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Resumen

El glifosato es uno de los agroquimicos mas utilizados a escala global y es frecuentemente
hallado en los cuerpos de agua donde los anfibios, uno de los grupos taxonémicos mas
amenazados, se reproducen. Por esta razon el objetivo general de esta tesis fue el de
determinar respuestas etologicas, morfoldgicas, enzimaticas y hormonales al stress por
depredadores (PRED) en larvas de anuros del litoral mesopotamico argentino bajo la
influencia de la formulacion comercial de glifosato Roundup Controlmax (GLY) pre y post
metamorfosis en las especies de anuros nativas Rbinella arenarum, Physalaemus
albonotatus y Scinax nasicus. La especie de depredador seleccionada fue Belostoma
elongatum. Se realizaron dos experimentos de corta duracion (EA1 y EA2) y dos de
exposicion cronica (EC1 y EC2). En el EA1 se evalu6 la CLso/24h que fue de 25,13 mg/L
(intervalo de confianza; IC 95% =20,85-28,31), mientras que la concentracion NOEC fue
de 12,5 mg/L y la LOEC de 15 mg/L GLY. En el EA2 se analiz6 el comportamiento de las
larvas de las 3 especies de anuros en presencia de PRED y GLY a través de las variables
distancia total recorrida (DTR), velocidad maxima (Vmax), velocidad media (Vmed) y
actividad global (AG). Las especies R. arenarum y S. nasicus modificaron su DTR y AG
en presencia de GLY. R. arenarum aument6 su Vmax en presencia de PRED y la disminuy6
en presencia de GLY mientras que S. nasicus tuvo la misma respuesta en su Vmed. P.
albonotatus no modificé su comportamiento ni por GLY ni por PRED. En el EC1 se evalué
el desarrollo de larvas de R. aremarum en presencia de PRED y/o GLY en dos
concentraciones (1,5 y 2,5mg/L) y ademads se evalud el peso, el largo total (LT), el indice
de condicion corporal y el ancho de cabeza de los juveniles post metamorfosis. La presencia
de PRED y GLY aceleraron el proceso de metamorfosis respecto al control, aunque GLY
lo hizo en menor intensidad. Ademas, tanto PRED como GLY indujeron un aumento de
las variables peso, LT y ancho de cabeza de los juveniles. En el EC2 se evaluaron el peso,
el LT, variaciones en la morfometria, las enzimas acetilcolinesterasa (AChE) y glutation-s-
transferasa (GST) y las hormonas cortisol (CORT), triyodotironina (T3) y tiroxina (T4)
en un experimento de disefio factorial 2x2 en presencia y ausencia de PRED y GLY en R.
arenarum, P. albonotatus y S. nasicus. Todos los biomarcadores se evaluaron en la fase de
renacuajo y en la fase de juvenil justo después de la reabsorcion de la cola. En larvas de R.
arenarum se¢ observd un aumento del peso, LT, y AChE por GLY ademas de cambios
morfométricos luego de la exposicién a GLY y a PRED, mientras que en juveniles se vio
un aumento de AChE por GLY y PRED y una reduccion en los niveles de CORT por
PRED. En larvas de P. albonotatus se observé un aumento en la AChE, una interaccion en
las variables peso y en la enzima GST, con aumentos en la concentracion de GST en

presencia de GLY y PRED; en juveniles se determiné una disminucion del peso por PRED.



En larvas de S. nasicus se observaron aumentos por PRED en AChE, CORT y T4 e
interacciones para las variables GST y T3; mientras que en juveniles de esta especie, se
detectaron interacciones para GST y un aumento de la hormona T4 en presencia de GLY.
Estos resultados demuestran que la respuesta a PRED y GLY es especie especifica lo que
dificulta la eleccion de un tnico biomarcador para la evaluacién ecotoxicoldgica en
anfibios anuros y refuerzan la necesidad de incorporar maltiples marcadores etologicos,
morfoldgicos, enzimdticos y hormonales en estudios ecotoxicolégicos con fines de

conservacion.



Summary

Glyphosate is one of the most widely used agrochemicals on a global scale and is frequently
found in water-bodies where amphibians -one of the most threatened taxonomic groups-
reproduce. For this reason, the general objective of this thesis was to determine pre and
post metamorphosis the ethological, morphological, enzymatic and hormonal responses to
predator stress (PRED) and the commercial formulation of glyphosate Roundup
Controlmax (GLY) in the native in anuran species Rbinella arenarum, Physalaemus
albonotatus and Scinax nasicus. The selected predator species was Belostoma elongatum,
an abundant water bug. Two experiments of short duration (EA1 and EA2) and two of
chronic exposure (EC1 and EC2) were carried out to test the different responses to PRED
and/or GLY stimuli. In EA1, the CLs¢/24h was 25.13 mg/L (confidence interval; 95% CI
=20.85-28.31), while the NOEC concentration was 12.5 mg/L. and the LOEC of 15 mg/L
GLY. In EA2, the behavior of the larvae of the 3 species of anurans in the presence of
PRED and GLY was analyzed through the variables total distance traveled (DTR),
maximum speed (Vmax), average speed (Vmed) and global activity (AG). The species R.
arenarum and S. nasicus modified their DTR and AG in the presence of GLY. R. arenarum
increased its Vmax in the presence of PRED and decreased it in the presence of GLY while
S. nasicus had the same response in its Vmed. P. albonotatus did not modify its behavior
neither by GLY nor by PRED. In EC1, the development of R. arenarum larvae in the
presence of PRED and/or GLY in two concentrations (1.5 and 2.5mg/L) was evaluated, as
well as weight, total length (LT), animal condition factor and head width of post-
metamorphosis juveniles. The presence of PRED and GLY accelerated the metamorphosis
process compared to the control, although GLY did so less intensely. In addition, both
PRED and GLY induced an increase in the variables weight, LT and head width of the R.
arenarum juveniles. In EC2, weight, LT, variations in morphometry, the enzymes
acetylcholinesterase (AChE) and glutathione-s-transferase (GST) and the hormones
cortisol (CORT), triiodothyronine (T3) and thyroxine (T4) were evaluated in a 2x2
factorial design experiment in the presence and absence of PRED and GLY in R. arenarum,
P. albonotatus and S. nasicus. All biomarkers were evaluated in the tadpole and in the
juvenile phase just after tail resorption. In R. arenarum larvae, an increase in weight, LT,
and AChE by gly was observed, in addition to morphometric changes due to GLY and
PRED, while in juveniles an increase in AChE by GLY and PRED and a reduction in CORT
levels were observed in the presence of PRED. In P. albonotatus larvae, an increase in
AChE, an interaction in the variables weight and and GST, with increases in the
concentration of GST in the presence of GLY and PRED was detected; in juveniles, a

decrease in weight was determined by PRED presence. In S. nasicus larvae, PRED increased
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AChE, CORT and T4 while interactions in GST and T3 were observed; in juveniles of this
species, interactions were detected in GST and GLY induced the hormone T4. These results
show that the response to PRED and GLY is species-specific, which makes it difficult to
choose a single biomarker for ecotoxicological evaluation in anuran amphibians and
reinforce the need to incorporate multiple ethological, morphological, enzymatic and

hormonal markers in ecotoxicological studies for the purpose of conservation.
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1. INTRODUCCION

1.1. Agricultura

Durante la mayor parte de la historia de la especie humana, el Homo sapiens vivid
y se alimenté mediante actividades de caza y recoleccion de alimentos. La transicion a la
agricultura comenzé alrededor de 9000 a.C. a orillas de los rios Eufrates y Tigris (Turquia
e Irdn), aunque se originé independientemente en al menos siete regiones diferentes (Figura
1) vy se extendié por todas partes del planeta (Figura 2). Hacia el siglo I a.C., la inmensa
mayoria de las personas eran agricultores, mientras que en los dltimos 200 anos, solo la

mitad de la poblacién mundial vive en regiones rurales (ONU, 2022).

E iy

g -
U‘ 3000 a.C.
4500 a.C - o 0
3500 a.C. ) 6000 a.C

B Arcas en las que | tuvieron lugar revoluciones agricolas independientes

o~ . ’
Q) Areas en las que pudieron haber tenido lugar revoluciones agricolas independientes

Figura 1. Localizacion y fechas de las revoluciones agricolas. No hay consenso sobre las
fechas, y el mapa se redibuja continuamente para incorporar los tltimos descubrimientos
arqueoldgicos (Adaptado de Harari, 2014). Las flechas indican el origen de Ia
domesticacion de los principales cultivos actuales.

Si bien actualmente, la mayoria de los humanos no son agricultores, la poblacién
mundial sigue aumentando y con ello, la demanda de alimentos y la superficie cultivada.
Los impactos ambientales de la agricultura incluyen aquellos causados por su expansion e
intensificacion, es decir, cuando los agroecosistemas se extienden sobre paisajes o
ecosistemas naturales; y cuando esta expansion se gestiona mediante incendios,
mecanizacion, fertilizantes y plaguicidas con la finalidad de incrementar su productividad
en términos agronémicos. Mds precisamente, la “revolucién” de la agricultura moderna
se vio favorecida, en efecto, por el gran desarrollo de compuestos para el control de plagas.

Actualmente existen alrededor de mil ingredientes activos (i.a.) de plaguicidas (Goldman,
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2007) y una amplia variedad de formulaciones comerciales con diferentes propiedades y

efectos toxicologicos.

Figura 2. Tierras de cultivo (en verde) a escala global con una resolucién de 30 m
(GCEP30). Derivado de datos de series temporales de satélite Landsat para el afio
2015 (Thenkabail y col., 2021).

1.2. Agro-economia Argentina

En Argentina, la agricultura es una de las principales actividades econdémicas que
genera el 68% del ingreso de dolares por exportaciones, ademds de abastecer de alimento
y materias primas al mercado interno (BCR, 2021). La superficie continental de nuestro
pais abarca 278 millones de hectareas (ha), lo que lo ubica en el octavo pais del mundo en
términos de superficie, de las cuales aproximadamente 38 millones estdn destinadas a la
produccién de 6 cultivos principales (Tabla 1). Se destacan la soja, el maiz y el trigo por
presentar la mayor superficie de ocupacién del suelo, abarcando un 80% de las tierras
cultivadas del pais. Esta distribucion de cultivos, se evidencia principalmente en la regién
ntcleo, comprendida por las provincias de Santa Fe, Cérdoba, Buenos Aires y La Pampa,
donde la productividad es mayor para el cultivo extensivo debido a la calidad de suelo,
abundantes precipitaciones y proximidad a los puertos y cursos navegables (Figura 3). La

provincia de Santa Fe destina alrededor de un 18,08% de su superficie al cultivo de soja,
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siendo una de las provincias que, junto a Buenos Aires y Cordoba, representan el 75,43%

de la superficie sembrada declarada total de soja (SISA 2021/2022).

Tabla 1. Superficie sembrada y produccion en millones de toneladas de las
principales especies vegetales cultivadas en Argentina en la campana 2020/2021.

Cultivo Superficie Sembrada (MHa) Produccion (MTn)
Soja (Glycine max L.) 16,9 56,5
Maiz (Zea mays) 7,3 51,5
Trigo (Triticum spp) 6,5 19,0
Girasol (Helianthus annuus) 1,6 2,7
Cebada (Hordeum vulgare) 1,2 3,8
Sorgo (Sorghum bicolor L. Moench) 0,95 3,3

Figura 3. Mapa nacional de cultivos de verano 2020/2021 (modif. de Abelleyra y col,

2021). Soja en verde. Maiz en azul.
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1.3. Agriculturizacién, mecanizacién y sojizacion

El 70% de la deforestacion mundial es causada por el avance de la frontera
agropecuaria (FAO, 2017). En Argentina, las innovaciones en la agroindustria con el
surgimiento de la soja transgénica y la siembra directa asociada a otros paquetes
tecnologicos aceleraron el proceso de deforestacion desde la Region Pampeana hacia el
Parque Chaquefio (Carrasco, 2012). Actualmente, una gran superficie de la matriz de
pastizales, humedales y montes naturales nativos de las ecorregiones chaqueiia (Chaco,
Formosa, Salta y Santiago del Estero) y pampeana (Buenos Aires, Cordoba, Santa Fe y
Entre Rios) se encuentra atravesando un fuerte proceso de fragmentacion, principalmente
por areas destinadas al monocultivo de soja o sojizaciéon (Haro Sly, 2017; Ménaco y col.,
2020). La deforestacion y particularmente los monocultivos, simplifican la estructura del
paisaje, disminuyen la riqueza y abundancia de la biodiversidad e interfieren la provision

de numerosas funciones y servicios ecosistémicos (Volante, 2014).

El desarrollo de siembra directa ha sido favorecido por sus ventajas en la
disminucién, en cierta medida, de la degradacion fisica y quimica de los suelos en cuanto
a la erosion hidrica y edlica y debido a que conserva mayor contenido de materia organica
en comparacion con el arado convencional (Hernandez, 2010; Michelena y col., 2011).
No obstante, la misma requiere el uso de grandes cantidades de agroquimicos,
especialmente herbicidas con los que se elimina toda otra especie vegetal que no sean las
variedades transgénicas de interés (Papa y Tuesca, 2014). Desde los afios 90, la aplicacion
de agroquimicos en Argentina se ha incrementado muy significativamente alrededor de
1138 % de 17 a 217 millones de kg/afio (Figura 4). De todos los pesticidas vendidos
durante este periodo, un 64 % corresponde a herbicidas, un 20% a fungicidas y un 16%
a insecticidas (FAO, 2022). El mercado de herbicidas estd mayormente dominado por 3

i.a.: Glifosato, acido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) y atrazina (FAO, 2022).
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Figura 4. Evolucion del mercado de fitosanitarios en Argentina en el periodo 1990-2019
seglin datos de FAO, 2022).

La expansion del monocultivo de soja ha sido impulsada por la gran demanda en los
mercados asiaticos (principalmente chino donde se utiliza para alimentar ganado porcino)
y por los avances en la biotecnologia aplicada que logré modificaciones genéticas en
especies vegetales de interés agronémico. Este es el caso de la soja Roundup Ready® (RR)
producida en sus inicios por la empresa Monsanto, la cual fue genéticamente modificada
para resistir al herbicida glifosato (Carrasco y col., 2012). La soja RR fue aprobada en
Argentina en el afio 1996 y a partir de ese momento su uso se ha expandido rapidamente
(Figura 5) junto al glifosato y a otros Agroquimicos Formulados (AF) de mayor
peligrosidad (Figura 4). De acuerdo con el informe de SISA (2020/2021), el 97,06% del
total de la superficie de soja sembrada en Argentina corresponde a semillas RR (Tabla 2).
Esta transicion de cultivos no transgénicos a transgénicos también se ha llevado a cabo en
el maiz y en el algodén. Actualmente existen 40 especies vegetales resistentes a uno o mas
tipos de herbicidas s6lo en Argentina, el proceso de resistencia a plaguicidas también se da
en otros clados lo que genera un aumento de la concentracién del i.a. y en un aumento en

la aplicacion de las formulaciones comerciales en el ambiente (Figura 4).
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Figura 5. Evolucion del drea sembrada por cultivo en Argentina desde 1899 a 2020
(Modificado de BCR, 2021). Soja (verde), maiz (rojo), trigo (amarillo), cebada (violeta),
girasol (rosado), sorgo (gris), otros (azul).

Tabla 2. Superficie y variedades cultivadas de soja segiin sus caracteristicas (Tomado de

SISA 2021/2022).
Caracteristicas Superficie Cantidad % Superficie ~ Variedades Productores
(Has) Variedades sobre Sembradas Campana
Campana Superficie 2020 2021 2020 2021
2020 2021 total
Transgénicas 13.403.924 790,00 97,06% 614 55.041
No 369.402 298,00 2,68% 100 1.674
transgénicas
Otras* 36.002 0,00 0,26% 16 140
Totales 13.809.328 1.088 100,00% 730 56.855

Fuente: Sistema de Informacion Simplificado Agricola (SISA) y Catalogo de
Cultivares INASE. * Se refiere a variedades fuera del Catalogo (F/C) y variedades
canceladas.
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1.4. Plaguicidas

Los plaguicidas o AF son sustancias, o mezclas de sustancias, destinadas a prevenir,
destruir o controlar cualquier plaga que cause dafio o interfiera con la produccion,
procesamiento, almacenamiento, transporte o comercializaciéon de alimentos, productos
agricolas, madera y productos de madera (FAO, 2006; OMS, 2019). Los plaguicidas
formulados constan de dos partes: una conformada por el i.a. o principio activo (p.a), que
es el constituyente que actuard controlando la plaga y otra parte compuesta por los
surfactantes, también denominados inertes o inactivos, por su relativa falta de accién
biocida per se (Arregui y col., 2013). Estos ultimos ingredientes corresponden a todos los
aditivos tales como vehiculos, emulsionantes, tensioactivos o adyuvantes que se agregan
para alterar algunas de las propiedades fisicas y quimicas de los agroquimicos y ayudan a
transportar y/o facilitar la penetracion del i.a. en el organismo blanco para el cual fue
disenado el plaguicida (Aparicio y col., 2015). La informacion sobre la composicion, el
mecanismo de accién o la peligrosidad de estos surfactantes no se brinda en el etiquetado
de los agroquimicos que se comercializan y frecuentemente resultan mas peligrosos y
toxicos que el propio i.a (Larramendy y col., 2010). Uno de los casos mds emblematicos
de las ultimas décadas es el polioxietileno-amina (POEA) surfactante del glifosato (Defarge

y col., 2016).

Las clases toxicologicas se definen en base a la Dosis Letal Media (DL50) de cada
sustancia y su formulacion (OMS, 2019; Tabla 3). La DL50 es usada con frecuencia como
un indicador general de la toxicidad aguda de un agente quimico o fisico (radiacién), que
se calcula que genere la mortalidad al 50% de los organismos de una poblacién muestral
bajo un conjunto de condiciones definidas (Repetto y col., 1995). Se expresa en miligramo
(mg) del toxico por kilogramo (kg) de peso vivo y se informa la especie de estudio, el sexo

y la via de absorcion.

Tabla 3. Clasificacion toxicologica de los contaminantes quimicos segtn la DL50
en ratas determinadas segtn el criterio de OMS (2019).

U DL50 en ratas [mg/kg de peso corporal]
Clase toxicologica

Oral Dérmica
Ia Extremadamente peligroso <S5 <50
Ib Muy peligroso 5-50 50-200
I Moderadamente peligroso 50-2000 200-2000
III  Poco peligroso por arriba de 2000 | por arriba de 2000

IV Poco probable de presentar peligro 5000 o superior

agudo
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No obstante, en esta clasificacion sélo consideran evaluaciones en contadas
especies de mamiferos y no los efectos generados en otras especies silvestres, ni se tienen
en cuenta los riesgos que puede producir una prolongada exposicion, la persistencia
ambiental o bioacumulacion tanto de su i.a, coadyuvantes o metabolitos. Es importante
destacar que mas alla de la letalidad, existen otros efectos de gran importancia en la
supervivencia de los organismos como la oncogénesis, neurotoxicidad, -efectos
mutagénicos, teratogénicos o alteraciones en la reproduccion, en el metabolismo, posibles

efectos retardados y la potenciacion entre otros (Carballo y Mudry, 2006).

La forma mds comun de clasificar a los plaguicidas es considerando el organismo
blanco sobre el cual hara el efecto para el que fue diseiiado, es decir, herbicidas,

insecticidas, fungicidas, entre otros (Aparicio y col., 2015).

1.4.1. Herbicidas como contaminantes emergentes

Se define como contaminantes emergentes o de preocupacién emergente (por sus
siglas en inglés contaminants of emerging concern CCA) a las sustancias quimicas o
materiales naturales, manufacturados o hechos por el hombre que estin presentes en
diversos compartimentos y cuya toxicidad o persistencia sean susceptibles de alterar
significativamente el metabolismo de un ser vivo (Bravo y col., 2009). Sin embargo, esta
definicion es un poco elusiva ya que, lo que estd emergiendo, es una cuestion de perspectiva
y de tiempo (Field y col., 2006). Algunos autores, sostienen que mientras haya escasez de
informacién en la literatura cientifica o existan reportes mal documentados sobre los
problemas potenciales que podrian causar, deberia considerarse a todos los pesticidas
como CCA (Sauvé y Desrosiers, 2014). En general, se espera que las sustancias CCA
presenten cierto potencial para ocasionar riesgos en la salud humana o el medio ambiente
y que atn no estén sujetos a criterios o normas reglamentarias para su proteccion (Kissane
y Shephard, 2017). Si bien no todos los contaminantes muestran potencial para ser
considerados de preocupacién tangible, la falta informacién sobre el destino ambiental y
datos ecotoxicologicos o toxicoldgicos de estos dificulta la evaluacion adecuada de los

riesgos asociados (Sauvé y Desrosiers, 2014; Kissane y Shephard, 2017).

Los herbicidas son productos quimicos elaborados para controlar especies de plantas
no deseadas ya que se considera pueden generar un impacto negativo, principalmente por

competicién por recursos como luz, agua y nutrientes. La mayoria de los herbicidas suelen
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afectar el proceso de la fotosintesis, la division celular o el crecimiento, aunque algunos
herbicidas parecen afectar mds de uno (Ulzurrun, 2013). El mercado de herbicidas ha
crecido a nivel mundial y ha generado un aumento del 50% en el consumo global de
plaguicidas, alcanzando una tasa de aumento anual del 17% durante 1990 y 2005 y siendo
el glifosato uno de los plaguicidas mas ampliamente utilizados en los campos de
produccién agricola en nuestra region y en el mundo, lo que justifica el interés por conocer

sus efectos en el ecosistema (Zhang y col., 2011).

El glifosato funciona como un inhibidor de la enzima 5-enolpiruvilshikimato-3-fosfato
sintasa (EPSP sintasa) no solo en plantas sino también en protozoos, hongos, bacterias
(Duke, 2018), afectando comunidades plancténicas (Perez y col. 2007; Vera y col., 2010;
Gattas y col., 2016, 2018) y generando resistencias de hongos y bacterias (Van Bruggen y
col., 2018; Spinelli y col., 2021). Por su presencia en suelo, aguas superficiales y
subterraneas, agua de lluvia y productos de consumo (Battaglin y Kolok, 2014; Ronco y
col., 2016; Castro Berman y col., 2018) sumado a su difundido y frecuente uso y a su
potencial carcinogenicidad entre otros efectos adversos en el ambiente (ver Van Bruggen y
col., 2018) es que varios autores (Battaglin y col., 2014) han considerado al herbicida
glifosato como un contaminante emergente debido a su potencial como sustancia
cancerigena, por lo que la contaminacién por este compuesto en el ambiente es un

problema de salud para los ecosistemas y para la salud humana (Pereira y col., 2021).

1.5. Consecuencias del uso del glifosato en ambientes y fauna silvestre

El herbicida glifosato (N° CAS: 1071-83-6) es un pesticida sistémico de
postemergencia no selectivo de amplio espectro utilizado para el control de plantas,
principalmente podceas anuales, perennes y lefiosas en los cultivos de soja, maiz, trigo,
girasol, algodon, arroz, frutales (Devine y col., 1993). Este herbicida se emplea siempre
antes de la emergencia de las malezas, lo cual puede o no ser antes de la emergencia del
cultivo y su aplicacion se realiza sobre la planta, aunque actia a distancia al ser
transportado hasta la raiz mediante el floema. Una vez aplicado, el glifosato circula por el
sistema vascular de las plantas una vez que ingresa en ellas a través de las hojas. Las

caracteristicas fisico-quimicas del i.a. de este herbicida se detallan en la Tabla 4:
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Tabla 4. Caracteristicas fisico-quimicas del herbicida glifosato

El mecanismo de accion del glifosato es la inhibicion de la enzima cloroplastica
EPSP sintasa, responsable de la produccién de un intermediario en la biosintesis de varios
aminoacidos aromaticos como triptofano, fenilalanina y tirosina (Funke, 2006). Debido a
que este proceso metabdlico no existe en mamiferos, se argumenta que el glifosato no
produce toxicidad en mamiferos. Dentro de las clases toxicoldgicas, el glifosato esta
clasificado en la Clase III (producto poco peligroso), para exposicién oral e inhalacién
(OMS, 2019). No obstante, en el afo 2015 fue reclasificado por la IARC (2015) como una
sustancia cancerigena en el Grupo Il A (probablemente carcinégeno para humanos). En
ratas, la DL50 oral aguda es igual a 4230 mg/kg, se absorbe escasamente en el tracto
digestivo y, por lo tanto, se excreta en gran parte sin ser metabolizado. De acuerdo a
estudios de toxicidad aguda el glifosato es considerado moderadamente toxico para peces
(Cavalcante y col., 2008) y anfibios (Lajmanovich y col., 2003). En aves es ligeramente
toxico, con DL50 oral aguda mayores a 4500 mg/L. para patos y codornices (Solomon y
col., 2007). Otros estudios de exposicion al glifosato reportaron efectos negativos en

microorganismos procariotas del tipo Acidobacteriota que participan en los procesos
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biogeoquimicos (Newman y col., 2016), en lombrices, abejas (Gregorc y Ellis., 2011) y

crustdceos (Hansen y col., 2016) por citar algunos ejemplos.

En cuanto a la toxicidad en organismos fotosintéticos no blanco, el glifosato
presenta efectos de fitotoxicidad letal y severa como asi también retraso en el crecimiento
(Ferreira y col., 2017). Por tanto, los parches de bosques inmersos o cercanos a
agroecosistemas suelen ser afectados por la aplicacion de glifosato y otros AF en los
cultivos (Alonso y col., 2018; Lupi y col.,, 2019) resultando en detrimento de la
biodiversidad de los bosques, pastizales y otros ecosistemas (ver Cederlund, 2017; Botten

y col., 2021).

Los efectos negativos de la agricultura en el ecosistema, no sélo se producen a nivel
de la superficie sino que también afectan a la micro, meso y macrobiota del suelo (bacterias,
hongos, artrépodos, anélidos, etc.) que intervienen en procesos de gran importancia
ecoldgica como la descomposicion de la materia organica, el reciclaje de los nutrientes, la
fijacion de nitrégeno, amonificacion, nitrificacion y desnitrificacion (Uribe-Hernandez y
col., 2010, Attademo y col., 2021), asi como la aparicién de plagas emergentes en cultivos
que utilizan el mecanismo de siembra directa y que se benefician de la falta de depredadores

y de la abundancia de alimento del monocultivo (Carmona, 2001).

1.5.1. Destino del glifosato en el ambiente

Por sus propiedades de presion de vapor, si el glifosato es liberado al aire a 25
°C este puede existir tinicamente en la fase de particulas en la atmosfera, las cuales seran
eliminadas mediante deposicién humeda y seca mientras que en el suelo, el glifosato y sus
sales no son volatiles en suelos ni en agua, no se degradan fotoquimicamente y son estables
en el aire. La toxicidad del glifosato aumenta junto con el incremento del pH. La absorcién
es el proceso principal que determina el destino del glifosato en el suelo, ya que controla
la disponibilidad para la degradacion bioldgica, para la absorcién por parte de la planta y
para la movilidad a través del suelo (Duke y col., 2012). En el agua el glifosato se absorbe
en solidos suspendidos y sedimentos segtn el rango de Koc. No obstante, el glifosato se
absorbe fuertemente en el suelo, con constantes de adsorcion varias veces mayor que la de
otros herbicidas, siendo por ejemplo, 100 veces mayor que la del herbicida 2,4-D, lo que
dificulta la degradacion del glifosato por parte de los microorganismos y causa su
acumulacién por largo tiempo (Farenhorst y col., 2008). El glifosato presenta una
persistencia de 2-197 dias de vida media del suelo (NTP, 1992). La accion bacteriana es

la principal fuente de degradacién de este compuesto a su metabolito el dcido aminometil
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fosfénico (AMPA) y diéxido de carbono. El AMPA también es toxico por lo que se lo ha
incluido en los programas de monitoreo de aguas superficiales y se detecta con el mismo
método analitico que el glifosato (Meyer y col., 2009). Este metabolito tiene una mayor
persistencia ambiental que el glifosato, 76-240 (Battaglin y col., 2005) y se adhiere
fuertemente a las particulas del suelo pudiendo alcanzar las corrientes de agua por
escorrentia lo que eleva el riesgo de contaminacién de acuiferos subterraneos (Romero y

col., 2011).

1.6. Anfibios anuros como especies bioindicadoras

Los organismos que componen el ecosistema se encuentran estrechamente
relacionados al ambiente que habitan, pudiendo ser estos, especies indicadoras de lo que
sucede con los contaminantes dispersos en el medio (Figura 6). En ecotoxicologia, se
identifican y estudian algunas de estas especies y se las considera “especie bioindicadora”
ya que debido a su sensibilidad, posicion en una comunidad, la probabilidad de exposicion,
su distribucién geografica y ecoldgica, puede utilizarse como un indicador del estado de
los recursos y la calidad del medio (Lower y Kendall, 1990). Las especies tienen
requerimientos fisicos, quimicos, de relaciones con otras especies y de estructura del nicho
ecologico y habitat (Wilhm, 1975). Cada especie o poblacién presentan por lo tanto,
determinados limites de estas condiciones ambientales entre las cuales pueden sobrevivir
(limites maximos), crecer (limites intermedios) y reproducirse (limites mdas estrechos). Se
ha establecido que, cuantos mas estrechos sean los limites de tolerancia para una especie o
poblacion, mis eficiente serd su utilidad como bioindicador ecolégico. Por lo tanto,
preferentemente se busca que estas especies sean abundantes, sensibles al cambio del medio
de vida, faciles y rapidas de identificar, bien conocidas y estudiadas en su ecologia y ciclo
biol6gico, y con poca movilidad (Wilhm, 1975). Teniendo en cuenta las caracteristicas de
los anfibios como su ciclo de vida bifasico, marcada permeabilidad en su piel, restringida
area de accion o home-range y limitadas habilidades de dispersién, se los consideran
buenos indicadores de la salud del ecosistema terrestre y actatico, siendo particularmente
vulnerables a las perturbaciones o modificaciones del ecosistema (USEPA, 2002; Burlibaga
y Gavrila, 2011). M4ds atn, este grupo de vertebrados son capaces de revelar las
consecuencias ante la exposicion a determinados elementos, mezclas o sustancias ajenas a
su entorno, lo que se visualiza en cambios individuales en su nivel quimico, fisiologico y

de comportamiento, y que a su vez, compromete su supervivencia (Newman y col., 2007).
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La evaluaciéon del impacto de los contaminantes dispersos en el medio ambiente
sobre la salud de los organismos y ecosistemas acudticos es un gran desafio debido a la
participacion e interaccion de multiples factores estresantes del ecosistema y la complejidad
del mismo (Adams y col., 2005; Hook y col., 2014). No obstante, las fases acuaticas del
ciclo de vida de los anfibios son muy utilizadas como modelos experimentales para
investigaciones ecotoxicolégicas (Mann y col., 2009; Sparling y col., 2010; Salgado y col.,
2016; Sansifena y col., 2020) por su sensibilidad, homogeneidad, abundancia, desarrollo
externo y otras caracteristicas morfoldgicas y fisioldgicas (McDiarmid y Altig, 1999;

Greulich y Pflugmacher, 2003; Egea-Serrano y col., 2012).

1.6.1 Biomarcadores mas usados para estudio de riesgo ecotoxiologico en anuros

Un biomarcador se define como una variable bioquimica, fisiolégica o anatémica
determinable en un organismo, cuya deteccion y/o magnitud indica la presencia de uno o
varios contaminantes (Rodriguez, 2006; Figura 6). De acuerdo a esta definicion, los
biomarcadores son indicadores de alerta temprana que tienen el potencial de detectar un
efecto en el organismo evaluado antes que se produzcan dafos a nivel poblacional,
comunidad o ecosistema (Adams y col., 2005). Se emplean como herramientas que pueden
utilizarse para definir la relacion, si la hay, entre la exposiciéon a xenobidticos y un efecto
deletéreo (Mussalli-Galante y col., 2013). Su amplio uso en el campo de la ecotoxicologia
radica en la sensibilidad de estos para detectar una exposicién y los estados iniciales e
intermedios de un proceso patoldgico, permiten identificar a los individuos sensibles de
una poblacién, determinar las consecuencias bioldgicas de la exposicion y definir las
decisiones mdas apropiadas para intervenir desde diferentes ambitos, tanto a nivel

individual como ambiental.

Para indicar respuestas a nivel poblacional, se utilizan biomarcadores de los niveles
mas bajos de organizacion biologica, esto es a nivel celular y molecular (Kendall y col.,
2005). Los biomarcadores moleculares y celulares, pueden poner en evidencia la ocurrencia
de una exposicion toxica o de efectos adversos, o comportarse como indicadores de
susceptibilidad de un individuo dado o una poblacién ante una exposicién (Carballo y

Mudry, 2006).
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Figura 6. Relacion entre las especies bioindicadoras y los diversos niveles de organizacion
biol6gica (modificado de Prat y col., 2009)

La seleccion de un biomarcador que evalie y determine la naturaleza del impacto
de los xenobidticos en un organismo expuesto se basa en los criterios importantes de
especificidad, sensibilidad, relevancia, factibilidad, y variacién interespecifica y estacional

(Mudry y Greizerstein, 2006).

Se han desarrollado diferentes tipos biomarcadores que permiten evaluar el estado
poblacional de los anfibios frente a distintas situaciones ambientales, los cuales al ser
estimados a lo largo del tiempo pueden brindar informacién valiosa para la toma de
decisiones en los programas de monitoreo biologico (USEPA, 2002; Sanchez-Hernandez,
2003; Lajmanovich y col., 2010). Los principales biomarcadores empleados en anfibios
son los biomarcadores de exposicion, que indican la presencia de una sustancia exdgena,
su metabolito o el producto de una interaccién de un agente xenobidtico con células o
moléculas blanco, que puede ser medida en distintos compartimentos del organismo. Desde
el punto de vista toxicologico y predictivo, estos biomarcadores son muy eficientes para la
deteccion temprana. Cuanto mayor distancia exista entre el biomarcador de exposicion y

el efecto deletéreo, mayor sera el margen con que se cuenta para intentar remediar o
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revertir el potencial peligro que implica la presencia de tal o cual contaminante (Rodriguez,

2006).

A continuacion, se describen los biomarcadores de efectos evaluados en esta tesis
doctoral: biomarcadores enzimaticos; biomarcadores etolégicos y biomarcadores

hormonales.

1.6.1.1. Biomarcadores enzimaticos

La exposicion potencial de plaguicidas en el medio ambiente puede estimarse por
medio de monitorizaciéon ambiental, mientras que la exposicion o absorcién individual de
estos y sus metabolitos pueden ser estimadas mediante monitorizacion biolégica de fluidos
y tejidos corporales empleando el analisis de muestras biologicas, como sangre y tejidos,
entre otros. Una amplia variedad de contaminantes tienen la capacidad de alterar la
actividad de diferentes enzimas endogenas, las cuales pueden ser utilizadas como
biomarcadores de exposicion. Los biomarcadores enzimdticos, también conocidos como
metabolicos, indican cambios en la actividad normal de diferentes enzimas asociadas a las
funciones de hidrolizacion y detoxificacion de los contaminantes quimicos (Mohammad y
Garza Almanza, 2007). Las enzimas son moléculas orgédnicas presentes en sangre o tejidos
que actuan como catalizadores de reacciones quimicas cuyas caracteristicas principales son
la alta especificidad y velocidad de reaccion, generando cambios en el organismo (Grisham
y col., 1999). Muchas enzimas presentan una elevada especificidad tisular, es decir, que el
receptor especifico para determinada enzima se encuentra sélo en determinado tipo de
célula de determinado tejido u 6rgano y no en otro (Grisham y col., 1999; Vasseur y Cossu-
Leguille, 2003). En efecto, dependiendo de la rapidez con la que se ven alteradas por la
especificidad del tejido de origen (Vasseur y Cossu-Leguille, 2003), brindan informacion
valiosa para poder predecir y prevenir efectos adversos ante la exposicion a diferentes
xenobidticos (Lionetto y col 2013; de Araujo y col., 2016; Leonzio y col., 2020). El analisis
con biomarcadores enzimdticos se realiza mediante la combinacién de una enzima

especifica con su sustrato (la sustancia que la enzima convierte) y monitorean el resultado.

Las alteraciones en la actividad enzimatica pueden resultar en una disfuncién de la
fisiologia normal de las células, con consecuencias diversas a corto y/o largo plazo
dependiendo de la severidad del dafio inducido (Angel y Angel, 2000). En los estudios de
ecotoxicologia, se han desarrollado varias técnicas bioquimicas que permiten determinar
el nivel de incremento o inhibicién de las enzimas asociadas a la detoxificacion de

agroquimicos, brindando mayor comprension sobre los efectos adversos de los
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agroquimicos sobre diferentes organismos vertebrados (Venturino y col., 2003; Venturino
y Pechen de D'Angelo, 2005; Poletta y col., 2011; Lajmanovich y col., 2019; Taha y
Mohammed, 2021; Molayemraftar y col., 2022).

Para determinar la valoracién enzimdtica, se hace necesario considerar los

siguientes aspectos:

a) Distribucion de las enzimas: conocer la topologia enzimatica frente a un

aumento de una enzima contribuye a saber qué correlacion o significado bioldgico tiene.

b) Localizacién de las enzimas dentro de la célula: este punto se considera relevante
para poder entender qué tipo de dafio sufrié la célula. Por ejemplo, si se halla un
incremento de enzimas citoplasmaticas, podria considerarse que tal alteracién no es lo
suficientemente severa, pero si ademas se incrementan los niveles de actividad de las
enzimas mitocondriales de un tejido en particular, podriamos estar ante un foco necrético
que contribuye al pasaje de aquellas enzimas que solamente aparecen en sangre en casos

de necrosis intracelular.

¢) Conocer el tiempo de vida media de la enzima evaluada: este aspecto es requerido
para poder interpretar los tiempos de desaparicion de esas actividades enzimadticas
alteradas. Por ejemplo, si el aumento plasmatico de una enzima de vida media larga, lleva
mas tiempo la normalizacion de sus valores desde el momento de su entrada al plasma; en
cambio, si se incrementan los valores de cierta enzima cuya vida media es corta, esta se

normaliza mds rdpidamente.

A continuacion se desarrollaran aquellas enzimas utilizadas en este trabajo como

biomarcadores enzimaticos: acetilcolinesterasa (AChE) y glutation-S-transferasa (GST).

1.6.1.2. Acetilcolinesterasa

Un grupo de enzimas de gran interés en estudios de ecotoxicologia son las esterasas,
cuya actividad consiste en catalizar la hidrolisis de ésteres fosforicos, de fosfatos,
carboxilicos y amidas. Particularmente, las colinesterasas (ChEs) son un grupo de
hidrolasas pertenecientes a las B-esterasas, conocidas por su elevada susceptibilidad a la
exposicion de compuestos organofosforados (OP; Aldridge, 1953). Debido a esta
propiedad, la inhibicién de las ChEs se usa comtinmente como un indice de exposicion a
pesticidas en los programas de biomonitoreo (Walker, 2001; Sanchez-Hernandez y col.,

2001). En vertebrados, las ChEs aparecen desde etapas muy tempranas del desarrollo
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embrionario antes de la sinaptogénesis, lo cual sugiere que estas enzimas pueden tener
diferentes funciones (Sdnchez-Chavez y col., 2008). Las ChEs se encuentran clasificadas de
acuerdo a sus caracteristicas bioquimicas y fisiologicas en dos grupos principales:
acetilcolinesterasa (AChE, EC 3.1.1.7) y butirilcolinesterasa (BChE, EC 3.1.1.8), ambas
codificadas por diferentes genes. La AChE es predominante en eritrocitos y terminaciones
de nervios colinérgicos (Szelenyi y col., 1982; Sturm y col., 1999), en donde los niveles de
BChE son menores, mientras que la BChE esta presente principalmente en plasma, higado,

musculo liso y adipocitos (Lockridge y col., 1987; Walker y Thompson, 1991).

La AChE presenta funciones fisioldgicas importantes, ya que participa en la
regulacion de la sinapsis colinérgicas del sistema nervioso, ganglios periféricos y de la placa
terminal neuromuscular. Como integrante de la familia de las esterasas de serina, las AChE
son capaces de hidrolizar ésteres de colina, tales como la acetilcolina (ACh), el principal
neurotransmisor del sistema nervioso. La hidrolisis de ACh en acetato contribuye a regular
la concentracién de este neurotransmisor en la sinapsis neuronal. Debido a la importancia
biol6gica que poseen, la AChE ha sido ampliamente utilizada en la evaluacion de la
exposicion a plaguicidas. Se ha establecido que, la inhibicién de esta enzima por
plaguicidas con un mecanismo de accion anti-ChE podria originar una amplia gama de
efectos criticos para los seres vivos (Sdnchez-Chavez y col., 2008). Varios agentes quimicos
han demostrado tener un mecanismo de accion anti-ChE, entre ellos se pueden mencionar
los OP, carbamatos y piretroides (Wheelock y col., 2008; Sianchez-Hernandez, 2007),
metales (Costa y col., 2007), detergentes (Nunes y col., 2005), hidrocarburos (Miyazawa
y Yamafuji, 2005), productos farmacéuticos (Nunes y col., 2006; ), herbicidas como el
2,4D (Freitas y col., 2019; 2022) y formulaciones del herbicida glifosato (Lajmanovich y
col., 20105 2022; Pala y col., 2019; Bernal-Rey y col., 2020).

1.6.1.3. Glutation-s-transferasas:

Las glutation-s-transferass (GST, EC 2.5.1.18) son una familia multigénica de
enzimas citosélicas que participan en la detoxificaciéon celular al intervenir en la
conjugaciéon de metabolitos electrofilicos con el tripéptido glutation para producir un
metabolito conjugado soluble en agua. Esta familia de enzimas se evidencié por primera
vez en 1960 por Booth y col., (en Barros y Braun, 1996) y se establecié que presenta una
actividad enzimatica que cataliza la conjugacién con el glutation (Ketterer y col., 1986).
Estas enzimas tienen funciones biologicas importantes ya que intervienen en la

detoxificacion hepdtica, los principales mecanismos de detoxificacion de sustancias que
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comprenden dos fases denominadas Fase [ y Fase II. En la primera fase se realiza la
transformacion de los xenobidticos a través de una oxidacion que los solubiliza. En la
segunda fase, esas moléculas solubilizadas se conjugan con otras moléculas hidrofilicas que
favorecen su pasaje al torrente sanguineo y por consiguiente su eliminacién renal. Las
actividades de la GST también contribuyen a detoxificar el organismo de los compuestos
endogenos como los lipidos peroxidados (Dejador y col., 1998) mediante la actividad del
glutation peroxidasa contra los peroxidos organicos (ejemplo: los acil-hidroperoxidos de
los acidos grasos libres) (Shreve, 1979 en Ketterer, 1986), pero a diferencia de la glutation
peroxidasa (GSH-Px) las GST no reducen el per6xido de hidrogeno (Miyaura y col., 1988).
Otra de las funciones de las GST es la unién no enzimatica, en este sentido, pueden unirse
a ciertas toxinas y funcionar como proteinas de transporte, actuar como stockaje de
moléculas como la bilirrubina, los colorantes azufrados, algunos grupos hemo y hormonas
como T3 y T4 (Hayes y col., 1983; Ketterer y col., 1986; Hayes y col., 2005), actuando
también en la degradacion de tirosina, entre otras funciones (Hayes y col. 2005). Debido
a estas propiedades, anteriormente las GST se denominaron “ligandina” (Litwack y col.,
1971). En vertebrados, las GST se encuentran en mayor medida en el higado, el rinén, la
mucosa intestinal y los eritrocitos, probablemente debido a que son los tejidos mas

expuestos a los radicales libres (Whalen y Boyer, 1998; Glisic y col., 2015).

Las altas concentraciones intracelulares de GST junto con su distribucion celular
especifica les permiten funcionar como biomarcadores para localizar y monitorear lesiones
en tipos de tejidos y células definidas. Ha sido comprobada la utilizacion de la actividad
de GST como un biomarcador de muchos contaminantes diferentes como los OP, los
carbamatos, el arsénico y herbicidas como el 2,4D y el glifosato (Yamano y Morita., 1995;
Jokanovic, 2001; Lajmanovich y col., 2019; Freitas y col., 2022). Debido a que el estrés
oxidativo es un componente importante en el mecanismo de toxicidad de varios
compuestos OP, como el glifosato (Yang y col., 1996), varios trabajos realizados en
anfibios sugieren que una disminucién de la actividad enzimatica de GST estd asociado
con el estrés oxidativo y la citotoxicidad de los xenobidticos prooxidantes (Hazarika y

col., 2003; Lushchak y col., 2009).

1.6.2. Biomarcadores etoldgicos

Los biomarcadores etologicos o comportamentales constituyen un grupo de
indicadores subletales de especial interés en trabajos de evaluacion ecotoxicologia acudtica,

destacados por su sensibilidad (Eissa y col., 2006). El comportamiento es un rasgo esencial
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de los organismos que juega un papel clave en los procesos de adaptacion bioldgica,
estableciendo un vinculo entre los organismos y el medio, es decir, entre el sistema nervioso
y el ecosistema en el que habita (Little, 1990; 2002; Marentette y col., 2012; Hartmann y
col., 2016; Sarasamma y col., 2020). Para la aplicacién de este biomarcador, resulta
relevante determinar en primer instancia el perfil de la actividad o nivel basal de los
parametros indicadores seleccionados para evaluar, y, en una etapa posterior, determinar
y comparar los cambios ocurridos en ellos debido a las condiciones desafiantes en el medio
estudiado (Eissa y col., 2006). En peces se han evaluado los parametros natatorios
“normales” en términos de su velocidad de natacion (Trenti y col., 1999; Gémez y Ferriz,
2002); actividad natatoria y la ubicacién espacial en condiciones de laboratorio (Fissa y
col., 2003; 2005; Portruneli y col., 2021). En larvas de anfibios, la actividad natatoria
relacionada de manera positiva con el tiempo destinado al forrajeo indica un mayor tiempo
de alimentacién conforme se incrementa la actividad natatoria (Semlitsch, 1993; Horat y
Semlitsch, 1994). No obstante, la actividad natatoria relacionada de forma negativa con
la tasa de depredacién indicaria un menor tiempo de forrajeo de la larva (Relyea, 2002;
2003b; 2007), lo que para algunas especies conforma una estrategia fundamental para
disminuir la tasa de depredacion (Relyea, 2001a; 2003a). En este sentido, la disminucion
en el tiempo de alimentacién por la presencia de depredadores podria impactar
negativamente sobre el crecimiento y desarrollo de las larvas de anfibios (Skelly, 1992; Van
Buskirk, 2000). Al alcanzar la metamorfosis, un tamano corporal menor implicaria un
mayor riesgo de mortalidad y un mayor tiempo para lograr la madurez reproductiva, la
reduccion del tamafio en el periodo reproductivo se asocia también a una disminucién en
el éxito de apareamientos y reduccion de tamafio de puestas de huevos (Berven y Gill,

1983; Smith, 1987; Semlitsch y col., 1993; Altwegg y Reyer, 2003).

La ecotoxicologia conductual es un drea de estudio emergente que tiene como
objetivo detectar y cuantificar los efectos de los estresores ambientales (fisicos, quimicos o
biol6gicos) sobre las respuestas etologicas de los organismos (Broomhall, 2005; Denoél y
col,, 2010) antes de que se produzcan alteraciones sobre las funciones vitales y
reproductivas de los organismos (Brunelli y col., 2009; 2010; Sievers y col., 2018; Freitas
y col., 2019). Inicialmente se empleaban evaluaciones cualitativas del comportamiento, por
ejemplo, observaciones de movimientos aberrantes en renacuajos expuestos (Sanzo y
Hecnar, 2006; Collins y Russell, 2009), aunque actualmente se utilizan cada vez mas los
analisis cuantitativos (Bayley, 2002; Peltzer y col., 2013, 2019). En este sentido, se emplean
herramientas computacionales, cuadriculas, cronémetros, observaciones directas o
grabaciones de video para evaluar la performance y patrones comportamentales en cuanto

a la actividad de movimiento (Laurila y col., 2006), velocidad (Chen y col., 2009), el uso
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del espacio (Saglio y col., 2001) y agudezas olfatorias (Mandrillon y Saglio, 2007) en

organismos bajo condiciones estresantes.

La importancia ecotoxicologica de las respuestas comportamentales de los
organismos radica en la posibilidad de relacionar una multiplicidad de alteraciones
fisiol6gicas con procesos ecologicos a través de cambios en el comportamiento individual
(Amiard-Triquet, 2009; Agerstrand y col., 2020; Mena y col., 2022). Los cambios en el
comportamiento se han establecido como excelentes biomarcadores de deteccion precoz,
ya que muchas de las respuestas comportamentales pueden manifestarse inmediatamente
después de la exposicion a un xenobidtico (Eissa y col., 20065 Saidani y col., 2019). La
sensibilidad y rapidez con la que el comportamiento de un individuo o poblacién pueden
cambiar luego de la exposicion vy, la facilidad con la cual se pueden observar y medir de
forma no invasiva ni destructiva, son caracteristicas que contribuyen a utilizar los cambios
etologicos como buenos biomarcadores (Ferrando y Andreu-Moliner, 1993; Scott y
Sloman, 2004; Brodin, 2014; Li y col., 2020; Yang y col., 2021). Si bien los cambios
comportamentales post-exposicién aportan informacién valiosa sobre el mecanismo de
accion de los quimicos evaluados, se recomienda realizar estas determinaciones
conjuntamente con otros biomarcadores de toxicidad ya establecidos (Scott y Sloman,

2004).

Debido a que la funcién fisiologica influye en los cambios de comportamiento, es
probable que los efectos producidos por factores estresantes en la fisiologia afecten el
comportamiento de los organismos. Un estudio realizado en larvas de la Rana temporaria
expuesta a concentraciones subletales del plaguicida organoclorado endosulfan, demostré
la alteracion de funciones esenciales como la alimentacion, locomocion y la respiracion
(Denoél y col., 2012). Otras modificaciones halladas con un nivel mayor de complejidad
luego de la exposicion a agroquimicos formulados (Eissa y col., 2003) asocian las
alteraciones etoldgicas respecto a la depredacion (Bridges, 1999), relaciones sociales
(Amiard-Triquet, 2009; Junges y col., 2012; Curi y col., 2022), dispersiéon (Cohn y
MacPhail, 1996; Rohr y col., 2004), forrajeo (Lehman y Williams, 2010; Denoél y col.,
2012) y la reproducciéon (Dingle y Holyoak, 2001; Marentette y col., 2012). Estas
modificaciones podrian tener un impacto sobre los niveles de organizacién bioldgica
mayores de comunidad y ecosistema (Dingle y Holyoak, 2001; Garcia-de la Parra y col.,

20065 Norum y col., 2010; Morillo-Velarde y col., 2011).
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1.6.3. Biomarcadores hormonales

Las interacciones entre un organismo y el ambiente son procesadas internamente
por el sistema neuroenddcrino, de manera que, las glandulas endocrinas responden a los
estimulos internos y externos mediante la produccion de hormonas, que son mensajeros
quimicos secretados hacia el torrente sanguineo por el cual circulan hasta llegar al 6rgano
objetivo de su accion (Belfiore y LeRoith, 2018). Estos organos presentan células
superficiales que contienen receptores especificos que se acoplan a la hormona
desencadenando o regulando el efecto deseado. Las hormonas son sustancias
extraordinariamente eficaces en cantidades séricas muy pequefas, cuyas concentraciones
s6lo se pueden medir con métodos analiticos sensibles, produciendo efectos en la estructura
y funcion de una u otra parte del cuerpo (Ferreira, 2017). Las acciones hormonales varian
ampliamente, pero pueden incluir la estimulacién o inhibicion del crecimiento, la inducciéon
o supresion de la apoptosis, la activacion o inhibiciéon del sistema inmunitario, la
regulacion del metabolismo y la preparacion para una nueva actividad o fase de la vida

(Linkov y col., 2009).

Existe una amplia variedad de contaminantes que poseen la capacidad de perturbar
el sistema hormonal de los organismos, definidos como disruptores endocrinos (DE). El
estudio de los DE resulta de gran interés para la comunidad cientifica debido a que su
presencia pone en riesgo la sanidad del ecosistema y a los potenciales efectos adversos sobre
los organismos (Colborn y col., 1993; Deblonde y col., 2011). Los DE se definen como
compuestos exdgenos con la capacidad de alterar la homeostasis del sistema endocrino
afectando la salud, la reproduccién y el comportamiento de los organismos y de sus
progenies (Zoeller y col., 2012). La OMS en su informe “State of the Science of Endocrine
Disrupting Chemicals 20127 (Bergman vy col., 2013), sostiene que, los contaminantes mas
persistentes que actian como DE, una vez liberados al medio ambiente pueden ser
transportados por las corrientes de agua a lugares remotos, y muchos de ellos se pueden
biomagnificar a través de las redes troficas a niveles altos en los seres humanos y en otros
grandes depredadores. Mientras que, los DE que poseen una vida media mads corta en el
medio ambiente, liberados regularmente a través de las depuradoras, la escorrentia agricola

y ganadera, se registran en altos niveles en las aguas potables y cuerpos de agua naturales.

El momento del ciclo de vida del organismo en el que se produce la exposicion a
los DE es importante definirlo en cada estudio, ya que las alteraciones de las funciones
hormonales pueden producirse durante todas las etapas de desarrollo de los seres vivos:
desarrollo embrionario, crecimiento, madurez reproductiva, vida adulta y avanzada.

Varios estudios han observado una mayor peligrosidad en la exposicion durante el
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desarrollo embrionario, ya que en esta etapa se puede alterar el desarrollo de determinados
6rganos y vias de regulacién, ocasionando efectos permanentes que pueden manifestarse
en etapas posteriores de la vida (Lyche y col., 2011). Durante las etapas de desarrollo estos
compuestos pueden tener efectos permanentes cuando la exposicién tiene lugar durante el
periodo en el que se esta desarrollando un tejido especifico y que se manifiesten luego de
la metamorfosis; mientras que, en la etapa adulta su accién tiene lugar en el periodo de
tiempo en el que se produce la exposicion, disminuyendo los efectos cuando termina dicha

exposicion (Bergman y col., 2013).

Dada la participacion en la regulacion de la homeostasis en los organismos, la
cuantificacion de las hormonas séricas representa un valor diagndstico esencial para la
identificacion de efectos de los DE producto de los factores de estrés ambiental de origen
antropogénicos (contaminantes quimicos) o naturales (hipoxia, salinidad) (Thibaut y
Porte, 2004; Thomas y col., 2006). Los organismos acuaticos son uno de los principales
afectados por estos disruptores en el medio ambiente, principalmente porque muchos de
los compuestos con capacidad de DE que se utilizan en la agricultura pueden ser lixiviados
durante la temporada de lluvias, alcanzando aguas superficiales y una diversidad de
organismos no objetivos. Lo mas preocupante es que estos compuestos afectan la salud de
los organismos en concentraciones consideradas bajas a nivel ambiental, que no causan
mortalidad directa de individuos, pero provocan una serie de consecuencias en el sistema
endocrino tras prolongadas exposiciones, lo que conduce a una disminucion de la respuesta
inmunitaria, el metabolismo energético, la capacidad osmorreguladora y sistema
reproductivo (Mnif y col., 2011). Algunos DE pueden interactuar con el sistema tiroideo,
entre ellos el triclosan (Helbing y col., 2010), bifenilos policlorados (Gutleb y col., 2000),
metoxicloro (Fort y col., 2004), el arsénico y el glifosato (Lajmanovich y col., 2019) entre

otros (de Souza y col., 2017).

1.6.3.1. Hormona cortisol como biomarcador hormonal en anfibios

Las hormonas glucocorticoides (GC) han sido una de los principales biomarcadores
fisiologicos mas ampliamente utilizados para la evaluacion de las condiciones individuales
y poblacionales (Tarlow y Blumstein, 2007; Busch y Hayward, 2009; Hansen y col., 2016).
Los GC tales como el cortisol y la corticosterona, son hormonas esteroides secretadas por
el eje hipotaldmico-pituitario-suprarrenal/interrenal (HPA/I) de los vertebrados, que en
anfibios es hipotalamo-hipéfiso-adrenal (HHA), para regular el equilibrio energético, la
homeostasis y el crecimiento a niveles basales (McEwen y Wingfield, 2003). Con elevada
especificidad, los niveles de estas hormonas pueden elevarse para reforzar las acciones del

sistema nervioso simpatico sobre el aparato circulatorio y contribuir al aumento de los
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niveles de glucosa en sangre ante una situacién de emergencia preparando al individuo
para la reaccion defensiva (Spencer y col., 2001; Wingfield y Kitaysky, 2002), por lo que
alteran el comportamiento y acttian sobre las compensaciones de la historia de vida para
aumentar la aptitud fisica (Sapolsky y col., 2000; Breuner y col., 2008; Crespi y col., 2013).
Los animales expuestos a perturbaciones cronicas suelen exhibir niveles basales de
hormonas de estrés elevados, pero respuestas de estas amortiguadas a nuevos factores
estresantes, pueden afectar negativamente los rasgos relacionados con la aptitud fisica
(Romero, 2004; Rich y Romero, 2005). Por lo tanto, el uso de estas hormonas como
biomarcador de estrés fisioldgico es una herramienta de conservacion de gran utilidad
(Cooke y col., 2013; Madliger y col., 2016; Denver y col., 2021). En anfibios anuros, la
corticosterona es el GC predominante (Macchi y Phillips, 1966), seguido del cortisol
(Denver y col., 2021). La determinacion de corticosterona en estos organismos ha sido
ampliamente utilizada como biomarcador de estrés fisiologico frente a diferentes estresores
ambientales, como la salinidad (Tornabene y col., 2021), acidez, presencia de depredadores
y herbicidas a base de glifosato (Burraco y col., 2016; Gabor y col., 2019; Denver y col.,
2021). El cortisol también es regularmente empleado como un biomarcador para evaluar
el estado de salud de animales silvestres (Busch y Hayward 2009; Sheriff y col., 2011).
Principalmente en renacuajos prometamorficos, las hormonas del estrés generan un
aumento en el forrajeo y en la movilizacion de las reservas de energia, que a su vez puede
acelerar el crecimiento y el desarrollo (Crespi y Denver 2004; Crespi y col., 2013). En ese
contexto, la activacion del eje HHA vy la liberacién de corticosterona y cortisol pueden ser
de una importancia vital a la hora de evitar el ataque de predadores (Wingfield y col.,
1997; Orchinik, 1998). Existe ademads una relacion todavia no muy bien establecida entre
las hormonas GC y las hormonas tiroides como la tiroxina (T4) y triyodotironina (T3) que

regulan el desarrollo y metamorfosis en larvas de anuros (Hayes, 1997; Wells, 2007).
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1.6.3.2. Hormona tiroidea como biomarcador hormonal en anfibios

El impacto del estrés ambiental en el eje hipotalamo-hip6fisis-tiroides es de especial
preocupacion para los anfibios, ya que su metamorfosis esta regulada principalmente por
las hormonas tiroideas (TH) (Denver y col., 2002; Furlow y Neff 2006; Tata, 2006). La
metamorfosis en renacuajos se dispara cuando la TH es secretada en la glandula tiroides,
y su concentracion aumenta durante este periodo determinando la tasa de desarrollo (Shi,
2000; Brown y Cai 2007). Desde principios del siglo pasado se ha demostrado la funcién
esencial de esta hormona, ya que desencadena procesos en distintos 6rganos y tejidos como
la proliferacion, muerte, diferenciacion tisular o migracion celular. Si bien no es la unica
hormona involucrada en este fenémeno, su ausencia impide que se continte con el
programa normal de desarrollo y que la metamorfosis se complete. En el desarrollo de los
vertebrados en general, las TH son de particular importancia para el desarrollo normal del
cerebro (Bernal, 2002; Anderson y col., 2003; Ahmed y col., 2008). La mayoria de sus
acciones estan mediadas por los receptores TH (TR), factores de transcripcion nuclear que
se unen a los elementos sensibles a TH (TRE) en la regién promotora de una amplia
variedad de genes. Para la mayoria de los genes sensibles a TH, los TR sin ligando reprimen
la transcripcion de genes, mientras que la unién a hormonas conduce a la activacion de
genes. Dado que el ligando principal de los TR es la triyodotironina (T3), la disponibilidad
intracelular de T3 es un factor clave en la regulacion de los procesos mediados por TH. La
actividad de la glandula tiroides, que secreta predominantemente tiroxina (T4) y, en menor
medida, T3, es un nivel en el que se controla la disponibilidad de T3. A nivel periférico,
los transportadores de TH y las enzimas metabolizadoras de TH regulan los niveles de T3

intracelular de forma especifica para cada tejido.

Se ha establecido que la presencia de depredadores (Relyea 2002; Capelldn y
Nicieza 2007), hacinamiento (Morey y Reznick 2001), riesgo de desecacion (Gervasi y
Foufopoulos 2008), escasez de alimento (Kupferberg, 1997) y temperatura (Smith-Gill y
Berven 1979; Ruthsatz y col. 2018a) aumentan la produccion de TH al activar el eje de
estrés neuroendocrino. Evaluaciones realizadas en las larvas de anuros con altos niveles de
TH han reportado mayores tasas metabdlicas y de desarrollo y menores tasas de
crecimiento (Rowe y col. 1998; Brown y Cai, 2007), resultando en periodos larvales mas
cortos, menor tamaiio al inicio de la metamorfosis y mayor costo energético (Denver, 1998,
2009; Orlofske y Hopkins 2009). Mads atn, durante las primeras etapas de la vida, la
exposicion a los disruptores de la tiroides puede afectar la capacidad de los renacuajos
para responder adecuadamente al estrés generado por el aumento de la temperatura

ambiente. Las etapas mas tempranas de la vida podrian ser especialmente sensibles al doble

35



estrés que genera la presencia de disruptores tiroideos junto con otras variables
incrementadas por el cambio climatico global (temperatura, precipitacion, salinidad, pH),
ya que el sistema dependiente de la tiroides en los renacuajos atn no esta completamente
formado, pero es crucial para el desarrollo normal de las ranas adultas (Hooper y col.,
2013). Dada la informacién valiosa que aportan las hormonas TH sobre los mecanismos
in vivo que ocurren a lo largo de las etapas de desarrollo en los renacuajos (Lajmanovich
y col., 2019) y que la alteracion en su equilibrio provoca cambios estructurales y
funcionales en los tejidos y la fisiologia de los mismo (Fort y col., 2000; Tietge y col., 2005;
Iwamuro y col., 2006; Miyata y Ose, 2012; Freitas y col., 2016; Ruthsatz y col., 2018),
resulta de interés particular evaluar el efecto producido por la exposicion al agente quimico

glifosato en presencia y ausencia de un depredador natural de los renacuajos.

1.7. Problematica de la anfibiofauna de la regién asociada a los agroecosistemas

Los anfibios son vertebrados tetrapodos ectotérmicos de la clase Amphibia con tres
6rdenes actuales que corresponden a Anura, Urodela y Apoda. La riqueza global de
anfibios es de aproximadamente 8.000 especies, de las cuales casi el 90% son anuros. Los
anfibios son un componente fundamental de la mayor parte de los ecosistemas terrestres y
de agua dulce (Figura 7). Es un grupo muy abundante y diverso que cumple una amplia
gama de funciones ecoldgicas siendo un eslabon fundamental en el flujo de materia y
energia entre los ecosistemas acudticos y terrestres, por lo que la pérdida o disminucién de
sus poblaciones silvestres afecta ampliamente a otros organismos de la biocenosis en
particular y al ecosistema en general (Wyman, 1990; Blaustein y Wake, 1995; Lanno y
col., 2005; McCallum, 2007; Collins, 20105 Blaustein y col., 2011; 2012; 2018).
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Riqueza global de anfibios
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Figura 7. Riqueza global de especies de anfibios (Lew, 2017).

Los anfibios anuros atraviesan las primeras semanas o meses de vida como larvas
acudticas mayormente herbivoras y ya siendo adultos, como carnivoros terrestres. En
general, poseen una curva de supervivencia del tipo III (Deevy, 1947), con elevadas tasas
de mortalidad durante el estado larval como consecuencia de diversos factores como
desecacion de los cuerpos de agua (Richardson, 2001, Davis y col., 2018), competencia
(Bronmark y col., 1991), depredacién (Ubeda y col., 2019) y contaminacién (Marco y col.,
2002; Vazquez y col., 2020; Sansifiena y col 2020). Sin embargo, las poblaciones de
anfibios estan disminuyendo a una tasa alarmante en todo el planeta con 35-148 especies
ya extintas o posiblemente extintas y 2063-3630 amenazadas, lo que comprende alrededor
de un 40% de las especies existentes y mas de 200 veces mayor que la tasa de extincion de
fondo (UICN, 2021). Dentro de las causas de esta disminucion citadas con mas frecuencia
por la bibliografia especializada se sefiala a la perdida de habitat y a la contaminacién
(Blaustein y Blake, 1990; Stuart y col., 2004), sin embargo, muchas de las causas del declive
global de los anfibios aun no son bien conocidas, y el tema es actualmente objeto de

muchas investigaciones.

En nuestro pais, el avance de la deforestacion y agroecosistemas sobre la Region
Pampeana, el Parque Chaquefio y montes nativos de la Regién Chaquena (Carrasco,

2012), ha provocado la transformacién de ecosistemas naturales a agro-ecosistemas
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artificiales con una fuerte reduccién de la capacidad para realizar su propia regulacion y
disminucién de las funciones y servicios ecosistémicos como consecuencia de la
degradacion natural por agroquimicos (Volante, 2014; Uddin, 2018). Asimismo, la elevada
fragmentacion de sus areas destinadas al monocultivo de soja RR (Médnaco y col., 2020)
conjuntamente con la pérdida de heterogeneidad ambiental marcé una significativa
disminucién de biodiversidad tanto local como regional (Viglizzo y col., 2003; Gavier-
Pizarro y col.,, 2011; Macchi y col., 2020; Torres y col., 2021), contribuyendo al
asentamiento de aquellas especies que logran ajustarse a la vida en parches agricolas o

mixtos (Dardanelli y col., 2006; Macchi y col., 2013; Nanni y Grau, 2017).

En la regién centro-este de Santa Fe y centro-oeste de Entre Rios, el avance agricola-
ganadero ha transformado ademds los ambientes del rio Parand Medio, donde la
vegetacion nativa se mantiene artificialmente en etapa herbacea o arbustiva a través de la
siega o la quema con una disminucién en su conectividad y cantidad de nichos ecoldgicos
y afectando su estructura y capacidad de resiliencia (Peltzer y col., 2006). En este contexto
de fragmentacion de habitat y degradacién por agroquimicos, se ponen en evidencia los
principales factores que podrian estar afectando la supervivencia de los anfibios anuros de
la region. Particularmente en las areas del valle de inundacion del rio Parana Medio, son
numerosos los trabajos que evaluaron el efecto de la fragmentacién y la pérdida de habitats
sobre las poblaciones y comunidades de anuros (Attademo y col., 2005; Lajmanovich y
Peltzer, 2001; Peltzer y Lajmanovich, 2001; 2004; 2007, Peltzer y col., 2003; 2005; 2006;
2008; Sanchez y col., 2009; 2011). Los reportes de estos estudios sobre la composicion,
diversidad y distribucién de anuros en areas mosaicos se encuentra asociada a la influencia
de variables fisico-quimicas, biologicas y temporales del sitio como asi también a la
composicion y estructura del paisaje. En cuanto a la diversidad de especies en el rio Parana
Medio, al menos 34 especies de anfibios anuros habitan en las dreas riparias, cuyas familias
principales son seis: Bufonidae, Leptodactylidae, Cycloramphidae, Ceratophryidae,
Hylidae y Microhylidae (Bridarolli y di Tada, 1994; Lajmanovich, 2000; Peltzer y
Lajmanovich, 2004; 2007; Ghirardi y Lopez, 2014).

Por su parte, trabajos realizados en los agroecosistemas sojeros de Entre Rios y
Santa Fe han reportado la capacidad de estas areas para albergar una elevada dominancia
de especies que poseen habitos de vida particulares como ser especies terrestres y semi-
acudticas en relacion a aquellas de hdbitos arboreos o acudticos, las cuales poseen menor
representacion y equitatividad en esta region (Attademo y col., 20035; Peltzer y col., 2005;
2006). Estos estudios podrian estar sugiriendo que tales especies poseen la capacidad de

ajustarse a los disturbios de fragmentacion antropica a través de distintas respuestas
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ecoldgicas, etoldgicas y bioquimicas y volverse dominantes en sitios donde antes no lo eran
(Lajmanovich y col., 2009; 2010; Burraco y col., 2017). Otros trabajos realizados en la
misma regién han detectado la presencia de residuos de plaguicidas clorados (Lajmanovich
y col., 2002; 2005b), como asi también individuos con malformaciones (Peltzer y col.,
2001; Attademo y col., 2004; Peltzer y col., 2011) y con disgenesia testicular (Sanchez y
col.,, 2009). Ademads, se ha demostrado la capacidad que tienen los AF utilizados
frecuentemente en la region para producir disturbios en la homeostasis de numerosas
especies de anuros nativos (Lajmanovich y col., 2003; 2005a, Cabagna y col., 2006, Peltzer
y col., 2001; Attademo y col., 2004; Sanchez y col., 2009; Peltzer y col., 2011). Algunas
formulaciones del herbicida glifosato han sido implicadas en la producciéon de
modificaciones morfoldgicas aberrantes, alteraciones etologicas y respiratorias en larvas
de Scinax nasicus (Lajmanovich y col., 2003). Los efectos genotoxicos de los insecticidas
con formulaciones de endosulfan y cipermetrina sobre larvas de Boana pulchella
(Lajmanovich y col., 2005a) y larvas de Odontophrynus americanus (Cabagna y col.,
2006), respectivamente, dejan en evidencia la peligrosidad a nivel genético de estos
compuestos sobre las primeras etapas del desarrollo de los anuros. Asimismo, existe
creciente evidencia que relaciona al glifosato y sus formulaciones comerciales, con efectos
endocrinos (Mnif y col., 2011; Thambirajah y col., 2019), enzimaticos (Lajmanovich y
col., 2013), etoldgicos (Gabor y col., 2019) y morfolégicos (Relyea, 2018) en anuros,
aunque son escasos los trabajos que han buscado integrar los efectos etoldgicos y
morfologicos con los procesos fisioldgicos relacionados y el efecto del glifosato antes y

después de la metamorfosis.

Varias especies de anfibios habitan en dreas abiertas comunes a la agricultura y el
periodo reproductivo de muchas de ellas se restringe al verano calido y lluvioso, que
coincide con la mayor aplicaciéon de plaguicidas en los cultivos (Lajmanovich y col., 2010;
Moreira y col., 2012). Durante este periodo, donde las lluvias suelen ser intensas, se
favorece la dispersion de los plaguicidas, los cuales tendran mayor o menor movilidad de
acuerdo a sus propiedades fisico-quimicas, alcanzando los cuerpos de agua por escorrentia
(Romero y col., 2011). Determinaciones sobre sedimentos, particulas en suspension y en
cuerpos de agua superficiales, reportan la presencia de los insecticidas mas ampliamente
empleados en la region, como clorpirifos, cipermetrina y endosulfan (Jergentz y col., 2005;
Peltzer y col., 2008) y de herbicidas como el glifosato (Peruzzo y col., 2008; Ronco y col.,
2016) en concentraciones que exceden a las permitidas para de la vida silvestre y la fauna
acuatica (NGNCA, 2004a). En nuestra region, el herbicida glifosato se ha reportado en
ambientes claves para la temporada de reproduccion de los anfibios como en las charcas

temporales y arroyos (Aparicio y col., 2013; Alonso y col., 2018; Lupi y col., 2019). La
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gran expansién de la superficie cultivada en nuestro pais y la consecuente intensificacion
de la produccion mediante el uso de fertilizantes y pesticidas, ha conducido a una severa
transformacion gradual del paisaje, incluyendo la desaparicion de muchos humedales
donde los anuros viven y se reproducen, impactando directa e indirectamente sobre la
herpetofauna regional. Asimismo, numerosas investigaciones alrededor del mundo
demostraron los efectos negativos de diversa magnitud sobre el desarrollo normal de los
anfibios anuros provocados por la exposicion a AF, por citar algunos: McCoy y col., 2008;
Rohr y col., 2008; Widder y Bidwell, 2008; Mann y col., 2009; Paganelli y col., 2010;
Belden y col., 2010; Ezemonye y Tongo, 2010; Hayes y col., 2010; Webber y col., 2010;
Relyea, 2012.

1.8. Rol ecoldgico de los anfibios anuros y la depredacién como un factor de estrés

ambiental

La depredacion juega una funcién clave en todos los ecosistemas debido a que
regula la riqueza y abundancia de especies e involucra una transferencia de materia y
energia entre seres vivos y los componentes abiéticos del sistema. En términos generales,
la depredacién constituye una interaccién directa y compleja entre dos o mas especies,
donde cada una de ellas puede influir sobre el crecimiento poblacional de la otra, y
favorecer el establecimiento de nuevas coadaptaciones. Esta interaccién (entre un
depredador y su presa), a largo plazo contribuye a los procesos coevolutivos complejos que
modifican la distribucion espacial y temporal de los organismos y determinan la estructura

y dindmica de las relaciones tréficas (Begon y col., 1996; Ferrari y col., 2010).

Los anfibios son altamente eficientes en la conversion de la energia ingerida en
biomasa por lo que a menudo alcanzan altas densidades poblacionales y proporcionan una
gran fuente de proteina para otros depredadores en niveles tréficos mas altos (Burton y
Likens, 1975; Pough 1980; 1983). Sin embargo, la estructura y distribuciéon de abundancia
de las comunidades de anuros esta fuertemente influenciada por la depredacion de
individuos en estadio de huevos y larvas (Semlitsch y Gibbons, 1988; Azevedo-Ramos y
col., 1999). En tales estadios, existe una variacién espaciotemporal en el riesgo de
depredacion que puede deberse a cambios en la abundancia y riqueza de depredadores
(Touchon y Vonesh, 2016). Los principales depredadores de larvas de anuros son peces,
serpientes, tortugas, aves, otros anfibios anuros y urodelos y los insectos acudticos (Wells,
2007). En principio, los peces al presentar una mayor capacidad natatoria y tacticas mas

eficientes de depredacién, pueden considerarse como los organismos claves que regulan la
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abundancia de anfibios en el ecosistema acuatico en los que estdn presentes (Heyer y col.,
1975; Hero y col., 1998; Orizaola Pereda., 2004). El riesgo de depredacion esta generado
tanto por peces nativos como exéticos (Ubeda, 1998, Ubeda y Grigera, 2007), y en algunos
casos, la depredacion masiva ha provocado la completa extincion de las poblaciones (Kats

y Ferrer, 2003; Kloskowski, 2009).

Los habitos de vida y reproductivos de algunas especies de anfibios pueden
asociarse a una estrategia para disminuir la depredacion, por ejemplo, las especies que se
reproducen en ambientes temporarios y semi-permanentes evitan la depredacion por peces,
aunque experimentan la depredaciéon por una variedad de insectos acudticos (Wilbur,
1997). Las larvas de coleépteros, nayades de odonatos y hemipteros son el principal grupo
de insectos acudticos que ocupan el rol de depredadores tope de larvas de anfibios en

lagunas semi-permanentes, donde hay escases de peces (Ubeda y col., 2019).

Asimismo, se han determinado varias adaptaciones inducidas por las larvas de
anuros para evitar la depredacion. Previo a la ovoposicion, se ha documentado que
hembras de varias especies, seleccionan los lugares de puesta de huevos en funcién de su
percepcion de la abundancia de depredadores en el medio acuatico que habitan (Resetarits
y Wilbur 1991; Touchon y Worley, 2015). Algunas especies poseen comportamientos
complejos como ocultar los huevos, colocandolos sobre hojas de plantas acuaticas que
luego de la ovoposicion las pliegan y sellan alrededor de cada huevo o enterrandolos (Diaz-
Paniagua 1989; 1992; 2005; Miaud, 1993). Pueden optar por cubrir los huevos con
gelatinas compactas que los protegen de patégenos y pequefos depredadores (Gomez-
Mestre y col., 2006; Portheault y col., 2007) o dotar a los huevos con sustancias toxicas
antidepredadores (Kats y col.,. 1988; Hanifin y col.,. 2003; Gunzburger y Travis, 2005).
No obstante, durante la fase larvaria los anfibios generalmente no cuentan defensas o
cuidado parental, por lo que han desarrollado sus propios mecanismos antidepredadores
(Vazquez y col., 2017). Los embriones de algunas especies de anfibios anuros poseen la
capacidad de percibir la presencia de depredadores y de reaccionar en consecuencia
reduciendo considerablemente su tasa de actividad y asi retrasar el momento de eclosion
(Sih y Moore 1993; Anholt y col.,. 2000; Benard, 2004) o bien adelantarla (Gomez-Mestre
y col.,, 2008; Warkentin, 2011) minimizando el riesgo de depredacién. Si bien la
estimulacion del desarrollo en las larvas de anfibios por la presencia de depredadores
favorece a una temprana metamorfosis disminuyendo el riesgo de depredacion, muchas
veces lo hacen a expensas de metamorfosear con un menor tamano (Wilbur y Collins,

1973; Werner, 1986).
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Estudios de etologia han evidenciado casos en donde los depredadores de larvas de
anuros inducen cambios en el comportamiento y fisiologia de sus presas (Hero y col., 2001;
Teplitsky y col., 2003; Barry y Syal, 2013; Burraco y col., 2013). En este sentido, la
coexistencia parece estar asociada a ciertos mecanismos adoptados por parte de las larvas,
donde estas reducen su tasa metabdlica estindar (Barry y Syal, 2013), asi como otros
indicadores de actividad metabdlica como la actividad de enzimas antioxidantes asociadas
al catabolismo de lipidos (Burraco y col., 2013). Otro aspecto importante en las defensas
inducidas por las larvas de anuros ante la presencia de depredadores son las alteraciones
en el comportamiento (Skelly, 1994; Anholt y Werner, 1995; Richardson, 2001; Takahara
y col., 2008, Curi y col., 2022) y la morfologia que favorecen a su supervivencia (Smith y

Van Buskirk 1995; Relyea, 2004; Van Buskirk, 2009; Velzaquez y col., 2017).

Las larvas son capaces de detectar sefales quimicas provenientes de sus
depredadores, denominadas cairomonas (Ferrari y col., 2010). Cuando estas sefiales son
detectadas por las larvas de anuros, algunas alteran su estructura morfoldgica con
modificaciones a nivel del tamafio del cuerpo y cola y el peso entre otros (Gémez y Kehr,
2012; Kehr y Gomez, 2014). Ademds, muchas especies pueden tener variaciones en la
pigmentacion del cuerpo o de la cola (McCollum y Leimberger, 1997; Touchon vy
Warkentin, 2008; Gomez-Mestre y Diaz-Paniagu, 2011). La coloracién criptica semejante
a la del ambiente es otro recurso para algunas especies de renacuajos para pasar
desapercibidos (Blair y Wassersug, 2000; Nomura y col., 2011; Polo-Cavia y col., 2017).
Algunos estudios sugieren que los cambios morfolégicos inducidos podrian influir sobre la
capacidad natatoria de las larvas de anfibios, alcanzando una mayor velocidad de natacion
(Van Buskirk y McCollum 2000a; Wilson y col., 2005). Otros trabajos postulan que el
cambio morfologico inducido debido a la presencia del depredador no estaria
esencialmente vinculado con una natacion eficiente (Van Buskirk y McCollum, 2000b)
sino que estaria abocada a desviar el ataque del depredador hacia la cola, reduciendo asi
los danos en las partes vitales del cuerpo (Van Buskirk y col., 2004). Naturalmente, la
posibilidad de supervivencia en las larvas y renacuajos depende de su capacidad para
reconocer de manera precisa la presencia de depredadores a través de las senales o senales
quimicas que producen (Velzaquez y col., 2017). Se cree que las defensas inducidas
surgieron y evolucionaron como una respuesta plastica adaptativa a la presencia de
depredadores (Gotthard y col., 1995) con los que las larvas de anfibios han tenido una
historia evolutiva de interacciones (Moore y col., 2004). En efecto, la introducciéon de
depredadores invasores por el hombre en los medios acuaticos supone un grave riesgo para
las presas de anfibios nativas, dado que éstas no logran activar las defensas innatas por no

reconocer a las sefales quimicas, y por lo tanto, la especie introducida, como depredador
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(Polo-Cavia y col., 2010; Gomez-Mestre y Diaz-Paniagua, 2011, Burraco y col., 2016). De
la misma manera, la introduccion de plantas exéticas (Burraco y col., 2018), la
contaminacion de los cuerpos de agua (Rohr y Crumrine, 2005; Relyea y Edwards, 2010;
Polo-Cavia y col., 2016), pueden interferir en la interpretacion de las sefiales quimicas en
las larvas de anuros ante la presencia de un depredador (Trotter y col., 2019). En efecto,
no so6lo la depredacion modifica el equilibrio de las comunidades acuaticas, sino que, la
presencia de contaminantes quimicos de origen antropico en la naturaleza también ejerce

efectos indirectos sobre estas (Relyea, 2009).
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1.8.1. La depredacién en anfibios anuros en un contexto de contaminacion

Si bien son numerosas las investigaciones que evalian el efecto de algunos
contaminantes sobre algunas especies de forma individual, hasta el momento son escasos
los estudios donde se evalian interacciones ecoldgicas como la relacion presa-depredador,
el parasitismo o el mutualismo en un contexto de contaminacién. Es por eso, que en las
tltimas décadas, existe una preocupacion creciente sobre los efectos de interaccién de
ciertos factores de estrés, como la exposicion a plaguicidas y la depredacion en los
ecosistemas acuaticos (Kerfoot y Sih, 1987; Liess y col., 2008; Puccinelli y col., 2011). En
los anfibios, la contaminacién y la depredacion como factores de estrés pueden tener
efectos indirectos que se manifiestan a nivel de comunidad (Relyea y col., 2005; Relyea,
2009). Estos efectos no se limitan en causar la muerte fisiologica de los organismos
expuestos (Davidson, 2004; Fellers y col., 2004), sino que pueden impactar sobre su
funcionamiento ecoldgico en un fenémeno definido como muerte ecoldgica (Scott y
Sloman, 2004). Algunos de esos efectos indirectos en las larvas de anuros posterior a la
exposicion se asocian a cambios en el tiempo de metamorfosis (Boone y Bridges, 2003;
Greulich y Pflugmacher, 2003; Rohr y col., 2004; Cauble y Wagner, 2005; Forson y
Storfer, 2006; Boone, 2008), reducciéon en la alimentacion (Widder y Bidwell, 2008),
alteracion de la actividad natatoria (Fordham y col., 2001; Punzo, 2005; Freitas y col.,
2019), cambios en la relacion con su depredador (Cooke, 1971; Jung y Jagoe, 1995; Relyea
y Mills, 2001; Broomhall, 2004; Burgett y col., 2007), inhibicién en la actividad enzimatica
(Venturino y Pechen de D’Angelo, 2005; Lajmanovich y col., 20095 2011; Junges y col.,
2010), alteracién de parametros bioquimicos (Barni y col., 2007; Cabagna-Zenklusen,
2012) y alteracion en el material genético por la formacion de de microntcleos
(Lajmanovich y col., 2005a; Cabagna y col., 2006; Vera Candioti y col., 2010; Bosch y
col., 2011). En este sentido, cada vez son mas los estudios que reportan efectos negativos
de agroquimicos sobre el desarrollo normal de los anfibios anuros (McCoy y col., 2008;
Rohr y col., 2008; Widder y Bidwell; 2008; Mann y col., 2009; Ezemonye y Tongo, 2010;
Webber y col., 2010; Relyea, 2012; Freitas y col., 2019; 2022; Pelusso y col., 2021; da
Silva Pinto y col., 2021; 2022. Particularmente, los estadios larvales son mas susceptibles
a los efectos de la exposicion que los adultos, ya que poseen una elevada permeabilidad
tegumentaria y a que su habitat esta estrictamente restringido a ambientes acuaticos

(Semlitsch y col., 2000; Tejedo, 2003).

En cuanto a los estudios que evalian la interaccion entre exposicion a plaguicidas
y otro estresor ambiental, se ha reportado que el estrés causado por la escasa disponibilidad

de alimentos o por una fuerte competencia, incrementa considerablemente la letalidad de
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los contaminantes para las larvas de anfibios (Postma y col., 1994; Hanazato y Hirokawa,
2004; Beketov y Liess, 2005; Jones y col., 2011). De manera similar, se ha demostrado que
en organismos expuestos a contaminantes con el estrés adicional de depredacion, se
produce una alteracion de los pardmetros hematoldgicos (Shutler y Marcogliese, 2011),
disminucion de la masa corporal (Relyea, 2012), generacién de dafno genotoxico en los
anfibios (Giri y col., 2012) y un incremento en la toxicidad y letalidad de los pesticidas a
los cuales se encuentran expuestos (Relyea y Mills, 2001; Relyea, 2003a; 2004; 2005;
Campero y col., 2007). Se ha sugerido que este incremento de la letalidad, posiblemente
esté asociada con la limitacion de energia (Sokolova, 2013; Liess y col., 2016) y a que la
exposicion a pesticidas afectaria al reconocimiento de depredadores (Polo-Cavia y col.,
2016) y a los mecanismos antipredatorios (Janssens y Stoks, 2012; Shuman-Goodier y
Propper, 2016). Por ejemplo, algunos autores reportaron que concentraciones subletales
de plaguicidas pueden afectar diferencialmente al depredador y a la presa, aumentando o
reduciendo la intensidad de las tensiones naturales (Boone y Semlitsch, 2003, Junges y col.,
2010) y consecuentemente, la composicion de la comunidad ecolégica (Reeves y col., 2010;
Relyea y Edwards, 2010; Relyea, 2012). Naturalmente, efectos negativos en los
depredadores producidos por quimicos ambientales seria indirectamente positivo y
beneficioso para la aptitud y dinamica de los anfibios (Boone y Semlitsch, 2003; Mills y
Semlitsch, 2004; Relyea y col., 2005), siempre y cuando los efectos quimicos directos sean
subletales y minimos para estos en comparaciéon con los beneficios indirectos (Boone y
Semlitsch, 2003). Dadas estas condiciones, se facilita el acceso a los recursos de
alimentacion para los renacuajos, lo que favorece su desarrollo, supervivencia y (Boone y
Semlitsch, 2001; 2002; 2003; Bridges y Boone, 2003; Boone y col., 2004; Rohr y Crumrine,
2005; Boone y Bridges-Britton, 2006) y la metamorfosis (Boone y Semlitsch 2002). No
obstante, tales eventos no parecerian ser del todo consistentes (Jansen y col., 2011; 2018).
Un estudio reciente mostré que larvas de anfibios anuros expuestas al herbicida glifosato

en realidad aument6 la defensa quimica antidepredadores (Bokony y col., 2017).

El glifosato es el agroquimico mads utilizado a escala global y regional (representé
alrededor del 62% del total de volumen de agroquimicos vendidos en 2014, CASAFE,
2014) y es frecuentemente hallado en los cuerpos de agua donde los anfibios se reproducen
(Castro Berman y col., 2018; Lutri y col., 2019) lo que lo convierte en uno de los
contaminantes de mayor interés para la ecotoxicologia de anfibios. Considerando ademas
los efectos de los AF previamente documentados sobre la poblacion de los anfibios en la
region centro-este de la provincia de Santa Fe, Argentina, que a su vez, alberga una gran

diversidad de anuros, se proponen los siguientes objetivos e hipotesis:

45



2. OBJETIVOS E HIPOTESIS

2.1. Objetivo general

Determinar respuestas etoldgicas, morfoldgicas, enzimaticas y hormonales al stress en

larvas de anuros del litoral mesopotamico argentino bajo la influencia de una formulacion

comercial de glifosato pre y post metamorfosis.

2.2. Objetivos particulares

1)

2)

Caracterizar y comparar el comportamiento de tres especies de anfibios representativas
del litoral fluvial en estudio en presencia y ausencia de depredadores.

Describir posibles respuestas morfologicas al stress a través de la morfometria
geométrica.

Determinar los valores basales y de respuesta al stress de las hormonas cortisol,
tiroxina y triyodotironina de las especies estudiadas pre y post metamorfosis.
Establecer los valores basales y de respuesta al stress de las enzimas acetilcolinesterasa
y glutation-s-transferasa de las especies estudiadas pre y post metamorfosis.

Evaluar los efectos del glifosato sobre el comportamiento de las larvas de anuros como
posibles biomarcadores no destructivos de exposicion al herbicida.

Determinar el/los biomarcador/es mas adecuado/s seglin los distintos parametros

evaluados para las especies estudiadas.

2.3. Hipotesis

Las respuestas etoldgicas, morfoldgicas, enzimaticas y hormonales al stress en larvas de

anuros del litoral mesopotamico argentino son influenciadas pre y post metamorfosis por

la exposicion a la formulacion comercial de glifosato.
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3. MATERIALES Y METODOS

3.1. Area de estudio v sitios de muestreo

Los sitios de muestreo para la obtencion de presas y sus depredadores se encuentran
ubicados en el centro-este de la provincia de Santa Fe, Argentina, que biogeograficamente
es definida como region Neotropical. La provincia de Santa Fe, incluye en su superficie dos
dominios y cuatro provincias fitogeograficas (Cabrera y Willink, 1973; Cabrera, 1994,
Dinerstein y col., 1995):

e El Dominio Amazénico que incluye la Provincia Paranaense, representada por el
Valle del Parani en todo el margen este de la provincia de Santa Fe y oeste de la
provincia de Entre Rios

e El Dominio Chaquefio, que incluye a la Provincia Chaquefia en el norte, Provincia

del Espinal en el centro y Provincia Pampeana en el sur

Por su parte, otros autores (Burkart y col., 1999) dividen a la provincia de Santa Fe en
cinco ecorregiones: Pampas (al sur), Espinal (centro), Delta e Islas del Parana al este),
Chaco Seco (noroeste) y Chaco Himedo (nordeste). En términos generales, el clima de la
provincia de Santa Fe se caracteriza por poseer rasgos transicionales en sus condiciones
térmicas y pluviométricas tipicas tanto de los climas tropicales como de los templados con
un gradiente de precipitaciones en sentido Este-Oeste (Biasatti y col., 2016). Al este, las
precipitaciones anuales alcanzan los 800 mm y van disminuyendo hacia el oeste aunque en
las regiones centro y el sur de la provincia las lluvias varian entre los 700 y los 900 mm

(Biasatti y col., 2016).

Se trata de una region intensamente transformada por la actividad agricola—ganadera,
y los principales fragmentos de bosques riparios, pajonales y juncales generalmente
ubicados en albardones, areas deprimidas por la topografia de ésta area en periodos

lluviosos varian en su grado de conectividad y antropizacion (Peltzer y col., 2006).

Los factores que determinan la diversidad de larvas anuros en cuerpos de agua de la
llanura aluvial del rio Parand medio forman parte de una compleja red de relaciones que
actian conjuntamente y estan fuertemente influenciadas no sélo por habitat y limitacién
espacial, sino también por biologia de las especies involucradas como su historia natural,
sus rasgos reproductivos, los tipos funcionales y la distribucién espacial (Peltzer y

Lajmanovich, 2007). Los mismos autores citan un total de 34 especies de anuros
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(Amphibia, Anura) para la ecorregion islas y deltas del Parana, distribuida en seis familias

Bufonidae, Leptodactylidae, Cycloramphidae, Ceratophryidae, Hylidae y Microhylidae.

El periodo completo de muestreo durante el cual se llevaron a cabo las actividades de
campo desde el ano 2016 al afio 2020. Durante ese periodo, se realizaron inspecciones
diurnas en ambientes acudticos temporales, principalmente concentrados en la temporada
reproductiva de anuros (primavera-verano), y en aquellas semanas con lluvias intensas. Las
condiciones climaticas durante los cinco afos de muestreo han sido heterogéneas y
evidencian que en los ultimos afios, Argentina viene experimentando un aumento de
temperaturas en casi todas las regiones con graves sequias especialmente en los periodos
reproductivos 2018-2019 y 2020-2021 debido a la escasez de lluvias, lo cual produjo una
notable disminucion en la reproduccion de anfibios y una reduccion en la disponibilidad

de depredadores (SMN, 2022).

Los cuerpos de agua seleccionados para la recoleccion de depredadores y presas, fueron
seleccionados en dreas localizadas en el valle de inundacién del rio Parana Medio,
preferentemente con abundancia de especies de flora nativas y sin influencia directa de

actividades agroindustriales (Figura 8 A-F):

A. Cuerpos de agua temporales aledanas a Cayasta., (31°10°10.84”S -
60°17°32.8570)

B. Laguna aledafa a ruta nacional N° 168 (31°38°19,14”’S - 60°39°47,1”°0), Cayasta,
Santa Fe.

C. Laguna origen pluvial (31°33°23,4”S - 60°39°46,8°0), La Guardia, Santa Fe.

D. Parque Urquiza (31°43°59”’S - 60°31°7,3”°0), Parana, Entre Rios.

E. Reserva Natural de Uso Maultiple Parque General San Martin (31°40°29”S -
60°20°13°0), Parana, Entre Rios.

F. Parque del Sur (31°39°51,7”S - 60°42°47,9°0), Santa Fe, Santa Fe.
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Figura 8. Area de estudio y sitios de colecta.
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3.2. Seleccion v descripcidn de las especies

3.2.1. Depredadores

Belostoma elongatum (Montandon, 1908) (Figura 9) pertenece a la familia
Belostomatidae (belostomatidos) del orden Hemiptera del suborden Heteroptera; que
agrupa las comtnmente llamadas chinches acuaticas. Esta especie presenta una
distribucion cosmopolita y se las encuentra principalmente en cuerpos de agua Iénticos. La
mayoria de las especies son relativamente grandes (1-12 c¢cm) y zoofagas que depredan
moluscos, crusticeos, peces y anfibios con una estrategia del tipo sit-and-wait (Menke,
1979). Estos hemipteros poseen un aparato suctopicador, que consta de un sistema de
piezas con estiletes que clavan en los tejidos de la presa y que permite la inyeccion de saliva
venenosa paralizante, la cual ademds posee enzimas pre digestivas facilitadoras de la
absorcion del alimento. Adicionalmente, estos depredadores poseen un primer par de patas
raptoras ensanchadas en la base y muy afinado en el extremo con una terminacién en
forma de ufia que actdan a modo de pinzas para la captura y manipulacion del alimento.
Las patas del segundo y tercer par son largas y aplanadas, con flecos de pelos que aumentan
la propulsion al nadar y ufias que sirven para anclarse a la vegetacion acudtica.
Generalmente, estos organismos se ubican debajo de la pelicula superficial de agua, mas o
menos en contacto con la superficie, y suelen asomar sus sifones para respirar oxigeno

atmosférico, aunque también pueden volar y caminar a nivel del suelo.

Figura 9. Dos individuos de Belostoma elongatum alimentandose de larvas de Rbinella
arenarum. Barra= 1 cm

B. elongatum fue hallada frecuentemente en los ambientes muestreados durante el
periodo de muestreos y ensayos, respondiendo exitosamente a las condiciones controladas

de laboratorio. Asimismo, la relacion depredador-presa fue corroborada en ensayos
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preliminares (realizados en enero 2017) donde se confirmé que B. elongatus se alimenta
de larvas de las especies de anuros incluidas en este trabajo y en diversos trabajos
publicados anteriormente (Kehr y Schnack, 1991; Kehr y Gomez, 2009; Gomez y Kehr,
2011a; Gomez y Kehr, 2013).

3.2.2. Presas

Se seleccionaron tres especies de anfibios anuros nativos en estadio larval como
presas. Cada especie seleccionada pertenece a distintas familias y poseen una gran
representatividad en la region (Lajmanovich, 2000; Peltzer y Lajmanovich, 2007). Las
presas seleccionadas en fase larval, presentaban distinta coloracién, comparando especies
con probada capacidad de repulsion o palatabilidad a depredadores. A continuacién, se
describen las especies seleccionadas:

® Rbinella arenarum. Familia: Bufonidae
e Physalaemus albonotatus. Familia: Leptodactylidae; Subfamilia: Leiuperinae
e Scinax nasicus. Familia: Hylidae; Subfamilia: Hylinae

R. arenarum (Hensel, 1867). Nombre vulgar, “sapo comuin”.

Larvas: Formula bucal: 1, 1-1/3. Las larvas de esta especie son benténicas, de coloracion
aposematica negruzca, con o0jos en posicion dorsal y con una aleta caudal medianamente
desarrollada y suelen formar agregados larvales (Schmajuk y Segura, 1982; Kehr, 1994a;
1994b). Adultos: alcanzan un gran tamano (80-120 mm), poseen una cabeza algo concava,
ancha y robusta, con marcadas crestas cefalicas, ojos prominentes con pupila horizontal y
timpano visible y redondo. Ademads, poseen una cresta a lo largo del labio superior y
glandulas paratiroides alargadas y subtriangulares que finalizan en una cadena ganglionar
hacia los flancos. El dorso marrén-verdoso manchado y la zona ventral es blanquecina,
poseen membranas interdigitales solo en los miembros posteriores y con desarrollo
moderado. Estos sapos tienen hdbitos terrestres con un home-range reducido y se
distribuyen en ambientes diversos, presentan una dieta generalista, aunque con preferencia
a insectos (hormigas, coledpteros y larvas de lepidopteros), isopodos terrestres, dcaros,
lombrices y pequefios vertebrados (Lajmanovich, 1995; Attademo y col., 2007; Duré y
col., 2009; de Oliveira y col., 2017). Esta especie presenta un patréon reproductivo
explosivo tras fuertes lluvias de los meses agosto a marzo, aunque tienen un ciclo sexual
potencialmente continuo. Se reproduce en ambientes temporales, permanentes y

semipermanentes. Los huevos oscuros (4000-5000 por hembra) son puestos en cordones
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gelatinosos transparentes o ristras (Figura 10) que se depositan en el fondo del cuerpo de

agua (Cei, 1980).

Figura 10. Ristra de huevos en masa gelatinosa (A), larva (B) y juvenil (C) de Rhinella
arenarum. Barra= 1 cm

P. albonotatus (Steindachner, 1864). Nombre vulgar, ranita llorona.

Larvas: Formula bucal: 1, 1-1/1-1, 2. De habitos bentonicos, poseen un color marrén claro,
con manchas oscuras dispersas y zona intestinal de tonos plateados. El cuerpo es de forma
ovoidal siendo este mds ancho que alto. El hocico es redondeado y las narinas estain mads
cercanas a los ojos que al hocico. La cola posee la punta redondeada y abarca mas de la

mitad del largo del cuerpo (Kehr y col., 2004).

Adultos: de tamafio pequeio (~30 mm), en vista dorsal poseen un hocico acuminado, ojos
en posicion lateral y timpano visible. El dorso es de color verde liso o parduzco grisiceo
con manchas o lineas longitudinales oscuras y una franja marrén oscura desde el hocico
hasta la ingle. Ademas, posee dos cadenas glandulares laterales claras, rodeadas de marrén,
desde el ojo hasta la ingle. El vientre es blanquecino con manchas oscuras en garganta y
torax. En el labio superior poseen cuatro bandas verticales oscuras alternadas con bandas
gris—blancuzco. Las extremidades presentan bandas marrones transversales y carecen de
membranas interdigitales. Son de habitos semiterrestres y son frecuentes en charcos. Su
actividad se inicia en primavera pero se concentra en el verano y poseen una estrategia de
forrajeo intermedia entre activa y pasiva. Las principales presas de esta especie son
hormigas, coledpteros, colémbolos, isopodos, aranas, ortopteros y hemipteros acudticos
principalmente de la familia Gerridae (Peltzer y col., 2010). Esta especie se reproduce en
cuerpos de aguas temporales o semipermanentes y presenta un periodo reproductivo entre
los meses de septiembre a mayo, siguiendo un patrén explosivo tras lluvias abundantes.

Los huevos son depositados en una masa de espuma que flota en la superficie del agua
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formada por la secrecion de sustancias albuminosas por parte de la hembra. Los machos

cantan flotando en la superficie del agua abierta sobre zonas inundadas (Figura 11).

Figura 11. Nido de espuma (A), larva (B) y juvenil (C) de Physalaemus albonotatus.

Barra=1 ¢m

S. nasicus (Cope, 1862). Nombre vulgar, ranita trepadora hocicuda.

Larva: Formula bucal: 2(2)/3. De habitos necténicos, posee un cuerpo algo mas alto que
ancho. En vista lateral, la forma del cuerpo es practicamente triangular. Los ojos son
laterales. Las narinas son dorsolaterales y estan localizadas mas cerca de los ojos que del
hocico. Presentan una coloraciéon amarronada, con una zona interorbital mas oscura. En
vista lateral el color es marrén. En una vista ventral, la zona del intestino es de color
metalico mientras que la aleta caudal es transparente, con pequenias manchas de melanina

(Kehr y Duré, 1995).

Adultos: de tamafio mediano (27-35 mm) con hocico redondeado en vista dorsal y
truncado en vista lateral. Ojos en posicion lateral y timpano circular y visible. Piel del
dorso, garganta y torax lisa, y el resto con granulaciones. Los dedos de extremidades
superiores e inferiores terminados en discos adhesivos, algo truncados, y con membrana
interdigital del miembro posterior desarrollado y con reborde cutaneo. El dorso es de color
pardo a marrén oscuro o sepia con manchas claras o lineas diluidas y el vientre blanco o
amarillento con tinte rosado cerca de las extremidades. Poseen ademas una mancha
interescapular en forma de X. Esta especie habita praderas y humedales asi como ambientes
periurbanos y viviendas rurales. Activas casi todo el afio y de hdbitos arboricolas. Estas

ranas tienen una dieta generalista, con una estrategia de captura al acecho con una
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alimentacion principalmente de dipteros, homdpteros, coledpteros y arafias (Peltzer y
Lajmanovich, 1999). Posee un patrén reproductivo continuo a lo largo de todo el afio en

ambientes acudticos temporales y permanentes. Los huevos son puestos formando una

masa globosa flotante o adherida a objetos sumergidos (Figura 12). El ingreso de juveniles

a la poblacioén es explosivo durante diciembre, pero se prolonga hasta el otofio.

Figura 12. Puesta (A), larva (B) y juvenil (C) Scinax nasicus. Barra= 1 cm

3.3.3. Recoleccidn v acondicionamiento de depredadores v presas

Para la recoleccion de depredadores y presas se utilizé la técnica de muestreo activo
con redes de mano a lo largo de transectas perimetrales iniciadas en puntos seleccionados
al azar (Peltzer y col., 2004). Las redes con malla de 3 mm de apertura, con marco metélico
en forma de letra D y manipulada mediante un mango de 1,20 m de longitud fueron
arrastradas por los margenes de las lagunas y charcos en zonas con y sin presencia de

macrofitas, principalmente por Lemndaceas, Azolla sp., Pistia stratiotes y Salvinia herzogii).

Los depredadores y las presas fueron inmediatamente transportados in vivo al
laboratorio en recipientes que contenian agua de la charca de origen y acondicionados en
el Médulo Experimental de la Laboratorio de Ecotoxicologia de la Facultad de Bioquimica
y Ciencias Biologicas de la Universidad Nacional del Litoral (PICT 2015 N°470), en
peceras de vidrio (37 ¢m de longitud, 20 cm de ancho y 25 cm de alto) con 10 L de agua
declorinada bajo condiciones estandares de laboratorio (agua declorinada a 25 = 2° C, pH
= 7, fotoperiodo 12/12 h luz/oscuridad). Los depredadores se colocaron en recipientes

separados de los huevos y larvas de anfibios, que fueron agrupadas por especie y colocadas
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en un mismo recipiente. Tanto la captura como el mantenimiento y los experimentos se
realizaron de acuerdo a las recomendaciones de la ASIH (2001) y el Manual de técnicas y
protocolos para el relevamiento y estudio de anfibios de Argentina (Lips y col., 1999).
Por otra parte, la determinacién taxonémica de B. elongatum fue realizada segin
Aristizabal-Garcia (2017) mientras que para las larvas de anfibios, la determinacion
taxondémica y nomenclatural se llevdé a cabo mediante el uso de claves especificas 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) y mediante la comparacién con material de
referencia preservado en la Coleccion Herpetoldgica del Laboratorio de Ecotoxicologia de

la Facultad de Bioquimica y Ciencias Biologicas de la Universidad Nacional del Litoral.

Ninguna de las especies de anuros incluidas en este trabajo de tesis doctoral, se
encuentra categorizada como amenazada a escala internacional (IUCN, 2004) ni a escala
regional (Vaira y col., 2012). Las poblaciones de estas especies se distribuyen naturalmente
en gran diversidad de ambientes como pastizales, bosques y humedales (Attademo y col.,
20035; Peltzer y col., 2006; Peltzer y Lajmanovich, 2007; Duré y col., 2009; Lajmanovich
y col., 2010). Sin embargo, la pérdida de habitat, que incluye fundamentalmente la
alteracion de los ambientes boscosos, la conversion de areas naturales en campos de
agricultura o de pastoreo, la alteracion de humedales y la consecuente contaminacién por
agroquimicos, productos farmacéuticos, materia organica de multiples origenes y el avance
del urbanismo (Vaira y col., 2012; Peltzer y col 2018), han llevado a estas especies a llevar
a cabo su ciclo biolégico y a reproducirse en lagunas agricolas temporales producidas por
las lluvias estacionales, donde se concentra una gran cantidad de agroquimicos utilizados
para la fertilizacion y el control quimico de plagas de los principales cultivos extensivos

del area.

3.3.4. Formulacién seleccionada del herbicida glifosato

Se evaluaron los efectos de la formulacion comercial de glifosato Roundup®
Controlmax (GLY) de la marca Monsanto, actualmente Bayer, por ser ecolégicamente mas
relevante siendo que el i.a no se aplica masivamente sino en soluciones junto a
coadyuvantes POEA, que pueden contribuir a su toxicidad en anuros (Relyea y Jones,
2009; Lajmanovich y col., 2010). Las soluciones de ensayo se prepararon teniendo en
cuenta la concentracion del i.a en el formulado y disolviendo concentraciones especificas

de las respectivas en agua de red declorada.
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3.3.5. Pictogramas de las especies de anfibios anuros vy de los estresores evaluados

En el desarrollo de esta tesis doctoral se utilizaron los siguientes pictogramas para

facilitar la comprension de los gréficos (Figura 13):

B. elongatum RoundUp R. arenarum P. albonotatus S. nasicus
(con) (con) (larva) (larva) (larva)

s >

34

!
B. elongatum RoundUp R. arenarum P. albonotatus S. nasicus
(sin) (sin) (juvenil) (juvenil ) (juvenil)

A

- % %

-/

Figura 13. Pictogramas de las especies de larvas y juveniles anuros: Rhinella arenarum,
Physalaemus albonotatus y Scinax nasicus, y de los factores estresantes a las que fueron
expuestas: Belostoma elongatum y la formulacion comercial de glifosato Roundup®
Controlmax.

3.4. Disenos experimentales

Se diseniaron cuatro experimentos de distinta duracion: dos de toxicidad a corto
plazo (EA1 y EA2; 24h y 5 min respectivamente) y dos de toxicidad a largo plazo (EC1 y
EC2; “40-60 dias).

3.4.1. Experimentos agudos a corto plazo

3.4.1.1. Experimento agudo 1 (EA1): Bioensayo de toxicidad aguda de una formulacién

comercial de glifosato en larvas de R. arenarum

Los datos obtenidos mediante la realizacion de ensayos de toxicidad son
fundamentales para establecer criterios que permitan la conservaciéon de la estructura y
funciones del ecosistema (Heugens y col., 2001, Jager y col., 2006). El término toxicidad
se refiere a la propiedad fisiolégica o bioldgica que determina la capacidad de una sustancia
quimica para causar perjuicio o producir dafios a un organismo vivo por medios no
mecanicos cuando dicha sustancia entra en contacto con una superficie corporal (piel, ojos,

mucosa del sistema digestivo o respiratorio) (OMS, 2019).
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El primer paso de este trabajo consisti6 en realizar una prueba de toxicidad aguda
de 24 h para estimar el rango de concentraciones de GLY que produce una respuesta
observable y cuantificable en los organismos bajo condiciones controladas de laboratorio
en términos de mortalidad (Rand y Petrocelli, 1985). El mismo se realiz6 con la especie R.
arenarum por ser la especie con mayor fecundidad de las tres especies estudiadas (Celi,
1980) y de la que hubo mayor disponibilidad de larvas durante el periodo de realizacion
de esta tesis. Se realizo por triplicado y bajo condiciones controladas de temperatura (25
+ 2°C) y fotoperiodo (12/12 h luz/oscuridad) en la Sala de Bioensayos del Laboratorio de
Ecotoxicologia de la ESS-FBCB-UNL vy de acuerdo con las normas estandarizadas de

USEPA (1975, 2002).

Se prepararon catorce concentraciones de GLY (10; 12,55 155 17,55 20; 22,5;
255 27,55 305 32,55 355 37,5; 40; 42,5 mg/L i.a.) matematicamente relacionadas por un
factor de dilucién, y un control negativo (sin plaguicida). El rango de concentraciones
analizadas fue determinado considerando la informacién obtenida a partir de ensayos
preliminares. Por cada concentracion, cinco larvas de anfibios en estadios 36-39 (Gosner,
1960) fueron colocadas aleatoriamente en frascos de vidrio (12,5 cm de didametro y 13,5
cm de altura) conteniendo la solucién de ensayo, siendo el volumen total el mismo en todas
las unidades experimentales (1 L). La seleccion de estos estadios de desarrollo se
fundament6 en la estabilidad de rasgos morfologicos y metabdlicos clave, con algunas
reservas respecto al desarrollo de las patas traseras (Gosner, 1960). En ningun caso se
adicion6 alimento durante el periodo de ensayo (USEPA, 1989; 2002). Se determiné la
mortalidad fisiolégica por la ausencia de respuesta al ser estimulados con una varilla de

vidrio luego de las 24 h desde el inicio de la exposicion.

3.4.1.1.1. Analisis estadisticos (EA1)

La sensibilidad de las larvas de R. aremarum al GLY se expresé como la
concentracion que produce la mortalidad del 50% de los individuos luego de 24 h de
exposicion (CLso/24h). Se expresa en miligramo (mg) del toxico por kg de peso vivo y se
informa la especie de estudio, el sexo, la via de absorcién, y el tiempo de exposicion por
relacién existente entre el tiempo de exposicion y la toxicidad (Eaton y Gilbert, 2008).
Para la estimacion de la CLs y sus respectivos IC (o = 0,05), se realiz6 un analisis Probit
con distribuciéon de valor extremo mds pequeno. Ademds, se determinaron la
concentraciéon minima donde atn se observa efecto de mortalidad (LOEC, por sus siglas
en inglés Lower Observable Effect Concentration) y la concentracién donde el toxico no
produce la muerte de los organismos (NOEC, por sus siglas en inglés No Observable Effect

Concentration).
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3.4.1.2. Experimento agudo 2 (EA2): Evaluacién del comportamiento a corto plazo de

larvas R. arenarum, P. albonotatus vy S. nasicus, a senales del depredador B. elongatum v

a una concentracion ambientalmente relevante de glifosato

Con el objetivo de evaluar la respuesta de larvas de las especies R. arenarum, P.
albonotatus y S. nasicus a senales del depredador B. elongatum y a una concentracion
ambientalmente relevante de GLY, se realiz6 un experimento de mediciones repetidas en
cada especie de anuro. El experimento const6 de tres tratamientos: control (C; 2 L de agua
declorinada), depredador (D; agua declorinada con sefiales quimicas de un individuo de B.
elongatum en 2 L de agua durante 24 h) y GLY (G; solucion de 1,5 mg/LL GLY). Se coloco
sucesiva y aleatoriamente con intervalos de 30 min un renacuajo de cada especie (n=10,
34-39 de Gosner) por recipiente ovalado de 47 cm x 29 ¢cm y durante 5 minutos se registro
el comportamiento de cada individuo en los tres tratamientos con una camara Motic® de
10MP ubicada en la parte superior (Figura 14). Los videos generados luego de 1 min de
aclimatacién fueron analizados con el software de video-tracking Smart 3.0.03 (Panlab
Harvard Apparatus®) que convierte la imagen de la silueta de los renacuajos en pixeles en
una arena digitalizada y registra la posicion de los individuos en el volumen de agua en
momentos definidos (Figura 15) (Noldus y col., 2002) lo que permitié la determinacion de

las siguientes variables:

Distancia Total Recorrida (DT, cm)
Velocidad Maxima (Vmax, cm/s)
Velocidad Media (Vmed, cm/s)
Actividad Global (AG, m)

Figura 14. Set up para la grabacion y analisis de estudios de comportamiento de larvas de
anuros expuestas a seflales de depredadores y de una concentracion relevante de glifosato.
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Figura 15. Videotracks representativos del comportamiento de larvas de Rbinella
arenarum expuestas a C (agua declorinada), P (sefales quimicas de Belostoma elongatum.),
G (1,5mg/L glifosato). En verde la zona interior (Zi), en rojo zona exterior (Ze), en negro
recorrido del individuo.

3.4.1.2.1. Analisis estadisticos EA2

El efecto de la presencia de depredadores y del herbicida GLY sobre el comportamiento de

las especies se evalud a través de un ensayo de mediciones repetidas ANOVA con 10
individuos de estadios 35-39 (Gosner, 1960) por especie. En el caso de hallarse diferencias

significativas se realiz6 un test post hoc de Bonferroni.

3.4.2. Experimentos a largo plazo

3.4.2.1. Experimento crénico 1 (EC1): Evaluacion del crecimiento v desarrollo de las

larvas de R. arenarum expuestas a senales del depredador B. elongatum v a una

concentracion ambientalmente relevante de glifosato

En larvas de anfibios, una de las respuestas al estrés es el aumento del forrajeo y de la
movilizacién de las reservas de energia a través de la lipogénesis que, a su vez, puede
acelerar crecimiento y desarrollo (Crespi y Denver 2004; 2005). En este contexto, se
determind la distribucion de los estadios de desarrollo segtin Gosner (1960) de las larvas
de R. arenarum al momento de la primer metamorfosis expuestos cronicamente y durante
todo el desarrollo a un estresor natural (B. elongatum) y a uno de origen antrépico (GLY)
en condiciones ecoldgicas realistas. La evaluacion del crecimiento y desarrollo se llevé a
cabo tnicamente en esta especie por ser la mas fecunda de las incluidas en este trabajo y
de la cual se dispuso una cantidad adecuada de individuos desde estadio embrionario
(Gosner 1-14). Este ensayo consté de un disefio factorial de exposiciéon créonica 2 x 3 con
una combinacién de senales de depredadores: P: depredadores; PGL: depredadores + GLY
1,5 mg/L. y PGH: depredadores + GLY 2,5 mg/L. y de tres niveles de concentraciones
ambientalmente relevantes de GLY: C: 0 mg/L; GL: 1,5 mg/L y GH: 2,5 mg/L. Para esto,
se colocaron aleatoriamente 50 embriones en peceras rectangulares de 20 L (40x20x20

cm) a 25 °C de temperatura con un ciclo de 12:12 h luz/oscuridad. Cada tratamiento se
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realiz6 por triplicado (n total=150) y la solucién de las peceras se reemplazd una vez por
semana con alimentacion ad libitum de lechuga hervida. Asimismo, un individuo adulto
de la especie depredadora B. elongatum, se colocé en un recipiente sumergido en un
extremo del acuario que permitia la circulacion de agua, pero no el paso de los individuos
en los tratamientos P, PGL y PGH (Tabla 5). Las peceras se controlaron diariamente,
extrayendo a los individuos proximos a metamorfosear y para colocarlos en recipientes
circulares inclinados a modo de que los individuos puedan mantenerse en el agua o fuera
de ella segin lo requieran. Una vez reabsorbida la cola, se evaluaron tres variables de
crecimiento en cada individuo: largo total (LT), peso y ancho de cabeza. EI LT y el ancho
de cabeza se midieron utilizando un calibre Vernier, mientras que el peso fue determinado

con una balanza con una precision de 0,01g.

Tabla 5. Disefio factorial de exposicion crénica 2 x 3 con una combinacion de sefiales de
depredadores (Belostoma elongatum) y de dos concentraciones (1,5 mg/L y 2,5 mg/L) de
GLY.

Tratamiento C GL GH P PGL PGH

& v v v

1,5 mg/L GLY v v

2,5 mg/L GLY v v
3.4.2.1.1. Analisis estadistico EC1

Para comparar las distribuciones de estadios de desarrollo de Gosner entre los tratamientos
C, GL, GH, P, PGL y PGH, se utilizaron el estadistico R del analisis de similitud
(ANOSIM) seguido por un andlisis del porcentaje de similitud (SIMPER) segun Clarke
(1993), el indice de Jaccarizado de Czekanowski y el método de clustering o clasificacion

UPGMA.

El estadistico R del ANOSIM esta basado en la diferencia de los rangos medios

entre grupos rB y dentro de los grupos rW. Asi, R se define como:
R = 4(rB-rW)/ [n(n-1)]

Donde n es el nimero total de tratamientos. El valor de R varia entre 0 y 1, donde
el valor 0 indica una agrupaciéon completamente aleatoria y los valores positivos de R
indican que las diferencias entre grupos son mayores que dentro de los mismos. Se
realizaron 9999 permutaciones y en el caso de encontrarse diferencias significativas se

realizaron comparaciones entre pares de grupos.
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El método SIMPER fue utilizado para determinar qué estadios fueron los
principales responsables para una diferencia observada entre tratamientos en el caso de
encontrarse diferencias significativas con ANOSIM (Clarke, 1993). Se utiliz6 la medida de
similitud de Bray-Curtis para calcular la disimilitud promedio para todos los grupos y entre

grupos o pares.

El indice de Jaccarizado de Czekanowski (Schubert y Telcs, 2014) es un indice de
similitud que proporciona un valor porcentual dnico relacionado con la abundancia

proporcional de estadios en comtin para ambas comunidades (Jongman y col., 1995).

La clasificacion Unweighted pair-group average (UPGMA) se basa en la
identificacion de las parejas de grupos mas similares y en el calculo de la media de las
distancias entre grupos o tratamientos segin el método Bray-Curtis para construir un

dendrograma de relaciones (Bray y Curtis, 1957).

Finalmente, para comparar los efectos principales e interacciones de los juveniles
una vez reabsorbida la cola, se realiz6 un ANOVA de dos vias con la presencia/ausencia
de PRED vy tres concentraciones de GLY (con 2 y 3 niveles respectivamente) para evaluar
diferencias en el LT, peso, el indice de condicion corporal (BCI = peso/LT?) y ancho de

cabeza. Se realiz6 un test post hoc de Tukey para encontrar diferencias entre tratamientos.

Los analisis ANOSIM, SIMPER vy el arbol de relaciones UPGMA fueron calculados
con el programa PAST (4.0) mientras que el indice de Czekanowski y el ANOVA de dos

vias fueron calculados con el software SPSS (v.23).

3.4.2.2. Experimento crénico 2 (EC2): Evaluacidn de los efectos de la exposicién crénica

a glifosato y a depredadores en variables morfométricas, enzimaticas y hormonales de

larvas de R. arenarum, P. albonotatus v S. nasicus

En este experimento, se evaluaron los efectos de una exposicién crénica a la
formulacién comercial del herbicida GLY (Roundup® Controlmax, GLY) empleando una
concentracion ambientalmente relevante sobre individuos de R. arenarum, P. albonotatus,
y S. nasicus desde estadios embrionarios hasta la finalizacién de la metamorfosis, en
presencia o ausencia del depredador B. elongatum (PRED). En este ensayo, la
determinacion de los marcadores morfométricos, enzimaticos y hormonales se realizaron
en dos momentos distintos del desarrollo: en estadios prometamorficos de la fase larval y
post-metamorfosis. Para evaluar los efectos principales de la exposicion cronica al GLY,

de los PRED vy sus interacciones, se realizé un disefio de bloques aleatorizados con una
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combinacién factorial 2 x 2 de sefiales de presencia y ausencia de depredadores y del
herbicida GLY (2,5 mg/L. GLY) en las tres especies y en los dos estadios de desarrollo
previamente mencionados. Para garantizar la cantidad de muestras requeridas en la
determinacion de los biomarcadores propuestos pre y post metamorfosis; en cada especie,
se colocaron aleatoriamente y por cuatriplicado 20 embriones para el caso de R. arenarum
y P. albonotatus y 20 larvas estadios 26-30 (Gosner, 1960) de S. nasicus por tratamiento
(C, G, Py PG) en peceras rectangulares de 10 L a 25 °C de temperatura con un ciclo de
12:12 h luz/oscuridad (Tabla 6). De estos grupos iniciales, una proporcién fue eutanizada
en estadio larval para realizar la determinacion de biomarcadores y morfologia geométrica
y otra fue criada hasta la etapa juvenil para realizar los analisis en etapa post metamorfica.
La solucion de las peceras fue reemplazada una vez por semana y se suministr6 lechuga
hervida ad libitum como alimento para los renacuajos hasta que alcanzaron la
metamorfosis. En los tratamientos P y PG, se incluy6 ademas un individuo adulto de la
especie depredadora B. elongatum en un recipiente sumergido en un extremo del acuario,
lo que permitia la circulaciéon de agua, pero no el paso de los individuos. La toma de
imagenes para los andlisis de morfometria geométrica y de muestras de tejido para la
determinacion de las enzimas AChE y GST; las hormonas CORT, T3 y T4 fueron extraidas
de individuos en los estadios larvales 35-39 (Gosner, 1960) y luego de la absorcion

completa de la cola.

Tabla 6. Disefio factorial de exposicion cronica 2 x 2 con una combinacion de

presencia/ausencia de senales de depredadores Belostoma elongatum y de 2,5 mg/L. de

glifosato.
Tratamiento C GH P PGH
& v v
2,5 mg/L GLY v v

3.4.2.2.1. Morfometria y tamano corporal

Se utilizaron herramientas de morfometria geométrica para detectar cambios morfologicos
como alteraciones en la aleta caudal, los musculos de la cola, en el tamano relativo de la
cola y el cuerpo inducidos por el stress (depredadores, glifosato o su interaccién). Para
esto, por cada tratamiento se tomaron fotografias digitales de individuos en estadios
prometamorficos 35 a 39 (Gosner, 1960) e individuos juveniles una vez finalizada la
metamorfosis y de la reabsorciéon de la cola. Se evaluaron larvas de R. arenarum (n=48),

P. albonotatus (n=47) y de S. nasicus (n=41) y juveniles de P. albonotatus (n=28) y S.
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nasicus (n=27). La morfometria geométrica de juveniles de R. arenarum no fue evaluada.
Las imagenes de las larvas fueron tomadas en plano sagital mientras que las de los juveniles
se tomaron en plano frontal. A continuacién, se colocaron 14 puntos anatémicos o
landmarks sobre las imdagenes de los prometamoérficos de R. arenarwm, 23 en P.
albonotatus y S. nasicus, 9 landmarks en los juveniles de P. albonotatus y 11 en los de S.
nasicus (Figura 16 A-E) con el software tpsDig2 version 2.31 (Rohlf, 2017).. Los
landmarks corresponden a puntos anatomicos homoélogos empleados para registrar las
coordenadas que definen la posicion de un cardcter morfoldgico en el espacio y que
caracterizan la forma y el tamafio de los renacuajos o juveniles (Ferland-Raymond vy
Murray, 2008). Posteriormente, con el objetivo de eliminar los efectos de escala, de
orientaciéon y de posicion, se realizé un andlisis de super-imposicion generalizado de
procrustes (GPA) (Rohlf y Slice, 1990; Bookstein, 1991) con el programa tpsRewl version
1.69 (Rohlf, 2017). Con el mismo software, se extrajeron los valores de centroide (tamafo
del centroide; TC) y se ejecutd un andlisis de las deformaciones relativas o relative warps,
el cual describe el cambio en la forma dentro de los diferentes grupos como deformaciones
de los landmarks en relaciéon a una configuracién consenso de todos los especimenes
utilizando el estadio de Gosner como covariable. El TC se calcul6 como la raiz cuadrada
de la suma de las distancias al cuadrado desde cada landmark hasta el centroide o centro
geométrico. El tamafo del centroide es una métrica de tamano ttil porque es independiente
de la forma (Zelditch y col., 2004). Ademas se teste6 la existencia de alometria con una
regresion multivariada utilizando el TC como variable independiente y las coordenadas de
Procrustes como variable dependiente. Se realiz6 una correccién de tamafo teniendo en

cuenta los residuos de regresion con el programa Morpho].

Finalmente, se realizé un analisis de variables candnicas (AVC) a partir de los
residuos de la regresion lineal de las coordenadas de Procrustes y del TC, con el fin de
observar las tendencias de variacién y agrupamiento de los individuos con el programa
Morpho] (version 1.06d). De esta manera, se evalué la existencia de diferencias
significativas entre grupos a partir de las distancias de Procrustes por la prueba de
permutacion con 10000 iteraciones. El AVC se utiliza para separar grupos previamente
conocidos y proporciona una ordenaciéon que maximiza la separacién de las medias de los
grupos en relacion con la variaciéon dentro de los grupos (Darlington y col., 1973).

Adicionalmente, se midi6 la LT y se registro el peso corporal de cada individuo.
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Figura 16. Numero y ubicacion de landmarks segin estadio y especie de anuros. A. Larva
Rbinella arenarum; B. Larva Physalaemus albonotatus; C. Larva Scinax nasicus; D. Juvenil
Physalaemus albonotatus; E. Juvenil Scinax nasicus.

3.4.2.2.2. Procesamiento de muestras

Para la preparacion de las muestras, cada individuo (larvas estadio 35-39 de Gosner o
juvenil) se homogeneiz6 en tubos eppendorf con 500 pL de buffer 0,1% t-
octilfenoxipolietoxietanol (triton X-100) en 25 mM Tris (hidroximetil) aminometano
clorhidrato (pH 8,0) en frio, utilizando un homogeneizador pléstico para posteriormente
realizar las determinaciones bioquimicas correspondientes. Posteriormente, se
centrifugaron los homogenatos a 10.000 rpm durante 15 min. Por ultimo, se descarté el
pellet y el sobrenadante o extracto crudo se transfirié a un nuevo tubo eppendorf con su
rotulaciéon correspondiente. A su vez, sobre cada sobrenadante se calcul6 la concentracion
de proteinas totales (PT) presentes, mediante el método de Biuret (Kingsley, 1942)

utilizando el kit colorimétrico (Proteinas Totales AA, Wiener lab®).

3.4.2.2.3. Reactivos utilizados

La acetiltiocolina (AcSCh) y el 4dcido 35,5 -ditiobis-2-nitrobenzoico (DTNB) fueron
obtenidos de Sigma-Aldrich® (Alemania). El glutatién reducido (GSH) y el 1-cloro-2,4-
dinitrobenceno (CDNB) fueron suministrados por Acros-Organics® (EE.UU.). Los
reactivos Tris, Tritén y CaCl, fueron comprados en Biopack® (Argentina). Los kits
utilizados para la determinacién de hormonas fueron CORT (Cobas®, 11875116), T3
(Cobas®, 11731360) y T4 (Cobas®, 12017709).
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3.4.2.2.3.1. Enzimas

Se evalué la actividad de las dos enzimas que intervienen en distintos procesos
metabodlicos: AChE y GST. La actividad de la AChE se evalu6 segin el método Ellman y
col., (1961) con algunas modificaciones para su utilizacion en especies silvestres (Sanchez-
Hernandez, 2003; Sdnchez-Herndndez y Moreno-Sanchez, 2002, Sanchez-Hernandez y
col., 1997, 2004a). La reaccion para determinar su concentracién consiste en un extracto
crudo, 2 mM 4cido §,5'-ditio-bis-2-nitrobenzoico (DTNB), 20 mM acetiltiocolina
(AcSCh), 25 mM Tris-HCl y 1 mM CaCl, (pH 7.6). La variacion en la densidad optica se
registro con un espectofotometro JENWAY 6405 UV-vis a 410 nm durante 1 min a 25° C
y la actividad de la enzima AChE se expres6 como nmol min-1 mg-1 de PT utilizando un

coeficiente de extincion molar de 13,6x 10° M cm™.

Por otra parte, la actividad de la enzima GST se determiné por el método descrito
por Habig y col., (1974) y adaptado por Habdous y col., (2003) para la GST. La reaccion
colorimétrica para su cuantificacion se determiné mediante espectrofotdmetro con una
longitud de onda de 340nm en 100 mM de buffer Na-fosfato (pH 6.5), 2 mM 1-cloro-2,4-
dinitrobenceno (CDNB) y § mM de glutatién reducido (GSH). La cinética se determiné
por duplicado a 25°C vy la actividad de la enzima GST se expresé en nmol min™' ml' de

plasma utilizando un coeficiente de extincion molar de 9.6 x 10° M cm™.

3.4.2.2.3.2. Hormonas

Las concentraciones de CORT, T3 y T4 se determinaron con un inmunoensayo de
electroquimioluminiscencia (ECLIA). La extraccion de las muestras se realiz6 a partir del
homogeneizado en buffer fosfato en un tubo eppendorf que luego se centrifugd a 14000
rpm, a 4 °C durante 20 min para separar el sobrenadante (Gomez-Mestre y col, 2013), el
cual se reservé en ultra freezer a -70°C hasta el momento de la determinacion de la
concentracion de CORT, T3 y T4 segtn las indicaciones del fabricante del kit en un
analizador Modular Analytics E170 de Roche®. Las tres determinaciones hormonales se
basan en el mismo principio por lo que se explica la determinacion de la concentracion de
T4 a modo de ejemplo. La determinacion se trata de un inmunoensayo competitivo en
donde la T4 de la muestra y la T4 conjugada con biotina compiten por los sitios de unién
de un anticuerpo especifico anti T4 que se encuentra en cantidad conocida y que esta
marcado con Rutenio (Ru). Luego de cumplido el tiempo de incubacion, la T4 libre de la
muestra y la T4 conjugada con biotina se unen al anticuerpo marcado con Ru. Luego, en
una segunda etapa, se agregan las microparticulas recubiertas de estreptavidina que se

unirdn a la biotina-T4. Posteriormente, el complejo T4 unido al anticuerpo marcado con
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Ru y el complejo estreptavidina biotina-T4 unido al anticuerpo marcado con Ru se acerca
a una fase sélida imantada. En este sistema s6lo puede fijarse al imdn el complejo
anticuerpo marcado con Ru unido a T4-biotina-estreptavidina por las particulas
magnéticas que tiene esta ultima por lo que los elementos no fijados se eliminan por lavado.
Al aplicar una corriente eléctrica definida, el Ru genera una reaccién quimioluminiscente
cuya emision de luz se mide en un fotomultiplicador. Finalmente, la cantidad de T4 libre
serd inversamente proporcional a la cantidad de luz registrada, ya que, si el suero contiene
poca T4 libre la cantidad de T4-biotina unida al anticuerpo sera alta lo que deriva en
mayor formacién del complejo estreptavidina biotina ligado al anticuerpo marcado con

Ru y, por ende, en una mayor produccion de luz y viceversa.

3.4.2.2.4. Analisis estadistico (EC2)

A partir de los valores obtenidos mediante la morfometria geométrica, se realiz6 un analisis
de componentes principales (PCA) con el fin de obtener nuevas variables o PCA que
describan la relacion entre las variables analizadas. Ademas se realiz6 un ANOVA y un
test post-hoc LSD (Least Significant Difference) para establecer la significacion estadistica

de las diferencias observadas entre las submuestras de cada PCA.

Por otra parte, los efectos principales de los PRED, del herbicida GLY y de sus
interacciones  fueron determinados a través de un ANOVA dos vias
(glifosato*depredadores) considerando las variables dependientes LT, peso, BCI, AChE,
GST, CORT, T3, T4. Para el anilisis de LT, peso, BCI, AChE y GST en las larvas, se utilizo
el estadio de Gosner como covariable. El analisis estadistico de los datos de todos los

experimentos se realiz6 empleando el software SPSS 23 (IBM, Armonk, NY, USA).

4. RESULTADOS

4.1. Experimentos a corto plazo

4.1.1. Experimento agudo 1 (EA1): Bioensayo de toxicidad aguda de una formulacién

comercial de glifosato en larvas de R. arenarum

Se realiz6 un test de toxicidad aguda de 24 h para larvas de la especie R. arenarum

expuestas al formulado comercial de GLY Roundup® Controlmax. El CLsy/24h calculado
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fue 25,13 mg/L (IC 95% = 20,85-28,31), mientras que la concentracion NOEC fue de 12,5
mg/L y la LOEC de 15 mg/L no habiéndose registrado mortalidad en los tratamientos

control (Figura 17).
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Figura 17. Curva de supervivencia y su respectivo intervalo de confianza (95%) de larvas
de Rhbinella arenarum expuestas a distintas dosis del herbicida glifosato.
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4.1.2. Experimento agudo 2 (EA2): Evaluacién del comportamiento a corto plazo de

larvas R. arenarum, P. albonotatus v S. nasicus a senales del depredador B. elongatum v

a una concentracion ambientalmente relevante de glifosato

El ANOVA de medidas repetidas mostré que dos de las tres especies estudiadas mostraron
variaciones significativas en al menos una variable etolégica (Tabla 7, Figura 18-21). R.
arenarum mostrd diferencias significativas para las variables DTR, VMax y AG. P.
albonotatus no mostr6 cambios en el comportamiento (p> 0,05). S. nasicus presentd
diferencias para las variables DTR, VMax, VMed y AG. Los tests post hoc de Bonferroni
para R. arenarum determinaron un aumento para la variable DTR en presencia de GLY,
disminucién de la VMax por GLY y aumento de la AG por GLY. Los resultados de
Bonferroni para S. nasicus mostraron respuestas opuestas a las de R. arenarum con una

reduccion de la DTR, la VMax, VMed y AG.

Tabla 7. Parametros F y p del ANOVA de medidas repetidas para variables de
comportamiento de larvas de Rbinella arenarum, Scinax nasicus y Physalaemus
albonotatus del grupo control sin exposicion y luego de ser expuestas a sefiales quimicas
de Belostoma elongatum y glifosato (1,5 mg/L). Los asteriscos marcan diferencias
significativas entre tratamientos: * p < 0.05; ** p < 0.01; n = 10.

DTR VMax VMed AG
F p F p F p F p
R. arenarum 8,16 0,001** 4,69 0,024* 1,24 0,313 12,74 0,003**

Especie

P.albonotatus 1,81 0,192 0,99 0,391 2,83 0,091 092 0,416

S. nasicus 9,66 0,001** 3,96 0,037% 5,91 0,011* 4,23 0,030%
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Figura 18. Media e intervalos de confianza de la Distancia Total Recorrida de larvas de
Rbinella arenarum (izq.), Scinax nasicus (centro) y Physalaemus albonotatus (der.) en el
grupo control sin exposicién (C) y en tratamientos de exposicion a sefiales quimicas de
Belostoma elongatum (PRED) y glifosato (GLY 1,5 mg/L). Las letras por encima de las

barras representan diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Bonferroni, p <
0,05).
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Figura 19. Media e intervalos de confianza de la Velocidad Maxima de larvas de Rhinella
arenarum (izq.), Scinax nasicus (centro) y Physalaemus albonotatus (der.) en el grupo
control sin exposicion (C) y en tratamientos de exposicion a sefiales quimicas de Belostoma
elongatum (PRED) y glifosato (GLY 1,5 mg/L). Las letras por encima de las barras
representan diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Bonferroni, p < 0,05).
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Figura 20. Media e intervalos de confianza de la Velocidad Media de larvas de Rhinella
arenarum (izq.), Scinax nasicus (centro) y Physalaemus albonotatus (der.) en el grupo
control sin exposicion (C) y en tratamientos de exposicion a senales quimicas de Belostoma
elongatum (PRED) vy glifosato (GLY 1,5 mg/L). Las letras por encima de las barras
representan diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Bonferroni, p < 0,05).
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Figura 21. Media e intervalos de confianza de la Actividad Global de larvas de Rhinella
arenarum (izq.), Scinax nasicus (centro) y Physalaemus albonotatus (der.) en el grupo
control sin exposicion (C) y en tratamientos de exposicion a seiales quimicas de Belostoma
elongatum (PRED) y glifosato (GLY 1,5 mg/L). Las letras por encima de las barras
representan diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Bonferroni, p < 0,05).
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4.2. Experimentos a largo plazo

4.2.1. Experimento crénico 1 (EC1): Evaluacién del crecimiento v desarrollo de las larvas

de R. arenarum expuestas a senales del depredador B. elongatum v a una concentracién

ambientalmente relevante de glifosato

Se evalud la distribucion de los estadios de desarrollo de las larvas de R. arenarum el dia
de la primera metamorfosis en cualquiera de los tratamientos. La misma ocurri6 el dia 39
de exposicion en el tratamiento P, es decir, el tratamiento con sefiales de PRED y sin GLY.
Asimismo, en el diagrama de cajas y el histograma de la distribucion de frecuencias de
estadios de Gosner (Figura 22) se observa una predominancia de estadios mas avanzados
en el tratamiento P respecto al resto de los tratamientos, en coincidencia con los valores de

la mediana y la moda (Gosner =33; Tabla 8).

Ademis, se realizd un test estadistico multivariado ANOSIM para evaluar las
diferencias de la distribucion de estadios de desarrollo entre tratamientos que mostro
diferencias significativas (R=1; p=0,0002) seguido de un SIMPER con una disimilitud
promedio general de 27%. Tanto el analisis SIMPER, como el indice de similitud de
Czekanowski indicaron que los grupos mas similares entre si fueron C y PGH mientras
que los grupos con mayor disimilitud entre si fueron el tratamiento P y el C con distintos
grados de disimilitud entre el resto de los grupos (Tabla 9). En concordancia con estos
analisis, el dendrograma UPGMA separé el grupo expuesto a PRED del resto de los
tratamientos y ademads separa los tratamientos con GLY del control salvo por PGH

respecto a la distribucion de estadios de desarrollo (Figura 23).

Tabla 8. Mediana, moda, minimo y maximo de estadios de desarrollo segtin Gosner en
larvas de Rhinella arenarum en los diferentes tratamientos: 0 mg/L (C), glifosato 1,5 mg/L
(GL), glifosato 2,5 mg/L. (GH), predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L. (PGL),
predador + glifosato 2,5 mg/L (PGH) al momento de la primera metamorfosis.

R. arenarum C GL GH P PGL PGH
Mediana 28 30 30 33 30 28
Moda 28 28 29 33 28 28
- Minimo 26 26 26 26 26 25
Maximo 36 36 38 39 38 38
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Tabla 9. Inverso del indice de proporciones de Czekanowski (arriba) y de porcentaje de
disimilitud SIMPER (abajo) de los estadios de desarrollo segiin Gosner en larvas de
Rbinella arenarum en los diferentes tratamientos: 0 mg/L (C), glifosato 1,5 mg/L (GL),
glifosato 2,5 mg/LL (GH), predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L (PGL), predador +
glifosato 2,5 mg/L. (PGH). Los valores estdn expresados en porcentaje. Minimo y maximo

de similitud de cada analisis resaltado en negrita.

C GL GH P PGL PGH
C 24 25 47 30 11
GL 24 13 32 25 24
GH 26 14 31 21 22
P 46 32 32 27 43
PGL 30 26 21 27 27
PGH 13 24 23 43 28
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Figura 22. Diagrama de cajas (arriba) e histograma de los estadios de desarrollo segtin
Gosner de larvas de Rbinella arenarum con una combinacién factorial con
ausencia/presencia de depredadores y de tres concentraciones ambientalmente relevantes
del herbicida glifosato: 0 mg/L (C), glifosato 1,5 mg/L (GL), glifosato 2,5 mg/L. (GH),
predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L (PGL), predador + glifosato 2,5 mg/L (PGH).
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Figura 23. Dendrograma de similaridad segtin Bray-Curtis de los estadios de desarrollo
segin Gosner en larvas de Rhinella arenarum con una combinacion factorial con
presencia/ausencia de depredadores y de tres concentraciones ambientalmente relevantes
del herbicida glifosato: 0 mg/L (C), glifosato 1,5 mg/L (GL), glifosato 2,5 mg/L (GH),
predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L (PGL), predador + glifosato 2,5 mg/L
(PGH).

Una vez reabsorbida la cola y finalizada la metamorfosis se analizé la existencia de
diferencias en las variables de crecimiento peso, largo total, ancho de cabeza y BCI entre
tratamientos a través de un ANOVA de dos vias con dos niveles para el factor PRED
(ausencia/presencia) y tres niveles para el factor GLY (0 mg/L; 1,5 mg/L y 2,5 mg/L; Tabla
10). Los resultados obtenidos mostraron diferencias significativas en la variable peso luego
de la exposicion a PRED y GLY Figura 24 y 25). De manera similar, se encontraron
diferencias significativas para el LT luego de la exposiciéon a PRED, GLY e interacciones
(F=4,018; p=0,019) entre factores (Figura 26 y 27). La variable ancho de cabeza también
mostro diferencias significativas luego de la exposicion a PRED (F=28,656; p=0,0001),
GLY (F=5,717; p=0,004) e interacciones (F=4,923; p=0,008; Figura 28 y 29). Ademas se
detectaron interacciones para la variable BCI (F=3,28; p=0,039; Figura 30 y 31).
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Tabla 10. Valores de significancia del analisis de varianza de las variables largo total (LT),
peso, ancho de cabeza y BCI de juveniles de Rbhinella arenarum expuestas a depredadores
(PRED) y glifosato (GLY 0; 1,5 y 2,5 mg/L). Valores significativos (p<0,05) resaltados en
negrita.

Largo total Ancho de

R. arena P BCI
renarum cso (g) (mm) cabeza (mm)
F p F p F p F p
‘ PRED 18,36 00001* 16,615 20001 25456 00001 4567 503
GLY 3,68  0,026% 4657 001* 5717 0,004* 1,032 0,358

PRED*GLY 1,609 0,202 4,018 0,019* 4,923 0,008* 3,28 0,039*
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Figura 24. Grafico de cajas del peso de juveniles de Rbhinella arenarum con una
combinacion factorial con presencia/ausencia de depredadores y de tres concentraciones
ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L. (C), glifosato 1,5 mg/L (GL),
glifosato 2,5 mg/LL (GH), predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L (PGL), predador +
glifosato 2,5 mg/lL (PGH). Letras distintas por encima de los bigotes representan
diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Tukey, p < 0,05).
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Figura 25. Grafica de efectos principales del peso de juveniles de Rbinella arenarum de una
combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de depredadores y de tres
concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L; 1,5 mg/L y
2,5mg/L.
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Figura 26. Grafico de cajas del largo total de juveniles de Rhbinella arenarum con una
combinacion factorial con ausencia/presencia de depredadores y de tres concentraciones
ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L (C), glifosato 1,5 mg/L (GL),
glifosato 2,5 mg/L. (GH), predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L (PGL), predador +
glifosato 2,5 mg/l. (PGH). Letras distintas por encima de los bigotes representan
diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Tukey, p < 0,05).
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Figura 27. Grafica de efectos principales e interacciones del largo total de juveniles de
Rbinella arenarum de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores y de tres concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato:
0 mg/L, 1,5 mg/L y 2,5 mg/L..
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Figura 28. Grafico de cajas del ancho de cabeza de juveniles de Rhinella arenarum con una
combinacion factorial con presencia/ausencia de depredadores y de tres concentraciones
ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L (C), glifosato 1,5 mg/L (GL),
glifosato 2,5 mg/L (GH), predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L (PGL), predador +
glifosato 2,5 mg/lL (PGH). Letras distintas por encima de los bigotes representan
diferencias estadisticamente significativas (post hoc de Tukey, p < 0,05).
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Figura 29. Grafica de efectos principales e interacciones del ancho de cabeza de juveniles
de Rbinella arenarum de una combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores y de tres concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato
(GLY): 0 mg/L; 1,5 mg/L y 2,5 mg/L.
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Figura 30. Grafico de cajas del indice de condicion corporal (BCI) de juveniles de Rhinella
arenarum con una combinacién factorial con presencia/ausencia de depredadores y de tres
concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L (C), glifosato
1,5 mg/L (GL), glifosato 2,5 mg/L (GH), predador (P), predador + glifosato 1,5 mg/L
(PGL), predador + glifosato 2,5 mg/L. (PGH). Post hoc de Tukey, p > 0,05.
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Figura 31. Grifica de interacciones del indice de condicion corporal (BCI) de juveniles de
Rbinella arenarum de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores y de tres concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato:
0 mg/L; 1,5 mg/Ly 2,5 mg/L.
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4.2.2. Experimento crénico 2 (EC2): Evaluacidn de los efectos de la exposicidon crdnica a

glifosato v a depredadores en variables morfométricas, enzimaticas v hormonales de

larvas de R. arenarum, P. albonotatus v S. nasicus

4.2.2.1. Resultados de variables de morfometria clasica

Los resultados obtenidos a partir de la evaluacion del efecto de PRED y GLY sobre las
variables de crecimiento peso y largo total en larvas y juveniles de R. arenarum se detallan
en la Tabla 11. En larvas se observé un incremento significativo del peso (F=3,152;
p=0,035; Figura 32 y 33) y del largo total (F=3,769; p=0,046; Figura 34 y 35) luego de la
exposicion a GLY respecto al control. No se registraron diferencias significativas en

juveniles para ninguna de las variables analizadas.

Tabla 11. Valores de significancia del andlisis de varianza de las variables peso y largo
total (LT) de larvas y juveniles de Rbinella arenarum expuestas a 2,5 mg/L de glifosato
(GLY) y depredadores (PRED). Valores significativos (p<0,05) resaltados en negrita y
asterisco.

R. arenarum Peso (g) Largo Total (mm)
F p F p
Estadio de desarrollo 3,81 0,059 7,787 0,008*
PRED 0,15 0,701 1,254 0,27
-  GLY 3,152 0,035* 3,769 0,046
PRED * GLY 2,031 0,163 0,583 0,45
PRED 2,247 0,143 1,193 0,282
. GLY 1,393 0,246 1,837 0,184
PRED * GLY 0,005 0,941 0,256 0,616
Tratamiento
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Figura 32. Media e intervalos de confianza del peso en larvas y juveniles de Rbinella
arenarum sin exposicion (Control), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores
(PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 33. Grafica de efectos principales del peso de larvas de Rhinella arenarum de una
combinacion factorial con ausencia (0) presencia (1) de depredadores y de dos
concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L (izq.) y 2,5
mg/L (der.).
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Figura 34. Media e intervalos de confianza del largo total (LT) en larvas y juveniles de
Rhbinella arenarum sin exposicion (Control), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y
depredadores (PRED) e interacciéon entre los factores glifosato*depredadores (PRED*
GLY).
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Figura 35. Grafica de efectos principales del largo total de larvas de Rhinella arenarum de
una combinacién factorial con ausencia (0) presencia (1) de depredadores y de dos
concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0 mg/L. (izq.) y 2,5
mg/L (der.).

Se evaluaron los efectos de PRED y GLY sobre las variables de crecimiento peso y largo
total en larvas y juveniles de P. albonotatus a través de un ANOVA de dos vias (Tabla 12).
En larvas, los resultados obtenidos indican interacciones entre los factores PRED*GLY en
la variable peso (F= 5,005; p=0,0323; Figura 36 y 37). En juveniles se observé una
disminucion significativa en el peso luego de la exposicion a PRED (F=12,524; p=0,001;
Figura 36 y 38). No se registraron diferencias significativas de la variable LT en larvas ni

en juveniles (p>0,05; Figura 39).

Tabla 12. Valores de significancia del andlisis de varianza de las variables peso y largo
total (LT) de larvas y juveniles de Physalaemus albonotatus expuestas a 2,5 mg/L de
glifosato (GLY) y depredadores (PRED). Valores significativos (p<0,05) resaltados en
negrita y asterisco.

P. albonotatus Peso (g) Largo Total (mm)
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Gosner 13,115 0,001* 22,544 0,0001*
PRED 0,114 0,738 0,525 0,474
AP GLY 1,623 0,211 2,74 0,107
PRED * GLY 5,005 0,032% 0,546 0,465
PRED 12,524  0,001* 0,723 0,401
” GLY 0,038 0,847 0,006 0,937
' PRED * GLY 1,103 0,301 0,222 0,641

0,089

Peso (gr)
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Figura 36. Media e intervalos de confianza del peso en larvas y juveniles de Physalaemus

albonotatus sin exposicion (Control), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores
(PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 37. Grifica de efectos principales e interacciones del peso de larvas de Physalaemus
albonotatus de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5mg/L.

048

046

10427

Medias marginales estimadas

040

038

Peso (g)

GLY

= mgL
j— 5 mgL

~
'/ PRED
1

b

N,

Figura 38. Grifica de efectos principales del peso de juveniles de Physalaemus albonotatus
de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de depredadores y de dos
concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato (GLI): 0 mg/L vy

2,5mg/L.
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Figura 39. Media e intervalos de confianza del largo total (LT) en larvas y juveniles de
Physalaemus albonotatus sin exposicion (Control), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L)
y depredadores (PRED) e interaccién entre los factores glifosato*depredadores (PRED*
GLY).

Se determind el efecto de PRED y GLY sobre las variables de crecimiento peso (Figura 40)
y largo total (Figura 41) en larvas y juveniles de S. nasicus a través de un ANOVA de dos
vias (Tabla 13). Los resultados obtenidos demuestran un incremento significativo en la
variable largo total en juveniles expuestos a GLY (F=5,301; p=0,027; Figura 42). No se
registraron diferencias significativas en el peso y el LT de larvas ni el peso de juveniles

(p>0,05).

Tabla 13. Valores de significancia del andlisis de varianza de las variables peso y largo
total (LT) de larvas y juveniles de Scinax nasicus expuestas a 2,5 mg/L de glifosato (GLY)
y depredadores (PRED). Valores significativos (p<0,05) resaltados en negrita y asterisco.

S. nasicus Peso (g) Largo Total (mm)
F P F p
Gosner 6,556 0,015* 7,085 0,012*
PRED 0,856 0,361 0,021 0,886
\ GLY 0,639 0,429 1,82 0,186
PRED * GLY 2,951 0,095 0,977 0,33
PRED 0,925 0,342 0,128 0,723
GLY 0,925 0,342 5,301 0,027*
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‘ PRED * GLY 0,748 0,393 0,286 0,596
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Figura 40. Media e intervalos de confianza del peso de larvas y juveniles de Scinax nasicus
sin exposicion (Control), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores (PRED) e
interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 41. Media e intervalos de confianza del largo total (LT) en larvas y juveniles de
Scinax nasicus sin exposicion (Control), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) vy
depredadores (PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED*

GLY).

86



Largo total (mm)

oy PRED

™
13,24

13,0

Medias marginales estimadas

12,87

12,6

GLY &

N3l
&)

Figura 42. Grafica de efectos principales del largo total de juveniles de Scinax nasicus de
una combinacién factorial con ausencia (0) presencia (1) de depredadores y de dos
concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato (GLY): 0 mg/L (izq.) y
2,5 mg/L (der.).

4.2.2.2. Resultados de variables de morfometria geométrica

Respecto a la variable tamano de centroide, el Kruskal Wallis no mostré diferencias
entre tratamientos en larvas de R. arenarum (KW=0,159; p=0,984); de P. albonotatus
(KW=2,620; p=0,454); ni de S. nasicus (KW=1,595; p=0,661) ni en juveniles de P.
albonatus (KW=5,651; p=0,130) ni de S. nasicus (KW=1,595; p=0,661). Sin embargo, a
través del AVC de las distancias de Procrustes si se hallaron diferencias morfoldgicas
significativas entre tratamientos en larvas de la especie R. arenarum (Tabla 14). Las
diferencias en la morfologia de larvas de R. arenarum se dieron entre los tratamientos
control y GLY; control y PRED+GLY; GLY y PRED y PRED y PRED+GLY (Tabla 14,
Figura 43).

Ademids, el AVC no hall6 diferencias significativas entre tratamientos en larvas y
juveniles de las especies P. albonotatus y S. nasicus (Tabla 14, Figuras 44-47). En este
contexto, el porcentaje de varianza canénica CV1 fue de 45% para larvas de R. arenarum,
60% para larvas de P. albonotatus y 75% para larvas de S. nasicus, mientras que fue de

56% y 41% para juveniles de P. albonotatus y de S. nasicus respectivamente (Tabla 15).
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Tabla 14. Distancias de Procrustes de cuatro tratamientos en larvas y juveniles de Rhinella
arenarum, Physalaemus albonotatus y Scinax nasicus. Valores de p significativos con
asterisco y en negrita (p<0,05:%).

Tabla 15. Eigenvalues, porcentaje de varianza y porcentaje acumulado de varianza en
larvas y juveniles de las especies Rbhinella arenarum, Physalaemus albonotatus y Scinax

nasicus.

Especie Tratamientos Control GLY PRED
R. arenarum GLY 0,0213*

- PRED 0,0159 0,0247*
ﬁ PRED+GLY 0,0242* 0,0165 0,026*
P. albonotatus GLY 0,0095

PRED 0,0164 0,0144
o PRED+GLY 0,022 0,0175 0,0136
P. albonotatus GLY 0,0358

PRED 0,012 0,0328
” PRED+GLY 0,0372 0,0367 0,0341
S. nasicus GLY 0,0318

PRED 0,0356 0,0287
‘ PRED+GLY 0,03 0,0374 0,0399
S. nasicus GLY 0,0279

PRED 0,0288 0,0328
\ PRED*GLY 0,0208 0,0164 0,0303

Especie CVn®  FEigenvalues %Varianza  %Acumulativa
R. arenarum 1 3,00 449 44,9
ﬁ 2 2,33 34,8 79,7
3 1,35 20,3 100
P. albonotatus 1 20,54 60,1 60,1
AT —— 2 8,38 24,5 84,6
3 5,27 15,4 100
P. albonotatus 1 2,31 55,7 55,7
w 2 1,30 31,2 86,9
3 0,54 13,1 100
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S. nasicus 94,40 75,2 75,2
\ 18,55 14,8 90,0
12,54 10,0 100,0

S. nasicus 1,09 41,3 41,3
0,73 27,9 69,3

‘ 0,51 19,5 88,8
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En larvas de R. arenarum, la CV1 correspondié a la separacion de los grupos con
y sin PRED caracterizada por desplazamientos hacia abajo de los LM7 y LM9 que
corresponden a la cola y la reconfiguraciones de LM a nivel de la cabeza (Figura 44). La
CV2 de larvas de R. arenarum separ6 a los tratamientos con y sin GLY segun
desplazamientos centrifugos en los LM7 y LM9 en la regién caudal y otras

reconfiguraciones a nivel de la region cefalica (Figura 44).

A o N £ 7 cv2

Variable canénica 2 (33%)
N
.

G cv1

Variable candnica 1 (45%)

Figura 44. Anilisis de variables canénicas basado en landmarks de larvas de Rhinella
arenarum expuestos a cuatro tratamientos: control (verde), glifosato (rojo),
glifosato+depredador (violeta), depredador (azul). Elipses de 90% de confianza.

En larvas de P. albonotatus, CV1 explicé las diferencias morfométricas entre
tratamientos con un acortamiento del largo de la cola respecto al consenso LM7 y
agrandamiento del cuerpo LMS5 y ML9 (Figura 45). El CV2 diferenci6 los tratamientos en
funcion de un alargamiento de la cola LM7 y de la parte media del cuerpo LM23 (Figura
45).
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Figura 45. Anilisis de variables canénicas de larvas de Physalaemus albonotatus expuestas
a cuatro tratamientos: control (verde), glifosato (rojo), glifosato+depredador (violeta),
depredador (azul). Elipses de 90% de confianza.

Los cambios morfométricos de juveniles de P. albonotatus segiin el CV1 y CV2 estan
conformados por una compresion anteroposterior LM1, LMS5 y LM9 y un ensanchamiento

en la region cefalica LM2-1L.M4 y LM6-1L.M8 (Figura 45).
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Figura 45. Analisis de variables canodnicas de juveniles de Physalaemus albonotatus
expuestas a cuatro tratamientos: control (verde), glifosato (rojo), glifosato+depredador
(violeta), depredador (azul). Elipses de 90% de confianza.

En larvas de S. nasicus, CV1 explicé gran parte de las diferencias morfométricas entre
tratamientos con ensanchamiento de la aleta caudal respecto al consenso LM29, LM33,y
agrandamiento del cuerpo LMS5 y ML9 (Figura 46). El CV2 diferenci6 los tratamientos en
funcion de un alargamiento de la cola LM7 y de la parte media del cuerpo LM23 (Figura
46)
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Variable canénica 2 (28%)

Variable candnica 1 (4%}

cv2

oV

Figura 46. Analisis de variables canénicas de larvas de Scinax nasicus expuestas a cuatro
tratamientos: control (verde), glifosato (rojo), glifosato+depredador (violeta), depredador

(azul). Elipses de 90% de confianza.

Los cambios morfométricos de juveniles de S. nasicus segun el CV1 corresponden

a variaciones de alargamientos a nivel del hocico LM1 y LM6, y constrefiimientos por

detras de la membrana timpanica LM4, LMS, LM9 y LM10 (Figura 47). La variante

can6nica CV2 muestra tendencias similares con reduccion de la region cefdlica LM2-LMS$

y LM7-LM10 (Figura 47)

Variable candnica 2 (28%)

Variable candnica 1 (46%)

Figura 47. Analisis de variables candnicas de juveniles de Scinax nasicus expuestas a cuatro
tratamientos: control (verde), glifosato (rojo), glifosato+depredador (violeta), depredador

(azul). Elipses de 90% de confianza.
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4.2.2.3. Resultados variables enzimaticas

Se evaluaron los efectos de la exposicion al predador B. elongatum (PRED) y al herbicida
GLY sobre las concentraciones de acetilcolinesterasa y glutation-s-transferasa (AChE vy
GST, respectivamente) en larvas y juveniles de R. arenarum mediante un ANOVA de dos
vias (Tabla 16). En larvas, los resultados muestran un incremento significativo en la
concentracion de AChE luego de la exposicion a GLY (F=3,498; p=0,04; Figura 48 y 49)
y en juveniles posterior a la exposicion a PRED (F=10,904; p=0,002; Figura 48 y 50) y al
herbicida GLY (F=3,466; p=0,041; Figura 48 y 51). Los resultados obtenidos a partir de
la determinacién de GST posterior a la exposicion de PRED y GLY no mostraron

diferencias significativas en larvas ni en juveniles (p>0,05; Figura 52).

Tabla 16. Valores de significancia del analisis de varianza de las variables
acetilcolinesterasa (AChE) y glutation-s-transferasa (GST) de larvas y juveniles de Rhinella
arenarum expuestas a 2,5 mg/LL de glifosato (GLY) y depredadores (PRED). Valores
significativos (p<0,05) resaltados en negrita y asterisco.

R. arenarum AChE GST
F P F P

Gosner 0,853 0,362 0,011 0,918

— PRED 0,091 0,765 1,369 0,25

GLY 3,498 0,04* 2,362 0,133

PRED * GLY 0,369 0,548 0,148 0,702

PRED 10,904 0,002* 2,053 0,161

‘ GLY 3,466 0,041* 0,631 0,432
PRED * GLY 1,08 0,306 0 0,988
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Figura 48. Media e intervalos de confianza de la concentracién de acetilcolinesterasa
(AChE) en larvas y juveniles de Rhinella arenarum sin exposicion (Control), expuestas a

glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores (PRED) e interaccion entre los factores
glifosato*depredadores (PRED* GLY).

AChE(nmol min -1 mg-1 of PT)

16 PRED
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Medias marginales estimadas

1

Figura 49. Grafica de efectos principales en acetilcolinesterasa (AChE) en larvas de
Rhinella arenarum de una combinaciéon factorial con ausencia (0) presencia (1) de
depredadores y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato
(GLY): 0 mg/L (izq.) y 2,5 mg/L (der.).
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Figura 50. Grafica de efectos principales en acetilcolinesterasa (AChE) en juveniles de
Rbinella arenarum de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5 mg/L.
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Figura 51. Grafica de efectos principales en acetilcolinesterasa (AChE) en juveniles de
Rhinella arenarum de una combinaciéon factorial con ausencia (0) presencia (1) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L (izq.) y 2,5 mg/l GLY (der).
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Figura 52. Media e intervalos de confianza de la concentracion de glutation-s-transferasa
(GST) en larvas y juveniles de Rhinella arenarum sin exposicion (Control), expuestas a
glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores (PRED) e interaccion entre los factores
glifosato*depredadores (PRED* GLY).

Se determino el efecto de PRED y GLY sobre la concentracion de AChE y GST en larvas y
juveniles de P. albonotatus a través de un ANOVA de dos vias (Tabla 17). En larvas se
observ6 un incremento significativo de la variable AChE luego de la exposiciéon a PRED
(F=3,263; p=0,049; Figura 53 y 54). De manera similar, en larvas también se registr6 un
incremento significativo de GST luego de la exposicion a PRED (F=12,72; p=0,001), al
herbicida GLY (F=13,039; p=0,001), como asi también se hallaron interacciones entre los
factores evaluados PRED*GLY (F=3,676, p=0,036; Figura 55 y 56). En adultos no se
encontraron diferencias significativas en ninguna de las variables evaluadas (p>0,05).

Tabla 17. Valores de significancia del andlisis de varianza de las variables
acetilcolinesterasa (AChE) y glutation-s-transferasa (GST) de larvas y juveniles de

Physalaemus albonotatus expuestas a 2,5 mg/L de glifosato (GLY) y depredadores (PRED).
Valores significativos (p<0,05) resaltados en negrita y asterisco.

AChE GST
P. albonotatus
F p F p
Gosner 2,593 0,116 1,02 0,319
aE 'RED 3,263 0,049* 12,72 0,001*
GLY 1,17 0,287 13,039 0,001*
PRED * GLY 0,334 0,567 3,676 0,036%*
PRED 0,789 0,38 0,33 0,569
GLY 1,609 0,213 0,003 0,957
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” PRED * GLY 2,524 0,121 0,001 0,974
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Figura 53. Media e intervalos de confianza de la concentracién de acetilcolinesterasa
(AChE) en larvas y juveniles de Physalaemus albonotatus sin exposicion (Control),
expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores (PRED) e interaccién entre los
factores glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 54. Grafica de efectos principales en acetilcolinesterasa (AChE) en larvas de
Physalaemus albonotatus de una combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.)
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de depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5 mg/L,
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Figura 55. Media e intervalos de confianza de la concentracion de glutation-s-transferasa
(GST) en larvas y juveniles de Physalaemus albonotatus sin exposicion (Control),
expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores (PRED) e interaccién entre los
factores glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 56. Efectos principales e interacciones en glutation-s-transferasa (GST) en larvas de
Physalaemus albonotatus de una combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.)
de depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5 mg/L.
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Los resultados obtenidos a partir de la determinaciéon del efecto de la exposicion a
depredadores (PRED) y al herbicida glifosato (GLY) sobre variables de AChE y GST en
larvas y juveniles de S. nasicus se detallan en la Tabla 18. En larvas se encontrd un aumento
significativo de la variable AChE luego de la exposicion a PRED (F=4,397; p=0,043; Figura
57y 58). En juveniles no se encontraron diferencias significativas en las variables AChE y
GST por exposicion a PRED o por GLY (p>0,05; Figura 57 y 59). No obstante, los
resultados de la evaluacion de la concentracion de GST muestran interacciones entre los
factores PRED*GLY en larvas (F=11,375; p=0,002; Figura 59 y 60) y en juveniles
(F=4,663; p=0,038; 59y 61).

Tabla 18. Valores de significancia del andlisis de varianza de las variables
acetilcolinesterasa (AChE) y glutation-s-transferasa (GST) de larvas y juveniles de Scinax

nasicus expuestas a 2,5 mg/L. de glifosato (GLY) y depredadores (PRED). Valores
significativos (p<0,05) resaltados en negrita y asterisco.

. AChE GST
S. nasicus
F p F p
Gosner 0,118 0,734 2,298 0,139
\ PRED 4,397 0,043% 0,441 0,511
GLY 0,918 0,345 0,621 0,436
PRED * GLY 2,792 0,104 11,375 0,002*
PRED 0,695 0,41 0,04 0,843
‘ GLY 0,077 0,783 1,877 0,179
PRED * GLY 0,706 0,406 4,663 0,038*
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Figura 57. Media e intervalos de confianza de la concentracién de acetilcolinesterasa
(AChE) en larvas y juveniles de Scinax nasicus sin exposicion (Control), expuestas a
glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores (PRED) e interaccion entre los factores
glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 58. Efectos principaleé acetilcolinesterasa (AChE) en larvas de Scinax nasicus de
una combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de depredadores (PRED) y
de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato (GLY): 0 mg/L

y 2,5 mg/L.
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Figura 59. Media e intervalos de confianza de la concentracion de glutation-s-transferasa
(GST) en larvas y juveniles de Scinax nasicus sin exposicion (Control), expuestas a glifosato
(GLY 2,5 mg/l) y depredadores (PRED) e interaccion entre los factores
glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 60. Efectos principales e interacciones en glutation-s-transferasa (GST) en larvas de
Scinax nasicus de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5 mg/L.
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Figura 61. Efectos principales e interacciones en glutation-s-transferasa (GST) en juveniles
de Scinax nasicus de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5 mg/L.
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4.2.2.4. Resultados variables hormonales

Se determinaron los efectos principales e interacciones de la exposicion a PRED y GLY

sobre la concentracion de cortisol (CORT), triyodotironina (T3) y tiroxina (T4) en larvas

y juveniles de R. arenarum expuestas a 2,5 mg/L. de GLI mediante un analisis de ANOVA

de dos vias (Tabla 19). En larvas no se hallaron diferencias significativas en ninguna de las

variables analizadas (p>0,05; Figura 62, 63 y 64). En adultos, los resultados obtenidos a

partir de la evaluacion de CORT mostraron una disminucién significativa luego de la

exposicion a PRED (F=3,7; p=0,045; Figura 62 y 65).

Tabla 19. Valores de significancia del analisis de varianza de las variables cortisol (CORT),
triyodotironina (T3) y tiroxina (T4) en larvas y juveniles de Rhinella arenarum expuestas
a 2,5 mg/L. de glifosato (GLY) y depredadores (PRED). Valores significativos (p<0,05)
resaltados en negrita y asterisco.

CORT T3 T4
R. arenarum
F p F p F p
= PRED 0,344 0,561 0,035 0,852 2,029 0,162
é GLY 0,245 0,623 2,088 0,156 1,235 0,273
PRED * GLY 0,056 0,814 0,018 0,894 1,476 0,232
PRED 3,7 0,045* 1,299 0,259 0,213 0,646
. GLY 0,016 0,899 0,144 0,706 1,859 0,178
PRED * GLY 0,421 0,519 0,857 0,359 0,007 0,934

60—

50

40

30

Cortisol (nglg)

20

10

-

Figura 62. Media e intervalos de confianza de la concentracién de cortisol en larvas y
juveniles de Rbinella arenarum sin exposicion (C), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y
depredadores (PRED) e interaccién entre los factores glifosato*depredadores (PRED*
GLY).
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Figura 63. Media e intervalos de confianza de la concentracion triyodotironina (T3) en
larvas y juveniles de Rhinella arenarum sin exposicion (C), expuestas a glifosato (GLY 2,5
mg/L) y depredadores (PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores
(PRED* GLY).
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Figura 64. Media e intervalos de confianza de la concentracion tiroxina (T4) en larvas y
juveniles de Rbinella arenarum sin exposicion (C), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y
depredadores (PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED*

GLY).
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Figura 65. Efectos principales en la concentracién de cortisol (Cort) en juveniles de
Rbinella arenarum de una combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato: 0 mg/L y 2,5 mg/L.

Se evaluaron los efectos de la exposicion a PRED y GLY sobre variables de CORT, T3 y
T4 en larvas y juveniles de S. nasicus expuestas a 2,5 mg/L de glifosato mediante un analisis
ANOVA de dos vias (Tabla 20). En larvas, los resultados obtenidos s6lo mostraron un
incremento significativo en la variable CORT luego de la exposiciéon a PRED (F=3,447;
p=0,042; Figura 66 y 67). Los resultados de T3 en larvas mostraron interacciones entre los
factores PRED*GLY (Figura 68 y 69), mientras que en T4 se registr6 un incremento
significativo de la concentracion de T4 luego de la exposicion a PRED (F=6,201; p=0,024;
Figura 70 y 71). En juveniles, los resultados obtenidos no mostraron diferencias
significativas en las variables CORT y T3 (P<0.05; Figura 66 y 68). No obstante, en
juveniles se observd un incremento significativo en la concentracion de T4 luego de la

exposicion a GLY (F=3,828; p=0,032; Figura 72).
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Tabla 20. Valores de significancia del andlisis de varianza de las variables cortisol (CORT),
triyodotironina (T3) y tiroxina (T4) en larvas y juveniles de Scinax nasicus expuestas a 2,5
mg/L de glifosato (GLY) y depredadores (PRED). Valores significativos (p<0,05) resaltados

en negrita y asterisco.

S. nasicus CORT T3 T4
F p F p F p
PRED 3,447 0,042* 0,181 0,676 6,201 0,024*
\ GLY 2,708 0,119 25539 0,131 2376 0,143
PRED * GLY 0,476 0,500 8,549 0,01* 0,987 0,335
PRED 0,464 0,502 0,084 0,775 0,219 0,644
‘ GLY 0,229 0,637 0,027 0,871 3,828 0,032*
PRED * GLY 0,102 0,753 0214 0,648 0,06 0,808
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Figura 66. Media e intervalos de confianza de la concentracién cortisol en larvas y juveniles
de Scinax nasicus sin exposicién (C), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y depredadores
(PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED* GLY).
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Figura 67. Grifica de efectos principales en la concentracion de cortisol (Cort) en juveniles
de Scinax nasicus de una combinacién factorial con ausencia (izq.) presencia (der.) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato: 0 mg/L y 2,5 mg/L.
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Figura 68. Media e intervalos de confianza de la concentracion triyodotironina (T3) en
larvas y juveniles de Scinax nasicus sin exposicion (C), expuestas a glifosato (GLY 2,5
mg/L) y depredadores (PRED) e interaccién entre los factores glifosato*depredadores
(PRED* GLY).
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Figura 69. Grafica de interacciones en la concentracion de triyodotironina (T3) en larvas
de Scinax nasicus de una combinacion factorial con ausencia (0) presencia (1) de
depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida
glifosato (GLY): 0 mg/L (izq.) y 2,5 mg/L (der.).
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Figura 70. Media e intervalos de confianza de la concentracion tiroxina (T4) en larvas y
juveniles de Scinax nasicus sin exposicion (C), expuestas a glifosato (GLY 2,5 mg/L) y
depredadores (PRED) e interaccion entre los factores glifosato*depredadores (PRED*
GLY).
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Figura 71. Grafica de efectos principales en la concentracion de triyodotironina (T4) en
larvas de Scinax nasicus de una combinacion factorial con ausencia (izq.) presencia (der.)
de depredadores (PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida

glifosato (GLY): 0 mg/L y 2,5 mg/L.
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Figura 72. Gréfica de efectos principales en triyodotironina (T4) en juveniles de Scinax
nasicus en una combinacion factorial con ausencia (0) presencia (1) de depredadores
(PRED) y de dos concentraciones ambientalmente relevantes del herbicida glifosato: 0
mg/L (izq.) y 2,5 mg/L (der.).
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5. DISCUSION

5.1. Experimento agudo 1 (EA1): Bioensayo de toxicidad aguda de una formulacién

comercial de glifosato en larvas de R. arenarum

Las poblaciones de anfibios estin disminuyendo a una tasa alarmante en todo el
planeta, las evaluaciones de estado de conservacion reportan 35-148 especies ya extintas
o posiblemente extintas y 2063-3630 amenazadas (UICN, 2021). Dentro de las causas de
esta disminucion citadas con mas frecuencia por la bibliografia especializada, se sefialan a
los herbicidas y a otros contaminantes de origen antrépico. Uno de los herbicidas mas
utilizados en el mundo es el glifosato (GLY), el cual es considerado un agroquimico de
baja toxicidad (Duke y Powles, 2008; FAO, 2022). Sin embargo, su uso también es muy

controvertido por su posible impacto en organismos no objetivo.

En este trabajo, la CLs¢/24h calculada para R. arenarum fue 25,13 mg/L GLY (IC
95% = 20,85-28,31), mientras que la concentraciéon NOEC fue de 12,5 mg/L y la LOEC
de 15 mg/L. En otros estudios a campo, empleando tasas de aplicacion autorizadas de
GLY, la concentracion en un cuerpo de agua temporal pequefio como en el que tipicamente
se reproducen los anuros (5 cm de profundidad), el calculo de la CLso/24h fue de 21,1 mg/L
GLY (Mann y Bidwell., 1999). Bajo este escenario, se podria inferir que una tnica
aplicacion de GLY tendria la capacidad de producir la mortalidad de practicamente la
mitad de los renacuajos de R. aremarum presentes en una charca ubicada en un
agroecosistema, y que la CLs)/24h calculada para R. arenarum estaria un 40% por encima

de la concentracién mds baja que genera mortalidad (15 mg/L GLY).

Los efectos agudos del GLY han sido evaluados en otras especies de ecosistemas
acuaticos con distintos grados de respuesta. El CLso/96h para el pez Cnesterodon
decemmaculatus (Poeciliidae) fue de 91,73 mg/L. GLY (IC 95% = 86,80-98,00 mg/L. GLY)
(Carvalho y col., 2019), para Jenynsia multidentata el CLso/96h fue de 19,02 mg/L (Hued
y col., 2012) y algunos invertebrados como cladéceros (Ceriodaphnia dubia) y anfipodos
benténicos (Hyalella azteca) mostraron CLs¢/24h de 6 y 3 mg/L. GLY, 90 y 190 mg/L y
707 v 307 mg/L. GLY segtin el AF utilizado (Tsui y Chu, 2003). La toxicidad del glifosato
de grado técnico es de leve a muy levemente téxico, con valores de CLsy informados
superiores a S5 mg/L y un valor de NOEC de 21 dias de 100 mg/L (Giesy y col., 2000).
En la trucha aroiris (Salmo gairdneri), el CLso/24h para GLY de grado técnico fue de 140
mg/L. mientras que del formulado RR fue de 8,3 mg/L. (Folmar y col., 1979). En el mismo

trabajo (Folmar y col., 1979) se citan resultados similares para otras especies de peces
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como Pimpehales promelas, Ictalurus punctatus y Lepomis macrochirus con Clsi/24h de
GLY RoundUp 40, 10 y 23 veces mas toxicos respectivamente que el CLso/24h de GLY de

grado técnico.

En 4 especies de anuros de América del Norte, también se compar6 la toxicidad de
del GLY RoundUp a través del CLs¢/24h con un valor minimo para Rana clamitans de 6,6
mg/L y un maximo de 18,1 mg/L. para Rana sylvatica (Howe y col., 2004). Relyea y Jones.,
(2009) por su parte, evaluaron la formulacién RoundUp en larvas de 13 especies de
anfibios (anuros y caudados) con CLs/96h de 0,8 a 3,2 mg/lL GLY. Relyea., (2004)
encontré que el GLY en concentraciones de 1 y 2 mg/L. y en combinacién con otros
plaguicidas generaba mortalidad y reduccién del crecimiento en larvas de anuros.
Asimismo, Lajmanovich y col., (2022) evaluaron la CLs¢/24h de GLY en una formulacion
comercial para S. nasicus 61,56 mg/LL GLY (IC 95% = 55,66-73,36) y de la misma
formulaciéon en una mezcla con micropldsticos que mostré mayor toxicidad 47,54 mg/L
GLY (IC 95% = 35,77-63,17), aunque los efectos fueron mds marcados al comparar una
formulacion comercial de glufosinato de amonio y la misma formulacién con

microplasticos (Lajmanovich y col., 2022).

Otros trabajos han evaluado diferentes formulaciones comerciales de GLY en R.
arenarum. Soloneski y col., (2016) determiné que la CLsy/24h para R. arenarum fue 89,44
mg/L (IC 95% = 82,68-96,36). Lajmanovich y col., (2013) calcul6 el CLs/48h de GLY
para la especie 13,20 mg/L (IC 95% = 11,57-15,05), el NOEC fue de 10 mg/L y el LOEC
de 20 mg/L y describié un aumento de al menos dos 6rdenes de magnitud de la toxicidad
de GLY en mezclas con otros herbicidas como el bispiribac-sodio y picloram. La toxicidad
de las formulaciones comerciales de GLY es muy variable, por lo que se complejizan las
comparaciones entre trabajos. Lajmanovich y col., (2010) determinaron CLs¢/24h de 2,42
mg/L (2,19-2,65); 38,76 mg/L (34,98-42,54); 73,77 mg/L (64,23-83,31) y 77,52 mg/L
(70,14-84,90) para cuatro formulaciones comerciales diferentes evaluadas en la especie R.
arenarum. Fstas diferencias en la toxicidad son atribuidas principalmente a los
coadyuvantes (Bradberry y col., 2004), de las cuales generalmente se cuenta con poca
informacién debido a que su composicién quimica es considerada informaciéon comercial
confidencial. Por esta razon, la clasificaciéon de seguridad de las formulaciones se define
exclusivamente por su i.a., pese a que los coadyuvantes pueden modificar su toxicidad
(Milesi y col., 2021). La formulacion de herbicida mas utilizada y reconocida es la de
Roundup (nombre comercial producido por Monsanto adquirida por Bayer en 2018). En
esta formulacion, el GLY se presenta como una sal de isopropilamina (IPA) junto con el

surfactante polioxietilenamina (POEA), que se agrega para mejorar la eficacia del herbicida
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(Solomon y Thompson, 2003) y es al que se le atribuye gran parte de la toxicidad del

compuesto (Howe y col., 2004).
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5.2. Experimento agudo 2 (EA2): Evaluacién del comportamiento a corto plazo de larvas

R. arenarum, P. albonotatus v S. nasicus, a senales del depredador B. elongatum v a una

concentraciéon ambientalmente relevante de glifosato

Rodin Morch y col., (2011) recopilaron y describieron seis tipos de respuestas etologicas
de larvas de anuros a PRED vy sus sefales: atraccion, vivacidad, quiescencia, agregacion,
evitacion e invariable. En este estudio, las larvas de las especies R. arenarum y S. nasicus
modificaron su comportamiento por la presencia de GLY y/o senales de PRED mientras
que el comportamiento de P. albonotatus permanecié invariable o inalterado (Figuras 18-

21).

Las respuestas etoldgicas de una presa generalmente se correlacionan con el riesgo
de depredacion (Sih, 1987; Peckarsky, 1996; Relyea, 2001). En este trabajo, se observé
que los renacuajos benténicos de P. albonotatus no alteraron su actividad en presencia de
sefiales de B. elongatum (Figuras 18-21); estos PRED presentan un bajo riesgo de
depredacion para los renacuajos de P. albonotatus por diversas razones, por ejemplo,
debido a una baja eficiencia de captura por el reducido tamafio de presa siendo que de las
tres especies estudiadas, P. albonotatus es la mas pequena (Relyea, 2001). Ademas, los
belostomidos tienen una estrategia de depredacion del tipo sit-and-wait y se ubican justo
por debajo de la superficie del agua, lo que les permite esperar por su presa con escaso
gasto de energia (Menke, 1979). En este escenario, debido al comportamiento
caracteristico de las larvas P. albonotatus (Figuras 18-21) de mantenerse en el estado de
quietud en el fondo del cuerpo del agua, esta especie presenta una buena estrategia de
supervivencia, ya que disminuye la probabilidad de encuentros entre PRED y presa (Anholt
y Werner, 1996). Al igual que las larvas P. albonotatus, las larvas de S. mnasicus no
mostraron una alteracion significativa de su comportamiento ante la presencia del PRED
B. elongatum (Figuras 18-21), reaccién que ha sido descripta como la mas frecuente en
especies solitarias como S. nasicus (Rédin Morch y col., 2011). Contrariamente, Gomez y
Kehr., (2013) informaron que larvas de S. masicus expuestas a distintos depredadores
alteraron su comportamiento de manera diferencial, disminuyendo la actividad en
presencia de senales quimicas del PRED Moenkausia dichroura y aumentandola en
presencia de sefiales quimicas de B. elongatum. Las discrepancias existentes entre los
resultados antes mencionados y los de esta tesis pueden deberse a que en Gomez y Kehr.,
(2013), se evalué el comportamiento en grupos de renacuajos y luego de 15 min de
exposicion, mientras que en esta tesis la evaluacion del comportamiento se realizd
individualmente y durante los primeros cinco minutos de interaccion con las sefiales de

PRED. Una vez percibido el riesgo de depredacién, los renacuajos suelen reaccionar
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cambiando el nivel de actividad de acuerdo con la relacion entre la cantidad de sefal
depredadora y la densidad conespecifica (Van Buskirk y col., 2011; Gazzola y col., 2018).
Sin embargo, muchas respuestas plasticas de los renacuajos dependen del tiempo de
exposicion al depredador como asi también, de la intensidad de la sefial generada por la

abundancia de depredadores (Kehr y Gémez, 2009).

En las larvas de R. arenarum evaluadas en esta tesis, hubo un aumento en la Vmax
ante la presencia de PRED (Figura 19). Varios trabajos han documentado la capacidad de
larvas de bufénidos en general y de R. arenarum en particular, de detectar y de modificar
su comportamiento natatorio ante la presencia de depredadores (Jara y Perotti, 2002;
2009; Gunzburger y Travis, 2005). Este tipo de respuestas a los PRED por parte de las
larvas de anuros se produce por la liberacién de sefiales quimicas o kairomonas por parte
de los depredadores (Grasswitz y Jones, 2002). Rodin Morch y col., (2011), describieron
que la reaccion de huida o escape es la mas frecuente en larvas de anuros de especies
gregarias, como los bufénidos, expuestas a senales de alarma, reacciones similares a las
observadas en larvas de R. arenarum en este trabajo de tesis. Esta reaccion de huida se
contrapone a la hipétesis respecto a que las larvas de bufénidos de R. arenarum no
alterarian su comportamiento, ya que poseen la caracteristica de ser toxicas o poco
palatables para sus depredadores (Regueira y col., 2015). No obstante, son numerosos los
trabajos que dan cuenta de que las larvas de R. arenarum son depredados por distintas
especies de insectos y peces (Junges y col., 2012) ademas de que efectivamente han sido

depredadas por B. elongatum en ensayos preliminares de los experimentos aqui expuestos.

Las respuestas etoldgicas son extremadamente complejas y dependen de numerosos
factores. La actividad natatoria descripta para renacuajos de P. albonotatus no fue
modificada en presencia de sefiales quimicas de M. dichroura y B. elongatum (Gomez y
col., 2019), de manera similar a lo observado en este estudio. No obstante, Gomez y col.,
(2019) registraron modificaciones etologicas en respuesta a la densidad conespecifica, lo
que sugiere una mayor influencia de la competencia intraespecifica por el espacio y
recursos troficos que el riesgo de depredacion (Kehr, 1987). En el mismo trabajo, Gémez
y col., (2019) indicaron que la actividad de los renacuajos de Rhinella diptycha cambiaron
su comportamiento, indicando una relaciéon denso-dependiente en respuesta a sefales de
los depredadores y larvas conespecificas, siendo mayor a altas densidades de renacuajos.
Por el contrario, Curi y col., (2022) observaron un aumento de la actividad a bajas
densidades de conespecificos de Rhinella dorbignyi y una reduccién de la actividad a altas
densidades, lo que demuestra una marcada heterogeneidad de respuestas, incluso dentro

de la misma familia. Otros autores, describen distintos tipos de respuesta de larvas de
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anfibios anuros dependiendo del riesgo de depredacién de diferentes depredadores. En
larvas de Rana catesbeiana y R. clamitans, la exposicion a larvas de odonatos Anax spp.,
report6 una gran reduccion de la actividad natatoria; la presencia de peces L. macrochirus
no mostrd ninguna alteracién, mientras que en presencia del pez Umbra limi, redujo

moderadamente la actividad de las larvas de estos anuros (Relyea y Werner, 1999).

A diferencia de los trabajos antes mencionados, la mayor cantidad de cambios de
comportamiento en el experimento EA2, se observaron luego de la exposicion a una
concentracién ambientalmente relevante de GLY (1,5 mg/L). En términos ecologicos,
cambios en la actividad de los renacuajos generan una potencial amenaza para su
supervivencia, ya que incluso pequefios cambios, podrian reducir su capacidad para
escapar de los depredadores (Aragjo y Malafaia, 2020). En base a los resultados aqui
presentados, el GLY provocd una reduccion en la Vmax en larvas de R. arenarum -la
reaccion contraria a la presencia de PRED- lo que indicarfa una reduccion de la capacidad
de escape y un incremento del riesgo de depredacion (Stauffer y Semlitsch 1993; Jung y
Jagoe, 1995; Broomhall y Shine, 2003). Ademas de reducir la Vmax, el GLY aument6 la
DTR y la AG en R. arenarum expuestos, lo cual incrementa la probabilidad de encuentros
aleatorios con depredadores y consecuentemente disminuiria la supervivencia (Chuang y
col., 2019; Ramamonjisoa y col., 2019). En un experimento realizado en renacuajos de
Hyla versicolor expuestos a sefiales de depredadores o al GLY en una formulacién
comercial, los resultados mostraron una mayor velocidad en la natacién de los renacuajos
expuestos respecto al grupo control sin exposicion, aunque el incremento no super6 al de
las sefiales de PRED o de GLY evaluadas individualmente (Katzenberger y col., 2014).
Resultados similares han sido encontrados en renacuajos de Boana pulchella luego de la
exposicion al herbicida glufosinato de amonio (Peltzer y col., 2013). En esta especie, se
reporté que 15 mg/L. de GLY aument6 la velocidad de natacion y la DTR, encontrando,
ademads, una correlacion negativa entre la velocidad de natacion y la actividad de la enzima

BChE (Peltzer y col., 2013).

En el experimento EA2, S. nasicus disminuyd su actividad ante la exposicion a GLY
(Figuras 18, 20 y 21). Los renacuajos de esta especie son tipicamente microfagos (Vera
Candioti y col., 2004), por lo que una reduccion de su actividad podria tener efectos en su
capacidad de forrajeo y como consecuencia, en la nutricion, desarrollo y crecimiento
(Semlitsch, 1993; Horat y Semlitsch, 1994; Semlitsch y col., 1995; Rist 1997; Broombhall y
Shine, 2003; Denoél y col., 2013). Al mismo tiempo, la reduccion de la actividad motora
contribuye a incrementar el tiempo de permanencia de los renacuajos en charcas

temporales que, tras la desecacion de las mismas debido a factores ambientales, puede
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impactar directamente sobre el fitness post metamorfosis en el caso de que sobrevivan
(Berven y Gill, 1983; Smith, 1987). Estos resultados son similares a los obtenidos en
estudios de ecotoxicologia en peces. Por ejemplo, Sanchez y col., (2021) detectaron una
disminucién en el rendimiento natatorio, en la tigmotaxia y en la consolidacion de la
memoria a largo plazo en el pez Jenynsia multidentata (Cyprinodontiformes) luego de la
exposicion a distintas formulaciones de GLY durante 96 h a una concentracion inferior de

0,5 mg/L GLY.

Respecto a los resultados obtenidos de la DTR y AG de R. arenarum y AG de S.
nasicus, se observo que la respuesta al GLY es similar a la respuesta frente al depredador,
siendo mayormente significativa ante la exposicion del herbicida (Figuras 18 y 21). En
larvas de Rana dalmatina frente a diferentes formulaciones de GLY y PRED como las
nayades de Odonata también se hallaron tendencias similares entre las respuestas,
sugiriendo que la base los mecanismos fisiologicos o el valor adaptativo de los cambios de
comportamiento en presencia de estos estresores podrian ser similares (Miko y col., 2017).
Es importante destacar que el GLY de grado técnico no es aplicado en el ambiente, por lo
que podria deducirse que el impacto sobre la actividad motora de los renacuajos de anfibios
anuros estaria mayormente asociado a los coadyuvantes agregados al p.a. En este sentido,
no se han registrado alteraciones en la natacion de renacuajos de Leptodactylus latrans pre

y prometamorficos tras 96 h de exposicion al principio activo del GLY (Bach y col., 2016).

Los renacuajos de P. albonotatus de esta tesis no alteraron su comportamiento tras
la exposicion a GLY (Figuras 18 y 21). No obstante, en otros trabajos publicados la especie
respondi6 a los estimulos inducidos por otros quimicos. Por ejemplo, Peltzer y col., (2019)
notaron una disminucion significativa en la actividad natatoria (DTR, VMed y AG) de
renacuajos de P. albonotatus expuestas a bajas concentraciones de diclofenac (125 y 250
pg/L) y un aumento de la actividad a altas concentraciones (1000 y 2000 pg/L). En relacion
a lo anterior y de acuerdo con los resultados aqui presentados, se puede determinar que P.
albonotatus es la especie menos sensible a la formulaciéon de GLY, en comparacién con
dos especies con la que simpdtricamente ocurre en ambientes acuaticos (S. nasicus y R.
arenarum). En otro estudio, se reportan que el mecanismo de accion del insecticida
piroxifeno reduce la actividad natatoria en términos de Vmed y la AG en larvas de
Odontoprynus americanus, encontrando ademds, una correlacion negativa con la

actividad enzimatica de AChE y la hormona T4 (Lajmanovich y col., 2019).

Si bien la interaccién entre factores no ha sido evaluada en este experimento, otros

autores han observado interacciones entre las sefiales de presencia de depredadores o
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depredacion (parcial o total) y la presencia de contaminantes. Alteraciones en la
interaccién PRED-presa entre larvas de las especies de anuros R. arenarum, Physalaemus
santafecinus, L. latrans y Elachistocleis bicolor depredadas por el pez Synbranchus
marmoratus fueron reportadas luego de la exposicion al fungicida trifloxistrobin (Junges
y col., 2012). Estos autores observaron que la tasa de depredacion disminuy6 cuando el
depredador y los renacuajos fueron expuestos simultaneamente al trifloxistrobin y cuando
solo la presa fue expuesta al fungicida; mientras que las tasas de depredacién aumentaron
cuando el depredador y la presa no fueron expuestos al trifloxistrobin (Junges y col., 2012).
Estos resultados fueron consistentes con otro estudio, en donde la tasa de depredacion se
redujo entre renacuajos de B. pulchella (presa) y S. marmoratus (depredador) por la accién
neurotéxica (natacion erratica, e inactividad) del fenitrotion (2,5 mg/L, Junges y col.,
2010). Esto se explica en términos del aumento de la detectabilidad de las presas por parte
de los depredadores, en casos de actividad natatoria normal o super-actividad inducida

por estrés (Werner y Anholt, 1993; Teplitsky y col., 2003).

5.3. Experimento crénico 1 (EC1): Evaluacién del crecimiento v desarrollo de las larvas

de R. arenarum expuestas a senales del depredador B. elongatum v a una concentracién

ambientalmente relevante de glifosato

En este trabajo, la presencia del PRED B. elongatum aceleré el desarrollo de larvas de R.
arenarum, mientras que la presencia de GLY afectdé esa respuesta anti predatoria

ralentizando el proceso de metamorfosis (Figuras 22 y 23).

Los bufénidos, en general son considerados especies toxicas o poco palatables para
algunos depredadores (Gunzburger y Travis, 2005; Hayes y col., 2009; Jara y Perotti,
2009), cuya toxicidad se encuentra asociada al contenido y la variedad de bufadienélidos
(Hayes y col, 2009). Antes del climax metamorfico, la epidermis de las larvas contiene
células gigantes bufénidas o riesenzellen, que producen una sustancia mucosa involucrada
en desencadenar una reaccién de huida en otros renacuajos circundantes, y ademds poseen
una capa apical de moco alcianofilico que cubre la epidermis, la cual podria ser la
responsable de producir el sabor desagradable de los renacuajos bufénidos (Regueira y
col., 2015). Sin embargo, algunas especies de insectos acudticos como los belostémidos
han sido citadas como depredadoras de larvas de bufénidos (Jara y Perotti, 2009; Nomura
y col., 2011). En este sentido, se sostiene que la alimentaciéon por succion es una ventaja
adaptativa de los belostomidos, ya que los protege de las toxinas concentradas en la piel
de sus presas, siendo que la misma no forma parte de su alimento (Wassersug, 1973;

Peterson y Blaustein, 1992; Wilbur, 1997; Benard y Fordyce, 2003). En relacién a lo
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anteriormente mencionado y en consistencia con los resultados obtenidos en este trabajo,
se podria explicar la respuesta antidepredatoria de las larvas de R. arenarum luego de la

exposicion a sefales del PRED B. elongatum.

Los renacuajos de bufénidos pueden percibir la presencia de depredadores
mediante la deteccion de sefiales quimicas liberadas por conespecificos que fueron heridos
por depredadores (Hews, 1988). Esta situacion sugiere que la deteccion de depredadores
en R. arenarum podria tener una base genética, ya que los individuos fueron expuestos al
PRED B. elongatum durante el desarrollo embrionario in ovo, por lo que no presentaban
una exposicion previa al PRED y pese a esto, los renacuajos percibieron con éxito las
sefiales inducidas por la presencia del depredador. Esta base genética también se apoya en
los postulados de Rodin Morch y col., (2011), quienes sugieren que la senalizacion de
alarmas quimicas ha evolucionado principalmente en géneros sociales. En este sentido, la
evolucion de las senales de alarma habria tenido lugar sélo en los linajes de anuros sociales
y no en otros, lo cual podria explicar por qué las sefiales quimicas de B. elongatum y el pez
M. dichroura no tuvieron ningtn efecto detectable en la tasa de crecimiento y la tasa de

desarrollo de los renacuajos de E. bicolor (Gomez y Kehr, 2012).

La aceleracion en el desarrollo de larvas de R. arenarum en presencia de PRED de
este experimento (Figura 22) coincide con los resultados de Hoverman y Relyea., (2008),
quienes encontraron que los renacuajos de R. clamitans crecian mds en presencia de
depredadores como el cangrejo Orconectes rusticus y peces como Lepomis gibbosus y
Belostoma fluminewm (Hoverman y Relyea, 2008). Esta aceleracién en el desarrollo,
parece ser consistente con el aumento de actividad de bufénidos en presencia de PRED
registrada en el EA2, que podria inducir el incremento de la tasa de alimentacion y, por lo

tanto, la tasa de desarrollo y crecimiento.

Estudios previos que evaluaron los efectos de GLY de grado técnico en el desarrollo
de larvas de anuros han demostrado que la sal de isopropilamina del compuesto no
produce efectos significativos sobre el desarrollo o en el tiempo requerido para alcanzar la
metamorfosis (Howe y col., 2004; Lanctot y col., 2014). Sin embargo, las larvas de R.
arenarwm expuestas a una formulacién comercial de GLY en el experimento ECI,
evidenciaron un retraso en el tiempo de alcance a la metamorfosis respecto al tratamiento
con PRED. Esta reduccion en la tasa o retraso de la metamorfosis es uno de los efectos
observados con mayor frecuencia de las formulaciones comerciales de glifosato (Howe y
col., 2004; Williams y Semlitsch, 2010; Gahl y col., 2011; Navarro-Martin y col., 2014).

La consecuencia inmediata de este retraso es contribuir a un mayor tiempo de exposiciéon
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a expensas del PRED y también mayor riesgo de desecacion del cuerpo de agua temporal
en donde se desarrollan las larvas (Wilbur y Collins, 1973). No obstante, otros autores no
han encontrado diferencias en el tiempo de metamorfosis (Smith, 2001; Lanct6t y col.
2014; Wood y Welch, 2015), incluso en mezclas con otros agroquimicos (Henao Mufioz

y col., 2012).

Si bien los resultados relativos al desarrollo de larvas de R. aremnarum del
experimento EC1 muestran un retraso ontogénico de las larvas expuestas a GLY,
principalmente en la mayor concentracion (2,5 mg/L. GLY), respecto a las expuestas a
PRED, al mismo tiempo, estos tratamientos mostraron una aceleracion del desarrollo de
las larvas en comparacién con el control (Figuras 22 y 23). Este fenémeno también ha sido
descrito por Cauble y Wagner., (2005) quienes observaron que los renacuajos de Rana
cascadae expuestos a formulaciones comerciales de GLY se desarrollaron mas rapido que
los grupos que no estaban expuestos. En anfibios, esta aceleracion generalmente deriva en
un tamafio corporal mas pequeno en la metamorfosis y tiene efectos adicionales a largo
plazo, como la reduccién en la supervivencia y reproduccién, como asi también una menor
produccién de huevos por parte de las hembras (Semlitsch, 1988). Contrariamente, Cuzziol
Boccioni y col., (2021) encontraron un retraso en el desarrollo de larvas de R. arenarum a
las 2 y 4 semanas de exposicion a concentraciones de 1,5 y 2,5 mg/LL de GLY (con

renovacion cada 48 h) respecto al control.

El efecto inductivo del desarrollo por los depredadores en R. arenarum del EC1
también tuvo efectos post metamorfosis, derivando en un mayor peso, LT y ancho de
cabeza (Tabla 10; Figuras 24-31). M4s atin, efectos similares se observaron en respuesta a
la concentracion mas alta de GLY (2,5 mg/L). Los cambios inducidos por el depredador
en el comportamiento de la presa impactan sobre el crecimiento de las mismas (Relyea y
Werner, 1999). En este marco, el aumento de la actividad observada en el tratamiento con
PRED en el EA2 seria el resultado de una mayor tasa de forrajeo, especialmente en larvas
criadas con alimentacion ad libitum como en este caso, a expensas de un mayor riesgo de
depredacion por mayor probabilidad de encuentros con el PRED. Esta hipétesis sobre el
aumento de la actividad y el incremento del forrajeo podria aplicarse para la interpretacion
de resultados aqui obtenidos en los tratamientos con GLY, ya que los reportes de ambas
concentraciones (1,5 y 2,5 mg/L) demostraron un aumento de la DTR y AG. Mas adn, tal

aumento fue incluso mayor que el generado por el tratamiento PRED en el EA2.

El BCI no mostré efectos significativos por parte del GLY o de la presencia de

PRED aunque si se detectaron interacciones entre ambos factores. Esta interaccion fue
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producida por una atenuacién en la respuesta a PRED de los tratamientos con GLY
respecto a los tratamientos sin el herbicida. La condicién corporal es un indicador de la
calidad o estado fisiolégico de un organismo (Jakob y col., 1996), por lo que en este
sentido, nuestros resultados demuestran que el estado fisiologico de las larvas expuestas a
PRED es alterado cuando las larvas estan o no expuestas a CARs de GLY. Los juveniles
con una condicion corporal reducida estdn en desventaja en comparacién con otros de
mayor condicién con respecto al forrajeo, la reproduccion, la evitacion de depredadores y
el estrés por deshidratacion; todos factores de gran importancia para la aptitud general de
la poblacién (Howard y Young, 1998; Newman y Dunham, 1994; Newman, 1999; Beck
y Congdon, 2000). Estos resultados de laboratorio, concuerdan con otros a escala de
paisaje, donde se ha documentado que larvas de R. arenarum procedentes de
agroecosistemas de soja RR, presentan una condicién corporal mas baja en comparacion
con poblaciones de sitios control (Bionda y col., 2011). Estudios de laboratorio en larvas
de otros bufénidos como Bufo bufo expuestos a una AF de GLY a 20° C no encontraron
diferencias significativas en el BCI entre el tratamiento control y el tratamiento 1,5 mg/L
i.a. GLY pero si respecto a los tratamientos 3 y 4 mg/L i.a. GLY (Baier y col., 2016).
Ademas, otros experimentos similares al EC1, que evaluaron BCI luego de una exposicién
cronica a distintas formulaciones de GLY en ranidos, no encontaron diferencias
significativas al momento de la metamorfosis en concentraciones de 0,021; 0,55; 1,1y 2,9
mg/L i.a. GLY (Navarro-Martin y col., 2014); mientras que Lanctot y col. (2014)
encontaron una reduccién del BCI respecto al control con una formulaciéon comercial de
GLY al 2,89 mg/L i.a., con una solucion de 2,89 mg/L. de sal de glifosato de grado técnico
y con una solucién de 1,43 mg/L. de POEA.

5.4. Experimento crénico 2 (EC2): Evaluacién de los efectos de la exposicién crénica a

glifosato y a depredadores en variables morfométricas, enzimaticas y hormonales de

larvas de R. arenarum, P. albonotatus v S. nasicus

5.4.1 Morfometria clasica

En el EC2, se observé un aumento significativo del peso y LT de larvas de R.
arenarum luego de la exposicion a GLY (Tabla 11; Figuras 32-35). Numerosos estudios
realizados en especies silvestres han documentado que ciertos contaminantes ambientales
se comportan como obesogénicos, es decir que podrian influir o promover la acumulacién
anormal o excesiva de grasa corporal (Kubsad y col., 2019; Ren y col., 2020). Esto se debe
a la capacidad que tienen estos contaminantes de causar alteraciones en la expresion de

genes relacionados con la regulaciéon del metabolismo de los lipidos, lo que resulta en
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afecciones severas como alteracion de la disponibilidad del principal recurso energético
para los principales procesos vitales como desarrollo, crecimiento y reproducciéon (Ho y
col., 2016; Chai y col., 2017; Fathi y col., 2019; Huang y col., 2020). Asimismo, la
exposicion a sustancias obesogénicas durante periodos criticos del desarrollo, como en
estadio de larvas, podria alterar los procesos de programacion epigenética que contribuyen
a la diferenciacion de una célula madre o progenitora a un tipo de célula especifica (Walker,
2016). De manera similar, antecedentes han demostrado el potencial que presenta el GLY
para inducir la formacion de vacuolas lipidicas en los hepatocitos de organismos acudticos,
lo que se traduce a patologias de higado graso (Langiano Vdo y Martinez, 2008) y otras
afecciones como la dislipidemia, obesidad, dafios por peroxidacion de lipidos, entre otras
(Mesnage y col., 2015, 2018; Ho y col., 2016; Chai y col., 2017; Fathi y col., 2019; Huang
y col., 2020; Liu y col., 2021). Respecto a los juveniles de esta especie, existieron diferentes
respuestas en los experimentos EC1, en el cual se encontré un aumento de las variables
peso y LT y en el experimento EC2, donde no se hallaron diferencias significativas. Una
posible explicacién a estas discrepancias podria ser que las diferencias en el crecimiento
determinadas en el EC2 fueron relativamente pequefias, con un promedio de 0,09 g para
el peso y 9,3 mm para LT (tamafo de efecto pequeio). Ademads, el namero total de
animales analizados en el EC1 fue mas de tres veces superior que en el EC2 (150 renacuajos
del EC1 vs 40 EC2), lo que sugiere que seria necesario aumentar el tamafio muestral para
poder aumentar la potencia estadistica y detectar diferencias significativas en el

crecimiento.

Ademas, las interacciones estadisticas GLY*PRED en las respuestas de las variables
LT y ancho de cabeza de juveniles de R. arenarum del EC1 se producen por diferencias en
las respuestas de los tratamientos 0 mg/L. GLY y 2,5 mg/LL GLY con el tratamiento 1,5
mg/L. GLY. En los dos primeros, las respuestas se dan en el mismo sentido, aunque en
distinta magnitud generando un aumento del LT y del ancho de cabeza, mientras que en el
tratamiento con 1,5 mg/LL GLY no hay diferencias en la respuesta entre la presencia o
ausencia de PRED. Estas diferencias podrian ser el resultado de alteraciones en el
comportamiento reguladas por el eje HHA y podria tener implicancias en el riesgo de
depredacion. Vale aclarar que este tema, es desarrollado con mayor profundidad en la

seccion de variables hormonales de esta tesis.

En larvas de P. albonotatus si bien no se encontraron diferencias estadisticamente
significativas en el peso corporal luego de la exposicion a los tratamientos, se observo una
tendencia de disminucion del peso corporal del 28 % y 30% luego de la exposicion al PRED

y al GLY, respectivamente (Tabla 12; Figura 36). Al mismo tiempo, se demostré una
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interaccién significativa entre los factores GLY*PRED. La respuesta de larvas en presencia
de sefnales de PRED sin GLY fue la disminucién del peso, mientras que con PRED y con
GLY se observo un incremento del peso corporal. Estas observaciones sugieren una
influencia negativa por un incremento en costo energético ocasionado por la exposicion al
estresor PRED en periodo critico del crecimiento de esta especie (Levesque y col., 2002).
Resultados similares de reduccion del tamafo corporal fueron reportados en una especie
del mismo género, P. santafecinus, luego de la exposicion de distintos depredadores
(Gomez y Kehr, 2011). No obstante, el incremento en el peso frente a los dos estresores
evaluados en esta tesis, PRED y GLY, podria asociarse a un mecanismo de compensacion
adaptativa (Lanctot y col., 2014). Previamente se menciond el potencial del herbicida GLY
como agente obesogénico (Kubsad y col., 2019), por lo que, en condiciones de estrés ante
la presencia de depredadores en un contexto de contaminacién ambiental, esta especie
tendria la capacidad de ajustarse a los disturbios de origen antrépico mediante distintas

respuestas bioecoldgicas y bioquimicas (Lajmanovich y col., 2009; 2010).

Si bien en el EA2 no se hallaron cambios estadisticamente significativos en el
comportamiento de P. albonotatus, se observa una disminucion de la actividad de sus
larvas benténicas y naturalmente poco activas (Figuras 18-21). La evitacion espacial a los
depredadores es comun en las especies del género Physalaemus (Gémez y Kehr., 2011) y
en otras especies, ademds, esta caracteristica del comportamiento a menudo, conduce a un
crecimiento reducido de las mismas (Sih, 1980; 1982; Werner y col., 1983; Fraser y
Huntingford, 1986; Holomuzki., 1986; Gomez y Kehr., 2011).

5.4.2. Morfometria geométrica

Tanto los tratamientos PRED como el GLY generaron cambios en la morfologia
de larvas de R. arenarum. El anilisis estadistico multivariado CVA, permiti6 separar las
larvas de R. arenarum, segin las diferencias en el largo y ancho de la cabeza, posibilitando
discriminar a través de la CV1 entre los tratamientos con y sin PRED independientemente
de la presencia de GLY (Tabla 14; Figura 44). Por otro lado, los resultados obtenidos de
la CV2 demuestran que las diferencias a nivel de la cabeza, agrandamiento del cuerpo y

ensanchamiento de la cola se vieron influenciadas por la presencia del herbicida GLY.

Estudios previos han revelado que los renacuajos de varias especies de anuros
exhiben una variedad de respuestas morfoldgicas cuando se enfrentan a depredadores
(Relyea, 2001; Van Buskirk, 2002; Kishida y col. 2005; Wells, 2007). Respecto a las
especies de bufénidos, Kehr y Gomez., (2009) encontraron que larvas de Rhinella diptycha

en presencia de Belostoma elegans redujeron la longitud de su tracto digestivo y el largo

122



de la cola, lo podria contribuir a la reduccién de la eficiencia digestiva y por lo tanto,
ralentizar el crecimiento (Sibly, 1981; Relyea y Auld, 2004). En otro estudio donde se
evalu6 la morfologia de larvas de P. santafecinus expuestas a sefales de depredadores
como escarabajos de agua de la familia Hydrophilidae y el pez M. dichroura, se reportaron
diferentes grados de alteraciones morfoldgicas en la especie evaluada segtin la especie
depredadora (Gomez y Kehr., 2011). Respecto a S. nasicus, Gomez y Kehr., (2013)
reportaron que las larvas de esta especie exhiben diferentes patrones de respuesta a
diferentes especies de depredadores y que a su vez, estas respuestas estan influenciadas por
la densidad de renacuajos (Gémez y Kehr., 2013). Los mismos autores sefialaron que los
individuos de S. nasicus expuestos a sefiales quimicas de B. elongatum tienden a cambiar
la morfologia cuando la densidad de conespecificos es alta, mostrando un aumento en la
longitud de todas las variables morfol6gicas; sin embargo, en presencia de seiales quimicas
de M. dichroura, las larvas tienden a reducir la longitud de todas las variables morfologicas
cuando los renacuajos se encuentran en densidades bajas y no en altas densidades,
reforzando la hipotesis de la existencia de interacciones entre tipo de depredador y

competencia intraespecifica.

El GLY también produjo modificaciones en la morfologia de larvas de R. arenarum
(Tabla 14; Figura 44), aunque se desconoce el mecanismo subyacente de la capacidad del
GLY para inducir cambios morfolégicos en los renacuajos, seria razonable hipotetizar que
el herbicida pueda estar interfiriendo con las hormonas del estrés que inducen las defensas
contra los depredadores (Glennemeier y Denver, 2002). Otros autores (Relyea, 2012)
encontraron que el GLY generé que un incremento de la altura de cola muy similar a la
generada por el herbicida en larvas de Rana sylvatica y R. pipiens; ademas, los efectos
fueron aditivos, por lo que la combinacion de senales de depredadores y del herbicida
provocd aumentos en la altura de la cola que fue del doble de magnitud que cualquiera de
los dos factores por separado. Por otra parte, Relyea., (2018) encontré6 que en H.
versicolor, los depredadores y el GLY produjeron cambios morfolégicos diferenciales y
hasta cambios en la coloracion de la cola de los renacuajos. Las consecuencias en el fitness
post metamorfosis de esta induccion fenotipica del herbicida es todavia desconocida. Sin
embargo, basindonos en los resultados del EC1 respecto al tamafio (LT), peso y ancho de
cabeza de R. arenarum, podriamos inferir que esta induccioén tendria un costo asociado de
crecimiento reducido frente a un escenario de PRED y sin GLY, lo cual podria incrementar
el riesgo de depredacion de los juveniles y reducir la talla de sus presas por la disminucién

del tamano de cabeza y consecuentemente de su boca.
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Hasta la fecha, los ejemplos de plaguicidas que inducen cambios morfolégicos (sin
contar los casos de malformaciones) en animales son escasos y se limitan a unas pocas
especies de cladoceros. Una de las primeras publicaciones fue realizada por Hanazato,
(1991), quién informd que varios insecticidas organofosforados y carbamatos inducian
cambios morfolégicos en Daphnia ambigua y que esos cambios morfologicos eran
similares a los inducidos por los depredadores. Otros estudios mds recientes han
encontrado que algunos insecticidas pueden inducir crestas alargadas, en Daphnia, un
fenotipo inducido por depredadores (Barry 1998, Oda y col., 2011). Por otro lado, los
estudios sobre Bosmina fatalis han encontrado que los insecticidas pueden impedir la
induccion de la morfologia inducida por depredadores (Barry 1999; 2000; Sakamoto y
col., 2006). Todos estos casos sugieren que los cambios morfolégicos inducidos por
plaguicidas pueden ser frecuentes en la naturaleza y sus efectos en términos de fitness y

supervivencia son todavia desconocidos.

5.4.3. Variables enzimaticas

En este experimento, tanto los juveniles de R. arenarum (Tabla 16; Figura 48 y 50) como
las larvas de P. albonotatus (Tablas 17; Figura 53 y 54) y de S. nasicus (Tabla 18; Figuras
57 y 58), mostraron un aumento significativo de los niveles de AChE en presencia de
PRED. Si bien la funcién mas conocida de la AChE es la de la hidrolizaciéon de ACh en las
sinapsis del sistema nervioso central y periférico (Legay, 2000; Soreq y Seidman, 2001;
Massoulie, 2002; Rotundo, 2003), la versatilidad funcional de la AChE también estd
implicada en el desarrollo neocortical (Dori y col., 2005), la cognicién (Beeri y col., 1995)
y la respuesta al estrés (Kaufer y col., 1998). El aumento de los niveles de AChE de las
larvas de anuros luego de la exposicion a PRED, estaria asociado al aumento transitorio
de la ACh en el cerebro durante las respuestas al estrés (Masuda y col., 2004), lo que
disminuye la produccion de la enzima colina acetiltransferasa (ChAT), clave en la sintesis
de ACh (Kaufer y col., 1998) y deriva en un incremento en los niveles de ARNm de AChE
en el cerebro en respuesta al estrés como el generado por la presencia de depredadores
(Kaufer y col., 1998; Meshorer y col., 2002; Adamec y col., 2008). Se ha establecido la
existencia de una modulacién bidireccional similar de genes que regulan la disponibilidad
de acetilcolina después del estrés y el bloqueo de la acetilcolinesterasa (Kaufer y col., 1998).
No obstante, la sobreexpresion de AChE no se limita solamente al sistema nervioso central
sino que se acumula también en diferentes tejidos, especialmente durante el desarrollo

embrionario (Soreq y Seidman, 2001).
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En este trabajo, las larvas y juveniles de R. arenarum expuestos a GLY mostraron
un aumento de los niveles de AChE similar a los generados por la presencia de PRED
(Tabla 16; Figuras 48-51). Tayebati y col., (2004) encontraron aumentos similares en la
sefializacion mediada por ACh después de la exposicion a un inhibidor de colinesterasa.
Efectivamente, experimentos de estrés en ratones evidenciaron efectos similares a los
observados después de una exposicion aguda o cronica a los anticolinesterasicos,
inhibidores de AChE (Beck y col., 2003). Sin embargo, otros autores (Lajmanovich y col.,
2010) reportaron una inhibicién de la enzima AChE en R. arenarum en concentraciones
de 1,85-120 mg/L i.a. de cuatro formulaciones comerciales de GLY luego de 48 h de
exposicion respecto al control. Lajmanovich y col., (2013) también encontraron inhibicién
de la enzima AChE luego de 48h de exposicién a una concentracién de 10 mg/L del
herbicida GLY. En condiciones mas parecidas a las de este experimento, Cuzziol Boccioni
y col., (2021) no encontré variaciones de la concentracion de AChE en larvas de R.
arenarum expuestas a 1,5y 2,5 mg/L de GLY (con renovacion cada 48h a las 2 y 4 semanas
de exposicion). No obstante, en el mismo trabajo se registré una inhibicion de la enzima
cuando el GLY se encontraba en mezclas con ciprofloxacina, amoxicilina y clorpirifos
(Cuzziol Boccioni y col., 2021). En otro experimento, Lajmanovich y col., (2019)
encontraron un aumento de la actividad de AChE a las 48 h de exposiciéon a 1,25 mg/L
GLY, sin embargo, no observaron los mismos resultados luego de la exposicion cronica de

22 dias.

Las respuestas de la enzima GST en este experimento, estuvieron dominadas por
procesos de interaccion GLY-PRED, tanto en larvas de P. albonotatus (Tablas 17; 56-57)
como en larvas y juveniles de S. nasicus (Tabla 18; Figuras 60-61). Si bien los valores de
GST de larvas de P. albonotatus aumentaron luego de la exposicion al PRED y al GLY, se
encontré un aumento diferencial en funcién al tratamiento evaluado. Se observé un
aument6 del 38% en presencia del PRED, mientras que luego de la exposicion al GLY, el
aumento fue de un 99% mayor respecto al control. En S. nasicus se invirti6 el sentido de
respuesta entre larvas y juveniles, ya que en larvas la respuesta al PRED se manifesté en
un aumento de los niveles de GST, mientras que expuestas al GLY se produjo una
disminucion de los niveles; y en juveniles los niveles de GST disminuyeron en presencia del
PRED y aumentaron con la exposicién al GLY. Las GST son una superfamilia de enzimas
que participan en la desintoxicacion de las especies reactivas (ER) de oxigeno y nitrogeno,
moléculas originadas a partir del metabolismo celular fisiolégico, como asi también
detoxifican a los xenobidticos al catalizar las reacciones redox y de conjugaciéon

dependientes de GSH (Ketterer y col., 1986). Tanto el contenido de GSH como las
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actividades enzimaticas de GST estdn bajo un estricto control homeostatico (Li, 2009). En
este contexto, la interferencia de factores que modifiquen las respuestas correspondientes
a la actividad antioxidante, podria no compensar la produccién de ER y producirse un
dafio oxidativo en los 4cidos nucleicos, los lipidos y las proteinas; lo que eventualmente

dana las organelas y finalmente a la muerte celular (Bagchi y col., 1995).

Los estresores ambientales, tales como la presencia de PRED, tienen el potencial de
elevar ciertos parametros fisiologicos como la presion arterial, el consumo de oxigeno y el
metabolismo (Dielenberg y col., 2001). Del mismo modo, estos estresores tienden a
incrementar las sefiales dependientes de dopamina (Sullivan y Gratton, 1998), liberacion
de adrenalina y noradrenalina, y el metabolismo de las catecolaminas (Goneng y col., 2000;
Pajovic y col., 2006). Es asi que los valores incrementados de GST en las larvas de P.
albonotatus y S. nasicus expuestas a senales de PRED obtenidos en este experimento,
estarian asociados a alteraciones del estado redox celular relacionadas al dafio potencial
por estrés oxidativo (Oruc y col., 2004). Un aumento de la actividad de la cadena
respiratoria mitocondrial inducido por un aumento en la demanda metabdlica (Nogueira
y col., 2001) ante la necesidad de respuesta rapida por riesgo a depredacion, contribuye a
una sobreproduccion del anién superdxido y otras ER (Filipovic, 2009; Hoffman y
Brookes, 2009), lo cual explicaria los valores aumentados de GST para proteger a la célula

del dafio oxidativo con la adicién de GSH como mecanismo compensatorio.

Como se mencioné anteriormente, el aumento de la enzima GST en larvas de P.
albonotatus luego de la exposicion al GLY fue mucho mayor que la respuesta en presencia
al PRED (Figuras 56 y 57). En general, la exposicion a pesticidas y otras mezclas de
contaminantes genera un aumento de la actividad de GST (Giingordi y col., 2016). Sin
embargo, otros autores demostraron una inhibicién de la enzima GST en renacuajos de R.
arenaruwm expuestas a concentraciones de 1,85-120 mg/L i.a. de 4 formulaciones
comerciales de GLY luego de 48 h de exposicion en comparacion al control sin exposicion
(Lajmanovich y col., 2010). En condiciones similares a las de este experimento, Cuzziol
Boccioni y col., (2021) no encontraron variaciones en la concentracion de GST en larvas
de R. arenarum expuestas de manera individual a concentraciones de 1,5 y 2,5 mg/L de
GLY (con renovacion cada 48h a las 2 y 4 semanas de exposicion), como asi tampoco
registraron variaciones cuando el GLY se encontraba en mezclas con ciprofloxacina,
amoxicilina y clorpirifos. En Lajmanovich y col., (2022), la evaluacién de la actividad de
GST en Scinax squalirostris luego de 48h de exposicioén tanto a GLY como a glufosinato
de amonio en distintas concentraciones (0; 1,565 3,125 6,25 mg/L), mostré un aumento

significativo Unicamente en la concentracién mads alta en ambos herbicidas, como asi
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también se observaron respuestas similares en presencia de estos herbicidas en mezclas con

microplasticos (Lajmanovich y col., 2022).

Si bien existe evidencia de la accion del estrés oxidativo como uno de los
mecanismos de toxicidad del GLY en especies de animales silvestres, la variabilidad de los
efectos intra e interespecifica de los herbicidas es un fenémeno bien conocido que se
observa en los anfibios (p. ej., Holcombe y col., 1987; Howe y col., 2004; Jones y col.,
2009; Lajmanovich y col., 2010).

5.4.4. Variables hormonales

Cuando los estimulos del entorno se perciben como una amenaza, los animales en
general y los anuros en particular, inician las respuestas de estrés mediante la activacion
del eje hipotdlamo-pituitario-suprarrenal y la secrecion de hormonas glucocorticoides,
tales como el cortisol y la corticosterona (Cockrem, 2013). En este trabajo se evaluaron
los valores de CORT en larvas de R. arenarum y S. nasicus, aunque solo las larvas de S.
nasicus incrementaron los valores de CORT ante la presencia del PRED B. elongatus
(Tabla 19 y 20). En coincidencia con otros trabajos, se ha establecido que los niveles de
hormonas glucocorticoides en larvas de anuros son excelentes biomarcadores en presencia
de depredadores y otros estresores ambientales (Burraco y col., 2016; Gabor y col., 2019;

Denver y col., 2021).

A diferencia de la respuesta neuroendocrina a las sefiales de los depredadores en
los mamiferos, donde el eje HPA se activa (Figueiredo y col., 2003; Apfelbach y col., 2005;
Roseboom y col., 2007), algunos autores han encontrado que la exposicién de larvas de
anuros a feromonas de alarma provocé una supresion dosis-dependiente del contenido de
GC en homogenato de renacuajos (Fraker y col., 2009) de manera similar a lo observado
en juveniles de R. arenarum en este trabajo. Asimismo, Jaffe (1981), determiné los niveles
de corticosterona durante el desarrollo de larvas de R. catesbeiana y observé un
decrecimiento de los niveles de la hormona post climax metamoérfico. Caldjiy col., (2010),
sugirieron que este es un periodo de hiporrespuesta al stress que protege a los neonatos de
los efectos nocivos de los GC durante la fase inicial de rapido crecimiento, especialmente
en las neuronas en crecimiento (Caldji y col., 2010). Ademds, un aumento o disminucién
en las concentraciones de GC circulantes depende de la interpretacion del estimulo, ya sea
de manera positiva interpretado el estimulo como una mejora o de manera negativa, al
interpretado como un empeoramiento de las condiciones (Romero, 2004). Segiin estas
observaciones, es de esperar que el cambio de un ambiente acudtico en estadio larval con

depredadores por otro terrestre, seria interpretado como una disminucion del riesgo de
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depredacion por parte de los individuos post metamorfosis de R. arenarum, siendo que
una vez que finaliza el estimulo del riesgo al PRED, los GC vuelven a las concentraciones
de referencia (Romero y col., 2009). Burraco y col., (2016) asociaron la reduccién de GC
en larvas de Pelobates cultripes en presencia de depredadores con la reduccion en la tasa
de actividad (Polo-Cavia y Gomez-Mestre, 2014); estos resultados se concuerdan con los
obtenidos en otras especies de anfibios (Barry y Syal, 2013), incluso, en ocasiones donde

previamente se report un aumento transitorio inicial (Steiner y Van Buskirk, 2009).

En larvas y juveniles de R. arenarum y S. nasicus no se reportaron cambios en sus
niveles de CORT luego de la exposicion cronica a GLY (Tablas 19 y 20). En consistencia
con los resultados publicados por Gabor y col., (2019), donde se expusieron durante 7 dias
a renacuajos de Incilius nebulifer a una concentracién de 0,7 mg/L. de GLY con la
formulacion de Roundup (Gabor y col., 2019). En contraste, en renacuajos de Pelobates
cultripes expuestos a 1 o 2 mg/L i.a. de GLY, se demostré un incremento de CORT en
todo el cuerpo después de un periodo de exposicion de 10 dias (Burraco y Gomez-Mestre,
2016). Algunos estudios, muestran que la exposicion cronica a maultiples factores
estresantes interactia de manera impredecible y alteran la liberacion de GC (Dallman y
col., 1992) pudiendo generar aclimatacién, donde el individuo ya no percibe al factor

estresante como nocivo y reduce la respuesta de secrecion de GC (Romero y col., 2009).

La unica especie de este trabajo que mostré cambios significativos a nivel de las
hormonas tiroideas fue S. nasicus (Tabla 20; Figuras 68-72). La exposicion al herbicida
GLY junto al PRED en juveniles de S. nasicus mostré interacciones significativas en los
valores de las hormonas T3, mientras que las concentraciones de T4 evaluadas en este
trabajo se mostraron incrementadas de manera significativa en larvas luego de la
exposicion a PRED y en juveniles luego de la exposicion a GLY. Las hormonas tiroideas
modulan el funcionamiento de numerosas vias metabdlicas relevantes para el metabolismo
basal (Danforth y Burger, 1984; Onur y col., 2005), aunque los mecanismos exactos que
subyacen a su regulacion siguen sin estar del todo claros (Kim y col., 2000). Se ha
establecido que la presencia de depredadores aumenta la producciéon de hormonas tiroideas
al activar el eje de estrés neuroendocrino (Relyea 2002; Capellan y Nicieza, 2007). En
renacuajos, la regulacion de las hormonas tiroideas es esencial para alcanzar la
metamorfosis, por lo que una vez que inicia su secrecién a partir de la glandula tiroides,
su concentracién aumenta determinando la tasa de desarrollo (Shi, 2000; Brown y Cai,
2007). En coincidencia con los resultados aqui obtenidos, a partir de la exposicion de las
larvas de S. nasicus al PRED, donde la concentracién de T4 se incrementd, se sugiere una

aceleracion en la tasa de desarrollo en correspondencia con el incremento en el peso de las
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larvas de esta especie, pese a que esta variable no mostré significancias estadisticas. Mds
aun, en presencia de PRED, las larvas de S. nasicus, no s6lo experimentaron un aumento
de la T4, sino que también aumentaron sus niveles de CORT. El cortisol actia
sinérgicamente con un aumento de los niveles hormonales en la tiroides, 1o que acelera la

metamorfosis (Hayes y col., 1993, Kikuyama y col., 1993, Wright y col., 1994).

En cuanto a los resultados obtenidos en R. arenarum, el hecho de no hallarse
cambios significativos en la concentracion de CORT o de las hormonas tiroideas T3 y T4
luego de la exposicion al PRED puede indicar que los estimulos estresantes por parte de
estos no fueron los suficientes para incrementar los valores de estos biomarcadores en
larvas de especies aposematicas o toxicas, aun siendo que B. elongatum efectivamente
depreda larvas de R. arenarum. Alternativamente, un patrén de respuesta mayor a estos
estimulos puede haberse expresado en los niveles de otra hormona de respuesta al stress

como la corticosterona que no ha sido evaluada en este trabajo.

La evidencia acumulada durante las tltimas dos décadas indica que una amplia
gama de sustancias quimicas antropogénicas tiene la capacidad de alterar la funcién
endocrina en especies silvestres (Techer y col., 2016; Movasseghi y col., 2017; Chang y
col., 2018; Lajmanovich y col., 2019). Las concentraciones de T3 y T4 en larvas de S.
nasicus luego de la exposicion al GLY se redujeron un 33,3% y 26% respectivamente en
relacion al grupo control, aunque no mostraron una disminucién estadisticamente
significativa. Estos resultados parecen ser consistentes con los antecedentes de disrupcion
hormonal post-exposicion, sin embargo, es necesario realizar mas determinaciones con un
nimero mayor de muestras para dilucidar si los cambios observados se deben
efectivamente al efecto del herbicida sobre la regulaciéon hormonal de los renacuajos.
Efectos marcados de alteracién hormonal fueron observados en los juveniles S. nasicus,
donde se report6 una alteracion en los parametros de concentracion de T4 luego de la
exposicion al herbicida GLY en comparacién con el grupo control. Mds aun, las
interacciones establecidas en los juveniles de esta especie luego de la exposiciéon al GLY y
PRED, dan cuenta de similares mecanismos de regulacion del metabolismo general frente
a diferentes estresores ambientales. Si bien son varias las hormonas que componen las
complejas vias metabdlicas responsables de causar cambios morfologicos o etolégicos en
los anfibios, las principales hormonas involucradas son las hormonas tiroideas T3 y T4
(Denver, 2021). En este sentido, cualquier interrupcion en la produccion, biodisponibilidad
o accion de estas hormonas como la interaccion de T3 observada en larvas de S. nasicus
tiene el potencial de provocar efectos significativos en el crecimiento, desarrollo y

supervivencia de los renacuajos (Crain y col., 2000).
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Por otro lado, si bien los valores de T4 en juveniles de S. nasicus experimentaron
un aumento significativo en presencia de GLY, no se observaron los mismos resultados en
larvas o juveniles de R. arenarum. Cuzziol Boccioni y col., (2021) tampoco encontraron
variaciones de la concentracion de T4 en larvas de R. arenarum luego de 4 semanas de
exposicién a 1,5 y 2,5 mg/L. de GLY (con renovacién cada 48h), aunque si observaron un
aumento de la hormona T4 a las dos semanas de exposicién con la mayor concentraciéon
de GLY evaluada (2,5 mg/L), junto con un retraso en el desarrollo de larvas que se observo
a las 2 y 4 semanas en ambas concentraciones. Sin embargo, en un estudio donde se
compararon la tasas de desarrollo de larvas de Rana sylvatica expuestas cronicamente
desde la etapa de desarrollo de Gosner 25 a 42 a dos concentraciones de 0,021 mg/L y 2,9
mg/L del i.a. de la formulacién de GLY VisionMax, s6lo se observé una disminucion en la
tasa de desarrollo en la concentracién mds alta, sugiriendo que los renacuajos deben estar
expuestos a una concentracion "umbral" de herbicida a base de glifosato para exhibir
efectos fenotipicos observables y que estos umbrales son especie especificos (Navarro-
Martin y col., 2014). Los mismos autores encontraron una relacién entre la exposicion a
GLY VisionMax y la expresion de genes clave vinculados a la cascada hormonal que induce
la metamorfosis en los renacuajos anuros en desarrollo, tales como el receptor beta de la
hormona tiroidea (¢78), las desyodasas (dio2 y dio3), el factor liberador de corticotropina
(crf) y el receptor de glucocorticotiroideo (grll), lo que demuestra el potencial que poseen
que los herbicidas a base de glifosato para alterar la respuesta hormonal normal durante

la metamorfosis (Navarro-Martin y col., 2014).
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6. CONCLUSIONES

Los resultados del presente trabajo de tesis doctoral indican que Roundup Controlmax, un

herbicida que contiene glifosato y otros surfactantes no revelados, afectaria potencialmente

la viabilidad poblacional de distintas especies de anuros nativos por la exposicion aguda y

crénica a este contaminante, alterando la interaccion depredador-presa en las comunidades

ecolégicas remanentes en los agroecosistemas. Las especies evaluadas R. arenarum, P.

albonotatus y S. nasicus mostraron una respuesta especie-especifica frente a la exposicion

de dos estresores ambientales diferentes: un depredador y un contaminante ampliamente

utilizado como lo es el glifosato.

*

La presencia de depredadores belostomatidos y la concentracion ambientalmente
relevante (1,5mg/L) de una formulacién comercial afecté el comportamiento
natatorio de R. arenarum 'y S. nasicus.

Solo las larvas de la especie R. arenarum mostraron efectos por depredadores y por
el glifosato en su morfologia. Ademas las larvas de R. arenarum mostraron
diferencias respecto al peso y el largo total por efecto del glifosato mientras que los
juveniles evidenciaron efectos respecto al peso, el largo total, el ancho de cabeza y
el factor de condicion animal en presencia de depredadores y de glifosato. Por su
parte, las larvas de P. albonotatus redujeron su peso a causa de la presencia de
depredadores mientras que los juveniles de S. nasicus aumentaron su longitud en
presencia del herbicida glifosato.

La presencia de depredadores belostomatidos afectaron los niveles de cortisol,
generando una disminucién de sus niveles en juveniles de R. arenarum y un
aumento de los mismos en larvas de S. nmasicus. Asimismo, se observd una
interaccién entre la presencia de depredadores y de glifosato respecto a los niveles
de triyodotironina. En S. nasicus la concentracién de la hormona tiroxina aument6
en presencia de de ambos estresores ambientales (depredador en larvas; glifosato
en juveniles).

La presencia de depredadores produjo un incremento en la actividad de la enzima
acetilcolinesterasa en larvas de P. albonotatus y S. nasicus y en juveniles de R.
arenarum. Similarmente, la actividad enzimadtica de la acetilcolinesterasa fue
inducida en larvas de R. arenarum luego de la exposicion a glifosato, manteniendo
su incremento en los juveniles.

La actividad de la enzima glutation-S-transferasa presenté interacciones entre los
estresores estudiados en larvas de P. albonotatus y en larvas y juveniles de S.

nasicus.
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La heterogeneidad de respuestas especie-especificas respecto a los estresores ambientales
(depredadores y glifosato) dificulta la seleccion de un udnico biomarcador para la
evaluacién ecotoxicoldgica en anfibios anuros cuando son expuestos a este agroquimico
de uso masivo en todo el mundo. Es asi que se advierte la necesidad de incorporar maltiples
marcadores que contemplen distintas escalas jerdrquicas etoldgicos, morfologicos,
enzimdticos y hormonales para obtener mayor relevancia ambiental y evitar el
mecanicismo ecotoxicologico, sobre todo cuando estos vertebrados no solo son utilizados
como organismos modelo sino que también presentan serias falencias de conservacion por
la disparidad de resultados respecto a los mecanismos y respuestas quimico-intra-

interespecificas.

Finalmente, los resultados expuestos en esta tesis se acepta la hip6tesis planteada de que el
herbicida glifosato es ecotoxico para las larvas de anfibios argentinos poniendo en riesgo
sus poblaciones y comunidades y a los ecosistemas en su conjunto, por lo que se
recomienda enfaticamente un cambio de modelo productivo: desde uno biotecnolégico a
base de herbicidas hacia uno basado en la agroecologia, que mitigue los impactos de la
agricultura como la pérdida de biodiversidad y los costos ambientales y sanitarios

asociados.
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