colinesterasas. En estos casos, F provocó la inhibición de 

las enzimas AChE (62,12%) y BChE (42,8%), mientras que en contraposición, Gly ocasionó la 

inducción en los niveles de AChE (51,6%) y BChE (52,4%). Estos resultados ponen de 

manifiesto que, a medida que se incrementa la concentración de exposición de las anguilas a los 

plaguicidas F y Gly, más se alteran los valores normales de las colinesterasas. En el caso del 

fungicida TFS, los niveles enzimáticos se mostraron inducidos a ambas concentraciones de 

exposición, pero a diferencia de lo observado con F y Gly, los mayores porcentajes de inducción 

enzimática se produjeron cuando las anguilas fueron expuestas a la concentración más baja 

(0,096 mg/l), aunque dichos incrementos fueron no significativos con respecto al control. 

Otro aspecto importante a destacar es que las anguilas expuestas a las mayores 

concentraciones de F y Gly no pudieron revertir los niveles de inhibición e inducción iniciales 

durante la fase de recuperación en agua declorinada, puesto que, aunque transcurridas 24 h 

desde la exposición los niveles enzimáticos no difirieron significativamente con los observados 

luego de 1 h de exposición. Uno de los supuestos planteados por Wallace y Herberz (1988) 

sugiere que el período de recuperación es mucho más lento en peces que en mamíferos, y que el 
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tiempo necesario para que los peces se recuperen puede oscilar entre unos días a semanas, 

dependiendo de la especie involucrada y de la concentración de exposición (Zinkl y col., 1991). 

Por ejemplo, Fernández-Vega y col. (1998) observaron que la recuperación de la enzima AChE 

medida en plasma de anguilas (Anguilla anguilla) expuestas al herbicida carbamato tiobecarb se 

produjo luego de permanecer 72 h en agua limpia. Mientras que, para la misma especie pero 

expuesta a 0,02 mg/l de fenitrotion, Sancho y col. (1998) reportaron que la actividad de la AChE 

en cerebro sólo se recuperó en un 29% tras permanecer 192 h en agua libre de plaguicida. 

Entre las alteraciones metabólicas más estudiadas en peces asociada con los cambios en 

el comportamiento, tales como aumento de la actividad natatoria o hiperactividad, se encuentra 

la inhibición de la AChE. Por ejemplo, Beauvais y col. (2001) encontraron que la exposición de 

la trucha arcoiris (Oncorhynchus mykiss) a carbaril inhibió la actividad de las colinesterasas y 

correlacionando esta alteración con una disminución de la actividad natatoria. Beauvais y col. 

(2000) y Brewer y col. (2001) también encontraron una correlación entre los cambios en la 

velocidad de natación y la actividad de las colinesterasas provocada por la exposición a diazinón 

y malatión. También, Bretaud y col. (2001) hallaron un incremento de la actividad natatoria en 

Carassius auratus luego de 4 h de exposición a carbofuram, pero curiosamente, la alteración de 

la actividad natatoria fue observada a una concentración más baja que aquella capaz de inhibir la 

AChE. Sin embargo, Tierney y col. (2007) en Oncorhynchus kisutch expuestos a 0,6 µg/l de 

clorpirifos durante 96 h no observaron hiperactividad en los peces, sino una disminución de la 

actividad natatoria, concentración que provocó la inhibición del 77,2% de la AChE. Estos 

autores, al igual que Sandahl y col. (2005) y Little y col. (1990), sostienen que la exposición de 

los peces a cualquier compuesto anticolinesterásico, como los plaguicidas organofosforados, 

altera la actividad natatoria, comprometiendo comportamientos tan importantes como la 

alimentación, la migración y la susceptibilidad a la depredación (Brown y col., 1985; Carlson y 

col., 1998; Scholz y col., 2000). En este sentido, cuando la exposición a plaguicidas produce 

hiperactividad, Beauvais y col. (2000) y (2001) asociaron este comportamiento de los peces con 

una mayor tasa de depredación; ya que estos peces al permanecer más activos fueron más 

depredados. Por lo tanto, y en función de los resultados obtenidos, es probable que las 

alteraciones metabólicas que se observaron en S. marmoratus tras la exposición a los 

plaguicidas F, Gly y TFS provoquen modificaciones en el comportamiento de las anguilas, 

capaces de afectar la detección y/o captura de las larvas de anfibios. Además, porque en el 

tratamiento donde depredador y presas fueron simultáneamente expuestos a los 

plaguicidas(A+R+) presentó las menores tasas de depredación se sugiere que los plaguicidas 
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afectan a las presas y también a los depredadores, modificando el resultado final de dicha 

interacción biológica. 

 
 
5.7. Evaluación interespecífica de las variables analizadas 

 
 La comunidad larval de anuros del valle de inundación del río Paraná Medio es 

altamente vulnerable a diferentes depredadores acuáticos, cuya presencia en las lagunas está 

asociada al fenómeno pulsátil del río. Por tal motivo, las especies pueden exhibir una amplia 

variedad de rasgos (de comportamiento, morfológicos, fisiológicos, de crecimiento, desarrollo o 

supervivencia) para evitar el encuentro o para escapar del depredador (Relyea, 2001a; 2001b). 

Por lo tanto, la supervivencia de las poblaciones de larvas de anfibios en estos sitios, depende en 

gran medida de las características propias de las especies que las hacen más o menos vulnerables 

a la depredación. 

El análisis que integró características morfológicas, de ecotoxicidad y variables de 

respuesta a la depredación, etológicas y metabólicas bajo la exposición a los plaguicidas, 

demostró la existencia de asociaciones claras entre las especies. En este sentido, se pudo 

observar que E. bicolor fue la especie que presentó una gran disimilitud con respecto a las 

demás especies consideradas, principalmente bajo la exposición a F y Gly. Es probable, que esta 

diferencia pueda deberse a una característica morfoestructural importante de esta especie, como 

lo es la ausencia de queratodontes (hileras de dentículos córneos que rodean la boca), lo cual 

hace que en sus hábitos ecológicos tenga requerimientos específicos, diferentes a los de las 

restantes especies (Lajmanovich, 2000). Sin embargo, bajo la exposición a Gly, E. bicolor se 

ubicó dentro del agrupamiento conformado por las tres especies de Physalaemus y con R. 

arenarum, todas ellas con hábitos bentónicos al igual que E. bicolor (Altig y Johnston, 1989; 

Altig y McDiarmid, 1999a; 1999b). Por lo tanto, esta característica podría indicar que la 

asociación de E. bicolor con este grupo de especies estuvo relacionado con las preferencias en el 

uso del microhábitat (Van Buskirk, 2002). 

Otro de los agrupamientos que fue observado en los tres fenogramas analizados fue el 

conformado por las especies T. typhonius, H. pulchellus y L. latrans. Estas especies, a pesar de 

no estar emparentadas filogenéticamente, reúnen características morfoestructurales semejantes; 

es decir, son larvas de natación más activa, con aletas caudales desarrolladas, ojos laterales y 

forma hidrodinámica. Estas características responden también a los hábitos bentónico-nectónico 

de las larvas de H. pulchellus y L. latrans (Lajmanovich, 2000; Peltzer y Lajmanovich, 2007) y 

nectónico de T. typhonius (Peltzer y Lajmanovich, 2007). 
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Es importante destacar que las tres especies de Physalaemus (P. albonotatus, P. 

santafecinus y P. riograndensis) se reunieron en un mismo grupo en todos los fenogramas 

analizados, poniendo de manifiesto que las asociaciones entre estas especies estaría regulada 

especialmente por factores filogenéticos (Vera Candioti y Altig, 2010; Vera Candioti y col., 

2011). 

Bajo la exposición a TFS, el correspondiente fenograma mostró que R. arenarum y L. 

chaquensis estuvieron fuertemente asociadas. Sin embargo, esta asociación no fue tan 

contundente cuando estuvieron expuestas a F, y menos aún bajo la exposición a Gly, ya que L. 

chaquensis conformó un grupo totalmente aislado de las restantes ocho especies. Esta gran 

disimilitud hallada en L. chaquensis cuando estuvo expuesta a Gly, responde principalmente a 

factores de origen externo (Perry y Pianka, 1997), que modificaron las respuestas de esta 

especie. Es decir, que la exposición de L. chaquensis a Gly hizo que esta especie fuera la más 

depredada, la que presentó altos niveles de actividad natatoria, un mayor requerimiento de 

oxígeno atmosférico. Es importante señalar que esta especie fue la más tolerante a Gly, es decir 

la que presentó la mayor concentración de exposición (LOEC = 21,5 mg/l) de todas las larvas de 

anfibios consideradas. 

Las tendencias observadas en las asociaciones interespecíficas en función de variables 

morfológicas, ecotoxicológicas, metabólicas, etológicas y de depredación frente a la exposición 

a plaguicidas, estarían indicando que las especies desarrollan diferentes respuestas para evitar 

ser depredadas, lo que sería explicado no sólo por factores de origen externo (e.g.: riesgo de 

depredación durante el forrajeo, interacciones sociales como la competencia, estructura del 

hábitat) o interno (e.g.: preferencias alimentarias y de hábitats, modos de vida, requerimientos 

de determinados nutrientes, experiencias aprendidas, toxinas), sino también por relaciones 

evolutivas (filogenéticos) (Perry y Pianka, 1997). Por lo tanto, se puede concluir que las 

diferentes respuestas observadas por las larvas de anfibios frente a la exposición a plaguicidas 

son el resultado de la acción combinada de características morfológicas, fisiológicas, etológicas 

y ecológicas, que actúan de manera conjunta, para maximizar su supervivencia. 

Por último, la importancia que reviste el conocimiento de la bioecología de las larvas de 

anfibios anuros está estrechamente relacionada con la conservación de este grupo (Hoff y col., 

1999; Peltzer y Lajmanovich, 2004; 2007; Vera Candioti, 2006), ya que cualquier disturbio 

producido en el ambiente incidiría en la supervivencia de las mismas, afectando a cada una de 

las especies nativas en diferente magnitud, tal como fuera observado oportunamente por 

Lajmanovich y col., (2010).  
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6. CONCLUSIONES  
 

 
 

El presente trabajo contribuye al conocimiento sobre la sensibilidad de nueve especies 

de larvas de anfibios del litoral mesopotámico argentino: Rhinella arenarum, Leptodactylus 

latrans, L. chaquensis, Physalaemus albonotatus, P. santafecinus, P. riograndensis, 

Trachycephalus typhonius, Hypsiboas pulchellus y Elachistocleis bicolor a los plaguicidas 

fenitrotion, glifosato y trifloxistrobin. Esto se debe a que la información ecotoxicológica 

disponible para estas especies nativas era escasa o inexistente en lo que se refiere a F y Gly, y 

completamente desconocida para TFS al momento de realizar esta tesis.  

 

A partir de los resultados obtenidos, se establecen las siguientes conclusiones: 

 

• La toxicidad (CL50-24h) varió entre los agroquímicos evaluados, siendo más tóxico 

para las larvas de anfibios estudiadas el fungicida TFS, seguido por el insecticida F, y 

finalmente por el herbicida Gly. 

 

•  E. bicolor fue la especie que presentó mayor sensibilidad a los tres plaguicidas, 

mientras que T. typhonius fue la más tolerante a F, L. chaquensis a Gly e H. pulchellus a TFS.  

 

• Las mayores tasas de depredación se registraron en el tratamiento donde depredador 

y presas no fueron expuestos (A-R-) a los plaguicidas F, Gly y TFS. La interacción depredador-

presa fue sesgada en favor de las larvas de anfibios expuestas a los plaguicidas, siendo 

significativamente menos depredadas por las anguilas en todos los períodos de tiempo 

evaluados. Por lo tanto, a partir de estas conclusiones, se puede aceptar la hipótesis 1: 

“Concentraciones subletales de plaguicidas alteran las interacciones depredador-presa entre 

larvas de anfibios (presas) y juveniles de S. marmoratus (depredador) del litoral mesopotámico 

argentino” 

 

• S. marmoratus ocasionó lesiones con efectos letales y/o subletales en seis de las 

nueve especies de larvas de anfibios, principalmente expuestas a F, Gly y TFS, siendo 

determinante del tipo de lesión la región del cuerpo donde se localizó la agresión.  
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• La exposición subletal de las larvas de anfibios a los plaguicidas F, Gly y TFS alteró 

en todas las especies presas la actividad natatoria, la respiración y los niveles basales de las 

enzimas AChE y BChE. Estas modificaciones en el comportamiento y en las respuestas 

metabólicas hicieron que las larvas de anfibios expuestas a los plaguicidas fueran menos 

depredadas por S. marmoratus, de esta manera, se acepta la hipótesis 2: 

“Concentraciones subletales de plaguicidas alteran las respuestas etológicas y metabólicas de 

las presas, interfiriendo en las interacciones depredador-presa” 

 

• La exposición subletal de S. marmoratus a las mayores y menores concentraciones 

de los plaguicidas F, Gly y TFS modificó de manera significativa los niveles de las enzimas 

AChE y BChE en músculo en los dos tiempos ensayados (1 y 24 h). Las anguilas expuestas a 

los plaguicidas (A+) consumieron menos renacuajos que las anguilas no expuestas (A-). Estas 

evidencias permiten aceptar la hipótesis 3: 

“Concentraciones subletales de plaguicidas alteran las respuestas metabólicas del depredador, 

interfiriendo en las interacciones depredador-presas” 

 

• Las características morfológicas, de ecotoxicidad (LOEC) y las variables de 

depredación, etológicas y metabólicas de las larvas de anfibios bajo la exposición a F, Gly y 

TFS, permitieron establecer similitudes interespecíficas claras en las respuestas biológicas de los 

anuros evaluados. 
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