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Resumen del proyecto

Los charcos son pequeios ecosistemas lénticos de gran importancia global por sustentar alta biodiversidad y proveer
servicios ecosistémicos. Sin embargo, resultan particularmente vulnerables al cambio global y desconocemos gran parte
de su funcionamiento en nuestra regidn. El objetivo de este proyecto fue analizar la estructura y el funcionamiento
ecoldgico de estos sistemas (mediante el estudio de sus redes tréficas) en charcos con bajo impacto y evaluar el impacto
de dos factores del cambio global: las invasiones bioldgicas y la degradacion del hdbitat. Para esto nos centramos en
amenazas que avanzan en la regidn, la invasion de rana toro (Aquarana catesbiana) y la intensificacién agricola. Mediante
un disefo semi-experimental muestreamos estandarizadamente 50 charcos permanentes distribuidos en un gradiente de
invasién de la rana toro (n=29), y un gradiente de agricultura en las cuencas (n=21). De cada comunidad analizamos su
estructura comunitaria y redes tréficas (a través de isétopos estables y contenido estomacal de los consumidores), cuya
variacion es contrastada con variables ambientales y del gradiente de impacto. En los sistemas naturales variables
locales como la profundidad, tamano y heterogeneidad, asi como el grado de aislamiento a nivel de paisaje determinaron
la estructura de las comunidades y la conformacidon de las redes tréficas, mediado por la riqueza y abundancia de peces.
Los sistemas impactados se caracterizaron por una respuesta negativa en el ensamble de anfibios y por una pérdida de
redundancia tréfica, atributo clave en la estabilidad de los ecosistemas. Nuestros resultados indican que la biodiversidad
en estos sistemas depende del mantenimiento de la heterogeneidad en atributos locales y de paisaje, y que los factores de
cambio analizados impactan sobre el funcionamiento de las comunidades de charcos.
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Introduccion

La pérdida de biodiversidad global caracteriza al Antropoceno (Rockstrom et al. 2009), con una magnitud y tasa de
extincidon de especies sin precedentes histéricos (Barnosky et al. 2011). El cambio en el uso de la tierra representa la
primer causa de dicha pérdida. La fragmentacién y destruccién de ecosistemas degrada el hdbitat, extinguiendo especies
(Sala et al. 2000). La segunda causa son las invasiones bioldgicas (Sala et al. 2000; Gallardo et al. 2016); una serie de
especies no nativas que arriban a nuevas comunidades fuera de sus rangos de distribucién histéricos, afectando a la
biodiversidad nativa mediante depredacién, competencia y transmision de enfermedades, entre otros factores (Neill and
Arim 2011). En orden de magnitud, luego se encuentran la sobreexplotacion, los contaminantes quimicos, el cambio
climadtico y las enfermedades infecciosas, actuando incluso sinérgicamente en ciertas ocasiones (Sala et al. 2000;
Kovalenko 2019).

En el contexto de esta crisis, determinados ecosistemas han llamado la atencién de investigadores y gestores por su rol
de sustento de la biodiversidad a escala local y global. Entre estos, resaltan pequefos sistemas lénticos (< 5 ha de
superficie) naturales o artificiales, cominmente denominados “charcos” o “tajamares”, por su gran importancia bioldgica
a nivel de paisaje y por su uso socio-econdmico (Oertli et al. 2005), que los hacen proveedores de servicios ecosistémicos
esenciales (Son et al. 2014). Por ejemplo, juegan un rol preponderante en el ciclado de carbono, debido a que procesan
grandes cantidades de carbono del suelo y la atmésfera (Downing et al. 2008). A escala regional, los charcos albergan una
gran biodiversidad, muchas veces con especies Unicas, resultando fundamentales como sitios de reproduccién y forrajeo
de numerosos vertebrados e invertebrados (Thiere et al. 2009). Sin embargo, estos sistemas resultan particularmente
vulnerables a la degradacién de su estructura y su funcionamiento ecoldgico por varias causas del cambio global (Nicolet
et al. 2007). Nuestro pais no escapa al fenémeno de degradacién y pérdida de biodiversidad, siendo la introduccién de
especies no nativas invasoras (ENNI) y el avance e intensificacidn agricola (IA) dos de las principales amenazas que
afectan a los ecosistemas. Los charcos resultan altamente vulnerables a las ENNI por sufrir una fuerte presién de
propdgulos (Gallardo et al. 2016). En Uruguay una de las ENNI priorizadas por el Comité Nacional de Especies Exéticas
Invasoras (MVOTMA), es la rana toro (Aquarana catesbeiana = Lithobates catesbeianus) que invade estos charcos como
sitios de reproduccidn y forrajeo (Kraus 2009; Aber et al. 2012). Esta especie originaria de Norteamérica, ha invadido
diferentes regiones del globo (Kraus 2009) y fue introducida en Uruguay para acuicultura (Laufer et al. 2018). Hasta la
fecha, se han reportado tres poblaciones establecidas en Maldonado, Cerro Largo y Canelones. En estos ecosistemas, la
rana toro afecta la diversidad, abundancia y la distribucién de tallas de las especies nativas, siendo los anfibios y peces
los grupos mds afectados (Laufer et al. 2008; Laufer and Gobel 2017; Gobel et al. 2019q, b).
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Los charcos resultan fuertemente afectados por el cambio del uso de la tierra, ya que actian como receptores primarios
de contaminantes, nutrientes y disturbios del paisaje agricola periférico (Declerck et al. 2006). Dichas prdcticas generan
una pérdida de heterogeneidad ambiental a multiples escalas y causan una reduccidn del carbono orgdnico del suelo, asi
como un aumento de la erosién y de la concentracién de agroquimicos, afectando finalmente a la biodiversidad de los
ecosistemas acudticos (Benton et al. 2003; Modernel et al. 2016). Por ejemplo, el aumento en la carga de nutrientes (i.e.
eutrofizacion) provoca un incremento en la productividad primaria (Withers et al. 2014), con probadas alteraciones sobre
las vias de entrada y ciclado de materia y energia, y sobre la estructura de las comunidades y sus interacciones
ecoldgicas (Vadeboncoeur et al. 2003). Asimismo, la presencia de residuos de pesticidas en agua es un problema
ambiental, con alteraciones en la sobrevivencia, crecimiento y desarrollo de numerosas especies, afectando diferentes
niveles tréficos y el ciclado de materia y energia en la red (Hu et al. 2010; Agostini et al. 2013). Uruguay no es ajeno a esta
realidad, con registros de pesticidas concentrados en tejidos animales y en sistemas naturales (Ernst et al. 2018; Soutullo
et al. 2020).

Estas problemdticas resaltan la necesidad de comprender el funcionamiento biolégico integral de los charcos y como
resulta afectado por los distintos forzantes del cambio global (Oertli et al. 2005; McCann 2007). Un abordaje de andlisis de
redes ecolégicas—como lo son las redes tréficas—resulta una excelente herramienta para dicho propdsito (Simberloff
2004; McCann 2007). Las redes troficas son descripciones de las comunidades enfocadas en las interacciones entre los
recursos basales y todas las especies (de Ruiter et al. 2005). Entre los atributos naturales que determinan la estructura y
funcionamiento de una red tréfica, se han postulado como fundamentales al drea y productividad del ecosistema, asi como
su conectividad (Post 2002; Leibold et al. 2004).

Existen hipotesis que relacionan el drea y productividad con el largo de cadena tréfica, mediado por un incremento en la
diversidad y heterogeneidad ambiental (Post 2002; Thompson and Townsend 2005; Arim et al. 2007). La hipétesis
energética plantea que un aumento en la disponibilidad de recursos basales incrementaria el largo de cadena, ya que las
bajas eficiencias de transferencia entre niveles tréficos, limitan la energia disponible para soportar los niveles superiores
(Pimm 1982; Post 2002). La hipétesis del tamano ecosistémico afirma que el incremento del tamano del ecosistema
aumenta la riqueza de especies, la disponibilidad y heterogeneidad de hdbitats con un subsecuente aumento de la
especializacion tréfica, lo que sustentaria mayores posiciones tréficas en la red (Post et al. 2000).

En el marco de la ecologia de metacomunidades, la conectividad resulta clave en la diversidad y estabilidad de la red
(Leibold et al. 2004; Mougi and Kondoh 2016). El flujo de individuos permite incrementos en la riqueza de especies por efecto
de masa o disminuciones por favorecer la colonizacién de especies dominantes (depredadores, competidores) (Leibold et
al. 2004; Borthagaray et al. 2015). Por ejemplo, la conectividad determina la presencia de peces (de Macedo-Soares et al.
2010; Borthagaray et al. 2015), que estructuran fuertemente la comunidad de los charcos, excluyendo a multiples especies
(e.g. Gonzdlez-Bergonzoni et al. 2014).

Otro aspecto clave del funcionamiento y estabilidad de estos ecosistemas estd en los subsidios tréficos externos
(aléctonos), los cuales sustentan una proporcion importante de la biomasa por la via de los detritos (Arim et al. 2010; Earl
and Semlitsch 2013). Esta via se caracteriza por su alta diversidad y nimero de cadenas, baja velocidad de flujo e
interacciones débiles. Esto contrasta con la estructura de la via de los productores, caracterizada por lo opuesto (Rooney
and McCann 2012a). La integracién de estas vias energéticas por los depredadores tope de gran tamafo corporal,
estabilizaria las comunidades (Rooney et al. 2006; Ward et al. 2015). Si los procesos de extincidn o invasidn de especies
afectan desproporcionadamente a una de estas vias, o los flujos de energia las afectan de manera desigual, se espera una
alteracion en la estructura y funcionamiento de toda la red. Estos grandes enfoques ecoldgicos permiten comprender la
estructura y funcionamiento de una comunidad, resultando una herramienta clave para evaluar los cambios generados
durante la incorporacion de una ENNI o procesos asociados a la degradacién de hdbitats (Kovalenko 2019).

El objetivo general de este proyecto fue analizar el funcionamiento ecolégico de charcos mediante el estudio de sus tramas
tréficas, determinado los principales factores (naturales y antrépicos) forjadores de patrones. Como abordaje local,
consideramos dos zonas con predominancia de diferentes amenazas a la biodiversidad, las invasiones bioldgicas
(utilizando la invasion de rana toro como modelo) y el cambio en el uso del suelo (investigando efectos de la intensificacion
agricola en el litoral nor-oeste). Es asi que nos planteamos tres objetivos especificos con su hipétesis asociada.

Objetivo 1: Caracterizar la estructura y funcionamiento de las redes tréficas en charcos permanentes con bajo impacto
antrépico relativo, y los atributos estructurales y ecolégicos que las determinan.

Hipétesis 1: Las caracteristicas estructurales y ecolégicas de los charcos condicionan la topologia de la red tréfica. Es asi
gue variables como el drea y/o la productividad, condicionan los tamafios poblaciones, el nimero de interacciones y el
largo de cadena tréfica. Ademds, la conformacidn espacial del sistema, su heterogeneidad y drea, puede afectar la tasa
de encuentro depredador-presa (determinado la posibilidad de coexistencia), y su especializacidn tréfica (por incremento
en la riqueza de recursos). Finalmente, la conectividad del sistema afecta el flujo, condicionando la dindmica de
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colonizacidn-extincidn local, afectando al nimero de especies. Debido a estos mecanismos, los charcos que presentan
mayor drea, productividad, heterogeneidad y conectividad presentan tramas tréficas mds largas, diversas y complejas.
Objetivo 2: Avanzar en la comprensién fina de los mecanismos que explican cambios en la estructura comunitaria
observada en charcos invadidos por rana toro.

Hipotesis 2: La rana toro se inserta en las redes actuando como dos trofoespecies. El adulto como depredador tope que
acopla las vias energéticas y la larva afectando la via de los detritos. La alta depredacion de los adultos en un amplio
rango de tamafos corporales y grupos funcionales disminuye la diversidad y complejidad del sistema (e.g. menor largo,
redundancia y conectancia). Por otro lado, las larvas son importantes consumidores de detritos, canalizando un
importante flujo de energia en esta via, lo cual, combinado a los altos niveles de bioturbacién, amplifican la via detritivora
en las redes troéficas. Esto determina la utilizacidn y disponibilidad de mds recursos, sustentando una mayor biomasa de
consumidores secundarios detritivoros, y aumentando la biomasa relativa de los consumidores generados a partir de los
detritos conforme aumenta el grado de invasién en los charcos.

Objetivo 3: Evaluar los cambios en la estructura y el funcionamiento de las redes tréficas asociados al uso del suelo
agricola.

Hipétesis 3: Los charcos insertos en una matriz de agricultura intensiva experimentan una degradacién de hdbitats por el
uso de agroquimicos, entre otros, afectando negativamente al pool de especies sensibles. Esta pérdida de biodiversidad y
alteracién de hdbitat, genera redes tréficas mas simples (e.g. menor largo, diversidad y nimero de interacciones)
conforme aumenta el impacto agricola. Por otro lado, el aumento en la carga de nutrientes -eutrofizacién- (escorrentia de
sistemas agricolas fertilizados), determina una amplificaciéon de la via de los productores primarios (autéctonos), a
consecuencia del incremento de su biomasa.

Metodologia/disefio del estudio

Diseno de estudio

Para poner a prueba las hipétesis planteadas trabajamos analizando la estructura de las comunidades (patrones de
riqueza y abundancias), e integrando dos abordajes metodoldgicos que permiten caracterizar la red tréfica de cada
charco, aplicando las metodologias de isétopos estables y andlisis de contenido estomacal (Nielsen et al. 2018). Nos
centramos en la asociacion de detalladas métricas tréficas y comunitarias, con una adecuada caracterizacion ambiental
de sistemas de charcos en Acegud, con gradiente de invasidn de rana toro, y en Paysandd, con gradiente de intensificacion
agricola. Los datos de los sistemas menos impactados de ambas localidades, se utilizaron para estudiar los
determinantes naturales de las redes tréficas.

Acegud estd ubicada en Cerro Largo, en la frontera norte con Brasil. Es una zona de paisaje serrano, de uso ganadero
extensivo y escasa agricultura, con alta biodiversidad (Grattarola et al. 2020), donde existe una poblacidn silvestre de
rana toro (reportada en 2007), que en 2012 comenzd su expansidn, y a la fecha lleva 36 charcos invadidos (Laufer et al.
2018). En esta localidad, seleccionamos y muestreamos en noviembre de 2020, 29 cuerpos de agua, 15 invadidos por rana
toro.

El litoral oeste de Uruguay ha experimentado una fuerte expansion de la frontera agricola intensiva en los ultimos 20 afos
(Baldi and Paruelo 2008), siendo la zona del pais con mayor reemplazo de ecosistemas naturales. En esta zona,
seleccionamos y muestreamos en noviembre de 2021, 21 cuerpos de agua, ubicados en las inmediaciones de la localidad de
Constancia, departamento de Paysandu. De los 21 charcos muestreados, siete estdn insertos en campo natural, siete en
praderas implantadas y siete en cultivos anuales intensivos.

La seleccidn de sitios a muestrear en cada localidad siguié un minucioso andlisis previo. Para el caso de Acegud, a partir
de la base de datos de muestreos previos del Proyecto Rana Toro en Uruguay, se realizaron andlisis multivariados de
variables comunitarias y fisicoquimicas de los charcos, de manera de seleccionar sistemas comparables, dentro del
gradiente de invasion de rana toro. Para Paysandu realizamos un muestreo piloto en agosto de 2021 donde hicimos una
caracterizacién morfoldgica, fisicoquimica (incluyendo nutrientes) y comunitaria de 38 cuerpos de agua. Ademds, a cada
uno de estos sistemas se les determiné el drea de drenaje mediante el software ArcGISPro (ESRI) y a través de las
plataformas de GoogleEarth Engenie evaluamos la variacién en NDVI 'y el uso del suelo en los ultimos 20 anos. Con esta
informacion, seleccionamos 21 sistemas comparables, distribuidos en campo natural, praderas y cultivos.

Metodologia de campo y laboratorio

En cada charco medimos los didmetros himedos para determinar su superficie. Para estimar heterogeneidad tomamos 10
medidas de profundidad y estimamos de forma visual los tipos de conformacién de borde de cada charco. Asimismo, para
determinar la productividad estimamos de forma visual el porcentaje de cobertura vegetal y medimos la fluorescencia
como proxy de concentracién de clorofila a. Simultdneamente medimos diferentes pardmetros fisicoquimicos.

Para los andlisis de isdtopos estables tomamos muestras de las diferentes fuentes basales mediante colecta manual

4/12



(vegetacidn terrestre, material vegetal en descomposicidn, heces de vaca y algas filamentosas), lavado de macréfitas
(epifiton) y corer (sedimento). Utilizando un filtro de 68um de malla, filtramos 20 L de agua para extraer una muestra de
zooplancton. Los consumidores fueron muestreados de manera estandarizada mediante la colocacién de una nasa por
charco durante 12 horas y un arrastre de red de entre 8 y 10 m. En caso de necesitar un mayor nimero de individuos,
complementamos con pasadas de calderines en zonas especificas (i.e. plantas). Finalmente, obtuvimos muestras de
depredadores colectados estandarizadamente en las nasas, mediante espineles (que también estuvieron colocados
durante 12 horas) y la colecta manual nocturna de anfibios. Las muestras para las pruebas de isotopos se conservaron a
-20°C y para estructura comunitaria y contenido estomacal en formol.

Caracterizamos las variables representativas de los forzantes en cada localidad. En Acegud medimos la densidad de
larvas y adultos de rana toro y en Paysandd muestreamos agua para analizar la concentracién de nutrientes, clorofilaay
pesticidas. En este Gltimo, colectamos cinco ejemplares de odonatos y peces depredadores (i.e. tarariras y anguilas) para
andlisis de residuos de pesticidas en tejidos.

Para determinar el aislamiento-centralidad de cada cuerpo de agua elaboramos la red de charcos utilizando teoria de
grafos y partiendo de las capas disponibles en la IDE (Minor and Urban 2008; Borthagaray et al. 2014). Delimitamos cada
zona (una por localidad) considerando un buffer de los charcos muestreados y luego establecimos el peso de las
conexiones, como el inverso de la distancia euclidiana entre cada charco (nodo). A partir de esta red, determinamos la
centralidad de grado, la cual estandarizamos para los andlisis para corregir posibles diferencias entre las localidades
muestreadas.

Andlisis de laboratorio

Is6topos estables—Las muestras de recursos basales y zooplancton (aislando copépodos y claddceros) fueron
procesadas bajo lupa binocular, removiendo restos de otros organismos. Los macroinvertebrados fueron identificados
(mayormente en géneros), medidos, y se removieron sus partes duras. Los renacuajos y peces fueron pesados, medidos, y
se determind el estadio de desarrollo de renacuajos, para finalmente extraer tejidos de musculo. Los anfibios adultos,
tortugas y grandes peces fueron medidos y pesados en campo, donde se les extrajo tejido, que luego se proces6 de igual
forma. Posteriormente, cada una de las 1697 muestras fue secada (60°C-72 hs.), pesada (fraccionando y empacando entre
0,1a 5 mg en cdpsulas de estano), acondicionadas y enviadas a los laboratorios de CSI, Universidad de Nuevo México y
SIF del UC Davis, EEUU.

Contenido estomacal—Seleccionamos 5 individuos por especie, por charco, de peces y anfibios adultos para extraerles el
contenido estomacal e identificarlo bajo lupa binocular (Dominguez and Ferndndez 2009). Cada item presa fue
contabilizado, medido y pesado.

Estructura comunitaria—Los ejemplares colectados a través de métodos estandarizados (renacuajos, peces y
macroinvertebrados) fueron determinados al mayor nivel taxonémico posible (especie en vertebrados y género o familia
en invertebrados), contabilizados y pesados. A una submuestra de treinta individuos de cada especie por charco se les
realizé mediciones, obteniendo las mismas variables morfoldgicas descriptas arriba. A partir de estas mediciones,
contamos con una base de datos de abundancias, biomasa, estructura de tamanos corporales y desarrollo (en
renacuajos) en cada charco.

Andlisis de pesticidas—ELl andlisis de residuos de pesticidas en las muestras de agua (analizando la presencia de 121
compuestos), se realizé mediante inyeccidn directa en un sistema de cromatografia liquida acoplado a espectrometria de
masas en tdndem (LC-MS/MS) (Pareja et al. 2011). El andlisis de residuos de pesticidas en ninfas de odonatos (74
compuestos) y peces (94 compuestos) se llevé a cabo utilizando una metodologia validada de tipo QUEChERS miniaturizado
para la preparacién de muestras y su posterior determinacién por LC-MS/MS y GC-MS/MS (Jesus et al. 2018).

Analisis de datos

Para cada comunidad estimamos indicadores de nicho tréfico usando datos de isotopos estables y de la dieta de los
depredadores tope. Como métricas de nicho isotdpico calculamos las métricas de Layman y las dreas de elipses
bayesianas utilizando el paquete de R SIBER. Estas métricas dan cuenta de distintos atributos de las redes tréficas como
el grado de diversidad tréfica (Grea Convex Hull), el largo de cadena tréfica (rango de nitrégeno), la diversidad de fuentes
(rango de carbono), la redundancia tréfica dentro de la red (distancia al vecino mds cercano), y la equitatividad de dicha
redundancia (desvio estdndar de la distancia al vecino mds cercano) (Layman et al. 2007; Jackson et al. 2011). Debido a
que recientemente culminamos los andlisis de cometido estomacal, tenemos pendiente para los préximos meses el cdlculo
de las métricas de nicho alimenticio. Estimaremos dichas métricas mediante andlisis de grafos basados en matrices de
dieta (Csardi and Nepusz 2006; Dormann et al. 2009; Lawrence et al. 2020). Ademds, estimamos las proporciones de
biomasa proveniente de cada via energética (autéctona vs aléctona) mediante modelos de mezcla bayesianos con el
paquete de R SIAR. Estos modelos utilizan los valores isotépicos de d13C y d15N de las fuentes y consumidores, asi como
su tasa de fraccionamiento, para estimar la proporciéon mds probable de biomasa generada a partir de las distintas

5/12



fuentes disponibles (Parnell et al. 2013). Finalmente, obtendremos la riqueza de cada ensamble (macroinvertebrados,
peces y renacuajos) para cada charco utilizando el paquete iNEXT, estandarizados por tamafno de muestra (Hsieh et al.
2014), para poder hacer comparaciones robustas entre tipos de sistemas.

Modelos estadisticos

Objetivo T—Seleccionamos variables ambientales que no mostraron correlaciones significativas superiores a [0,7]: drea
del charco, profundidad mdxima, cobertura de macréfitas, heterogeneidad de borde y centralidad de grado (Zuur et al.
201). Para evaluar el patrén general de estructura comunitaria de charcos con bajo impacto (N=20, 7 de Paysandi y 13 de
Acegud), realizamos un Andlisis de Componentes Principales (PCA) considerando la abundancia y riqueza de especies de
cada ensamble. Para este andlisis, utilizamos abundancias corregidas por el esfuerzo de muestreo (volumen de agua
filtrada para el zooplancton y distancia de arrastre para los otros ensambles). De este andlisis, extrajimos los valores de
las proyecciones en los ejes 1y 2 del PCA para cada charco.

Para examinar qué variables ambientales determinaron la estructura de las comunidades y las redes tréficas de cada
charco, aplicamos un procedimiento de seleccién de modelo automdtico a cada variable de respuesta utilizando la funcién
drop1 del paquete Ime4, hasta alcanzar un modelo con un mdximo de dos variables explicativas. Ademds, todos los
modelos incluyeron la variable regidn para tener en cuenta posibles variaciones asociadas con los dos conjuntos de
charcos estudiados. Se ajustaron modelos lineales para variables continuas (proyecciones de los ejes del PCA de
estructura comunitaria, elipses y métricas Layman). Para las variables de conteo (abundancias y riqueza de especies),
consideramos modelos con una distribucion binomial negativa. Para los modelos de abundancia, el esfuerzo de muestreo
se incluyé como offset (Zuur et al. 2007; Inchausti 2023).

Objetivo 2—Para evaluar los efectos de la invasion de rana toro en las comunidades de los charcos clasificamos los
sistemas de Acegud segln un gradiente de invasion: charcos no invadidos (0), charcos con baja densidad de rana toro (1),
charcos con densidad media de rana toro (2) y charcos con altas densidades de rana toro (3). Mediante modelos lineales
generalizados con distribucién binomial negativa evaluamos si la riqueza y abundancia de los diferentes ensambles
comunitarios variaron segun el gradiente de invasion. Ademds, mediante andlisis bayesianos comparamos entre estas
categorias de invasidn tres métricas de nicho isotépico que dan cuenta del largo y ancho de la red, asi como de su
redundancia tréfica. Finalmente, para un set de charcos, evaluamos la relacién entre la posicidn tréfica maxima (~?15N) y
el acoplamiento de fuentes energéticas (~?13C) mediante una regresion cuartil, considerando el efecto de la invasion de
rana toro. Ademds, mediante modelos lineales evaluamos la proporcién de biomasa a nivel individual de
macroinvertebrados y peces y su relacidn con la invasién de rana toro y con su tamafo corporal (metodologia detallada
en Gobel et al. 2023).

Objetivo 3—En primer lugar, comparamos los resultados obtenidos de concentracidn de nutrientes, clorofila a, cobertura
de macroéfitas (como porxy de eutrofizacion) y concentraciones de pesticidas en las diferentes matrices seguin el uso del
suelo mediante ANOVAs. Asimismo, analizamos mediante modelos lineales generalizados con distribucidn binomial
negativa si la riqueza y abundancia de los diferentes ensambles comunitarios variaron segun el uso del suelo. Finalmente,
mediante andlisis bayesianos comparamos entre estas categorias de uso tres métricas de nicho isotépico que dan cuenta
del largo y ancho de la red, asi como de su redundancia tréfica. Todos los andlisis se realizaron en el software R,
considerando un alfa de 0,05 (R Core Team 2023).

Resultados, andlisis y discusién

Objetivo 1—0bservamos un marcado patrén de estructura comunitaria: el primer eje PCoA, explicando el 48% de la
varianza, separé los charcos con mayores abundancias de zooplancton, invertebrados y renacuajos, asi como una mayor
riqueza de especies de renacuajos, de los dominados por peces (con mayor abundancia y riqueza especifica). Por el
contrario, el segundo eje PCoA, explicando el 20% de la varianza, separdé los charcos con mayor riqueza de especies de
invertebrados de los dominados por peces (Figura 1).

El modelo seleccionado para explicar la variacién en la estructura comunitaria (PC1) incluyo la profundidad mdxima
(F=9,1; P=0,01) y cobertura de macréfitas (F=5,6; P=0,04). Si bien la profundidad mdxima afecté negativamente a las
comunidades dominadas por anfibios e invertebrados, la cobertura de macréfitas se relacioné positivamente con dicho eje
(Figura 2). Por otro lado, el eje de diversidad de macroinvertebrados (PC2) mostré una asociacién negativa con la
centralidad de grado (F=5,8; P=0,03). Los charcos mds aislados estuvieron asociados a una mayor riqueza de
macroinvertebrados, mientras que los mds centrales estuvieron asociados con la riqueza y abundancia de peces (Figura
2).

Al evaluar los determinantes de la abundancia y riqueza de cada ensamble (zooplancton, macroinvertebrados, peces y
renacuajos) de forma independiente, la cobertura de macréfitas mostré una asociacidon positiva con la abundancia de
zooplancton, macroinvertebrados y renacuajos (Figura 3). Por otro lado, los modelos también retuvieron la variable

6/12



profundidad mdaxima, con un efecto negativo en la abundancia y riqgueza de renacuajos, asi como en la abundancia de
macroinvertebrados, y con un efecto positivo en la abundancia y riqueza de peces. Ademds, la centralidad de grado afectd
positivamente a la abundancia y riqueza de peces (Figura 3).

El drea del charco fue la Gnica variable retenida para explicar la diversidad de recursos (rango de Carbono; F=5,0; P=0,04)
y el largo de cadena tréfica (rango de Nitrégeno; F=7,6, P=0,01). Si bien el largo de cadena aumentoé con el dreaq, la
diversidad de recursos asimilados disminuyd. Por otro lado, el promedio de la diversidad tréfica (CD), el espaciamiento
tréfico (NND) y heterogeneidad del espaciamiento tréfico (SDNND) mostraron una relacidn negativa con la centralidad de
grado (Figura 4; CD:F=15,8; P=0,001; NND:F=5,4; P=0,03; SDNND:F=6,1; P=0,03). Aunque el drea de las elipses bayesianas
para toda la red no mostroé relaciones significativas con ninguna variable, las SEAb del ensamble de anfibios mantuvieron
una relacién positiva con la cobertura de macroéfitas (F=7,7; P=0,02). En los demds ensambles no encontramos asociacion
entre el nicho isotépico y las variables ambientales.

Nuestras observaciones resultaron congruentes con los patrones conocidos de estructura comunitaria de los charcos,
ocurriendo sistemas dominados por peces y sistemas dominados por renacuajos, invertebrados y zooplancton (Hecnar
and M'Closkey 1998; Holbrook and Dorn 2016). La profundidad fue determinante de la variacién del patrén de estructura
comunitaria (PC1) y de la ocurrencia de peces. Si bien nuestro trabajo se centrd en charcos permanentes, es importante
reconocer que, ante condiciones extremas, algunos charcos con profundidades medias y bajas pueden llegar a secarse,
siendo no 6ptimos para los peces. Ademds, la cobertura de macrdéfitas mantuvo una asociacidn con el PC1 de estructura
comunitaria y con las abundancias de los ensambles de zooplancton, macroinvertebrados y renacuajos. La presion de
depredacion de los peces se veria atenuada por la heterogeneidad ambiental; las macroéfitas oficiarian como refugios. Por
otro lado, las macréfitas funcionan como sustrato para el perifiton, recurso que sustenta buena parte de la comunidad
(Montana et al. 2019; Wolters et al. 2019). De hecho, nuestras observaciones reportan un incremento en el nicho tréfico de
los renacuajos conforme aumenta la cobertura de plantas.

Siguiendo nuestra hipétesis y evidencia previa, el drea del charco determiné el largo y ancho de las redes tréficas
(Takimoto and Post 2013). Los sistemas de mayor tamaio presentan una alta productividad neta y permiten una mayor co-
existencia de especies, facilitando la presencia de grandes depredadores (Thompson and Townsend 2005), en este caso,
los peces. Por otro lado, los sistemas mayores presentaron menor diversidad de recursos, probablemente por dos
mecanismos. Por un lado, un incremento en la relacidon drea/perimetro del charco, centraria el flujo de nutrientes hacia la
via peldgica, reduciendo el consumo litoral (Eloranta et al. 2015). Por otro lado, la potencial influencia de los peces
depredadores restringiendo la diversidad de recursos al resto de la comunidad (Gonzdlez-Bergonzoni et al. 2014).

Un aspecto novedoso, fue la incorporacién de la perspectiva metacomunitaria, ya que los peces no siguieron un patrén
aleatorio en el paisaje, sino que sus mayores riquezas y abundancias se observaron en los charcos centrales.
Consecuentemente, ciertas especies quedarian restringidas a los charcos periféricos (Cadotte 2006). Es asi que la riqueza
de macroinvertebrados (muchos tienen dispersidn por aire) fue mayor en los sistemas mds aislados. A nivel de las redes
troficas, estos charcos mds periféricos se caracterizaron por mayor diversidad tréfica promedio (CD), mayor
espaciamiento tréfico (NND) y mayor heterogeneidad de dicho aislamiento (SDNND). Seguramente, la mayor diversidad de
invertebrados contribuye a esta diversificacion tréfica en los sistemas periféricos. Actualmente nos encontramos
redactando un articulo cientifico con estos resultados, titulado “Fish mediate the local and landscape food web
architecture in permanent ponds”.

Objetivo 2—Al analizar los patrones de estructura comunitaria, ninguno de los grupos (macroinvertebrados, peces y
renacuajos) presenté diferencias en la riqueza especifica asociada a la invasién de rana toro. En cambio, si encontramos
efectos en sus abundancias asociados al gradiente de invasiéon. Los charcos con mayor intensidad de invasién
presentaron abundancias de peces (ResDev=259; P<0,001) e invertebrados (ResDev=261; P<0,001) mayores, mientras que
tuvieron abundancias menores de renacuajos nativos (ResDev=278; P<0,001) y zooplancton (ResDev=706; P<0,001; Figura
5).

En cuanto a las métricas de nicho tréfico, realizamos comparaciones entre los niveles de invasidn en el marco bayesiano,
donde se considera que hay diferencias entre los grupos, si la probabilidad de diferencias es mayor al 90%. Las redes de
los sistemas mds invadidos (categoria de invasion 2 y 3) presentaron mayor diversidad de recursos que los no invadidos o
con baja invasion. El largo de cadena fue mayor en los niveles intermedios de invasién (categorias 1y 2) y el
espaciamiento tréfico fue mayor en todos los sistemas invadidos (Figura 6).

En referencia a los origenes del carbono asimilado en la red, en nuestra reciente publicacién en Biological Invasion,
reportamos que el patrén de integracion de las vias energéticas por los depredadores en altas posiciones tréficas fue un
atributo de las redes que se mantuvo en los sistemas luego de la invasién. Los adultos de rana toro presentaron alli altas
posiciones tréficas, integrando la via de los productores y de los detritos (Figura 1, Gobel et al. 2023). Por otro lado, la
importancia relativa de la via de los productores primarios y detritos asimilados en los invertebrados y peces tuvieron
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cambios de acuerdo a la invasidn. Mientras que los invertebrados tuvieron mayor consumo de la via de los productores,
los peces presentaron mayor consumo de la via de los detritos en los charcos invadidos (Figura 2, Gobel et al. 2023).
Ademds, en el caso de los peces, observamos un incremento de la asimilacidn de la via detritivora conforme aumenta su
tamaio corporal (Figura 4, Gobel et al. 2023).

Observamos importantes cambios a nivel comunitario y de redes tréficas, luego de la invasién de rana toro. Los patrones
de estructura comunitaria, resultaron congruentes con nuestras observaciones previas que mostraban una relacién
positiva con el ensamble de peces, reflejada en mayores abundancias en los sistemas invadidos (Laufer et al. 2008; Gobel
et al. 2019a). Por el contrario, el zooplancton y los renacuajos nativos mostraron menores abundancias en los charcos
invadidos. Dicho efecto negativo podria tener una interaccidn o estar potenciado por las mayores abundancias de peces
(resultados objetivo 1) en los charcos invadidos. El efecto sobre los renacuajos nativos también resulté congruente con
nuestras observaciones previas (Gobel et al. 2019a; Laufer et al. 2023).

La relacidn positiva con el ensamble de peces podria deberse a una posible liberacidn de recursos. Por un lado,
observamos una mayor diversidad de recursos en los charcos invadidos (Rango de Carbono, Figura 6), y por otro,
observamos un mayor consumo de la via de los detritos de los peces que co-existian con rana toro. Posiblemente, las
importantes biomasas que ocupan las larvas de rana toro, que también se asociaron a esta via, sean las mediadoras de
dicha liberacidon de recursos (Gobel et al. 2023). Finalmente, la integracidn de las vias energéticas, se mantuvo invariante
ante la invasidn, lo que es considerado clave en la estabilidad de los flujos energéticos (Rooney and McCann 2012b). Sin
embargo, los sistemas invadidos tuvieron mayor espaciamiento tréfico, es decir menor redundancia, atributo que confiere
estabilidad y resiliencia a perturbaciones, al ocurrir un mayor nimero de especies con las mismas funciones (Sanders et
al. 2018).

Objetivo 3—Detectamos la presencia de 14 pesticidas en agua, siendo los herbicidas Atrazina y Metolaclor los mds
persistentes, registrandose en todos los sistemas analizados (Figura 7), incluso en los sistemas insertos en campo natural
(toda su drea de drenaje se ubica en campo natural y no han sufrido cambios en su uso en los ultimos 20 afos).
Detectamos ademds varios insecticidas (Cipermetrina, Lambda-Cialotrina y Clorpirifos) con concentraciones por encima
del nivel umbral de toxicidad crénica para peces e invertebrados en charcos ubicados en cultivos y en campo natural
(Figura 8). Algunos de estos compuestos son utilizados cémo fdrmacos veterinarios, lo que posiblemente explique su
ocurrencia en los tajamares de pastizales con ganaderia. Ademds, detectamos la presencia de dos compuestos
(Clomazone y Metolaclor) en larvas de odonato y 20 en musculo de peces depredadores (tarariras y anguilas). Entre los
compuestos detectados en peces, Ciproconazole, Boscalid, Metolaclor y Methidation fueron los que mostraron mayores
concentraciones (Figura 9), y el Metolaclor también fue el mds frecuente. Estos resultados de bioacumulacién muestran la
integracion de dichos compuestos en la red tréfica. Las variables de productividad y la concentracidn de pesticidas no
aparecieron asociadas al uso del suelo. Si bien la concentracion de clorofila a aumento en los charcos insertos en cultivos
anuales, no detectamos diferencias significativas (F=1,5; P=0,2). De la misma forma, tampoco encontramos diferencias en
la cobertura de macréfitas (F=1,0; P=0,4) ni en las concentraciones de nitrégeno total (F=0,6; P=0,5).

Las abundancias de zooplancton, la riqueza y la abundancia de peces no mostraron diferencias asociadas al uso del suelo.
Los macroinvertebrados presentaron abundancias significativamente mayores en los charcos con cultivos (ResDev=18;
P=0,03), mientras que la riqueza (ResDev=18; P=0.03) y abundancia (ResDev=163; P< 0.01; Figura 10) de renacuajos fue
menor en estos sistemas.

También realizamos comparaciones de nicho tréfico entre los tipos de uso de suelo en el marco bayesiano, buscando
diferencias mayores al 90%. Las redes de los sistemas insertos en cultivos anuales intensivos presentaron mayor
diversidad de recursos que los charcos ubicados en campo natural y en praderas implantadas (Figura 11). El largo de
cadena fue menor en cuerpos de agua ubicados en praderas, sin diferencias entre campo natural y cultivos anuales.
Finalmente, el espaciamiento tréfico fue mayor en los sistemas de cultivos que en los charcos ubicados en praderas o
campo natural (Figura 11).

Considerando la estructura de las comunidades, encontramos un decremento en la riqueza y abundancia de renacuajos en
los charcos insertos en cultivos. Este resultado es congruente con los impactos de estas prdcticas reportados en la
literatura a nivel mundial y de nuestra region (e.g. Agostini et al. 2020; Gobel et al. 2022). A nivel de la red tréfica, los
sistemas insertos en cultivos presentaron mayor diversidad de recursos, posiblemente asociados al ingreso de material
vegetal desde los cultivos. Finalmente, las redes de estos sistemas tuvieron mayor espaciamiento tréfico, es decir menor
redundancia, atributo de las redes asociado con una menor estabilidad y resiliencia frente a perturbaciones (Sanders et
al. 2018).

Conclusiones y recomendaciones

Los cambios abordados en nuestro estudio son un tema crucial para Uruguay. Nuestros resultados ponen de manifiesto el
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impacto significativo de las alteraciones antropogénicas en los ecosistemas de charcos y sus redes tréficas. La invasion
de la rana toro y el cambio en el uso de la tierra han desencadenado cambios notorios en la estructura y el funcionamiento
de las comunidades acudticas, lo que plantea desafios significativos para la ecologia y la conservacién de estos
ecosistemas. Una de las consecuencias mds preocupantes de estas alteraciones es la pérdida de redundancia en las
redes tréficas. Este fendmeno resulta comin a ambos forzantes de cambio y tiene profundas implicaciones, ya que las
comunidades se vuelven menos capaces de adaptarse y recuperarse ante perturbaciones ambientales. Esta pérdida de
redundancia aumenta la fragilidad de los ecosistemas y los hace mds susceptibles a la degradacion.

Otro patrén comdn a ambos forzantes, es el impacto negativo sobre los anfibios. Esto es especialmente preocupante dada
la tendencia de declive que enfrentan sus poblaciones en Uruguay y en el mundo. En los charcos, los anfibios son un
componente importante, que conectan las vias acudticas y terrestres, facilitando la transferencia de energia y nutrientes
entre estos dos ambientes interconectados.

Nuestros resultados también resaltan la importancia del concepto de "paisaje de charcos" o “pondscape”. Dentro de este
paisaje, identificamos charcos centrales estructurados por la presencia de peces y charcos periféricos donde la presidn
de depredacion de peces es minima y permite el desarrollo de comunidades con mayor diversidad de invertebrados, con
redes tréficas mds diversas. La heterogeneidad de aislamiento de los sistemas, asi como de caracteristicas ambientales
locales, como el dreaq, la profundidad y la heterogeneidad local, aparece como un aspecto clave para el mantenimiento de
la biodiversidad regional.

En Uruguay, estos charcos, se encuentran insertos en campos privados productivos, por lo que resulta un desafio la
generacién de politicas publicas orientadas a su conservacion. En este contexto, es esencial desarrollar estrategias que
concilien la conservacién con el uso sustentable de la tierra. Esto implica la necesidad de involucrar activamente a la
comunidad local en la conservacidn y el monitoreo de estos ecosistemas, que no solo representan un valor intrinseco, sino
que también actian como centinelas del estado ambiental mds amplio. Es por esto, que en el marco del presente proyecto
desarrollamos material de divulgacién y valoracion de la biodiversidad destinada a publico general. Elaboramos un blog
disponible en internet y material grdfico para entregar en diferentes sitios (Ver anexo).

Asimismo, el control de especies invasoras, en particular la rana toro, también debe ser una prioridad. La implementacidén
de programas de control puede ayudar a limitar su impacto en las redes tréficas y reducir su propagacion a nuevos
cuerpos de agua. La regulacidon y el monitoreo de pesticidas son esenciales para abordar la presencia de estos
compuestos téxicos en los charcos. Se deben establecer regulaciones mds estrictas sobre el uso de pesticidas en dreas
cercanas a cuerpos de agua y promover prdcticas agricolas sostenibles que reduzcan la contaminacién de estos
ecosistemas.

La investigacién continua es fundamental para comprender mejor los efectos de las alteraciones antropogénicas en los
ecosistemas de charcos. Esto incluye estudios adicionales sobre la dindmica de las poblaciones y la respuesta de las
comunidades acudticas a diferentes tipos de contaminantes. Un enfoque interdisciplinario que combine ecologia,
toxicologia y ciencias sociales puede proporcionar informacién valiosa al respecto.

En resumen, los ecosistemas de charcos son fundamentales para la biodiversidad. La pérdida de redundancia tréfica y la
vulnerabilidad de los anfibios son preocupaciones destacadas que subrayan la necesidad apremiante de abordar los
impactos de las alteraciones antropogénicas en estos sistemas. La conservacion de estos ecosistemas es esencial para
mantener la resiliencia y la salud de nuestro entorno natural, y esto requiere una accién decidida tanto a nivel local como
nacional.

Divulgacion del proyecto

Ademds de los resultados académicos, nuestro proyecto generé dos materiales de divulgacién. Por un lado, creamos un
blog digital (https://storymaps.arcgis.com/stories/3b340ff1e2b941d28cbba9fb0d04cceb) en donde relatamos el tema,
objetivos, actividades y principales resultados de nuestro proyecto. Este blog fue compartido en diferentes medios
digitales. Ademds, generamos un folleto en formato papel y digital, en donde se muestran especies representativas de los
charcos y recomendaciones para mantenerlos en buen estado de conservacidn. Este folleto tiene ademds un cédigo QR que
direcciona al blog antes mencionado. Por otro lado, nos encontramos colaborando con la generacién de material grafico
sobre los charcos y su rol ecosistémico junto a investigadores del Proyecto Ponderful.
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