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RESUMEN

1) La introducciéon de especies exoéticas invasoras produce fuertes impactos en las
comunidades invadidas, alterando su estructura, diversidad y funcionamiento. Estos
cambios afectan los servicios ecosistémicos y la calidad de vida de las sociedades que de
estos dependen. Se ha avanzado significativamente en la comprension del fenémeno de
invasiones, su impacto en la diversidad de las comunidades y su dependencia de
interacciones entre pocas especies. Sin embargo, y a pesar que las invasiones cambian la
cantidad e identidad de las especies en las redes ecolégicas, resulta escaso el conocimiento
sobre los mecanismos involucrados y en particular sobre la interaccién entre las especies

invasoras y la estructura de las redes troéficas.

2) Una de las especies invasoras mas problematicas es la rana toro, Lithobates catesbeianus,
la cual tiene varias poblaciones asilvestradas en Uruguay y la region. Se planteé como
hipétesis que en la invasién de rana toro, el adulto se inserta como un depredador tope que
acopla vias energéticas, mientras que su larva lo hace en posiciones inferiores alterando la
via de los detritos. La integraciéon de esta via de detritos con la via de los productores
primarios es identificada como un importante determinante de la estabilidad de los
ecosistemas. Dicho desbalance de los canales energéticos podria estructurar las

comunidades teniendo efectos en los diferentes componentes de las redes.

3) En esta tesis se exploran los efectos de la invasion de adultos y larvas de rana toro sobre
la estructura de las comunidades nativas y su impacto en la integracién y funcionamiento de
los canales energéticos. A partir de muestreos de campo y bases de datos de Acegua (Cerro
Largo) y Rincon de Pando (Canelones), se contrastaron comunidades no invadidas versus
invadidas, con presencia y ausencia de peces en ambos escenarios, evaluando cambios en
riqueza, abundancias y tamafos corporales de los ensambles de peces, renacuajos nativos y
macroinvertebrados. Ademas, se compararon comunidades en términos de estructura

tréfica a partir de un analisis de nichos isotopicos para la localidad de Acegua.

4) Las comunidades invadidas presentaron mayor abundancia de peces, menores
abundancias de renacuajos nativos y un corrimiento de la distribucion de tamafios

corporales de los diferentes componentes hacia tallas mayores. Los adultos de rana toro
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presentaron posiciones tréficas altas (consumidor terciario) integrando las vias de
productores primarios y detritos. Las larvas presentaron posiciones intermedias y se
asociaron a la via detritivora. Mientas que la integracidn de vias energéticas hacia mayores
posiciones tréficas fue invariante frente a la invasién, asi como frente a cambios en
composicion taxondmica y funcional, la diversidad del nicho isotépico de los consumidores,
en presencia de peces se vio significativamente reducida por la invasidon. En este mismo
sistema, encontramos un aumento significativo en la biomasa de peces, en particular los de

mayor tamano, generada a partir de la via de los detritos.

5) La robustez en el patrén de integracidn de canales energéticos es congruente con el papel
central que tendria en la estabilidad de las redes tréficas. No obstante, los cambios
observados en el nicho isotépico y en la composicién de las comunidades indican un cambio
en su estructura y funcionamiento de las vias energéticas, donde los diferentes estadios
ontogénicos de L. catesbeianus jugarian distintos roles. A pesar de mantener la integraciéon
de vias energéticas, la reduccion del nicho isotépico podria desestabilizar al sistema,
aumentando la variabilidad en el funcionamiento ecosistémico. El avance en la comprension
de los cambios ocurridos con la invasidon de rana toro y los mecanismos involucrados,
representa un mejor sustento para el desarrollo de estrategias de manejo de esta especie en

Uruguay y en las multiples regiones del planeta afectadas por esta invasion.



Introduccion, objetivos generales vy
metodologia

La pérdida de biodiversidad es el cambio mas fuerte del antropoceno (Rockstrém et
al. 2009) y las invasiones biolégicas son uno de los principales agentes causales de dicha
pérdida (Vitousek et al. 1997; Clavero y Garcia-Berthou 2005; Williams y Smith 2007;
Maxwell et al. 2016; Gallardo et al. 2016). Con el incremento de la actividad humana y el
comercio internacional, se estan trasladando un sinniimero de especies, superando barreras
geograficas, e introduciéndolas en nuevos ambientes fuera de sus rangos de distribucion
historicos. Esto constituye un problema, ya que muchas de estas especies logran establecerse
e invadir, alterando la estructura, diversidad y trama troéfica de las comunidades nativas, con
efectos visibles en los diferentes niveles de organizacion bioldgica (Parker et al. 1999;
Lockwood et al. 2006). Ademas, las especies invasoras generan cambios que favorecen a
subsecuentes invasiones (Simberloff y Holle 1999) y a una escala mayor son participes del
proceso de homogenizacion de la biota (McKinney y Lockwood 1999). Estos efectos muchas
veces se hacen visibles por sus impactos negativos sobre las funciones ecosistémicas, la
economia y la salud humana y animal (Neill y Arim 2011; Strayer 2012; Blackburn et al.
2014). Lejos de tratarse de un fendmeno estabilizado, las invasiones se encuentran en

incremento y se prevé que sigan aumentando a nivel global en el futuro (Seebens etal. 2017).

Las invasiones biologicas pueden ser analizadas como un proceso poblacional de
varias etapas. Dicho proceso inicia cuando un determinado numero de individuos
(propagulos) arriba a un nuevo sitio y se libera al medio natural. Bajo determinadas

condiciones, ciertas especies traslocadas atraviesan una fase de establecimiento o lag, donde
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su poblaciéon fundadora mantiene un tamafo poblacional y area de distribucion
relativamente constante y restringido. Luego de esta fase, un subgrupo de estas especies
encuentra un contexto favorable para su expansion, aumentando en forma exponencial su
tamafio poblacional y por tanto ampliando su distribucién geografica mediante la dispersién.
Finalmente, las poblaciones invasoras alcanzan una etapa de saturacion, donde dejan de
crecer y expandirse (Arim et al. 2006; Lockwood et al. 2006; Neill y Arim 2011). La mayor
parte de las invasiones son detectadas o consideradas nocivas recién durante las etapas

tardias, debido a sus altas densidades o a sus notorios impactos (Lockwood et al. 2006).

A pesar de la importancia y magnitud de las invasiones biolégicas, resulta dificil
separarlas de otros forzantes del cambio global. De hecho, ha sido propuesto que las especies
exoticas invasoras (EEI) podrian impulsar cambios en el sistema (Mack et al. 2000; Bulleri y
Benedetti-Cecchi 2008), o simplemente podrian ser pasivos pasajeros que llegan al sistema
después de que éste ha sido alterado debido a otras razones (Gurevitch y Padilla 2004;
MacDougall y Turkington 2005; Didham et al. 2005; Neill y Arim 2011; Wilsony Pinno 2013).
Sin duda, hay especies que se favorecen de ventanas temporales de cambios, especialmente
disturbios humanos, para ingresar en un sistema al que poco afectan (e.g. South y Thomsen
2016). En estos casos no pareceria que las EEI fueran la causante de las alteraciones del
sistema, sino que simplemente aprovecharan un contexto favorable (MacDougall y
Turkington 2005). A la fecha, ain persiste una controversia entre investigadores en
referencia a estas hipoétesis alternativas, cuya comprensién resulta un paso critico para el

marco tedrico de la ecologia de las invasiones bioldgicas.

Una limitante a la comprension del rol de las invasiones bioldgicas se encuentra en la
escasez de estudios sistematicos que evalden sus impactos sobre las comunidades nativas o
escalas mayores. Los impactos de las especies exéticas invasoras son generalmente
estudiados a nivel de individuos o poblaciones, sin embargo, pocos estudios han evaluado
métricas de diversidad, abundancias de los diferentes componentes, o efectos tréficos, y ain
han sido menos estudiados los mecanismos que subyacen a los cambios observados (Bruno
et al. 2005). En este sentido, el enfoque de redes tréficas proporciona un interesante marco
para explorar de qué manera las EEI interactian y afectan a los diferentes componentes de

las comunidades (Simberloff 2004; McCann 2007).



Las interacciones de depredaciéon son las que evidencian los mayores impactos,
incluso con extinciones de especies o poblaciones nativas (Vander Zanden et al. 1999;
Gurevitch y Padilla 2004; Bruno et al. 2005) y hasta alteraciones ecosistémicas o de paisaje
(Croll et al. 2005; Strayer 2012). Esto se deberia a que los depredadores exdticos en general
tienen efectos mas fuertes que los nativos sobre sus presas (Salo et al. 2007), incluso
llegando a remover a los depredadores tope nativos, en los casos de EEI con gran tamafio
corporal (David et al. 2017). Estos cuentan con ventajas en los sitios invadidos, como el no
poder ser reconocidos por las presas nativas (Polo-Cavia et al. 2010), y/o encontrarse libres
de depredadores o competidores (Elton 1958). La adicién de una especie en niveles troficos
superiores genera muchas veces efectos indirectos y en cascada sobre los diferentes

componentes de las comunidades (Townsend 1996; White et al. 2006).

La competencia es otra importante fuerza por la que las especies exéticas afectan a
las comunidades nativas (Bruno et al. 2005). Muchas veces, las especies invasoras resultan
mas efectivas explotando y/o capturando los recursos, pudiendo ademas tener una mayor
eficiencia de conversién (Kupferberg 1997a; Levine et al. 2003; Evans 2004; David et al.
2017). En la literatura, la competencia por parte de las especies exoéticas invasoras es vista
como un mecanismo que afecta a especies nativas, reduciendo su adecuaciéon biolégica,
distribucién y/o abundancia (Gurevitch y Padilla 2004; Bruno et al. 2005; Bghn et al. 2008).
Sin embargo, no todas las interacciones entre las especies invasoras y las nativas son
necesariamente negativas. De hecho, muchas veces las especies ex6ticas pueden favorecer a
las especies nativas a través de subsidios troficos, polinizacion, liberacion de competidores
y depredadores, asi como modificaciones de habitat (Grosholz et al. 2000; Crossland 2000;
Rodriguez 2006). La facilitacion, es un mecanismo que durante el siglo XX fue
comparativamente poco considerado en ecologia de comunidades (Bascompte et al. 2003).
No obstante, las interacciones positivas involucrando especies no nativas pueden causar
efectos en cascada en las redes troficas y reestructurar las comunidades nativas (Rodriguez
2006). De hecho, Thomsen y colaboradores (2014) a través de un estudio de meta-analisis
plantean que, al colocarse en las redes troéficas nativas, las especies invasoras generalmente
tienen efectos positivos sobre los niveles tréficos que quedan sobre ella y efectos negativos

sobre niveles que quedan bajo ella.
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Durante el siglo XX la ecologia de comunidades se estructuré en torno al paradigma
de que la comprensidén de la coexistencia entre pocas especies por procesos deterministas—
competencia y depredacién—permitiria comprender el fenémeno de la biodiversidad y
funcionamiento de los ecosistemas (Hubbell 2001; Shipley 2010; Morin 2011). No obstante,
el abordaje guiado por este paradigma demostr6 ser insuficiente para comprender este
fendomeno (Ricklefs y Schluter 1994; Hubbell 2001; Shipley 2010; Marquet et al. 2014). La
ecologia contemporanea considera, ademas de las interacciones deterministas entre pocas
especies (Chase y Leibold 2003), la importancia de procesos estocasticos (Rosindell et al.
2011), la conexion entre comunidades (Leibold y Chase 2017), la acciéon de filtros
ambientales (Cadotte y Tucker 2017), o el efecto simultaneo de procesos operando a
diferentes escalas espaciales y temporales (Allen y Holling 2008). En particular, uno de los
cambios mas importantes de las ultimas décadas ha sido el reconocimiento de que los
mecanismos multiespecificos son importantes determinantes de la estructura, estabilidad y
funcionamiento de los ecosistemas (McCann 2007; Bascompte 2009; Valdovinos et al. 2016).
Lamentablemente, poco se ha avanzado en ecologia de invasiones desde esta perspectiva,
representando uno de los desafios contemporaneos mas importantes de este marco tedrico

(McCann 2007).

Para avanzar en el conocimiento del impacto de las especies invasoras sobre los
niveles superiores de organizacion bioldgica, se hace necesaria la evaluacién empirica de
casos de invasidn en que se disponga de una profunda comprensién del contexto ambiental
y las interacciones con las comunidades nativas. Lamentablemente, resulta muy limitado el
nimero de casos en que se dispone de dicha informacion, situacién que se encuentra
acentuada en Sudamérica, donde se han reportado la distribucién u ocurrencia de multiples
especies exoticas, pero poco se ha estudiado sus impactos sobre las comunidades nativas
(Speziale et al. 2012). Esta baja comprension, seria una limitante central para el desarrollo
del marco tedrico de invasiones (Simberloff 2004). La presente tesis tiene el objetivo de
aportar evidencia del efecto de una especie invasora sobre la complejidad de la estructura
comunitaria y sus interacciones troficas, lo cual puede ser la clave para avanzar en la
comprension de sus efectos y plantear estrategias de gestion (White et al. 2006; McCann

2007; David et al. 2017).
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LAS INVASIONES EN COMUNIDADES ACUATICAS

Varios estudios de revision y sintesis plantean que una de las mayores amenazas a la
conservacion de la biodiversidad en sistemas dulceacuicolas seria las invasiones bioldgicas,
asi como el cambio en el uso de la tierra y el cambio climatico (Sala et al. 2000; Thomas et al.
2004; Havel et al. 2015; Gallardo et al. 2016). Justamente, el analisis de las bases de datos de
la Unidén Internacional para la Conservacion de la Naturaleza, muestra que casi un cuarto de
las EEI mas dafiinas del mundo afectan a dichos ecosistemas (Lowe et al. 2000). Esto resulta
preocupante considerando la alta diversidad (Dudgeon et al. 2006; Balian et al. 2008) y los
amplios servicios ecosistémicos que proveen a las sociedades (Wetzel 2001) los sistemas

dulceacuicolas.

Los sistemas acuaticos son vulnerables a las invasiones biologicas por sufrir una
fuerte presion de propagulos debido a su intenso uso humano, que genera tanto
introducciones intencionales—e.g. peces u otras mascotas—como no intencionales—e.g.
agua de lastre, escapes de acuicultura—(Lodge et al. 1998; Lockwood et al. 2005; Strayer
2010; Simberloff et al. 2013). Esto se encuentra reforzado por la ubicacion en el paisaje de la
mayor parte de los ecosistemas dulceacuicolas, los cuales actian como sumideros que
acumulan materiales, volviéndose mas susceptibles a las invasiones, al tiempo de
suministrar recursos que favorecen su establecimiento (Zedler y Kercher 2004). Ademas, las
comunidades acuaticas se caracterizan por poseer conexiones troficas fuertes, que pueden
ser severamente alteradas ante la pérdida o adicion de especies (Strong 1992; Pace et al.
1999). Por lo tanto, resulta vital comprender los impactos de las especies invasoras en estos

ecosistemas.

LA RANA TORO LITHOBATES CATESBEIANUS

Un importante depredador acuatico que ha sido introducido en diversas regiones del

mundo, es la rana toro, Lithobates catesbeianus (Shaw, 1802), originaria del este de
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Norteamérica. Las primeras invasiones de rana toro ocurrieron a principios del siglo XXI en
el oeste de Estados Unidos al translocarla intencionalmente con el fin de generar poblaciones
ferales que pudieran utilizarse para consumo humano (Jennings y Hayes 1985).
Posteriormente, luego de la segunda mitad del siglo XXI, esta rana fue utilizada como especie
de acuicultura e introducida en diferentes sitios de Asia, Europa y Sudamérica, a partir de las
que se originaron diversas poblaciones asilvestradas a causa de fugas o sueltas intencionales
(revisado por Adams y Pearl 2007). En nuestro pais la rana toro fue introducida en la década
del 80 para su cria en granjas, actividad promovida por el Ministerio de Ganaderia,
Agricultura y Pesca (a través de la Direccion Nacional de Recursos Acuaticos) y la
Universidad de la Republica (a través del Instituto de Investigaciones Pesqueras de la
Facultad de Veterinaria). Si bien llegaron a establecerse 19 ranarios privados, el negocio no
prosper6 y a principio de la primera década del 2000 las granjas cerraron, sin ningtin control

del destino de sus ejemplares (Laufer et al. 2008, 2018a, b).

Hasta el momento han sido reportadas cinco poblaciones de rana toro en estado
silvestre en Rincén de Pando y Los Cerrillos (Canelones), Paraje Bizcocho (Soriano), San
Carlos (Maldonado) y Acegua (Cerro Largo). Al parecer, hasta la fecha unicamente los dos
ultimas habrian logrado establecerse (Laufer et al. 2018a; Laufer et al. 2018c). La poblacién
de Acegua es la que exhibe mayor crecimiento, a una tasa exponencial como predice el marco
tedrico. Laufer y colaboradores (2018a) reportan para esta localidad, un total de 23 cuerpos
de agua invadidos en el afio 2015. La peligrosidad de esta especie y el estado primario de la
invasion han llevado a que el Comité Nacional de Especies Exdticas Invasoras considere

prioritario su control (Aber y Ferrari 2010; Aber et al. 2012).

El éxito y los efectos de esta rana invasora estan asociados a sus atributos. De hecho,
se trata de un anfibio de gran tamafio corporal, tanto en su estadio adulto como larval. Las
larvas alcanzan una longitud de 18 cm desde el hocico al extremo de la cola, y los adultos
llegan a medir 18 cm desde el hocico a la cloaca (Bury y Whelan 1984; Tessa et al. 2016). Es
una especie muy prolifica, alcanzando una hembra a poner hasta 25.000 huevos en cada
evento reproductivo (Govindarajulu et al. 2006). Durante los diferentes estadios
ontogénicos, la vida de esta especie transcurre dentro del agua, desde las masas gelatinosas

donde ponen sus huevos, pasando por las larvas que pueden persistir en esta fase por varios
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afios, hasta los metamorfos y adultos. Si bien esta rana prefiere cuerpos de agua lénticos
permanentes como sitios de reproduccion, presenta una gran plasticidad que le permite
ocupar distintos tipos de ambientes y tolerar elevadas densidades poblacionales (Schwalbe
y Rosen 1988; Cook et al. 2013). Aunque luego de la metamorfosis son capaces de moverse
por tierra, utilizan muy poco este medio, principalmente en ciertos momentos de forrajeo y
dispersion (Wang y Li 2009). Ademas, para la dispersion suelen utilizar sistemas acuaticos
como humedales, canales o arroyos (Bury y Whelan 1984; Descamps y De Vocht 2016). Estos
atributos, hacen a la rana toro una especie muy plastica y explican su alta capacidad invasiva

(Kraus 2009).

IMPACTOS DE LA RANA TORO

La evidencia empirica muestra que la invasién de rana toro resulta una amenaza para
la biodiversidad nativa (Lowe et al. 2000; Boelter y Cechin 2007; Ficetola et al. 2007; Kraus
2010). Abordar y entender los impactos de esta especie invasora en las comunidades nativas
y los mecanismos que median estos efectos, resulta una tarea dificil debido a que se trata de
una especie con ciclo de vida complejo, estadios persistentes y a que puede presentar
diferentes interacciones con las comunidades invadidas como competencia, depredacion y
transmision de enfermedades. Esta complejidad se ve reflejada en los diferentes estudios y

enfoques que actualmente podemos encontrar en la literatura.

Las especies de ciclo complejo interactuan diferencialmente en las redes troficas,
cambiando su estado trofico en las diferentes fases del ciclo de vida (Wilbur 1997). Es asi
que, al invadir una comunidad, los adultos de rana toro actian como importantes
depredadores, que se alimentan de una gran variedad de presas. Entre sus presas mas
frecuentes se encuentran los macroinvertebrados y en muchos casos los anfibios,
habiéndose reportado incluso que puede alimentarse de pequefios mamiferos y aves (Hirai
2004; Boelter y Cechin 2007; Wang et al. 2008; Da Silva 2010; Quiroga et al. 2015). Los

depredadores de gran tamafo suelen tener un importante papel en el control descendente
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de las comunidades, determinando la riqueza y biomasa en los distintos componentes de los
sistemas dulceacuicolas (Shurin et al. 2002). Congruentemente, la introducciéon de L.
catesbeianus generara fuertes cambios en las comunidades asociados a su papel de
consumidor tope (Hirai 2004; Boelter y Cechin 2007; Wang et al. 2008; Da Silva 2010;
Quiroga et al. 2015). Este papel de consumidor tope ha sido el mas resaltado en la literatura.
No obstante, sus larvas actian como importantes consumidores primarios y secundarios que
se alimentan de algas, pequefios invertebrados y huevos (Schiesari et al. 2009; Ruibal y
Laufer 2012). Ciertos atributos particulares de estas larvas podrian encontrarse asociados a
su impacto en las comunidades invadidas. Se trata de organismos mucho mas grandes que
cualquier especie nativa, que ademas presentan grandes densidades durante todo el afio, lo
que incrementa la magnitud de sus efectos (Govindarajulu et al. 2006; Adams y Pearl 2007).
A pesar de presentar un disco oral generalizado, asociado a dietas en base a algas y detritus,
los estudios de iso6topos y contenido estomacal sugieren que podria ampliar su rango de
recursos, incluyendo el consumo de organismos en posiciones troficas mas elevadas
(Schiesari et al. 2009; Ruibal y Laufer 2012). La evidencia existente reporta competencia
entre larvas de rana toro y larvas de anfibios nativos. Por ejemplo, se ha demostrado que los
renacuajos de rana toro son capaces de afectar la comunidad de algas bentonicas reduciendo
el crecimiento y desarrollo de las larvas nativas (Kupferberg 1997a; Kiesecker et al. 2001).
También se ha reportado que la presencia de larvas y adultos de L. catesbeianus puede
reducir la supervivencia y acelerar el desarrollo de otros renacuajos, induciendo por tanto la
metamorfosis a menores tamanos corporales, y por tanto afectando negativamente su

adecuacion individual (Kiesecker et al. 2001; Boone et al. 2004).

Ademas de efectos troficos por competencia y/o depredacion, la rana toro puede
tener otros efectos en la comunidad invadida. Por ejemplo, las altas densidades de larvas
generan efectos de bioturbacion (Ranvestel et al. 2004), aumentando la turbidez, la cual
puede impactar a productores primarios y depredadores visuales (Osborne y McLachlan
1985). Por otro lado, se ha evidenciado competencia por el espacio sonoro. Se ha reportado
que ante interferencia acustica del canto de L. catesbeianus, el hilido nativo de Brasil
Hypsiboas albomarginatus altera distintos parametros de la onda sonora de su canto (Both y

Grant 2012). Asimismo, la rana toro actia como vector del hongo patégeno Batrachotriduim
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dendrobatidis, el cual afecta a una gran cantidad de anfibios, existiendo incluso registros de
mortandades masivas a causa de esta enfermedad (Garner et al. 2006; Fisher et al. 2009;
Schloegel et al. 2010). Los fuertes impactos de la rana toro sobre multiples especies de
anfibios (revisado por Kraus 2009) han llevado a que sea considerada por varios autores
como un agente causal del declive global de este grupo (Blaustein y Kiesecker 2002; Collins

et al. 2009).

Los impactos reportados involucran desde la reduccién en riqueza y abundancia de
anuros (e.g. Li et al. 2011), hasta casos en los que se plantea la ausencia de efectos en la
biodiversidad (Both y Melo 2015). Sin duda la direccion e intensidad de estos efectos estaria
relacionada a la similitud en atributos ecolégicos de la rana toro con los anfibios nativos, lo
cual determina la duracién del periodo de interaccion y su consecuente impacto (Adams et
al. 2003; Pearl et al. 2004; Silva et al. 2011). A pesar de haber sido menos reportado en la
literatura, los cambios en disponibilidad de recursos (Kupferberg 1997a, b), depredacién
(Barrasso et al. 2009; Da Silva 2010; Jancowski y Orchard 2013) y/o interferencia directa
(Cecil y Just 1979; Govindarajulu et al. 2006) podrian también estar afectando a los
ensambles de invertebrados. Al parecer una situacion diferente estaria ocurriendo con las
comunidades de peces, sin la existencia de importantes relaciones de consumo en ninguna
de las direcciones (Jancowski y Orchard 2013; Gobel et al. 2019a). Si bien podrian existir
efectos competitivos entre la rana toro y los peces, mediados por presas o espacio, se han
reportado efectos positivos en donde la invasion se ve favorecida por los peces (Maezono y
Miyashita 2003; Adams et al. 2003). Mas alla de la variabilidad en los impactos reportados y
mecanismos involucrados, la rana toro es considerada una de las invasoras mas peligrosas
(Lowe et al. 2000; Blaustein y Kiesecker 2002; Kraus 2010), con una amplia idoneidad de
habitat en diferentes regiones del globo (Ficetola et al. 2007).

En relaciéon a Uruguay, todo el territorio presenta una amplia disponibilidad de
habitat para la invasion de rana toro (Nori et al. 2011). A su vez, este invasor se veria
favorecido por el incremento en cuerpos de agua para usos agricolas (Ficetola et al. 2010;
Laufery Gobel 2017). Los primeros estudios de las incipientes poblaciones de L. catesbeianus
indican que estarian generando un cambio en la estructura de las comunidades nativas

(Laufer et al. 2008; Gobel et al. 2019b), posiblemente mediado por depredacidn,
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competencia y transmision de enfermedades (Cortizas 2015; Borteiro 2016; Laufer et al.
2018a). Esta tesis indaga en los posibles mecanismos que determinan los potenciales efectos.
Para esto, se disefi6é un estudio comparativo orientado a detectar cambios en la estructura

comunitaria y funcionamiento de las redes troéficas asociadas.

Como hipotesis se plantea que la rana toro en su proceso de invasién actia como dos
trofoespecies en las comunidades acuaticas (adulto y renacuajo). Por un lado, el adulto es un
depredador eficiente que excluye por depredaciéon y/o competencia a especies nativas,
particularmente durante la fase acuatica de los anfibios y macroinvertebrados. Las altas
biomasas de larvas invasoras alteran la via energética derivada de los detritos, con efectos

que se propagan en el resto de la red.

OBJETIVOS

El objetivo de la presente tesis es describir los cambios en la estructura comunitaria
generados por la invasion de la rana toro en Uruguay, haciendo foco en los ensambles de
peces, renacuajos nativos y macroinvertebrados, de los cuerpos de agua lénticos
permanentes invadidos. Ademas, se pretende indagar en posibles mecanismos subyacentes

a dichos cambios mediante un enfoque de redes troéficas.

METODOLOGIA GENERAL

OBTENCION DE MUESTRAS Y ESTRATEGIA GENERAL DE LA TESIS

En la localidad de Acegua se seleccionaron nueve cuerpos de agua lénticos
permanentes, de los cuales algunos se encontraban invadidos por L. catesbeianus y otros no,
utilizando estos ultimos como control (de similares caracteristicas fisicoquimicas). Se
tomaron muestras comunitarias (macroinvertebrados, peces y larvas de anfibios) mediante
muestreos estandarizados utilizando redes de arrastre. Los individuos colectados fueron

sacrificados, fijados y trasladados al laboratorio, donde se determiné el tamafio corporal y la
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abundancia de cada una de las especies presentes. Estos datos fueron complementados con
datos de existentes de Rincén de Pando, de manera de lograr un mayor nimero de sistemas
y poder realizar una comparacién mas fuerte. Finalmente, en uno de los muestreos de
Acegud, una muestra representativa de cada especie fue preparada para realizar andlisis de
isétopos estables de carbono (13C) y nitrégeno (1°N). Ademas, para estos analisis se tomaron
muestras de las diferentes fuentes alimenticias y de los depredadores mayores como
tortugas o anfibios adultos. En los cuerpos de agua muestreados se midieron diferentes
variables ambientales que permitieron caracterizar los sistemas estudiados. El detalle de la

metodologia empleada se presenta en los respectivos capitulos 1y 2.

En el capitulo 1 se presenta la evaluacidn de los efectos de la invasion de rana toro en
la estructura comunitaria, mediante un analisis comparativo a nivel de sitios invadidos y no
invadidos. Para ello se utilizaron métricas comunitarias como curvas de rango-abundancia,
rarefacciones y andlisis comparando densidades y tamaios corporales de los diferentes
componentes con pruebas estadisticas convencionales y mediante modelos nulos

especialmente disefiados.

En el capitulo 2 se analiza el rol de los adultos y larvas de L. catesbeianus en las redes
tréficas y su efecto en el resto de trama, especialmente los peces. Para esto se modelaron los
diferentes atributos de las redes mediante modelos lineales generalizados, se realizaron
modelos de mezcla para evaluar el aporte de cada una de las fuentes en los distintos grupos
de consumidores y se calcularon las métricas de nicho isotépico para las distintas redes.
Finalmente, en el apartado “Conclusiones y perspectivas” se resumen las conclusiones

generales de esta tesis.

SITIOS DE ESTUDIO

Acegua
La localidad de Acegua se encuentra ubicada al noreste de nuestro pais en la frontera
con Brasil, en el departamento de Cerro Largo (31°54’S; 54°07°0; Figura 1). Se trata de un

area de paisaje serrano con una altitud importante para Uruguay (250 msnm), en la cual se
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dividen dos grandes cuencas, la del Rio Negro y la de la Laguna Merin. Es una zona de alta
biodiversidad para varios grupos taxondmicos nativos (Brazeiro et al., 2008) y por el gran
numero de elementos importantes para la conservacién que alli ocurren, es considerado
como un sitio prioritario para la conservacién por el Sistema Nacional de Areas Protegidas

(MVOTMA 2015).

Esta zona periurbana se compone mayormente de campos para la cria de ganado,
donde se encuentran una serie de cuerpos de agua lénticos permanentes (tajamares)
utilizados mayormente para fines agropecuarios. Alli fue reportada una poblacién de rana
toro en estado silvestre, ocupando aproximadamente ocho cuerpos de agua, en el afio 2007.
Esta poblaciéon se mantuvo constante hasta el afio 2012, cuando comenz6 a expandirse para

llegar ocupar alrededor de 23 cuerpos de agua (Laufer et al. 2018a).

Rincon de Pando

La localidad de Rincén de Pando se ubica al sur de Uruguay en el departamento de
Canelones (34°44’S; 55°55’0; Figura 1). Consiste en una zona de planicie, cercana al arroyo
Pando, ubicado en la cuenca del Rio de la Plata. Aqui se ubican pequeiias granjas de cultivos
de hortalizas y pastizales modificados, en donde se encuentran una serie de reservorios de
agua artificiales para uso agricola. Se trata de una zona muy alterada con relativamente baja
biodiversidad, donde el pool de especies que alli se encuentran representan un sub-conjunto

de las especies registradas en Acegua.

En el afio 2005 fue encontrada una poblacién de rana toro en estado silvestre,
ocupando dos cuerpos de agua, la cual consistié en la primera poblacién reportada para el
pais (Laufer et al. 2008). En muestreos siguientes realizados desde el afio 2007 hasta 2015

no se detect6 evidencia de ranas toro (Laufer et al 2018a).
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Figura 1. Ubicacion geografica de los sitios de estudio: Acegua y Rincon de Pando (mapa superior
izquierda). A la derecha se indica para cada sitio los charcos muestreados y el grado de invasién de
L. catesbeianus que presentan. En rojo los charcos invadidos, en amarillo los parcialmente invadido
y en verde aquellos no invadidos. En la imagen inferior izquierda se muestra un ejemplar adulto de
rana toro.
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Capitulo 1: Efectos comunitarios de la
invasion de rana toro

INTRODUCCION

A partir de una revisién de los patrones de interaccién entre especies invasoras y
nativas, se propuso la hipétesis de la posicion tréfica relativa (Thomsen et al. 2014; Gallardo
etal. 2016; David etal. 2017). Esta hipétesis plantea que las especies exoticas tienden a tener
efectos positivos sobre especies en posiciones tréficas superiores y negativos sobre niveles
similares o inferiores (respecto a la posicién que ocupa la EEI) (Thomsen et al. 2014; David
et al. 2017). Los efectos positivos sobre niveles superiores estarian mediados por
interacciones de facilitacion mediante la provision de habitat o alimento y los efectos
negativos por interacciones de competencia y consumo (Thomsen et al. 2014). Es asi que
depredadores tope exdticos pueden afectar negativamente a gran parte de la comunidad

(Baxter et al. 2004; Bwanika et al. 2006; Thomsen et al. 2014).

La rana toro, Lithobates catesbeianus, es un depredador de gran tamafio corporal, con
multiples focos de invasion a nivel mundial (e.g. Adams y Pearl 2007; Akmentins et al. 2009;
Barrasso etal. 2009; Sanabria etal. 2011). Los modelos de nicho predicen que L. catesbeianus
presenta idoneidad de habitat en una amplia gama de ambientes templados y subtropicales
del globo, siendo la mayor parte del territorio uruguayo un ambiente 6ptimo para su
expansion (Ficetola et al. 2007; Giovanelli et al. 2008; Nori et al. 2011). Esta especie es capaz
de utilizar una amplia gama de sistemas dulceacuicolas como habitat, que van desde

planicies de inundacién de rios, cafiadas, embalses y sistemas lénticos de tamafio pequeio o
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mediano (drea entre 1,5 y 3,5 ha; Boone et al. 2004; Sanabria et al. 2011; Sepulveda 2015). A
su vez, si bien prefiere cuerpos de agua profundos (profundidad entre 0,5 y 3 m) de caracter
permanente (Bury y Whelan 1984; Babbitt et al. 2003; Boone et al. 2004; Cook et al. 2013;),
en algunas regiones es capaz de invadir ambientes temporales (Peterson et al. 2013).
Finalmente, en algunas regiones se ha reportado que presenta cierta preferencia hacia
cuerpos de agua con vegetacion emergente (Liu etal. 2016; Flynn 2017). Este anfibio de dieta
generalista es capaz de alimentarse de una gran variedad de presas. Si bien los
macroinvertebrados conforman los items mas frecuentes, también consume pequefios
vertebrados, entre los que se destacan los anfibios (Werner et al. 1995; Silva et al. 2009;

Jancowski y Orchard 2013; Quiroga et al. 2015; Laufer 2017).

A diferencia de la mayoria de los anfibios, la rana toro es sumamente tolerante a la
presencia de peces en los cuerpos de agua (Hecnar y M’Closkey 1997; Babbitt et al. 2003).
Esto es un atributo excepcional en anfibios, para los que se ha identificado un claro patrén
de disminucion de riqueza y abundancia a mayores densidades de peces (Hecnar y M’Closkey
1997; Peltzer y Lajmanovich 2004; Porej y Hetherington 2005; Hartel et al. 2007; Werner et
al. 2007; Semlitsch et al. 2015). De hecho, la rana toro no solo parece tolerante a los peces,
sino que incluso puede tener interacciones positivas con ellos (Smith et al. 1999; Maezono y
Miyashita 2003; Adams et al. 2003). Asimismo, también podria verse beneficiada de algunas
actividades antroépicas. Por ejemplo, la rana toro esta fuertemente asociada a tierras de usos
agricolas, plantaciones de arroz e incluso ambientes urbanos (Yiming et al. 2006; Ficetola et
al. 2007; Birx-Raybuck et al. 2010; Cook et al. 2013). Estas modificaciones antropicas tienen
en comun la generacion de cuerpos de agua permanentes, aprovechados por L. catesbeianus
para su reproduccion. Esta preferencia por ambientes modificados abre la interrogante
acerca de si la rana toro actia como un pasajero, favoreciéndose de cambios ocurridos en el
sistema o si actila como conductor, produciendo cambios como consecuencia de su invasion

(Didham et al. 2005).

Si bien la evidencia existente hace pensar que la invasién de la rana toro juega un rol
determinante y por lo tanto conductor de los cambios observados en la biodiversidad nativa,
esta idea requiere de un sustento empirico mas robusto. La mayor parte de la evidencia

existente sobre sus efectos proviene de registros anecdoéticos o estudios de interaccion con
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una o pocas especies. En la mayor parte de estos casos, se reportan desplazamientos (Lardie
1963; Dumas 1966), interacciones de competencia (Kupferberg 1997; Kiesecker et al. 2001;
Pearl et al. 2004) o interferencia (Both y Grant 2012) entre la rana toro y especies de anuros
nativos. Sin embrago, es notable el escaso nimero de estudios que sustenten la existencia de
una disminucién en la riqueza y abundancia de los ensambles de anuros nativos (Li et al.
2011; Batista et al. 2015; pero ver Both y Melo 2015). Esta contradiccidn entre el supuesto
efecto negativo de la invasion sobre la biodiversidad y la falta de resultados robustos que la
sustenten, demanda la necesidad de estudios a nivel comunitario. En este sentido, es
fundamental avanzar en la comprension de los efectos tanto negativos, como positivos o
neutros, considerando los diferentes componentes funcionales de la comunidad invadida.
Esta falta de comprension sobre los impactos de las invasiones y los mecanismos
involucrados no es exclusiva del caso de rana toro (Gallardo et al. 2016). De hecho, Simberloff
(2004) recalc6 tempranamente la necesidad de contar con estudios que trasciendan los
efectos directos sobre un nimero limitado de especies. La comprension de los cambios que
produce el proceso de invasién sobre la estructura y funcionamiento de toda la comunidad
es actualmente uno de los desafios mas importantes de la ecologia (McCann 2007;

Bascompte 2009; David et al. 2017; Tylianakis y Morris 2017).

Las observaciones en nuestro pais sugieren un fuerte impacto de la introduccion de
rana toro sobre los anfibios nativos (Cortizas 2015; Laufer 2017, Gobel et al. 2019a).
Especificamente se observé una disminucion de la riqueza y abundancia de anfibios adultos,
asi como un fuerte solapamiento de nicho tréfico entre el ensamble de anuros nativos y L.
catesbeianus (Cortizas 2015; Laufer 2017). Para evaluar y comprender el fen6meno de la
invasion de L. catesbeianus en Uruguay y otras regiones, es necesario relacionar
sistematicamente a las invasiones con las caracteristicas ambientales y bidticas de la
comunidad receptora, la distancia de dichas comunidades al frente de avance y los

subsecuentes cambios que experimenta.
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HIPOTESIS Y OBJETIVOS

HIPOTESIS (H) Y PREDICCIONES (P)

H1. La rana toro es capaz de colonizar cuerpos de agua lénticos disponibles con una amplia
gama de caracteristicas ambientales (area, cobertura vegetal y pH), asi como comunidades
con o sin peces. La principal limitante del avance de la invasion es la disponibilidad de

cuerpos de agua a una distancia adecuada a su capacidad de dispersidn.

P1. La distancia a los ambientes invadidos determina la probabilidad de colonizar

nuevos charcos.

P2. El area, cobertura vegetal y pH, asi como el tipo de comunidad (clasificada en
comunidades con y sin peces) de los charcos disponibles no afectan la tasa de

colonizacidn por la rana toro.

H2. La alta densidad y capacidad de consumo de la rana toro determina para las especies
nativas, elevados niveles de competencia y depredacién afectando negativamente su
demografia. Los ensambles de macroinvertebrados y renacuajos nativos serian los mas
susceptibles a causa de la depredacién, mientras que los peces no se verian afectados. Estos
efectos serian mas pronunciados en los charcos que presentan mayores densidades de

adultos y de larvas de L. catesbeianus.

P1. La rana toro afecta diferencialmente a los distintos ensambles de la
comunidad segin sus caracteristicas ecologicas (e.g. renacuajos y

macroinvertebrados) y capacidad de escape (e.g. peces).

P2. En los cuerpos de agua invadidos por la rana toro ocurre una simplificacion
del sistema observandose una menor riqueza de especies (considerando peces,

macroinvertebrados y renacuajos nativos).

P3. Las comunidades invadidas presentan una estructura diferente a las no

invadidas en términos de abundancias.
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P4. El efecto de la invasion difiere entre ensambles en base a sus tiempos de

interaccién y vulnerabilidad a la depredacion.

P5. Se observa una reduccién en la representacién de clases de tamafios mas

vulnerables a la competencia y depredacién por larvas y adultos de rana toro.

OBJETIVO

El objetivo de este trabajo fue explorar los determinantes ambientales y biéticos de
la colonizaciéon de comunidades locales por L. catesbeianus, y determinar el efecto de la
invasion sobre la estructura comunitaria de cuerpos de agua lénticos permanentes, con foco
en riqueza, abundancia y tamafios corporales de los ensambles de peces, renacuajos nativos

y macroinvertebrados.

METODOLOGIA

SELECCION DE CHARCOS POR RANA TORO

Para explorar la seleccion de ambientes por parte de rana toro durante la invasion
utilizamos la base de datos del Proyecto Rana toro en Uruguay, del Museo Nacional de
Historia Natural (MNHN). El andlisis se realizé a partir de los datos de distribucion espacial
de rana toro en la localidad de Acegua desde el afio 2007 hasta la actualidad en base a
muestreos anuales (ver Figura 2). A partir de esta base, que comprende 44 cuerpos de agua,
se obtuvo para cada uno de los charcos, la distancia al frente de invasion en cada afio (Laufer
et al. 2018a). Notese que dicha distancia fue variando afo a afio, en relacién al proceso de
expansion (que se inici6 en el afio 2012). De esta forma se trabajoé con una base que se
componia de la identidad y geo-referenciacién de 44 cuerpos de agua lénticos permanentes
locales, comprendidos en un area total de 30 km2. Para cada afio se obtuvo la menor distancia

al frente de invasion (estimada como la distancia al charco mas cercano con presencia de
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rana toro en el afio anterior) y su estado de invasién (invadido-no invadido, con presencia
de al menos una rana o sin registro). A estos datos se le agregdé una caracterizacion
geomorfoldgica y comunitaria, que se realiz6 mediante el muestreo de campo que se

describe a continuacion.

Muestreo de campo

Se realizé un muestreo de campo durante abril de 2017 donde se muestrearon los 44
charcos de la base de datos; 24 de los cuales se encontraban invadidos en dicha fecha. Para
cada charco se determiné el porcentaje de cobertura vegetal de plantas sumergidas,
emergentes y flotantes y el pH. Ademads, mediante imagenes de Google Earth se determind el
drea de cada uno. Luego se establecieron 5 estaciones de muestreo, distribuidas
equidistantes y cubriendo los diferentes ambientes: tres de ellas en el borde y vegetacion, y
dos en la zona profunda. En cada estacién se realizaron tres pasadas de calderin
estandarizadas y se registr6 la identidad y niimero de todos los ejemplares colectados
(Borteiro y Kolenc 2007; Kolenc et al. 2008; Ziegler y Maneyro 2008; Mugnai et al. 2009;
Teixeira de Mello et al. 2011; Serra et al. 2014). Con dicha informacién se clasificaron las
comunidades en charcos con y sin peces. Dicha presencia estaria asociada a eventos de
conectividad durante las crecientes, en las cuales el pool local de peces (Gobel et al. 2019b),
podria ingresar Unicamente a determinados cuerpos de agua (Bronmark y Hansson 2017).
Ademas, si bien han sido identificados como permanentes, algunos cuerpos de agua de
menor profundidad podrian restringir la persistencia de peces por secarse en ciertos
eventos extremos de sequia (Maltchik et al. 2014). Esto determinaria que, si bien las
comunidades serian comparables, se puede definir charcos de diferente estructura, cony sin

peces (Hecnar y M’Closkey 1997; Babbitt et al. 2003; Werner et al. 2007).

Analisis de datos
Mediante un modelo lineal generalizado—con distribucién binomial—se modelé la

presencia-ausencia de rana toro en cada sitio en funcién de la distancia al charco invadido
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mas préximo, el afio de muestreo, la presencia o ausencia de peces, el area del charco y el
porcentaje de cobertura de plantas flotantes, plantas emergentes y plantas sumergidas.
Posteriormente se realizaron simplificaciones del modelo removiendo las variables menos
explicativas. Las simplificaciones se fueron testeando mediante comparaciones LRT para
modelos anidados (test de diferencia de verosimilitud) manteniendo Unicamente aquellas
variables que explicaban la presencia-ausencia de la rana toro en los charcos (Zuur et al.
2007; Bolker 2008). Finalmente, se determiné el parametro estadistico AUC para tener una
medida del poder predictivo del modelo. E1 AUC (area under curve, por su sigla en inglés) es
el area bajo la curva ROC, la cual grafica la tasa de verdaderos positivos en funcién de la tasa
de falsos positivos en base a simulaciones con el modelo resultante. Cuanto mayor es la
relacién entre verdaderos y falsos positivos mas rapido se asintotizara la curva ROC y por
tanto el area debajo de esta serd mayor. Por lo tanto, el AUC representa el porcentaje de

predicciones correctas del modelo resultante (Zuur et al. 2007).

ANALISIS DEL IMPACTO DE LA RANA TORO

El analisis del impacto de la rana toro en las comunidades se realiz6 en base a datos
provenientes de muestreos de campo realizados en la localidad de Acegua integrandose con
datos de Rincon de Pando tomados por Laufer y colaboradores (2008), de manera de ampliar
en nimero de cuerpos de agua considerados. A continuacién, se describe la metodologia de
campo y laboratorio para los muestreos de Acegua y luego se describe la metodologia bajo

la cual fueron obtenidos los datos de Rincén de Pando.

Muestreo de campo

Para analizar el efecto de lainvasion de rana toro en la estructura de las comunidades,
se realizaron cinco campafias de campo en la localidad de Acegua durante mayo, julio y
octubre de 2012, febrero de 2013 y diciembre de 2016. Se muestrearon tres charcos con

altas densidades de adultos y larvas de L. catesbeianus (charcos invadidos), tres charcos
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donde uUnicamente habian sido registrados adultos en bajas densidades (charcos
parcialmente invadidos), y tres charcos donde nunca se registré la presencia de rana toro
(charcos no invadidos) que fueron tomados como control (Laufer et al. 2018a) (Tabla Al-
Anexo). Durante el muestreo anual 2012-2013 se consideraron siete cuerpos de agua: dos
invadidos, tres parcialmente invadidos y dos controles. Durante el muestreo de 2016 se
muestrearon estos mismos sistemas, agregandose dos charcos, uno invadido y otro no
invadido y eliminandose un sitio control que habia sido drenado. Valores referentes al area,
cobertura vegetal, pH y fechas en que fue muestreado cada charco se detallan en la Tabla A2

del Anexo.

En cada cuerpo de agua se realizaron dos arrastres, uno en el sentido del diametro
mayor y otro del didAmetro menor, utilizando una red de 5 x 1 m de area y 0,5 cm de malla.
Los arrastres fueron realizados desde la zona profunda hasta el borde del charco, cubriendo
en cada uno entre 4 y 11 m lineales, logrando una buena representatividad de los distintos
microambientes del sistema. Los ejemplares colectados fueron sacrificados mediante una
sobredosis de Eugenol (0,2 ml por litro de agua) siguiendo protocolos aprobados por la
Comisién Nacional de Experimentaciéon Animal (CNEA) con fecha 28/02/2012 y
12/09/2015. Posteriormente, los mismos fueron fijados en formol al 4% y trasladados al

laboratorio del MNHN, donde quedaron depositados luego de su analisis.

Procesamiento de laboratorio

En el laboratorio, todos los ejemplares colectados en los arrastres de red fueron
clasificados al mayor nivel taxondmico posible (especie en el caso de los vertebrados y
familia en los invertebrados), utilizando las correspondientes guias y claves de identificacién
regional (e.g. Borteiro y Kolenc 2007; Kolenc et al. 2008; Mugnai et al. 2009; Serra et al.
2014), contabilizados y medidos utilizando un calibre digital (0,01 mm de apreciacién). A los
macroinvertebrados se les midi6 el largo total, a los peces la longitud estandar, entendida
como distancia desde la boca a la base del pedinculo de la aleta caudal y a los renacuajos la
longitud total, entendida como la distancia desde el hocico al extremo distal de la cola. En el

caso de las muestras que contenian cantidades superiores a 80 individuos (de cada subgrupo
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clasificado) se obtuvo una sub-muestra aleatoria de 80 ejemplares para realizar las
mediciones. Ademas, se calculd un valor estimado de densidad de cada item en cada charco
y fecha, dividiendo la cantidad de individuos sobre los metros de arrastre y promediando los

dos arrastres realizados en cada muestreo (densidades en individuos/metros de arrastre).

Datos de Rincén de Pando

A los datos obtenidos en campo se le integraron los obtenidos por Laufer y
colaboradores (2008) en la localidad de Rincén de Pando. Estos son los Unicos datos
disponibles de esta localidad porque alli la rana toro no logr6 establecerse (Laufer et al.
2018a, b). En dicha campafia, realizada en junio de 2005, se muestreé un charco invadido
por L. catesbeianus y cuatro charcos control, utilizando una red de boca circular de 1 m de
didmetro y 0,5 cm de malla (mediomundo). Con dicha red se tomaron muestras
estandarizadas siguiendo el eje maximo y transversal del charco, asi como la mitad de su
perimetro. A partir de los datos originales de dicho trabajo, se obtuvieron las abundancias y

tallas de peces y larvas de anuros nativos.

Analisis de datos

Diversidad y estructura comunitaria

A partir de los datos disponibles de los muestreos en Acegua se realizé una
comparacion de la riqueza y del rango de abundancias comunitarias a nivel de charco y de
fecha de muestreo. La comparacién de riqueza especifica (involucrando peces, anfibios y
macroinvertebrados) se realizé mediante curvas de rarefaccién utilizando el paquete iNEXT
del software R (Hsieh et al. 2016). Este método permite evaluar la completitud de los datos,
siendo un anadlisis robusto para comparar diferencias entre muestras dispares. Ademas, este
paquete permite realizar la proyeccion de las curvas de rarefaccion de muestreos de menor
tamafio (Chao y Jost 2012). La comparacion de riqueza entre muestras se realizo
determinando la ocurrencia de solapamiento de sus intervalos de confianza al 95%. Luego,

se exploro las curvas de rango-abundancia de cada comunidad y se testearon diferencias en
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los ajustes de dichas curvas mediante el test de Kolmogorov-Smirnov. Estas curvas permiten
tener una descripcién mas completa de la distribucion de las densidades de las especies
dentro de una comunidad. Para dichas curvas se utilizé la densidad estimada por el conteo

de individuos por especie en relacion al area de arrastre de red.

Finalmente, para analizar la composiciéon de cada una de las comunidades de los
charcos en cada fecha de muestreo se realizaron analisis de correspondencia. Este método
analiza graficamente la asociacion entre las frecuencias de cada especie en las comunidades,
agrupando los charcos por similitud. La asociacién entre las especies y los cuerpos de agua
fue contrastada mediante el test de Chi-cuadrado (Legendre y Legendre 2012). Para esto se
consideraron los datos de conteo de las diferentes especies, agrupados taxonémicamente
con un criterio de similitudes funcionales. Finalmente, los items de baja frecuencia (menor
al 1%) fueron eliminados del andlisis. El mismo andlisis fue realizado para los datos de

Rincén de Pando.

Respuesta en abundancias de los ensambles

Para evaluar diferencias en la abundancia de los ensambles de pequeiios peces
omnivoros (mojarras y madrecitas, las especies mas abundantes y persistentes en los
sistemas estudiados), larvas de anuros nativos y macroinvertebrados, entre los cuerpos de
agua con diferente grado de invasién de rana toro, se utilizaron modelos lineales
generalizados (GLM por su sigla en inglés) siguiendo una distribuciéon binomial negativa.
Como variable explicativa se utilizd el grado de invasién de rana toro (invadido,
parcialmente invadido y no invadido). Para modelar la abundancia de renacuajos e
invertebrados se consider6 ademas la presencia de peces en la comunidad como variable
independiente (peces y no peces). Para corregir el efecto de las diferentes técnicas de
muestreo utilizadas (red de arrastre en Acegua y mediomundo en Pando) se incluyé el
método de muestreo como variable de efecto fijo. Debido a que las técnicas difieren entre
localidades, esta variable también capta un posible efecto regional por diferencias entre
Acegua y Pando. Para dar cuenta del posible efecto en las abundancias de la fecha de

muestreo y de la identidad de charco se exploro el efecto de ambas variables mediante dos
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abordajes: como factores fijos en un GLM y como efecto aleatorio en un modelo lineal
generalizado mixto (GLMM por su sigla en inglés). Por otro lado, se evalu6 el potencial efecto
de la estandarizacion en la variable de respuesta comparando el efecto de su
estandarizacion. Para esto se correlacioné la variable abundancia con la variable abundancia
estandarizada por efecto de muestreo. La significancia de cada variable en cada uno de los
modelos fue analizada mediante la prueba de ANOVA, considerando un a de 0,05. Como

prueba estadistica a posteriori se realizo el test pos-hoc de Hochberg (Zuur et al. 2007).

Respuesta en tamafio corporal de los ensambles

Para evaluar la existencia de diferencias entre las distribuciones de tamafios
corporales de cada ensamble asociadas al grado de invasién de rana toro, se clasifico el
ensamble de pequefios peces omnivoros, larvas de anuros e invertebrados nativos segun su
tamafio corporal. En todos los casos, las clases fueron definidas en cuartiles, siguiendo la
distribucién de tamafios corporales. Esta definiciéon de cuartiles fue realizada en forma
independiente entre los peces de Acegua y Rincon de Pando, debido a la diferente
composicion especifica de los ensambles. Los ensambles de Acegua estan conformados por
varias especies de la familia Characidae (Astyanax laticeps, A. eigenmanniorum, Cheirodon
interruptus e Hyphessobrycon anisitsi), mientras que los de Rincon de Pando estan
conformados por C. interruptus y Cnesterodon decemmaculatus. Debido a posibles
variaciones en los tamafios corporales entre ambos ensambles se opté por realizar la
clasificacion de manera independiente. Sin embargo, la clasificacion de larvas de anfibios
nativos se realizd en conjunto ya que en ambos sitios ocurren las mismas especies (el pool
de especies de Pando representa un subgrupo del de Acegud) y en el caso de los
invertebrados se consideraron Unicamente los de Acegud, debido a que no se dispone de
datos para Rincén de Pando. Para cada una de las clases de tamafios, se compar6 la
abundancia entre los sitios con diferente grado de invasién de L. catesbeianus. Para esto se
plante6 un GLM con distribucién binomial negativa, que incluyé como variables
independientes el grado de invasién de rana toro y la presencia de los peces para el caso de
renacuajos e invertebrados. Ademas, para evaluar el posible efecto de la fecha de muestreo

y de la identidad del charco en las abundancias de cada clase de tamafio, al igual que con la
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variable abundancia, se exploroé los efectos de ambas variables mediante efectos fijos en un
GLM y efectos aleatorios en GLMM. Mediante un test ANOVA se determinaron las diferencias
significativas en las abundancias de acuerdo al grado de invasién y mediante el test de
Hochberg se explor6 como se distribuyen dichas diferencias entre pares de tipos de

comunidades (invadido, parcialmente invadido y no invadido).

Posteriormente, se analizaron nuevamente las diferencias entre tallas, pero
utilizando la metodologia de modelos nulos a partir de la distribucién acumulada de tamafnos
corporales segin Newman (2005). Esta distribuciéon acumulada estima la probabilidad de
que un individuo elegido al azar dentro de determinado ensamble, tenga un tamafio mayor
o igual que un tamario de referencia (Newman 2005; Arim et al. 2011). Para contrastar entre
los diferentes grados de invasién de rana toro, se realizaron modelos nulos a partir de las
distribuciones obtenidas mediante los modelos de Newman. Los modelos nulos contrastan
la distribucién de cada grado de invasion frente a lo esperado por azar para el pool total de
ejemplares analizados (considerando los tres tratamientos: charcos invadidos, parcialmente
invadidos y no invadidos; Gotelli y Graves 1996). Todos los analisis fueron realizados

mediante el software R (R Core Team 2016).

RESULTADOS

SELECCION DE CHARCOS POR RANA TORO

Los cuerpos de agua analizados presentaron areas que van desde 190 a 12.518 m?,
pH entre 4,6 y 9,4, cobertura de plantas flotantes entre 0 y 90%, de emergentes entre 0 y
90% y de sumergidas entre 0 y 80%. La probabilidad de que un cuerpo de agua sea
colonizado por la rana toro en la localidad de Acegud, en el periodo entre 2007 y 2017,
aumento significativamente con la proximidad a sitios previamente invadidos (Figuras 1y
2). Las variables area, porcentaje de cobertura de flotantes, emergentes y sumergida, pH y
presencia de peces, no resultaron en un aporte significativo al ajuste del modelo. El modelo

lineal generalizado que mejor explico la probabilidad de ingreso de rana toro en los charcos,
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Prob. de invasion

incluy6 como variables explicativas la distancia al frente de invasion (P <0,0001) y el afio de

muestreo (P < 0,05). El modelo resultante fue: log (&) =1 + 0,5(distancia) + 0,45(afo),

siendo m la probabilidad de que la rana toro invada un sitio. La devianza explicada del modelo

fue de 45,6% y el parametro estadistico AUC de 86. La distancia promedio entre dos charcos

para ser invadidos por L. catesbeianus fue de 415 m, la mediana 286 m y la maxima 1642 m

(Figura 1).
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Figura 1. Probabilidad de invasién en
funcion de la distancia al frente de
invasidén (sitio mas préximo invadido
por la rana toro). El cuadro arriba a la
derecha representa el mismo grafico,
pero analizando de manera
independiente los charcos sin
(izquierda) y con peces (derecha),
destacandose la ausencia de un efecto
significativo de la presencia de peces.
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ANALISIS DEL IMPACTO DE LA RANA TORO

Diversidad y estructura comunitaria

Riqueza especifica—Las curvas de rarefaccién

Figura 2. Historia de Ia
invasion de la rana toro en
Acegud. Los simbolos en rojo
indican sitios en los que se
detect6 la presencia de rana
toro en el afio 2007 o0 2008, en
los anaranjados fue detectada
en el 2011 o 2012, en los
amarillos en el aflo 2013, 2014
0 2015, y en los verdes no ha
sido detectada hasta el 2017.
Los cuadrados indican charcos
con comunidades con peces y
los circulos comunidades sin
peces. La linea gris gruesa
indica la frontera con Brasil, la
linea negra la ruta Nacional N°
8 y las lineas en gris delgadas
marcan caminos vecinales.
Nétese que los cuerpos de agua
se concentran sobre la ruta y
caminos, sitios donde la
pendiente del terreno es
menor y donde se concentran
los embalses y tajamares de
origen antrépico.

(comprendiendo peces,

macroinvertebrados y larvas de anfibios nativos) de los charcos invadidos, parcialmente

invadidos y no invadidos se solaparon en sus intervalos de confianza al 95% en la gran

mayoria de los casos. Estas curvas no muestran un patrén claro en la riqueza de especies a
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nivel de charco, que pueda ser asociado a la invasién de rana toro. En los charcos sin peces,
se pudo observar que el cuerpo de agua invadido por L. catesbeianus presentd una riqueza
significativamente menor durante invierno de 2012 y verano de 2013, mientras que no
difirié en otofio y primavera de 2012, ni en primavera de 2016 (Figuras 3y 5). En este tltimo
caso, si bien los intervalos de confianza de las curvas se solaparon, los sitios invadidos
presentaron una riqueza mayor en contraste con el cuerpo de agua no invadido (Figura 5).
En los charcos con peces, en todos los casos los cuerpos de agua invadidos presentaron una
riqueza intermedia en comparacidn con los sitios recientemente colonizados por la rana toro
o aquellos no invadidos (Figuras 4 y 5). Finalmente, cabe resaltar que en la mayor parte los

casos las curvas se asintotizaron mostrando una adecuada completitud del muestreo.
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Figura 3. Riqueza de invertebrados y anfibios nativos en charcos invadidos y no invadidos por rana
toro en sitios sin peces. Se presentan las curvas de rarefaccion estacionales para el periodo 2012-
2013. En verde aparecen los charcos no invadidos por rana toro y en rojo los charcos invadidos. Los
sistemas invadidos presentaron diferencias significativas con los no invadidos tUnicamente en
invierno.
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Figura 4. Riqueza de peces, invertebrados y anfibios nativos en charcos invadidos y parcialmente
invadidos por rana toro en sitios con peces. Se presentan las curvas de rarefaccion estacionales para
el periodo 2012-2013. En amarillo aparecen los charcos parcialmente invadidos por rana toro y en

rojo los charcos invadidos.
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Figura 5. Riqueza de peces, invertebrados y anfibios nativos en charcos invadidos, parcialmente
invadidos y no invadidos por rana toro. Se presentan las curvas de rarefaccién para el muestreo de
primavera de 2016. En verde se muestran los charcos no invadidos, en amarillo los charcos
parcialmente invadidos y en rojo los charcos invadidos por L. catesbeianus. A la izquierda se muestra
el analisis para los charcos sin peces y a la derecha para los charcos con peces.
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Curvas de rango-abundancia—Las curvas de rango-abundancia tampoco mostraron
un patrén claro que identifique una diferencia en la distribucién de las densidades entre
sistemas invadidos y no invadidos por L. catesbeianus (Figuras 6 y 7). Al realizar el test de
Kolmogorov-Smirnov, el tnico patréon consistente fue el efecto de presencia de peces. No
obstante, se detectaron diferencias en relacion al grado de invasion de rana toro (Tabla 1),
en algunos sistemas. En los charcos sin peces en invierno los sitios invadidos difirieron de
los no invadidos, donde se observa una caia mas pronunciada de la cuerva del charco
invadido (Figura 6). Ademas, en los charcos con peces en primavera de 2016 se detect6 una
diferencia significativa entre los cuerpos de agua invadidos y parcialmente invadidos,
quienes presentan mayores abundancias y nimero de especies (Figura 7). Se destaco6 la
ausencia de efectos consistentes en nuestras observaciones al comparar los diferentes

sistemas o tiempos de muestreo.
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Figura 6. Curvas de rango-abundancia de los charcos muestreados durante el periodo 2012-2013.
En rojo se indican los charcos invadidos por rana toro, en amarillo los parcialmente invadidos y en
verde los charcos control. Las lineas enteras corresponden a charcos sin peces y las punteadas a
charcos con peces.
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Figura 7. Curva de rango-abundancia en
primavera de 2016. En rojo se indican los
charcos invadidos por rana toro, en amarillo los
sitios parcialmente invadidos y en verde los
charcos control. Las lineas enteras
corresponden a charcos sin peces y las
punteadas a charcos con peces.

Tabla 1. Resultados de las pruebas de Kolmogorov-Smirnov, realizadas para cada fecha de muestreo,
contrastando las medias de las distribuciones de abundancia segun los siguientes grupos de charcos:
peces-no peces, invadidos-no invadidos (en charcos sin peces), invadido-parcialmente invadido, no
invadido-parcialmente invadido e invadido-no invadido (en charcos con peces). Para cada prueba se
muestra el valor del estadistico D y del p-valor.

Charcos sin peces

Charcos con peces

Invadido-No

Invadido-Parc. No invadido-

Fecha Peces-No peces invadido invadido Parc. invadido invadido
Otofio 2012 D=0,53/P=0,028* D=0,27/P=0,66 D=0,2/P=0,92
Invierno 2012 D=0,47/P=0,046* D=0,53/P=0,017* D=0,40/P=0,15
Primavera 2012 D=0,2/P=0,93 D=0,4/P=0,18 D=0,4/P=0,18
Verano 2013 D=0,5/P=0,099 D=0,25/P=0,85 D=0,25/P=0,85
Primavera 2016 D=0,53/P=0,028* D=0,33/P=0,37 D=0,53/P=0,028* D=0,33/P=0,37 D=0,4/P=0,18

Andlisis de correspondencia—Los andlisis de correspondencia realizados para el total

de los charcos separaron en todos los casos a los sistemas con, de los sin peces (Figuras Aly

A2, Tabla A3-Anexo). El resultado de dichos analisis en los sitios sin peces, mostr6 un primer

eje que separa a los charcos invadidos de los no invadidos, con un alto porcentaje de varianza

explicada (Acegua en otofio e invierno de 2012 y primavera de 2016). Sin embargo, este

patron no fue observado para los datos de primavera de 2012 y verano de 2013 (Figuras 8y

10, Tabla 2). En todos los casos, los charcos sin rana toro estuvieron asociados a la presencia

de larvas nectonicas de varias especies anfibios hilidos, como Pseudis minuta, Scinax sp. (que
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comprende las larvas de dificil determinacién de S. squalirostris y S. granulatus) y
Phyllomedusa iheringii. Las larvas de Boana pulchella y Odontophrynus americanus
(renacuajos benténicos de gran tamafio) no mostraron una asociacién clara al grado de

invasion. Esto mismo se observo para los macroinvertebrados (Figuras 8 y 10).

En cuanto a las comunidades con peces, no se observd un patroén claro de estructura
para los muestreos del afio 2012-2013 (Figura 9, Tabla 2). Sin embargo, para los datos de
primavera de 2016, que ademas del incremento en los afios de invasidn se distingue por la
inclusién de un nuevo cuerpo de agua control, pudimos observar que el segundo eje—el cual
explica un 25,6% de la variacion—orden6 a los charcos segun el grado de invasion. Es asi
que en los extremos se ubicaron los sitios con y sin presencia de rana toro, asociados a
diferentes especies de peces (Astyanax eigenmanniorum en el charco control e
Hyphessobrycon anisitsi y Siluriformes—que comprende a Rhamdia quelen y Callichthys
callichthys—en el charco invadido), y en la zona central aquellos sistemas parcialmente
invadidos, asociados a la presencia de larvas de anuros y varias familias de

macroinvertebrados (Figura 10).

En el analisis realizado para los datos de los charcos de Rincén de Pando, el primer
eje, el cual explico el 73,5% de la variacion, separo al charco invadido por la rana toro de los
charcos control. Mientras que los charcos control estuvieron asociados a madrecitas
Cnesterodon decemmaculatus y larvas de B. pulchella, el charco invadido estuvo asociado a
varias especies de peces como la mojarra C. interruptus, los ciclidos Australoheros facetus y

Gymnogeophagus meridionalis y a la tararira Hoplias malabaricus (Figura 11, Tabla 2).

|47



Dimension 2 (22,9%)

Dimension 2 (46,4%)

-2

Otoifo

A Hir
7 A 5
BB #gel
N gb A P_min
_ A Hpul
s I I I I I
-2 -1 0 1 2 3 4
Dimension 1 (77,1%)
Primavera
& Nep
A Coe@ AHya
A Bel
& H pul
_ Aljh
A P min 1 AICDI
P A Mot
& Cor
A O ame
|
I I i I I
-2 -1 0 1 2

Dimension 1 (53,6%)

Dimension 2 (15,8%)

-3

Dimension 2 (46,2%)

-1

-2

4

Invierno
A Col
- AlLib A ame 4 Cor
A Bel
e — -
& ot
| A Coe A sci
| |
A HhHya & P_min
s T | | | |
10 05 00 05 10 15 20
Dimension 1 (84,2%)
Verano
A Nep
- A ABel
APih
A Coe I A Cor e
ALp ANt AL
] A S
. |
T T T T T
-2 -1 0 1 2

Dimension 1 (53,8%)

Figura 8. Andlisis de correspondencia de los charcos con comunidades sin peces muestreados en
Acegua en otofio, invierno y primavera de 2012 y verano de 2013. Los simbolos en rojo indican sitios
invadidos y los verdes charcos no invadidos. Bel: Belostomatidae, Biv: Bivalvia, Coe: Coenagrionidae,
Col: Coleoptera, Cor: Corixidae, Eph: Ephemeroptera, Hir: Hirudinea, H.pul: Boana pulchella, Hya:
Hyalella, Lar: larvas de anfibios, Lib: Libelulidae, Nep: Nepidae, Not: Notonectidae, O.ame:
Odontophrynus americanus, P.ihe: Phyllomedusa iheringii, P.min: Pseudis minuta, Sci: Scinax sp.
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Figura 9. Anadlisis de correspondencia de los charcos con peces muestreados en Acegua en otofio,
invierno y primavera de 2012 y verano de 2013. Los simbolos en rojo indican sitios invadidos y los
amarillos charcos parcialmente invadidos. A.lat: Astyanax laticeps, Aus: Australoheros spp., Bel:
Belostomatidae, Biv: Bivalvia, C.int: Cheirodon interruptus, Coe: Coenagrionidae, Cor: Corixidae, Eph:
Ephemeroptera, H.ani: Hyphessobrycon anisitsi, H.pul: Boana pulchella, Lib: Libelulidae, Nep:
Nepidae, Not: Notonectidae, Lar: larvas de anfibios.

|49



o APel
— A Col
= L Mot
- ‘
- H.pul
- O
o Scil %err
o~ &
c A Fmin Hyl
S O & jb
% A Hya Hirg
£+ .
o
T
I I I T
-3 -2 -1 0 1

Dimension 1 (78,9%)

Figura 10. Andlisis de correspondencia de los charcos con comunidades sin peces (izquierda) y con
peces (derecha), muestreados en Acegud en primavera de 2016. Los simbolos en rojo indican sitios
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Cheirodon interruptus, Coe: Coenagrionidae, Col: Coleoptera, Cor: Corixidae, H.ani: Hyphessobrycon
anisitsi, Hir: Hirudinea, H.pul: Boana pulchella, Hya: Hyalella, Lib: Libelulidae, Not: Notonectidae,
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Tabla 2. Resultados de las pruebas de Chi cuadrado entre las distribuciones de especies y charcos de
los andlisis de correspondencia para cada fecha de muestreo y tipo de comunidad analizada (peces-
no peces). En cada caso de muestra el valor del estadistico X2, los grados de libertad y el P-valor.

Comunidad Fecha Xz gl P-valor
Peces Primavera 2016 6658 60 <0,00001
No Peces Primavera 2016 637 26 <0,00001
Peces Otofio 2012 2764 20 <0,00001
Peces Invierno 2012 8476 42 <0,00001
Peces Primavera 2012 4673 42 <0,00001
Peces Verano 2013 2452 39 <0,00001
No Peces Otofio 2012 833 20 <0,00001
No Peces Invierno 2012 832 24 <0,00001
No Peces Primavera 2012 568 24 <0,00001
No Peces Verano 2013 719 24 <0,00001
Pando Invierno 2005 190 20 <0,00001

Respuesta en abundancias de los ensambles

No se detectaron efectos significativos de las variables charco y fecha de muestreo
para los peces y renacuajos nativos, ni como efecto fijo ni como efecto aleatorio. Como efecto
fijo los factores no fueron significativos, congruentemente en el modelo mixto la variacion
asociada a estas fuentes fue particularmente baja (Tabla A4). Sin embargo, se encontr6 un
efecto sobre el ensamble de macroinvertebrados de la variable charco para ambas
aproximaciones (Dev=34,4, P<0,001; Var=0,41, DE=0,64; Tabla A4). Asimismo, la
estandarizacion de la variable abundancia por el esfuerzo de muestreo no generé un cambio
importante, presentando una correlacién de 0,97 para los peces, 0,90 para los renacuajos y
0,88 para los macroinvertebrados. Considerando que la estandarizaciéon afecta la
distribucién de la variable (de conteo a continua) y congruentemente el rango de modelos
potencialmente utilizables se opté por trabajar con la variable sin transformar.
Especificamente, se trabajé con un GLM con distribucién binomial negativa, la cual captur6

adecuadamente la fuerte asimetria existente en la distribucion de los datos.

La abundancia de peces observada vari6 de acuerdo al grado de invasion de L.

catesbeianus (Figura 12). El modelo GLM binomial negativo utilizado (abundancia ~ método
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de muestreo + grado de invasién) presentd una devianza explicada de 57%. El test ANOVA
mostroé diferencias significativas en la abundancia de peces en relacién al grado de invasiéon
(P<0,01), las cuales fueron identificadas como una variacién entre los charcos control y los

charcos invadidos por L. catesbeianus en el test a posteriori (Figura 12).

Las larvas de anuros nativos, contrariamente a lo que sucedié con los peces,
mostraron sus menores abundancias en los sitios invadidos por la rana toro (Figura 12). De
acuerdo al modelo lineal generalizado que mejor ajust6, su abundancia fue explicada por la
interaccién entre el grado de invasién de rana toro y la presencia de peces en la comunidad
(abundancia ~ método de muestreo + grado de invasion*presencia de peces), el cual
presenta una devianza explicada de 63%. El test ANOVA realizado indicé diferencias
significativas con efectos negativos en la abundancia de renacuajos nativos asociadas a la
interaccion entre el grado de invasion y la presencia de peces (P<0,01). Segun el test de
Hochberg las diferencias significativas ocurrieron entre todos los pares de combinaciones,
excepto entre los charcos invadidos sin peces y los charcos no invadidos con peces, y entre
los sitios parcialmente invadidos e invadidos con peces (Figura 12). Finalmente, destacar
que tanto para peces como para renacuajos nativos la variable “método de muestreo”, que
considera variaciones referentes a la técnica de muestreo utilizada como a variaciones entre
ambos sitios de estudio, resulté significativa. Las abundancias de ambos ensambles
resultaron mayores en Acegud, aunque no es posible determinar si esas abundancias estan

determinadas por la técnica de muestreo o por el sitio de estudio.
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Figura 12. Numero de individuos de peces segun el grado de invasion de rana toro (izquierda) y
numero de individuos de renacuajos nativos seguin la presencia de peces en la comunidad (derecha).
En verde siindican los charcos no invadidos, en amarillo los charcos parcialmente invadidos y en rojo
los invadidos por L. catesbieanus. Las letras diferentes indican diferencias estadisticamente
significativas.

Los macroinvertebrados presentaron abundancias mayores en los sitios invadidos
por la rana toro y en los sitios control y menores en los charcos parcialmente invadidos
(Figura 13). De acuerdo al modelo seleccionado, su abundancia fue explicada por el grado de
invasion de la rana toro y por la presencia de peces (abundancia ~ método de muestreo +
grado de invasion de rana toro + presencia de peces), el cual present6 una devianza explicada
de 62%. Los sistemas sin peces presentaron abundancias de invertebrados
significativamente mayores que los charcos con peces (P<0.0001) y los charcos parcialmente

invadidos presentaron abundancias menores que el resto (P<0.0001).
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Respuesta en tamafio corporal de los ensambles

Las abundancias de cada clase de tamafio, correspondiente a los cuartiles de cada uno
de los ensambles analizados (Tabla 3), fueron comparadas mediante un test de ANOVA. El
resultado de dichas comparaciones difirié entre los pares de ensambles considerados. Por
un lado, los dos cuartiles superiores de los peces (correspondiente a individuos mayores a
30,23 mm en Rincén de Pando y 32,63 mm en Acegud) tuvieron abundancias
significativamente mayores en los sitios invadidos por L. catesbeianus (Figura 14). Por otro
lado, no se observaron diferencias significativas para las abundancias de los anfibios en
ninguno de los cuartiles (Figura 14). Para los macroinvertebrados no se encontr6 un patrén
consistente en respuesta; Unicamente se encontraron diferencias significativas para un
cuartil. El tercer cuartil presenté abundancias mayores en los charcos invadidos y no

invadidos, con respecto a los parcialmente invadidos (Figura 15).
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Tabla 3. Rango de tamafio y abundancia media en sitios no invadidos (N.1.), parcialmente invadidos
(P.L) e invadidos (I.) por la rana toro. En las columnas de la derecha se presenta la Devianza residual
y el p-valor resultante del ANOVA realizado. Notese que las clases de tamafos de los peces fueron
construidas de manera independiente para Acegud y Rincén de Pando debido a diferencias en la
composicién de cada ensamble; las clases de los renacuajos fue establecida en conjunto por tratarse
de las mismas especies; y en cuanto a invertebrados se trabajé inicamente con Acegua debido a que
no se cuenta con datos de Rincén de Pando.

Rango de Tamafios (mm)

Abundancia media

Talla Acegua Pando N.L P.L I Dev. P
Pequefios peces 1 4,18-28,56 11,60-24,57 31,6 46,6 33,5 1,06 0,59
Pequeiios peces 2 28,57-32,62 24,58-30,22 16,2 36,4 71,8 5,91 0,051
Pequefios peces 3 32,63-37,39 30,23-36,21 14,2 33,8 82,7 8,02 0,018
Pequefios peces 4 37,40-87,60 36,22-48,67 10,6 429 60,2 6,022 0,049
Renacuajos nativos 1 1,63-24,83 25,9 6,9 12,2 1,03 0,6
Renacuajos nativos 2 24,84-32,96 19,6 4,3 16,6 0,37 0,82
Renacuajos nativos 3 32,97-47,70 24,4 5,5 26 1,3 0,52
Renacuajos nativos 4 47,71-90,54 20,4 51 33 3,12 0,21
Macroinvertebrados 1 1,24-6,16 42,9 17 29,5 3,36 0,19
Macroinvertebrados 2 6,17-7,46 52,8 5 35,2 4,69 0,09
Macroinvertebrados 3 7,47-12,49 49,5 8,6 34,9 10,49 0,0053
Macroinvertebrados 4 12,50-71,57 36,1 10 449 5,8 0,52
Peces Renacuajos nativos
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\Figura 14. Numero de individuos en cada clase de tamafio corporal de peces (izquierda) y renacuajos

nativos (derecha). En verde se indican los charcos no invadidos, en amarillo los charcos parcialmente

invadidos y en rojo los invadidos por L. catesbieanus. Las letras diferentes indican diferencias

significativas y n.s. ausencia de diferencias significativas.
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Clase de tamafio

Se utilizaron modelos nulos para evaluar si la distribuciéon de tamafios corporales
observados diferia de lo esperado por azar. A diferencia de los abordajes anteriores, estos
modelos mostraron que los charcos invadidos por la rana toro presentaron baja
representacion de tallas pequefias de peces, renacuajos y macroinvertebrados (Figuras 16,
17 y 18). En el otro extremo, en las comunidades no invadidas, se observo una
representacion mayor a lo esperado por azar de las tallas pequefias de los diferentes
ensambles (peces, anfibios y macroinvertebrados, Figuras 16, 17 y 18). Ademas, en el caso
de los peces se observo una sobre-representacion de las tallas mayores (mas de 40 mm de
longitud) en los charcos con mayor grado de invasion. Los charcos de invasion intermedia
mostraron patrones de distribuciéon de tallas de larvas de anuros y macroinvertebrados
similares a los charcos no invadidos. Para los peces se observo un patrén algo diferente, pero
consistente con los charcos no invadidos, con mayor representacion de las tallas pequefias

(Figura 16).
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Figura 16. Diferencia entre lo observado y lo esperado seguin la distribucién del pool regional, en
funcién del tamafio corporal de pequefios peces omnivoros de Acegua y Rincoén de Pando. A la
izquierda (verde) los charcos control, al centro (amarillo) los sitios parcialmente invadidos y a la
derecha (rojo) los charcos invadidos por L. catesbeianus. Notese que en los charcos invadidos se
observa una sub-representacion de tallas pequefias y una sobre-representacién de tallas grandes.
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Figura 17. Diferencia entre lo observado y lo esperado segin la distribucién del pool regional, en
funcién del tamafio corporal de renacuajos nativos de Acegud y Rincén de Pando. A la izquierda
(verde) los charcos control, al centro (amarillo) los sitios parcialmente invadidos y a la derecha (rojo)
los charcos invadidos por L. catesbeianus. Notese que en los sitios invadidos se observa una sub-
representacion de tallas pequeiias.
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Figura 18. Diferencia entre lo observado y lo esperado segun la distribucion del pool regional, en
funcién del tamafio corporal de macroinvertebrados de Acegud. A la izquierda (verde) los charcos
control, al centro (amarillo) los sitios parcialmente invadidos y a la derecha (rojo) los charcos
invadidos por L. catesbeianus. Notese que en los cuerpos de agua invadidos se observa una sub-
representacion de las tallas mas pequefias.

DISCUSION

Nuestros resultados contribuyen ampliamente al conocimiento de los efectos de la
rana toro en la estructuracion de las comunidades acuaticas en Uruguay. En Acegua, este
anuro no estaria seleccionando las comunidades a invadir, sino que coloniza los cuerpos de
agua mas cercanos. Tras su invasién, la rana toro genera visibles cambios en los ensambles
de vertebrados nativos. Dichos cambios pueden actuar a favor o en contra en los distintos
grupos, afectando en forma diferente sus abundancias y tallas. Es asi que los peces aparecen
en mayores densidades y tamafios corporales y los renacuajos en menores densidades en los

charcos invadidos.

Dentro del rango de sistemas analizados (cuerpos de agua lénticos permanentes) en
Acegua, nuestras observaciones no evidencian una selectividad de comunidades a invadir
por la rana toro. De hecho, el modelo de expansidon binomial seleccionado sugiere que la
llegada a un cuerpo de agua, estaria mayormente determinada por la distancia al frente de
invasion, siendo muy alta la probabilidad de invadir un cuerpo de agua cercano (mayor a

50% en 200m; Figura 2). Sin embargo, para explicar la probabilidad de invasién nada
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aportaria considerar el tipo de comunidad, clasificada en peces-no peces (Hecnar y
M’Closkey 1997; Babbitt et al. 2003; Werner et al. 2007), el area, la cobertura de distintos
tipos de macrofitas o el pH del charco. Si bien existe abundante evidencia empirica acerca de
la restricciéon impuesta por la presencia de peces en un cuerpo de agua a la colonizacién de
los anfibios, L. catesbeianus no sigue esta tendencia. Esta especie, no solo resulta tolerante a
los peces (Hecnar y M’Closkey 1997; Babbitt et al. 2003), sino que hasta puede beneficiarse
de su presencia (Smith et al. 1999; Maezono y Miyashita 2003; Adams et al. 2003). Ademas,
la rana toro tiene la capacidad de invadir diferentes tipos de ambientes y comunidades
(revisado por Adams y Pearl 2007). Esto resulta congruente con los resultados obtenidos,
que no muestran una selectividad hacia el tipo de comunidades (clasificadas en peces, no
peces) y por tanto sugieren que los patrones observados estarian determinados por la
presencia de rana toro, tal como propone la hipétesis 1 (Didham et al. 2005). En este sentido,
cabe recalcar el valor de la disponibilidad de bases de datos temporales de avance geografico
en combinacién con estudios a nivel de sitios invadidos, para evaluar la causalidad de los
patrones observados. De todas formas, debemos considerar que el modelo continuo utilizado
explica la expansion a escala local, no pudiendo predecir lo que pueda suceder en el caso de
que ocurran saltos en la expansion (Lockwood et al. 2006). Estos saltos estan asociados a
propagulos con una mucho mayor capacidad de dispersion y/o a contextos en los cuales
algunos individuos son traslocados por accién humana (Hui y Richardson 2017). Asimismo,
este modelo podria funcionar diferente en otros sitios, incluso dentro de Uruguay. Las
caracteristicas del terreno, la conectividad ente ambientes o los pulsos de inundacién
puedan generar un contexto distinto a los observado en Acegua, afectando a la dindmica de

dispersion.

Contrariamente a las predicciones de la hipétesis 2, no se detect6é una disminucion de
la riqueza especifica asociada a la invasién de rana toro para las diferentes fechas de
muestreo analizadas. Este aspecto pareceria contrario a lo que se podria predecir para la
rana toro por su historia como invasor y sus atributos como depredador tope (Adams y Pearl
2007; Boelter et al. 2007; Kraus 2009). Sin embargo, nuestro resultado es coincidente con el
estudio reciente de Both y Mello (2015) para la Mata Atlantica, en donde estos autores no

observaron cambios en la riqueza de anuros asociados a la invasién de rana toro. De todas
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maneras, debemos tener la precaucién al interpretar este resultado debido a la escala de
nuestro estudio, determinada por el estadio temprano de la invasion de los dos sitios
considerandos (Acegud y Rincén de Pando). Teniendo en cuenta que gran parte de las
especies consideradas son de ciclo complejo (Wilbur 1997), con fases acudticas y terrestres
(macroinvertebrados y anfibios), la ocurrencia de pocos cuerpos de agua ocupados por L.
catesbeianus (Laufer et al. 2018a) podria permitir contribuciones importantes del pool
regional de especies a los charcos invadidos (Holt 1993; Chase y Bengtsson 2010;
Borthagaray et al. 2015). En este sentido podriamos esperar que, si la rana toro alcanza una
mayor expansion, sus efectos a una mayor escala puedan ser evidentes en la riqueza, tal
como sucede en otras regiones (Li et al. 2011; Batista et al. 2015). Considerando lo antes
mencionado, los efectos de rana toro en estadios tempranos podrian ser evidentes en
atributos comunitarios mas sensibles, tales como las abundancias o tamafios corporales

(Morin 2011).

Al analizar las abundancias, encontramos efectos de la invasién de rana toro en las
comunidades nativas, lo cual sustenta las predicciones de la segunda hipdtesis. Si bien los
analisis de rango-abundancia no mostraron un efecto importante de la presencia de rana
toro, este efecto fue evidenciado en los analisis de correspondencia. Mediante estos analisis,
se pudo observar que los charcos invadidos por rana toro se caracterizan por la ausencia de
renacuajos nectdnicos (hilidos) y la asociacién a algunas especies de peces omnivoros. Estas
lavas de hilidos, que pertenecen al grupo eco-morfolégico de larvas necténicas segtin Altig y
Johnston (1989), se caracterizan por tener un cuerpo comprimido, aletas altas y habitar en
la columna de agua. Estas caracteristicas hacen que estas larvas puedan ser mas susceptibles
a la depredacidn, lo que podia explicar la reduccion observada en sus abundancias en los

charcos invadidos.

Los andlisis de abundancias por ensamble, revelaron efectos diferentes en los
distintos grupos, no mostrando cambios segin la fecha de muestreo. Mientras que los
pequefios peces omnivoros crecen en abundancias en los sitios invadidos, los renacuajos
nativos disminuyen. Este efecto, de disminucién en las abundancias de anuros nativos
resulta congruente con lo reportado para otras regiones (Pearl et al. 2004; Kraus 2009; Wang

y Li2009). Para los anuros nativos, la invasion de rana toro estaria actuando en forma similar
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a la ocurrencia de peces en los charcos. La presencia de peces, resulta una de las mayores
determinantes para la ocupacién de un sitio de reproduccién para los anfibios (Hecnar y
M’Closkey 1997; Babbitt et al. 2003; Werner et al. 2007). Esto sugiere que el efecto de la
invasion de rana toro sobre los anfibios nativos puede alcanzar una magnitud importante a
nivel de paisaje. Considerando que la rana toro es capaz de dispersar por tierra (Descamps
y De Vocht 2016), podriamos suponer que durante su expansion lograra ocupar sitios de
reproduccion de anfibios nativos que permanecian excluidos a los peces por falta de

conectividad (Figura 2), produciendo un deterioro en su calidad.

Si bien los macroinvertebrados constituyen una de las presas mas frecuentes de los
adultos de L. catesbeianus (Werner et al. 1995; Silva et al. 2009; Jancowski y Orchard 2013;
Quiroga et al. 2015; Laufer 2017), nuestros resultados no muestran cambios en su
abundancia tras el ingreso de este depredador. Tal vez la mayor diversidad, menores
abundancias y en ciertos casos periodos cortos de permanencia en los cuerpos de agua,
podria estar diluyendo posibles efectos de la depredacion por parte de la rana toro sobre
este grupo. Considerando los roles ecolégicos de los invertebrados, se deberian realizar
estudios mediante diferentes abordajes, para evaluar en mayor detalle los efectos de la

invasion sobre este grupo.

Segun nuestros resultados, ademas del incremento en abundancia del ensamble de
peces, los sitios invadidos presentaron una mayor representacion de las tallas mayores
(mayor a 30 mm), lo que sugiere una interaccion positiva, o facilitacion, entre este grupo y la
rana toro (Laufer et al. 2008; Gobel et al. 2019a). Adams y colaboradores (2003) y Maezono
y Miyashita (2003) reportan una interaccion positiva entre la rana toro y peces invasores
mediante una interaccion tréfica indirecta. En estos casos, la interaccion estaria dada por la
remocion de los depredadores de las larvas de L. catesbeianus por el consumo de dichos
peces. En el caso de Uruguay, si bien parece estar ocurriendo una interaccién positiva, los

mecanismos involucrados deben ser diferentes.

Los ensambles de peces de las comunidades dulceacuicolas subtropicales son
diferentes a los presentes en el hemisferio norte (Meerhoff et al. 2007), caracterizandose por

una menor abundancia de peces depredadores de gran tamafo corporal. Los peces presentes
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en los sitios invadidos, A. laticeps, H. anisitsi, C. interruptus y C. decemmaculatus no son
importantes depredadores, sino que son pequefios peces omnivoros que se alimentan
principalmente de algas, zooplancton y pequefios invertebrados (Gobel et al. 2019b). El
incremento observado en la biomasa del ensamble de peces deberia estar soportado por una
facilitacion dada por un incremento en la disponibilidad de recursos en los sitios invadidos
(Arim et al. 2010). Tal vez, la presencia de la rana toro esta alterando las vias energéticas,
liberando recursos que pueden ser explotados por los peces. En un estudio experimental,
Smith y colaboradores (2016) demuestran que los efectos indirectos entre larvas de rana
toro y peces pueden estar mediados por la disponibilidad de recursos basales. En este
sentido, cabe destacar que los peces no aparecen como un item frecuente en la dieta de los
adultos de rana toro en Acegua (Laufer 2017). En resumen, no todos los efectos encontrados
sobre las especies nativas resultan negativos; de hecho, en nuestro pais pareceria que existe
una interaccién positiva entre la rana toro y los pequeios peces omnivoros. Mas alla de que
las nuevas estructuras generadas favorezcan a ciertos componentes, dichos cambios no
necesariamente serian positivos para la comunidad y podrian generarse efectos indirectos

sobre otros componentes.

Los modelos nulos mostraron efectos de la invasion de rana toro sobre la distribucién
de tamafios corporales para los diferentes grupos considerados (peces, renacuajos y
macroinvertebrados). Este efecto fue mas notorio en los charcos invadidos, sin embargo, en
los charcos recientemente invadidos la distribuciéon de tamanos se asemejo a la de los
charcos no invadidos. Cabe destacar que uno de los mayores cambios observados en los
charcos invadidos fue un significativo incremento en la biomasa de renacuajos de L.
catesbeianus. Si bien los estudios de campo revelan que los adultos estarian consumiendo
presas de mayor tamafo (Laufer 2017), las larvas podrian ser las responsables de la
depredacion de estas presas menores. La evidencia existente, a partir de estudios de dieta e
isotopos estables, sugiere que estas larvas no serian puramente consumidores primarios,
sino que tendrian una posicion tréfica mayor. Entre los items de su dieta reportados en la
literatura se encuentran algas (en altas frecuencias), pequefios invertebrados (rotiferos,
efemerodpteros, larvas de quironémidos) y huevos (Schiesari et al. 2009; Ruibal y Laufer

2012). Es asi que las larvas de rana toro podrian estar jugando un rol mayor en las

162



comunidades acudticas que ha sido ignorado en estudios previos. En suma, en los charcos
invadidos tendriamos la presion de depredacién de las abundantes larvas de rana toro que
podrian actuar en forma sinérgica con la depredaciéon por parte de los peces, los cuales

alcanzan mayores tallas y densidades en los charcos invadidos.

Este cambio en la distribucion de tamafios corporales de los diferentes componentes
de las comunidades invadidas, llama la atencién considerando todos los patrones y procesos
que a diferentes escalas estan determinados por la talla de los individuos (Brown et al. 2004).
La tasa de recambio de materia, de excrecion, la mortalidad, la posicion tréfica, la producciéon
de biomasa, entre otros atributos, varian o al menos se correlacionan con el tamafio corporal
(Arim et al. 2007; Hildrew et al. 2007; Sibly et al. 2012). Cambios en la distribucién de
tamafos corporales y por lo tanto de los atributos con los que se correlaciona, puede tener

efectos que se propaguen a través de la red tréfica (Woodward et al. 2005).

Nuestros resultados sugieren que la rana toro estaria actuando como un conductor
de los cambios observados en las comunidades, no como un pasajero (Didham et al. 2005).
De hecho, en los sistemas invadidos en Uruguay parece estar actuando como un fuerte
estructurador de las comunidades, lo cual pudimos visualizar en etapas tempranas de la
invasion. La intensidad y direccion de sus efectos varia segun los diferentes ensambles y
grupos considerados. Sin embargo, el impacto negativo mas claro parece encontrarse en los
anfibios, lo cual coincide con la bibliografia disponible (Blaustein y Kiesecker 2002; Pearl et
al. 2004; Kraus 2009; Li et al. 2011; Schloegel et al. 2012; Both y Grant 2012) y nos genera
un llamado de alerta debido al fragil estado de conservacion de este grupo (Hoffmann et al.
2010; Ficetola et al. 2015). Este llamado de alerta deberia ser considerado por las

autoridades ya que marca la necesidad de controlar esta amenaza a la biodiversidad.
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Capitulo 2: Impactos de la invasion de la
rana toro en la red trofica

INTRODUCCION

Las redes troéficas son descripciones de las comunidades bioldgicas enfocadas en las
interacciones entre consumidores y recursos, entre todas las especies de un sistema (de
Ruiter et al. 2005). Identificar las estructuras y procesos que confieren estabilidad a las
comunidades es una meta historica y central de la biologia (Kondoh 2003; May 2006; Garay-
Narvaez et al. 2013). En la tltima década, la teoria de redes ha brindado notables avances a
esta problematica. Especificamente, la predominancia de interacciones débiles (McCann et
al. 1998), la diferencia de tamafio corporal depredador-presa (Brose et al. 2006), los
patrones de insercidon de especies y modulos dentro de la red (Kondoh 2008; Arim et al.
2010), el anidamiento de interacciones (Bascompte et al. 2003), la distribucién asimétrica
de conexiones entre especialistas y generalistas (Bascompte y Jordano 2007), estructuras
modulares de interaccion (Borthagaray et al. 2014) y el consumo adaptativo (Valdovinos et

al. 2010, 2016); dan cuenta de la relacién diversidad-estabilidad.

La existencia de vias alternativas de energia en las redes troficas es afectada por todos
estos mecanismos considerados independientemente (McCann et al. 1998; Bascompte et al.
2003; Brose et al. 2006; Bascompte y Jordano 2007; Kondoh 2008; Arim et al. 2010;
Borthagaray et al. 2014). Las redes presentan dos vias de flujo energético con propiedades
contrastantes, la via de productores primarios y la via de detritivoros (Rooney et al. 2006,

2008). La via de productores se caracteriza por tener relativamente baja diversidad, numero
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de cadenas, alta velocidad de ciclado e interacciones fuertes; mientras que la via de los
detritos por lo opuesto (Rooney y McCann 2012). A nivel general se ha propuesto que la via
de los productores primarios seria la limitante en muchos sistemas (Marcarelli et al 2009),
siendo la energia proveniente de esta via la de mayor calidad y por tanto la méas asimilable
(Thorp y Delong 2002). Consistentemente, abordajes tedricos y empiricos identifican al
acoplamiento de diferentes vias energéticas por depredadores de gran tamafio corporal y
elevadas posiciones tréficas, como un patréon que estabiliza las poblaciones y toda la
comunidad (Rooney et al. 2006; Romanuk et al. 2006). En este contexto, se destaca la
importancia de las vias energéticas alternativas como reguladoras de la dindmica de las
comunidades (Ward et al. 2015), su funcionamiento y estabilidad (Rooney et al. 2006;
Romanuk et al. 2006; Ward et al. 2015). La alternancia en el flujo de energia por ambas vias
es considerada como un proceso clave para la estabilidad de los ecosistemas (Rooney y

McCann 2012).

Si los procesos de extincidn o invasion de especies afectan desproporcionalmente a
una de estas vias la estabilidad del sistema estaria siendo comprometida. Asimismo,
identificar una asociacion entre procesos de invasion y cambios en la estructura de las redes
tréficas que afectan su estabilidad y funcionamiento permitiria avanzar en una comprension
mecanicista de conexion entre invasiones y degradacion de las comunidades.
Especificamente, permitiria avanzar en la comprension de los mecanismos subyacentes a
hipotesis generales en teoria de invasiones biologicas como el “derretimiento bidtico” o
“conductores y pasajeros” (Simberloff y Holle 1999; MacDougall y Turkington 2005). Estas
hipotesis se han enfocados en los efectos de las invasiones en las interacciones entre pocas
especies, como ser cambios en la depredacidon, competencia o mutualismos que facilitan
nuevas invasiones. No obstante, la invasién produce cambios en la estructura de toda la red
y la comprension de sus efectos en un paso ineludible en el escenario actual de invasiones

bioldgicas.

172



LAS INVASIONES BIOLOGICAS EN LAS REDES TROFICAS

La actividad humana esta alterando fuertemente la estructura y funcionamiento de
las redes tréficas por la remociéon de especies (Murphy y Romanuk 2014), muchas veces
depredadores tope (Pauly y Palomares 2005; Donohue et al. 2017), la fragmentacién de
ecosistemas (Layman et al. 2007b), la alteracion de la disponibilidad de recursos (Sentis et
al. 2014; Creed et al. 2018), el incremento de contaminantes (Garay-Narvaez et al. 2013) y
enfermedades (Lafferty et al. 2008) y la alteracién de las relaciones de tamafio entre
depredadores y presas (Albouy et al. 2014). Uno de los mayores forzantes del cambio global
es la introduccion de especies exdticas, que eventualmente se transforman en invasoras,
generando nuevos nodos y nuevas interacciones que por diversos mecanismos afectan a las
redes trdéficas (Strong y Leroux 2014; Gallardo et al. 2016). Una revision reciente de David y
colaboradores (2017) recapitula evidencia de alteraciones en las interacciones troéficas
directas o indirectas a causa de invasiones bioldgicas, que afectan la estructura y
funcionamiento de las redes troficas. No obstante, tanto la teoria de invasiones como los
estudios empiricos suelen limitarse a interacciones entre pocas especies o menciones
generales al escenario multiespecifico. Considerando que la estructura de las redes troéficas
es aceptada como un determinante primario de la estabilidad, este foco desnuda una
carencia importante del marco tedrico. Es asi, que avanzar en la comprensién de la
interrelacién entre la estructura de las redes tréficas y los procesos de invasion
(vulnerabilidad, resistencia y resiliencia) se ha consolidado como una meta central en
ecologia de invasiones (David et al. 2017). Por su ubicuidad a nivel mundial, sus reportados
impactos en las redes invadidas y los potenciales efectos en las distintas vias energéticas, la
rana toro, Lithobates catesbeianus, representa un excepcional modelo y foco de estudio en
invasiones bioldgicas. Por tratarse de una especie de ciclo complejo y un invasor exitoso, la
invasion de la rana toro en una comunidad acuatica implicaria la adiciéon de al menos dos
trofoespecies: los adultos y las larvas. La historia natural de la especie, muestra que ambas
fases serian persistentes y abundantes en los sistemas invadidos, con un fuerte impacto
sobre las comunidades nativas (Boone et al. 2004; Laufer et al. 2008; Li et al. 2011; Ruibal y
Laufer 2012). En particular, las importantes biomasas de renacuajos de rana toro generan

efectos de bioturbacién con incrementos en la turbidez, lo que puede afectar la via de los
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productores primarios (Osborne y McLachlan 1985, Ranvestel et al. 2004). A su vez, los
cambios observados en la diversidad y patrones de acumulacién de biomasa sugieren un
cambio en la estructura relativa de las vias energéticas de detritos y productores primarios
en la red tréfica (Capitulo 2; Laufer et al. 2008; Gobel et al. 2019a). Las comunidades
invadidas presentan mayores densidades de peces y menores densidades de larvas de
anfibios nativos, asi como un decremento de tallas pequefias en los ensambles de
macroinvertebrados, larvas de anfibios y peces (Capitulo 2). Esta evidencia, sumada a los
abundantes estudios de dieta, posicionan a los adultos de rana toro como un depredador

tope y a sus larvas como consumidores en posiciones troéficas inferiores (revisado por Kraus

2009).

OBJETIVO E HIPOTESIS

HIPOTESIS (H) Y PREDICCIONES (P)

La rana toro se inserta en las redes invadidas en dos posiciones tréficas diferentes, el
adulto como un depredador de altas posiciones, que acopla a las vias de energia, y su larva
en posiciones troficas inferiores relacionadas a la via de los detritos. Los altos niveles de
bioturbacion generados amplificarian la via detritivora, generando un desbalance entre las
vias y comprometiendo por tanto su estabilidad. Esta amplificacion de la via de los detritos
es aprovechada por los peces, de dieta omnivora, quienes alcanzan mayores biomasas en los

sistemas invadidos.

P1: En las comunidades invadidas se generara un cambio en la estructura de la red,
colocandose la rana toro como depredador tope, desplazando a otros depredadores

nativos.

P2: Los sistemas invadidos presentaran una mayor importancia relativa de la via de

los detritos, asi como una reduccién de la via verde.

P3: En las redes trdéficas invadidas, el ensamble de peces presentara una mayor

proporcion de su biomasa proveniente de la via lenta (detritivora).
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OBJETIVO

El objetivo de este estudio fue determinar el rol que cumplen los adultos y las larvas
de rana toro en la red troéfica de los sitios invadidos en Acegua. Ademas, se pretende explorar
los cambios que generan en el funcionamiento e integracion de las vias troficas, asi como
indagar en posibles mecanismos que expliquen la relacion positiva entre la rana toro y los

peces, que puedan ponerse a prueba en el futuro.

METODOLOGIA

MUESTREO DE CAMPO

Durante el mes de abril de 2016 se llevé a cabo una salida de campo en la localidad
de Acegua donde se muestrearon cuatro cuerpos de agua. Los mismos abarcaron dos
comunidades invadidas y dos nos invadidas, en base a los datos de distribucién de la rana
toro. En ambos cuerpos de agua se cuenta con registros de esta invasion desde 2007, y la
confirmacién durante nuestros muestreos (Laufer et al. 2018a). Los charcos utilizados como
control se ubican en las proximidades del area invadida, no habiéndose constatado hasta la
actualidad la presencia de L. catesbeianus. Asimismo, y debido a que la presencia de peces es
un fuerte determinante de la estructura de las comunidades (Porej y Hetherington 2005;
Werner et al. 2007; Semlitsch et al. 2015; Capitulo 2), en cada caso (invadido y no invadido)
se selecciond un charco con y otro sin peces (Figura 1). Los charcos analizados presentan
caracteristicas comparables, se trata de charcos permanentes, con un rango de areas entre
850 y 1780 m? (Tabla A2). Tal como la mayor parte de los cuerpos de agua de la zona, son
cuerpos de agua utilizados como reservorio para agricultura, con una estructura de matriz
periférica y de perimetro muy comun en el area. Las comunidades bioticas alli presentes

representan de forma muy fehaciente la biodiversidad local.
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Figura 1. Charcos muestreados en la localidad de Acegua en abril de 2016 donde se tomaron las
muestras para realizar las pruebas de isétopos estables. NI-P: charco con peces no invadido; I-P:
charco con peces invadido; NI-NP: charco sin peces no invadido; I-NP: charco sin peces invadido.

En cada charco se tomaron tres muestras de agua para determinar el pH, la
conductividad y la fluorescencia de clorofila a y ficocianina mediante un fluorémetro de
campo. Para los andlisis de isotopos estables se tomaron muestras de diferentes fuentes
basales, tanto autdctonas como al6ctonas y de diversos consumidores. En cada sistema se
colecté manualmente hojas y tallos blandos de dos especies de macrofitas, pasto de origen
acuatico y terrestre, algas filamentosas, materia vegetal en descomposicién y heces de vaca.
Ademas, se tomaron muestras de sedimento utilizando un cilindro de PVC de 20 mm de
diametro, se extrajo epifiton mediante el lavado de macrofitas y perifiton a través del
raspado de piedras. Asimismo, se tomaron muestras de aproximadamente 2 litros de agua
para extraer materia organica suspendida particulada (MOP). En todos los casos se tomaron
al menos tres réplicas de cada tipo de muestra por charco. Las mismas fueron
inmediatamente congeladas a -20°C hasta su posterior preparacion para el analisis de

isotopos.
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Los macroinvertebrados, larvas de anfibios, peces y tortugas fueron colectados
utilizando una red de arrastre. En cada charco se realizaron dos arrastres estandarizados,
uno en el sentido del didmetro mayor y otro del menor, con unared de 5x 1 m de areay 0,5
cm de maya y registrando la longitud muestreada. De cada taxa presente se tomaron entre 5
y 20 ejemplares para las pruebas de isétopos estables, cubriendo todo el rango de tamafios
corporales. El resto de los ejemplares fueron sacrificados con una sobredosis de eugenol,
fijados en formol y trasladados al laboratorio para determinar las abundancias y tamafios
corporales de cada especie (misma metodologia que en el Capitulo 2). En el caso de que el
numero de ejemplares colectados fuese menor a 5 individuos por especie, se realizaron mas
arrastres y/o pasadas de calderines en zonas de plantas y sobre el sedimento de manera de
obtener el nimero adecuado de ejemplares para los analisis (al menos 3 muestras; Jackson

etal. 2011).

Ademas, se realizaron recorridas nocturnas donde se colectaron ejemplares adultos
de L. catesbeianusy de la rana boyadora Pseudis minuta. Esta especie nativa fue considerada
especialmente ya que comparte habitos con la rana toro (Huckembeck et al. 2012). Los
anfibios y los peces fueron sacrificados con una sobredosis de eugenol, determinados
(utilizando guias de identificacion regionales, e.g. Ziegler y Maneyro 2008; Teixeira de Mello
et al. 2011; Serra et al. 2014), medidos y disecados para extraerles una porcién de musculo,
dorsal en el caso de los peces, de la cola en los renacuajos y de las patas traseras en los
anfibios adultos. Las tortugas fueron medidas en campo, donde se les extrajo una muestra
de piel de la cola y luego fueron devueltas al agua. Todas las muestras fueron
inmediatamente congeladas a -20°C y trasladadas al laboratorio del Centro Universitario

Regional Este (sede Maldonado) para su acondicionamiento.

PROCESAMIENTO DE LABORATORIO

Una vez en el laboratorio las muestras fueron acondicionadas para su posterior
analisis. Las macrofitas, pasto, heces de vaca, algas filamentosas, material vegetal en
descomposicion y sedimento fueron lavados con agua destilada y analizadas bajo lupa para

extraer restos animales. Las muestras de perifiton, epifiton y MOP fueron filtradas con filtros
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GF/C para remover el agua y extraer el material. Los invertebrados fueron medidos, lavados
y se les extrajo las partes duras (e.g. élitros) y en el caso de los invertebrados de mayor
tamafio (e.g. Belostomatidae), el sistema digestivo. Las muestras de musculo y piel de los
vertebrados fueron lavadas y acondicionadas. Finalmente, todas las muestras fueron secadas

durante 48 horas a 60°C y encapsuladas en capsulas de estafio (Levin y Currin 2012).

Una vez acondicionadas, las muestras fueron enviadas al Centro de Isétopos Estables
de la Universidad de Nuevo México (http://csi.unm.edu), donde se realiz6 el andlisis de
isotopos estables utilizando un analizador elemental de flujo continuo acoplado a un
espectrometro de masas de razones isotdpicas. Los is6topos estables son formas alternativas
de un mismo elemento que poseen diferencias en su masa atémica y que no experimentan
espontaneamente decaimiento radiactivo. La medicién de las concentraciones relativas de
determinados isétopos estables es frecuentemente utilizada en diferentes campos cientificos
(Fry 2006). Especificamente la medicién de la concentracién relativa de is6topos estables de
Carbono y Nitrogeno es ampliamente utilizada para el estudio redes troficas (Dawson y
Siegwolf 2011; Gonzalez-Bergonzoni et al. 2017). La relacién de is6topos de nitrégeno
muestra un enriquecimiento entre los sucesivos niveles troéficos, por lo que es una muy
buena herramienta para estimar la posicion tréfica de un organismo (Post 2002). La relacion
de isétopos de carbono varia considerablemente entre productores con diferentes vias
fotosintéticas, pero con pequefios cambios en los sucesivos niveles tréficos, por lo que
permite determinar la contribucion de las distintas fuentes en la biomasa de un determinado
organismo (Post 2002; Michener y Lajtha 2008). La composicion isotdpica de carbono y
nitrogeno fue reportada como el valor relativo de la muestra con respecto a un estandar
internacional, Viena-Pee Dee Belemnite para el C y aire para el N. Estos valores son
expresados como el desvio respecto a los estandares de referencia, expresado en partes por
mil (8%o=[(Rmuestra/Rreferencia)-1]*1000, donde R es la relaciéon del is6topo pesado
respecto al liviano). Es asi que un & (delta) positivo indica que la muestra presenta mayor
proporcidn del isétopo pesado con respecto al estandar (enriquecido), mientras que valores
negativos indican menor proporcién del isétopo pesado en relacion al estandar

(empobrecido) (Michener y Lajtha 2008).
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Debido a que los lipidos son reducidos en &13C en relacién a proteinas o
carbohidratos, diferencias en la composicidon lipidica entre los tejidos y entre los diferentes
grupos taxonémicos puede introducir ruido en las sefiales de §13C (DeNiro y Epstein 1977).
Para mitigar este problema se realizd para todas las muestras de tejidos animales la
correccion propuesta por Posty colaboradores (2007). Dicha correccién considera entonces
la contribucién lipidica en la muestra mediante la relacion C:N y el fraccionamiento de §13C
causado por lipidos. Todos los andlisis realizados en este trabajo fueron a partir de los

valores de 613C corregidos.

ANALISIS DE DATOS

Caracterizacion biotica

En primer lugar, se realizaron analisis de rarefacciéon, rango-abundancia y
correspondencia a modo de caracterizar brevemente la estructura de las comunidades de los
charcos seleccionados para los analisis de isOtopos estables. La comparacién de riqueza
taxondmica (involucrando peces, anfibios y macroinvertebrados) se realizé mediante curvas
de rarefaccion utilizando el paquete iNEXT del software R (Chao y Jost 2012; Hsieh et al.
2016). Luego, se explord las curvas de rango-abundancia de cada comunidad y se testearon
diferencias en los ajustes de dichas curvas mediante el test de Kolmogorov-Smirnov.
Ademas, para analizar la composicién de cada una de las comunidades se realizaron analisis
de correspondencia (Legendre y Legendre 2012). Para esto se consideraron los datos de
conteo de las diferentes especies, agrupados taxonémicamente con un criterio de similitudes
funcionales. Finalmente, los items de baja frecuencia (menor al 1%) fueron eliminados del

analisis.

Descripcion de las redes troficas
Para determinar la distribucion de los componentes de la red en el nicho isot6pico se
grafico su sefial de 815N en funcion de la sefial de 613C. Las macrofitas fueron excluidas del

analisis debido a que estas raramente constituyen un recurso importante en la red troéfica
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(Cummins 1973; Cummins y Klug 1979; Newman 1991; Hart y Lovvorn 2003; Belicka et al.
2012). Considerando que la integracion de vias de energia por consumidores superiores se
evidencia por la presencia de posiciones tréficas mas altas (61°N) en regiones intermedias
del rango de fuentes (613C), se exploraron modelos alternativos de regresiones percentiles.
Especificamente, para cada comunidad se analiz6 la variacion en el percentil 99 de 61°N en
relacidn a la sefial de 613C mediante una funcién lineal, cuadratica y ctubica. La seleccion del

modelo se baso en el criterio de informacion de Akaike (Zuur et al. 2007).

Luego, para cada comunidad se calcularon las métricas de Layman involucrando a
todas las especies de consumidores—siempre y cuando se cuente con al menos tres réplicas
por especie—(Layman et al. 2007a). Estas métricas expresan distintos atributos de las redes
tréficas y se calculan a partir de las firmas de §1°N y 613C de cada componente. El area total
(TA), Convex Hull o nicho isotépico comunitario es una medida del area encerrada por las
especies de una comunidad en un biplot y da cuenta del grado de diversidad tréfica de una
red (Newsome et al. 2007). El rango de nitrégeno (N range) y de carbono (C range) refiere a
la distancia entre los valores maximos y minimos de 815N y §13C, representando el largo de
la cadena troéfica y la diversidad de fuentes respectivamente. La distancia al vecino mas
cercano (NND por su sigla en inglés) refiere a la media de la distancia euclidiana de cada
especie, a la especie mas préxima dentro del biplot y denota el empaquetamiento de especies
en la red, pudiendo ser un indicador de la redundancia tréfica del sistema. Asimismo, el
desvio estandar de la distancia al vecino mas cercano (SD NND) describe la equitatividad de
dicho empaquetamiento, donde valores menores indican una distribuciéon uniforme de los
nichos troéficos de cada especie en una red. Finalmente, la distancia media al centroide (CD
por su sigla en inglés) refiere a la media de la distancia euclidiana de cada especie al
centroide de la red (media de 61°N y 813C) y refleja el promedio de la diversidad tréfica
dentro de la red, asi como el espaciamiento entre las especies (Layman et al. 2007a). El
calculo en conjunto de estas métricas proporciona informaciéon complementaria para su
interpretaciéon, por lo que mas alla que en algunos casos puedan brindar informacion
redundante se optd por trabajar con la totalidad de las mismas. Estas métricas fueron
calculadas mediante inferencias bayesianas utilizando el paquete SIBER del software R,

donde ademas se obtiene las probabilidades en términos bayesianos de diferencias entre
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comunidades. Ademas, para cada métrica (Jackson etal. 2011). Este abordaje tiene en cuenta
la incertidumbre de los datos muestreados y considera el error dentro de cada una de las
especies. Es asi, que permite una comparacion robusta entre comunidades que involucren
especies con diferente nimero de réplicas (Jackson et al. 2011). Ademas, se tested la
variacion en la sefial de 613C y 815N de las fuentes de la via de los detritos y productores como

forma de explorar posibles sesgos (Layman et al. 2007a).

Descripcion de los componentes de las redes

Para evaluar la contribucién de las vias energéticas en las diferentes especies de
consumidores se utilizaron modelos de mezcla bayesianos. Estos modelos utilizan los
valores de 613C y 61°N de las fuentes y de los consumidores para estimar la proporcién mas
probable de biomasa generada a partir de las fuentes de energia disponible (Parnell et al.
2013). Pararealizar estos modelos se agruparon para cada charco las fuentes de productores
primarios y las de detritus (Fry 2013). Como productores primarios se considero la sefial de
epifiton, perifiton y algas filamentosas, y como detritus heces de vaca, vegetacion terrestre,
detritus de origen vegetal y sedimento. Al igual que en el andlisis anterior, las macroéfitas no
fueron consideradas, excluyéndose también al seston debido a que suele ser una
combinacién de las fuentes analizadas. Como factor de enriquecimiento se utilizé los valores
propuestos por Post (2002) para la biota dulceacuicola para todos los componentes. En este
sentido, se debe tener precaucion al considerar los resultados debido a posibles variaciones
en la tasa de fraccionamiento entre los distintos componentes. Estos modelos fueron
realizados utilizando el paquete SIAR (Parnell et al. 2013) en el software R (R Core Team

2016).

Ademas, como descriptor de las cuatro redes evaluadas se consider6 la posicién
tréfica de los depredadores tope (peces, tortugas y anfibios adultos). Para esto se realizaron
estimaciones bayesianas utilizando el paquete tRophicPosition (Quezada-Romegialli et al.
2018) del software R. Este paquete, a través de simulaciones de Markov Monte Carlo permite
estimar la posicion tréfica de cada item incluyendo la variabilidad a nivel individual y

propagando el error de muestreo de los consumidores, las fuentes y el factor de
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fraccionamiento. Como fuente se utiliz6 el conjunto de consumidores primarios—
macroinvertebrados y larvas de anuros—(Jardine et al. 2012), evitando asi el posible error
por variabilidad temporal en la sefial de productores primarios (Hadwen et al. 2010). Como
factor de fraccionamiento también se utiliz6 el valor de enriquecimiento medio de &1°N
propuesto por Post (2002). Es asi que se obtuvo para cada especie de depredador la mediana
de la posicidn trofica que ocupa en cada sistema y su intervalo de confianza al 95% (Quezada-

Romegialli et al. 2018).

Relacion positiva entre la rana toro y los peces

Se analizé la relacién entre el tamano corporal a nivel individual y su ubicacién en la
red tréfica para peces omnivoros, asi como para larvas y adultos de rana toro. Para esto se
realizaron modelos de mezcla mediante la funcién SIARSOLO del paquete SIAR, de manera
de obtener la contribucion de cada una de las vias en la biomasa individual (Parnell et al.
2013). A partir de este resultado, se analizé la asociacion entre la proporcion de biomasa
generada a partir de detritos en funcion del tamafio corporal de los peces, renacuajos y ranas
adultas. El considerar un gradiente de tamafios corporales en estos analisis permite evaluar
la existencia de diferencias intra-especificas en el comportamiento tréfico. También se
analizé la relacion entre posicidn trofica (sefal de 61°N) y tamario corporal. En este caso, se
consider6 directamente la sefial de 61°N como proxy de la posicion tréfica debido a que todos
los datos en cada analisis provienen de un mismo charco, no siendo requerida una correccién

por variaciones en la sefial isotépica en los niveles basales de la red.

RESULTADOS

CARACTERIZACION AMBIENTAL Y BIOTICA

Los cuatro charcos muestreados presentaron un pH que vari6 desde 4,4 hasta 5,7 y la

conductividad varié desde 45,8 hasta 122 uS/cm. La clorofila a mantuvo valores desde 379
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hasta 3140 unidades relativas de fluorescencia (URF) y la ficocianina desde 11,9 hasta 241

URF. Ambas fluorescencias presentaron valores mayores en los charcos no invadidos por L.

catesbeianus (Figura 2).
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Figura 2. Variables ambientales de los cuerpos de agua muestreados en abril de 2016. Para cada
charco se indica el pH, la conductividad (en pS/cm), la fluorescencia de Clorofila a y de Ficocianina
en unidades relativas de fluorescencia (URF). NI-P: charco no invadido con peces; I-P: charco
invadido con peces; NI-NP: charco no invadido sin peces; I-NP: charco invadido sin peces.

Las comunidades de los charcos invadidos no presentaron diferencias en la riqueza
(comprendiendo peces, macroinvertebrados y renacuajos nativos) con respecto a los
charcos control (Figura 3). En el andlisis de rarefaccion, los intervalos de confianza entre los
sitios invadidos y no invadidos se solaparon. En dicho grafico, los dos sistemas que presentan
unariqueza de especies menores son aquellos con peces. Ademas, se observo que los graficos
se asintotizan, lo cual indica una buena representatividad, mediante la técnica utilizada. El
analisis de rango-abundancia mostré un patréon en la variacion de las abundancias
comunitarias marcadamente diferente entre los sitos con y sin peces (Figura 3), segun el test

de Kolmogorov-Smirnov (D=0,64, P=0,0061). Las comunidades invadidas, tanto con y sin
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Dimension 2 (36,4%)

-3 -2 -1

-4

peces, presentaron una curva de rango-abundancia similar a las comunidades control
(Charco sin peces: D=0,22 P=0,9; Charco con peces: D=0,14 P=1, Figura 3). El hecho de no
observar diferencias en estas métricas comunitarias entre charcos invadidos y no invadidos

coincide con los resultados del Capitulo 1 de esta tesis.

El primer eje del analisis de correspondencia (que explicé un 54,7% de la variacién)
separd a los charcos con peces de los sin peces. Dentro de los charcos con peces, la
comunidad invadida se asocié a la presencia de Hyphessobrycon anisitsi y la no invadida a
otras especies de mojarras y Callichtys callichtys. Los dos charcos sin peces se ubicaron
graficamente muy cercanos, asociados a varios grupos de macroinvertebrados (Figura 4,

X?=4697,9; P-valor=0; g.1.=42).
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Figura 3. Riqueza de especies mediante rarefaccion (izquierda) y curvas rango abundancia (derecha)
de los cuatro sistemas muestreados para el analisis de redes troéficas. En rojo se indica los charcos
invadidos por rana toro y en verde los no invadidos. Las dos curvas de rarefaccién con menor riqueza
representan las comunidades con peces. En el andlisis de rango-abundancia las lineas continuas
indican comunidades sin peces y las discontinuas con peces. Se destaca diferencias importantes,
tanto en riqueza como en estructura entre los charcos con y sin peces.

Figura 4. Andlisis de correspondencia de los charcos
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DESCRIPCION DE LAS REDES

Relacion entre fuentes de carbono y maximos de nitréogeno

El modelo que mejor ajusto la relacién entre el percentil 99 de 8§1°N y 613C consideré
una relacién cibica entre ambas variables (Tabla 1). Las cuatro comunidades presentaron
sus maximos de 61°N muy cercanos a la media de §13C de las fuentes basales (Figura 5). Este
patrén se repitio en todas las comunidades independiente de la identidad taxonémica de los
depredadores tope (peces, anfibios adultos y tortugas), que son quienes se ubican en los
maximos de §1°N (Figura 5 y 6). Los diferentes grupos de macroinvertebrados, al igual que
los renacuajos nativos se ubicaron en posiciones tréficas menores cubriendo un amplio
rango de 613C. El detrito se ubic6 en todos los charcos en un rango de 613C entre -20 y -15,
sugiriendo que proviene de plantas C4. El perifiton y epifiton variaron su ubicacién segtin los
charcos, ubicandose en algunos charcos (charcos A, C y D) cercanos a valores de §13C de -25

y en otros (charco B) de -15 (Figura 6).
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Figura 5. Evaluacion de la integracion de vias energéticas en los cuatro sistemas de estudio. Se
presenta la sefial de 615N en funcién de la sefial de §13C para cada comunidad. Las curvas rojas y
verdes indican el ajuste de un polinomio de tercer grado al percentil 99 en charcos invadidos y no
invadidos respectivamente. La linea vertical indica la media en sefial de 613C de las fuentes basales
en donde el balance de fuentes seria perfecto. Se destaca la robustez de la estructura de integracion
de vias energéticas frente a cambios en la diversidad, identidad y origen de los consumidores
involucrados. NI-P: charco no invadido con peces; [-P: charco invadido con peces; NI-NP: charco no
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invadido sin peces; I-NP: charco invadido sin peces. Las imagenes en cada grafico indican la presencia
de ranas o peces.

Tabla 1. Criterios de informacion de Akaike (AIC) de los ajustes de funciones lineal, cuadratica y
cubica, para el percentil 99 de la sefial de 615N en funcién de la sefial de §13C para cada una de las
comunidades consideradas.

Estado Charco Lineal Cuadritica Cubica
No invadido NI-P 281 272 244
Invadido I-P 399 369 356
Noinvadido  NI-NP 227 216 214
Invadido [-NP 243 220 221
NI-P I-P
SERR EER
w - o w - 0.
—] . —
I I I | I | I I
=30 -25 =20 -15 -30 -25 -20 -15
NI-NP I-NP
— - —
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Figura 6. Biplot de los sistemas estudiados en Acegud. Para cada trofoespecie se indica la media y el
desvio estandar de la sefial de §13C y 615N. Los simbolos rellenos indican fuentes, circulos indican
detritos, los triangulos indican microalgas, los cuadrados macroéfitas y el rombo seston. Los simbolos
vacios indican consumidores, los circulos refieren a peces, los tridngulos a renacuajos nativos, los
cuadrados a macroinvertebrados, los tridngulos invertidos a tortugas, la cruz a adultos de Pseudis
minuta y el asterisco rojo a adultos o larvas de rana toro. NI-P: charco no invadido con peces; I-P:
charco invadido con peces; NI-NP: charco no invadido sin peces; I-NP: charco invadido sin peces. Las
imagenes en cada grafico indican la presencia de peces, renacuajos y adultos de rana toro o tortugas.
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Métricas de Layman

Al comparar las métricas de Layman de charcos invadidos y no invadidos, se
observaron diferencias importantes entre los charcos con peces, mientras que no hubo
grandes diferencias entre los charcos sin peces. Considerando a los charcos con peces, el
charco no invadido por la rana toro presentdé valores mayores de nicho isotépico (TA),
redundancia tréfica (NND), equitatividad de la redundancia (SDNND), distancia al centroide
(CD), largo y ancho (rango de 81°N y de 813C) de red (Figura 7). En todos los casos, la
probabilidad de que estas métricas sean menores en el charco invadido por la rana toro
supero el 97%. En cuanto a los charcos sin peces, las probabilidades de que las diferentes
métricas sean mayores en uno de los charcos variaron desde 39% hasta 77%. Finalmente,
cabe destacar que no se encontraron diferencias entre los charcos en los valores de §1°N y
de 613C de las fuentes analizadas, con la excepcién del rango de 613C de los productores
primarios. Esta homogeneidad de las fuentes no deberia generar un sesgo en nuestras
observaciones en las métricas de Layman, ni en el resto de las mediciones de estructura de

red (Figura A3; Jackson et al. 2011).
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Figura 7. Métricas de Layman para cada una de las comunidades. TA: area total o Convex Hull, NND:
media de la distancia al vecino mas cercano, SDNND: desvio estandar de la distancia al vecino mas
cercano, CD: distancia al centroide, Rango de 615N: distancia entre maximos y minimos de 815N y
Rango de 813C: distancia entre extremos de §13C. NI-P: charco no invadido con peces; I-P: charco
invadido con peces; NI-NP: charco no invadido sin peces; I-NP: charco invadido sin peces. Se destacan
importantes diferencias en todas las métricas entre el charco invadido y no invadido con peces.

DESCRIPCION DE LOS COMPONENTES DE LAS REDES

Fuentes energéticas

A partir de los resultados de los modelos de mezcla bayesianos se observd que la
mayor parte de los macroinvertebrados tuvieron una proporcidn equitativa en cuanto al
aporte de cada una de las vias en su dieta. En algunos casos, como por ejemplo los
coenagrionidos de un charco invadido, presentaron un porcentaje de aporte detritivoro
menor, cuya mediana es de 26% (1C95%=0-58%). Los renacuajos nativos de Boana pulchella
y Scinax sp. presentaron una contribucién equitativa de cada una de las vias (con medianas
entre 47 y 53%) y los renacuajos de L. catesbeianus tuvieron una contribucion media de la

via de los detritos de 43% (IC95%=16-60%). En cuanto a los consumidores secundarios, las
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mojarras presentan una muy baja proporcion de aporte detritivoro en su dieta en el charco
no invadido, con una mediana que varia segun la especie entre 1,4 y 5%. Sin embargo, en el
charco invadido por L. catesbeianus las mojarras presentan una contribucién de la fuente
proveniente de los detritos mayor, con medianas que van desde 45% a 63%. Las tortugas
Hydromedusa tectifera y Trachemys dorbigni, presentaron una contribucién de la via
detritivora de 27% (IC95%=1-53%) y de 20$ (IC95%=1-44%) respectivamente y la rana
boyadora Pseudis minuta presentd variaciones en su mediana de acuerdo a los charcos entre
45 y 50%. Los adultos de rana toro varian en la proporcién de consumo de las diferentes
fuentes, mientras que en el charco con peces presentan una mediana de 70% (IC95%=49-
93%) de consumo de detritos, en el charco sin peces la mediana result6 de 39% (1C95%=6-

68%) (Figura 8).
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Figura 8. Proporcion de biomasa proveniente de los detritus de cada trofoespecie en cada charco. Se
muestra mediante graficos de cajas los resultados obtenidos de los modelos de mezcla bayesianos.
A.eig: Astyanax eigenmanniorum, Alat: A. laticeps, Bel: Belostomatidae, B.pulL: larvas de Boana
pulchella, C.cal: Callichtys callichtys, Chi: Chironomidae, C.int: Cheirodon interruptus, Coe:
Coenagrionidae, Cor: Corixidae, Cur: Curculionidae, Eph: Ephemeroptera, Hya: Hyalella, H.ani:
Hyphessobrycon anisitsi, H.tec: Hydromedusa tectifera, L.catA: adultos de Lithobates catesbeianus,
L.catL: larvas de Lithobates catesbeianus, Not: Notonectidae, O.ameL: larvas de Odontophrynus
americanus, P.minA: adultos de Pseudis minuta, SciL: lavas de Scinax sp., T.dor: Trachemys dorbigni.
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NI-P: charco no invadido con peces; I-P: charco invadido con peces; NI-NP: charco no invadido sin
peces; I-NP: charco invadido sin peces. Se destaca el incremento en consumo detritivoro en los peces
del charco invadido (I-P) en relacién a los peces del charco no invadido (NI-P).

Posicion trofica

Los resultados de las estimaciones de la posicion trofica de los diferentes
depredadores mediante analisis bayesianos, indicaron que la mayor parte de los peces del
charco no invadido presentaron una posicion tréfica superior a 3,5, con amplios intervalos
de confianza. Estos peces, en el charco invadido por la rana toro presentaron una posicién
tréfica menor, de aproximadamente 3 y con menor variacién. La rana boyadora Pseudis
minuta presenté una gran variabilidad en su posicién tréfica en todos los charcos, con
intervalos de confianza que van desde 2 hasta 5. Las tortugas, presentaron posiciones
tréficas en torno a 3, siendo algo mayores las de H. tectifera. Finalmente, los adultos de rana
toro se ubicaron similares a otros depredadores con valores menores a 3 en el charco con

peces y de aproximadamente 3 en el charco sin peces (Figura 9).
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Figura 9. Posicion tréfica de los depredadores en cada charco. Se presenta para cada especie (ver
leyenda grafica) la mediana de la posicién tréfica e intervalo de confianza al 95% para cada cuerpo
de agua se muestra. A.eig: Astyanax eigenmanniorum, A.lat: A. laticeps, C.cal: Callichtys callichtys, C.int:
Cheirodon interruptus, H.ani: Hyphessobrycon anisitsi, H.tec: Hydromedusa tectifera, L.cat.A: adultos
de Lithobates catesbeianus, P.min.A: adultos de Pseudis minuta, T.dor: Trachemys dorbigni. NI-P:
charco no invadido con peces; I-P: charco invadido con peces; NI-NP: charco no invadido sin peces;
[-NP: charco invadido sin peces.
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TAMANO CORPORAL, POSICION TROFICA Y RELACION CON LA ViA DETRITiVORA

Los renacuajos de rana toro presentaron una asociaciéon positiva entre el tamano
corporal y la proporcién de biomasa proveniente de la via de los detritus (Figura 10). En las
larvas, la proporcién de consumo de detritus fue desde un 40 a un 70% en el gradiente de
tamafios corporales (Figura 10). Por otro lado, dichas larvas no presentaron una asociacion

entre la sefal de §1°N y su tamafio corporal (Figura 10).
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Figura 10. Proporcion de biomasa detritivora en los tejidos (izquierda) y sefial de §15N (derecha) en
funcion del tamafo corporal de larvas de rana toro. Se presenta el modelo lineal considerado o n.s.
en caso de que no se haya encontrado una asociacién significativa entre las variables. TC indica

tamafio corporal.

Los adultos de L. catesbeianus mostraron una asociacidn significativa entre el
porcentaje de biomasa generado a partir de los detritus y el tamafio corporal (P=0,028) con
una relativamente baja varianza explicada por tamafio (R2=0,16). Asimismo, la sefial de 615N
se increment6 a medida que aumentd el tamafio corporal de los individuos. El modelo

resultante presentd su intercepto en 9,0 y su pendiente fue de 0,018 (Figura 11).
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Figura 11. Proporcién de biomasa detritivora en los tejidos (izquierda) y sefial de 615N (derecha) en
funcién del tamafio corporal de adultos de rana toro. Se presenta el modelo lineal considerado para
cada caso. TC indica tamafio corporal.

El ensamble de mojarras mostr6 un comportamiento diferente en los dos charcos
analizados. En el charco sin rana toro los peces no cambiaron su proporcién de consumo
detritivoro con el tamafio corporal (P=0,1: R2=0,06), si haciéndolo en los charcos invadidos
(P<0,0001; R2=0,62; Figura 12). Es asi que los peces que coexisten con la rana toro
presentaron una proporcion del 50% de consumo detritivoro en los tamafios mas pequefos
y una proporcion de 75% en las tallas mayores, mientras que los peces del sitio control
presentaron una contribucién de parte de la via de los detritus de aproximadamente 30% en
todos sus tamafios corporales (Figura 12). Por otro lado, en ambos charcos se observo un

incremento en la sefial de 61°N con el tamafio corporal (Figura 12).
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Figura 12. Proporcién de biomasa detritivora en los tejidos (izquierda) y sefial de §15N (derecha) en
funcion del tamafio corporal del ensamble de mojarras. En verde las mojarras del charco no invadido
y en rojo las del charco invadido por L. catesbeianus. En los modelos planteados TC indica tamafio
corporal y Ch el charco.
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DISCUSION

Nuestros resultados evidencian tanto modificaciones en las redes troficas tras la
invasion de la rana toro, como componentes estructurales robustos frente a los cambios
experimentados. Esta evidencia es particularmente importante debido a que el efecto de las
invasiones en las redes troficas es un fenémeno comparativamente poco abordado (David et
al. 2017). En este sentido se destacan las siguientes contribuciones: en primer lugar, en
términos de integracion de vias energéticas, el ensamblaje de la red demostrd ser
notablemente robusto a cambios en el sistema considerado, su composiciéon taxonémica y
funcional, la presencia de rana toro y la identidad de los depredadores tope del sistema. Los
adultos de rana toro, contrariamente a nuestra predicciéon 1 se insertaron en el nivel de
depredadores tope no excluyendo a los nativos. En segundo lugar, los patrones de insercion
de los peces en la red trofica y su dependencia del tamafo corporal cambiaron
significativamente con el proceso de invasion. En presencia de rana toro, los peces
disminuyeron su posiciéon tréfica y aumentaron el consumo por la via de detritos,
particularmente a mayores tamafios corporales. Estas observaciones van en el sentido de
nuestra prediccion 2, resaltando que el efecto sobre los peces estaria relacionado a la via
marroén. Por ultimo, los resultados indican una inserciéon de la rana toro en la red troéfica
tamafio dependiente. En conjunto, los resultados permitieron identificar los componentes
conservados de la red trofica, los cambios ocurridos en torno a las especies nativas y el
patrén de insercion del invasor. La comprension de estos patrones estructurales requiere la
consideracion conjunta de los efectos de larvas y adultos de rana toro, los cuales operan

como distintas trofoespecies en el sistema invadido.

Tanto los estudios previos de dieta de la rana toro en el sistema (Laufer 2017), como
su patron de insercién en la red trofica, la confirman como un depredador con elevada
plasticidad de consumo y una excepcional capacidad para adecuarse a los recursos locales.
Esto es coincidente con la dieta reportada para la especie tanto en estudios de contenido
estomacal (e.g. Boelter et al. 2007; de Pascual y Guerrero 2008; Silva et al. 2009; Leivas et al.
2012; Quiroga etal. 2015; Laufer 2017) como en de isétopos estables (Cloyed y Eason 2017).
La diversidad y variabilidad de presas reportadas para la especie la identifican como un

depredador generalista, notablemente plastico en sus patrones de consumo, siendo capaz de
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alimentarse practicamente de cualquier presa que pueda ingerir, desde pequeiios insectos
hasta vertebrados, incluso conespecificos (Barrasso et al. 2009; Silva et al. 2009; Laufer
2017). Congruentemente, a nivel regional ha logrado invadir desde ambientes con una muy
baja diversidad de presas, como la precordillera (Quiroga et al. 2015), hasta ambientes
altamente diversos como la mata atlantica brasilera (Boelter et al. 2007; Silva et al. 2009).
Analizando la composicion de las presas a partir de los diferentes estudios globales, asi como
de trabajos en Uruguay, encontramos que, a pesar de sus habitos acuaticos, la rana toro
consume una proporcidn relativamente importante de presas de origen terrestre (Jancowski
y Orchard 2013; Laufer 2017). De hecho, durante nuestras observaciones de campo pudimos
observar que los adultos de rana toro se mantienen flotando en la superficie, respondiendo
rapidamente a cualquier estimulo de caida de un objeto al agua. Seguramente, esta capacidad
de integrar diferentes vias tréficas, sumado a la capacidad de captar recursos externos
(Jancowski y Orchard 2013) permita sustentar estas poblaciones de depredadores de gran
tamafio corporal, y por tanto alto requerimiento energético (Arim et al. 2010). Esto es
sustentado en los resultados de isétopos, considerando que la rana toro adulta integra entre

un 39 y el 70% de carbono proveniente de la via de los detritus (dependiendo del charco).

Las larvas de rana toro se estarian posicionando como omnivoros intermedios, en
ubicaciones similares a insectos depredadores y solo por debajo de los depredadores con
maximas posiciones tréficas en el sistema. Estas larvas presentan un tamafio corporal que
duplica al mas grande de los renacuajos nativos (media de 80 mm en Uruguay), alcanzando
ademas muy altas densidades. Si bien inicialmente los estadios larvales de anuros fueron
considerados mayormente herbivoros, recientemente se ha reconocido que también pueden
actuar como depredadores (Altig etal. 2007). En este sentido, aunque los renacuajos de rana
toro presentan una configuracion anatémica del disco oral generalizada (Altig y Johnston
1989), su gran tamafio corporal y la consecuente liberacidn de restricciones por tamaiio al
consumo de presas, sugiere que podrian actuar como consumidores. Estudios previos de
dieta e is6topos estables indican que estos renacuajos pueden estar depredando huevos y
etapas tempranas de diferentes especies (Schiesari et al. 2009; Ruibal y Laufer 2012).
Congruentemente, los presentes resultados los ubican en altas posiciones troéficas (Figura 6).

No obstante, esta capacidad de actuar como consumidores estaria presente desde las clases
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de tamafo mas chicas. Esto se evidencia en la persistencia en el mismo rango de posiciones
tréficas independientemente del tamafio corporal de las larvas (Figura 10). No obstante, el
aumento en la demanda energética con el tamafio corporal es probablemente atendido con
un aumento en la proporcién de detritos o detritivoros que son consumidos (Figura 10). De
hecho, casi un 70% de la biomasa de las larvas mas grandes se origina a partir de detritos,
mientras que este valor no alcanza el 40% en los individuos mas chicos. En este sentido, es
destacable la ausencia de cambios en la posicion trofica con el tamafio corporal a pesar de
observar un importante cambio en la fuente de energia utilizada. Posiblemente, a bajos
tamafios corporales, estas larvas asimilen una fracciéon mayor de energia proveniente de la
via verde, la cual presenta mayor calidad nutricional (Marcarelli et al 2009; Jardine et al.

2017).

La estructura de las redes, asociada a la integraciéon de vias energéticas a mayores
posiciones troéficas, fue notablemente robusta frente a la invasién de L. catesbeianus, cuyos
adultos operarian como consumidores topes en altas posiciones troficas, integrando
diferentes vias energéticas. La integracidn de vias a altas posiciones troficas implica que los
consumidores progresivamente suman nuevas vias de energia al aumentar la posiciéon en
que se ubican en la red (Rooney et al. 2006; Arim et al. 2010; Rooney y McCann 2012). Esto
es reflejo tanto del incremento en sus capacidades de consumo en términos de las presas a
las que tiene acceso, como a su mayor demanda energética al tratarse tipicamente de
organismos de mayor tamafio corporal (McCann et al. 2005; Arim et al. 2007). Es asi que los
depredadores en posiciones tréficas mas altas dentro la red, presentarian un consumo
progresivamente mas balanceado de las distintas fuentes disponibles. Los patrones
reportados en las cuatro redes troficas aqui estudiadas son congruentes con esta prediccion,
incluso observamos integracion de vias energéticas en organismos de posiciones troficas
mas bajas (Figura 5). La persistencia de este patron estructural contrasta con los cambios
observados en la estructura de la comunidad (Capitulo 1) o en otros componentes de la red
tréofica (ver mas abajo). En los sistemas invadidos, el adulto de rana toro es una de las
especies con mayor posicion troéfica e integracidon de fuentes de energia (Figuras 5y 6). En
los sistemas no invadidos las tortugas y/o los peces cumplen este papel funcional. La

robustez de este patréon de organizacion de las redes tréficas es congruente con el papel que
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tendria en la dindmica de las poblaciones (Rooney et al. 2006), el acople de sistemas locales
(McCann et al. 2005), satisfacer las demandas energéticas (Arim et al. 2010, 2016) y en
general con la integracion de vias rapidas y fuertes con vias lentas y débiles, lo cual seria
clave en la estabilidad de las redes tréficas (Rooney y McCann 2012). Esto sugiere que, a
pesar del impacto en la comunidad invadida con cambios en composicion de especies,
tamafios corporales y biomasas, su estabilidad en términos dinamicos podria preservarse.
La introduccion de depredadores tope se ha asociado con cambios en el nivel tréfico superior
y en otros componentes de la red (Vander Zanden et al. 1999; Nystrom et al. 2001; Baxter et
al. 2004). No obstante, su efecto en los patrones de integracion de vias energéticas no habia
sido considerado. La identificacion de los aspectos estructurales robustos y/o vulnerables a
los procesos de invasion es clave, tanto para la comprension de los mecanismos detras del

impacto de las invasiones, como para la comprension de las redes troéficas en general.

Los cambios mas notorios en la red tréfica fueron los observados en los charcos con
peces. En estos sistemas encontramos que la comunidad invadida presenta menor nicho
isotopico con retracciones del rango de §°N y de §13C y un uso menos equitativo del nicho
isotopico (Figura 7). Layman y colaboradores (2007a) proponen que el nicho isotopico
refleja la diversidad tréfica de la comunidad. La reducciéon observada implicaria una
simplificacién de la red tréfica en términos de las fuentes energéticas, la equitatividad en su
utilizacién y del largo de la cadena tréfica (Layman et al. 2007a). Consecuentemente, a pesar
de mantenerse la integracion de las vias energéticas, la diversidad de fuentes y canales
especificos estaria siendo afectada. Esta pérdida en la diversidad de las vias implicaria
menores eficiencias de flujo energético y menor estabilidad en el suministro (Arim et al.
2010). La restriccion en vias alternativas y su homogenizacion se han asociado con redes
tréficas menos estables (Rooney et al. 2006; Layman et al. 2007b). Por tanto, deberiamos
considerar que la invasion de rana toro conlleva el riesgo de efectos negativos ligados a una
pérdida de estabilidad. Este escenario deberia ser explorado para evaluar riesgos hasta
ahora no considerados en los procesos de invasiéon y en particular los mecanismos que
determinan estos riesgos. La reduccién en el tamafio y equitatividad del nicho isotépico
utilizado por la comunidad, a pesar de no estar acompafado de cambios tan importantes en

diversidad taxon6mica, implica una importante redundancia funcional en la comunidad
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invadida. Esto es destacable considerando el foco taxondmico de la mayoria de los reportes

de impactos asociados a invasiones biolégicas.

Este trabajo involucré un compromiso entre el nivel de resolucion en la estructura
tréfica y taxondmica de los sistemas y la cantidad de sistemas que pueden analizarse a este
nivel. Es asi que debemos tener precaucion a la hora de interpretar ciertos resultados,
considerando que existen otros factores ecosistémicos de los charcos (e.g. area, pH,
cobertura vegetal) que también podrian explicar los cambios observados (Schalk et al.
2017). Asimismo, debemos resaltar que un muestreo mas exhaustivo del ensamble de
macroinvertebrados, abarcando un rango mayor de tamafios corporales y con una
determinacion taxonémica mas fina, podria afectar las observaciones planteadas en este
trabajo. En este sentido, el foco de esta tesis en la estructura y funcionamiento de la red
tréfica intentd aportar en los aspectos de la teoria de invasiones donde menos conocimientos
son disponibles. Esta decision tiene el costo de los limites de todo experimento natural en
donde la direccidon causal puede ser opuesta al proceso considerado (Shipley 2017).
Reconociendo estas limitaciones, la presente contribucion es de las primeras evidencias a
nivel global del efecto de la rana toro en la estructura y funcionamiento de las vias

energéticas en las redes troéficas nativas.

Los cambios en la estructura trofica del sistema invadido sugieren que el aumento en
el tamafio corporal de los peces podria estar determinado por un aumento en la
disponibilidad de recursos de la via detritivora. En este sentido, las tres especies de peces
mas abundantes (A. laticeps, H. anisitsi y C. interruptus) del charco invadido, presentan una
posicion tréfica menor (y con menor variacidon) que el charco de peces no invadido (Figura
9) y un consumo mucho mayor de detritos (Figura 8). Estas especies presentan una dieta
omnivora estando probablemente asociada la disminucién en su posicion tréfica a la mayor
disponibilidad de recursos basales en la via de los detritos. Estudios previos de contenido
estomacal son congruentes con esta interpretacién (Gobel et al. 2019b). De hecho, el patron
que hemos identificado para estos peces en los cuerpos de agua invadidos, es un aumento en
la abundancia de las tallas mayores (Capitulo 1; Laufer et al. 2008). En este sentido resulta
muy interesante el patrén observado de un incremento en la proporciéon de consumo de la

via de detritos en todas las especies de peces en el cuerpo de agua invadido (Figuras 8 y 12).
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Estos patrones sustentan la interpretacién de un acceso a mas recursos provenientes de los

detritos en los peces de mayor tamafo como el determinante del aumento en sus densidades.

No obstante, los mecanismos préximos involucrados en el aumento en la densidad de
peces de mayor tamafo no estan particularmente claros. Las larvas de rana toro presentaron
un aumento en el consumo de la via de detritos similar al reportado en peces (Figura 10).
Esto podria estar relacionado con un cambio de habitos troficos o cambios en la capacidad
de asimilacion, durante la ontogenia larval (Smith 1999; Jardine et al. 2017). De igual
manera, a nivel de especie, los peces y las larvas de rana toro presentaron una fracciéon
similar de biomasa originada por la via de los detritos (Figura 8). Esto sugiere que el sustento
de las poblaciones de larvas de rana toro y peces de mayor tamafio responderia a una via
tréfica muy similar. Sabemos que las larvas de rana toro son capaces de persistir en esta fase
por periodos prolongados de varios afios (Govindarajulu et al. 2006), y que una vez que
alcanzan un tamafo considerable adquieren habitos benténicos (Smith 1999) teniendo una
alta tasa de consumo (Kupferberg 1997). Sus altas densidades y su alta movilidad sugieren
que ademas pueden generar una importante bioturbacién (Osborne y McLachlan 1985;
Ranvestel et al. 2004). De esta forma podemos hipotetizar dos posibles mecanismos en que
las larvas de rana toro amplifican su utilizacidn de la via tréfica de los detritos favoreciendo
también su utilizaciéon por los peces. Por un lado, las larvas de rana toro mediante
bioturbacién y/o consumo y excrecidn podrian amplificar la via de los detritos, la cual podria
ser aprovechada por otros componentes comunitarios. Esto a su vez, disminuiria la
penetracion de la luz y afectaria por tanto a la via verde. Cabe resaltar que la fluorescencia
de Clorofila a y Ficocianina fue menor en ambos charcos invadidos (Figura 2). Este posible
efecto negativo sobre la via verde tendria importantes implicancias en el funcionamiento y
estabilidad de las redes, considerando que se trata de la via limitante y de energia de mejor
calidad (Thorp y Delong 2002; Marcarelli et al. 2009). A su vez, el disturbio en el bentos
generado por la actividad de los renacuajos de L. catesbeianus eliminaria refugios y
dificultaria el escape de las presas por cripsis o inmovilidad. Esto explicaria la menor
abundancia de invertebrados de pequeiio tamafio y el mayor acceso de los peces a recursos
provenientes de la via de los detritos. Otro posible mecanismo posible seria la

transformacién de sedimento en una importante biomasa de larvas de rana toro, cuya piel o
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secreciones podrian estar siendo utilizado como alimento por los peces. Futuros estudios de
is6topos estables con mayor nimero de comunidades evaluadas, asi como estudios de
perfiles lipidicos (Whiles et al. 2010) de ambas especies y experimentos de mesocosmos

(Dodd 2010) permitirian arrojar luz a estas hipétesis.

Entender de qué manera se sustenta el ingreso de un nuevo depredador tope junto a
una gran densidad de larvas, ambos de gran tamafio corporal, implica una contribucién para
el manejo de esta especie exédtica de ciclo complejo. En este sentido, cabe resaltar lo
novedoso de la aplicaciéon del enfoque de redes tréficas a organismos invasores en Uruguay
y en particular a la rana toro. Este conocimiento resulta en una herramienta para el
desarrollo de medidas de manejo bien paradas en los mecanismos que determinan la
invasion. En términos mas generales, el proceso de invasiéon siempre involucra una inserciéon
en una red troéfica nativa, proceso poco abordado en ecologia de invasiones (David et al.
2017). La presente tesis aporta a la comprension de la interaccidn entre estructura de redes
tréficas e invasiones bioldgicas, poniendo el foco en un aspecto estructural y funcional clave
para la estabilidad de los ecosistemas: la integracidon de vias energéticas. Este resultado
intenta ser una contribucion general, identificando explicitamente los mecanismos que
determinan los impactos de las invasiones en diversidad. Mientras que el balance de vias
energéticas hacia posiciones troficas mayores se mantiene luego de la invasion, la diversidad
funcional en la red se podria ver seriamente comprometida. Se trata de una comprensién del
efecto de las invasiones bioldgicas que recién comienza a ser analizado y que demanda mas

trabajos teoricos y empiricos.
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Conclusiones y perspectivas

A nivel global, la rana toro ha sido reiteradamente considerada como una de las
especies mas nocivas para la biodiversidad de los ambientes que invade (Lowe et al. 2000;
Blaustein y Kiesecker 2002; Kraus 2009). Sin embargo, los efectos a nivel comunitario, y los
mecanismos subyacentes a los cambios observados, han sido pobremente abordados de
forma explicita. Esto es sorprendente, considerando la atenciéon brindada a esta especie
invasora. A continuacion, se discuten los resultados generales de la presente tesis resaltando
los aportes en relacion a la invasiéon de rana toro en Uruguay, los mecanismos que

determinan los impactos de la especie y los mecanismos de degradacién de biotas en general.

PRINCIPALES MENSAJES

La presente tesis comenzo6 analizando el patron del avance de la invasion de rana toro
y sus efectos sobre las comunidades nativas (Capitulo 1) para luego explorar los posibles
mecanismos involucrados en el avance e impacto, poniendo énfasis en la estructura de las

redes tréficas (Capitulo 2).

Dentro del rango de sistemas analizados, que comprenden los cuerpos de agua
lénticos permanentes, y las variables consideradas, la rana toro no presenté una selectividad
para la colonizacidn, sino que la Uinica limitacion fue su capacidad de dispersién. Es asi, que
nuestros resultados indican que no estaria seleccionando segun el area, pH, cobertura
vegetal o tipo de comunidades clasificadas de acuerdo a la presencia o ausencia de peces.

Este patrdon es congruente con el amplio nicho tréfico y gran plasticidad de adaptaciéon de
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diferentes ambientes. Este resultado también sustenta la hipétesis de que estos atributos
serian determinantes del éxito de invasién (Loockwood et al. 2013), lo cual si bien es

intuitivo ha sido dificil de sustentar en base a evidencia empirica (Hayes y Barry 2008).

Los cuerpos de agua invadidos presentaron diferencias en el ensamblaje comunitario
en relacién a la estructura de tamafios corporales y abundancias, pero no a la riqueza
taxonomica. Los peces aumentaron sus abundancias, particularmente en las tallas mayores.
Los renacuajos nativos se encontraron en menores abundancias en los charcos con rana toro,
mientras que los macroinvertebrados no evidenciaron cambios en esta métrica. Estos
grupos, presentaron una sub-representacion de tallas pequefias en los charcos con presencia
de adultos y larvas de L. catesbeianus. No obstante, no observamos un decaimiento en
riqueza taxondémica en los charcos colonizados por rana toro. Esto coincide con una revision
de invasiones en sistemas acuaticos realizada por Gallardo y colaboradores (2016), en la cual
los efectos comunitarios de la invasion de especies exdticas son detectados en abundancias
y no en riqueza. Esto pone el foco en un fenémeno fundamental para comprender el impacto
de los procesos de invasion, la deuda de extincion y relajacion de biotas (Sax y Gaines 2008).
El impacto de un invasor dificilmente se evidencie en cortos periodos de tiempo, requiriendo
como cualquier proceso ecoldgico decenas o cientos de afios para alcanzar su impacto real
(Sax y Gaines 2008; Halley y Iwasa 2011). En este proceso las especies nativas se van
volviendo raras, pero pueden persistir por largos periodos de tiempo. Parte de este retraso
en el impacto estaria determinado por la transicién de la invasion desde un proceso local a
un proceso metacomunitario (Borthagaray et al. 2015). A nivel metacomunitario,
encontramos comunidades locales invadidas y no invadidas, por lo que la metacomunidad
en general tendria un efecto de la invasion menor. Las comunidades locales tienden a repetir
la estructura de la metacomunidad, consecuentemente las especies nativas persistirian en
las comunidades invadidas por un efecto de masa desde las comunidades no invadidas
(Leibold et al. 2004). No obstante, al momento en que el fendmeno de invasion pase a ser
relevante a nivel metacomunitario es esperable una rapida transicién en donde avanza la
invasion en las comunidades locales, pero también la degradacion de cada una de ellas al
comprometerse el efecto de masa en las poblaciones nativas. De mantenerse las poblaciones

de rana toro, estas hipétesis representan un marco de trabajo para futuros analisis empiricos
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y tedricos. A su vez, desde el punto de vista de conservaciéon y manejo, en aquellos casos en
que la erradicacién no sea posible, se resalta la importancia de mantener en el territorio
sitios no invadidos que puedan funcionar como “fuente” y que contribuyan por efecto de

masa a las comunidades invadidas.

La rana toro es una especie de ciclo complejo, con un estadio larval que puede durar
varios afios, por lo que resulta importante analizar el rol de cada trofoespecie en la
comunidad y en la red tréfica. Contrariamente a lo esperado, la mayor parte de los estudios
disponibles se centran inicamente en los efectos de los adultos y algunos en los efectos de
las larvas. Probablemente, puede haber un efecto muy importante de las larvas, que
cominmente es ignorado, ya que estos renacuajos tienen un gran tamafo corporal y una
importante biomasa, muy superior a cualquiera de los nativos. Los adultos, son importantes
depredadores que integran las vias de detritus y de productores primarios en los sitios
invadidos. Este es un resultado particularmente relevante de la presente tesis, evidenciando
un patréon de ensamblaje de las redes tréficas que mostrd ser invariante frente a cambios en
la estructura de las comunidades y la identidad de los depredadores tope. La robustez de
este patron de organizacion de las redes troficas es congruente con el papel central que
tendria en la estabilidad de las redes tréficas (Rooney et al. 2006; Rooney y McCann 2012).
Este patron implica el acople de subsistemas (McCann et al. 2005), satisfacer las demandas
energéticas (Arim et al. 2010, 2016) y en general la integracidn de vias rapidas y fuertes con
vias lentas y débiles, lo cual seria clave en la estabilidad de las redes tréficas (Rooney y

McCann 2012).

No obstante, otros atributos de las redes troficas demostraron ser potencialmente
vulnerables al proceso de invasién. En el sistema de peces se observé un decremento en la
amplitud y equitatividad del nicho isotépico. Consecuentemente, a pesar de mantenerse la
integracion de las vias energéticas, la diversidad de fuentes y canales especificos estaria
siendo afectada. Esta pérdida en la diversidad de las vias implicaria menores eficiencias de
flujo energético y menor estabilidad en el suministro (Arim et al. 2010). La restricciéon en
vias alternativas y su homogenizaciéon se ha asociado con redes tréficas menos estables

(Rooney et al. 2006; Layman et al. 2007). Es asi, que la presente tesis identifica componentes
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de las redes tréficas asociados a su estabilidad que son tanto robustos—integraciéon de

vias—como vulnerables al proceso de invasion—funcionamiento de cada via energética.

Los peces son fuertes determinantes de la estructura comunitaria en sistemas
acuaticos (Belgrano et al. 2005). Notablemente, estas especies podrian beneficiarse por la
invasion de L. catesbeianus presentando mayores tallas y abundancias, denotando una
interaccidn positiva o de facilitacion. Esto implica una mayor disponibilidad de recursos y
cambios en la estructura de la red tréfica invadida; lo que podria explicarse por un aumento
en la cantidad de energia que pueden obtener en la via de los detritos en los sistemas
invadidos. En este escenario los peces aumentaron la proporcién de energia obtenida de la
via de los detritos, fendmeno que se intensifica con el tamafo corporal. Estos cambios
sugieren que el aumento en el tamafio corporal de los peces podria estar sustentado por un
aumento en la disponibilidad de recursos de la via detritivora en los charcos con rana toro.
En este contexto, y segiin el marco tedrico es esperable que un desbalance en la importancia
relativa de alguna de las vias energéticas tenga efectos en toda la red, fendmeno no
observado en los presentes resultados que muestran aspectos de las redes que se

mantendrian robustos.

Esta evidencia de los efectos en las comunidades y redes troficas de la invasion de
rana toro en Uruguay se suma a una serie de estudios que venimos realizando en nuestro
pais (Laufer et al. 2018b). Congruentemente con el efecto negativo presentado en esta tesis
en los renacuajos nativos; se ha evidenciado una caida en la riqueza y abundancia de anuros
adultos asociados a la invasion de rana toro (Cortizas 2015; Laufer 2017). Tanto en adultos
como en larvas, analizados con otros enfoques metodoldgicos y en ciertos casos para toros
datos observamos que las especies mas vulnerables a la depredacion y competencia de rana
toro por mayor tiempo de interaccion, serian las mas afectadas (Laufer et al. 2008; Gobel et
al. 2019; Cortizas 2015; Laufer 2017; Laufer y Gobel 2017). A su vez, al igual que en otras
regiones del mundo, en nuestro pais la rana toro también parece estar actuado como vector
de la quitridiomicosis, actuando como un reservorio de este hongo en los charcos invadidos
(Laufer 2017; Laufer et al. 2018a). En este sentido, resulta importante conocer y entender el
fendmeno de la invasién de rana toro a nivel local, ya que esta especie es una de las invasoras,

cuyo control resulta prioritario para el pais (Aber et al. 2012). Un mayor conocimiento de las
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poblaciones locales y su interaccién con las especies nativas, no solo colaborara a entender

el fendmeno de la invasion, sino que generara insumos para el manejo y monitoreo.

PERSPECTIVAS

Los resultados de la presente tesis generan nuevas preguntas que plantean una
perspectiva a estudios futuros para poder comprender en mayor medida la respuesta a la
invasion de rana toro. Por un lado, seria interesante descomponer algunos de los
componentes comunitarios que evaluamos. Especialmente, los anfibios por su estatus de
conservacién a nivel global y los macroinverterados, a pesar de que no se encontr6 una
respuesta, aparecen en proporciones muy importante en los analisis de contenido estomacal
de rana toro. Seguramente evaluando estos grupos a un mayor nivel taxonémico podamos
encontrar respuestas diferentes, pero para esto se necesitaria analizar un mayor niimero de

sistemas y evaluarlos en asociacién con atributos funcionales de las especies nativas.

El potencial papel de la transiciéon de las invasiones desde fendmenos locales a
metacomunitarios representa un punto de particular interés. El efecto de masa determinaria
que el impacto local de la invasién es minimizado cuando la metacomunidad ha cambiado
poco y lo maximiza cuando el invasor pasa a estar bien representado en la metacomunidad.
No obstante, este fendmeno es poco comprendido hasta el momento. Me propongo abordar
este tema en el futuro considerando andlisis de datos locales, bases de datos regionales y
simulaciones de invasiones en metacomunidades. A nivel local se analizara la asociacién
entre la distancia a comunidades no invadidas e invadidas como determinante del impacto
local de la invasion. Cuanto mayor la distancia a las comunidades no invadidos menor sera
el efecto de masa sobre las poblaciones nativas y mayor el impacto de la invasion. Por otro
lado, se explorara el trabajo con la base de datos “North American Amphibian Monitoring
Program (NAAMP)” realizando el mismo analisis a nivel de Norte América. Por ultimo,
consideraré la implementacion de modelos basados en individuos, que consideren procesos
de invasién en paisajes complejos (e.g. Borthagaray et al. 2014; Arim et al. 2016). En estos

modelos, la dindmica de transicién desde dominancia local a metacomunitaria y su
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dependencia de los atributos de las especies invasoras y las comunidades nativas puede ser
abordable en el espacio de escenarios potencialmente existentes. Asimismo, tanto el analisis
de la base NAAMP o similares, como los abordajes de simulacién permitirian cuantificar la
importancia de procesos asociados a relajacién de biotas y deuda de extinciéon. En este
contexto es particularmente importante poder asignarles una escala temporal a estos
procesos. Si el impacto de la invasion ya ocurrid, las medidas de manejo deberian estar
orientadas a revertirlos. Sin embargo, si el impacto esta ocurriendo el control del invasor

lograria evitar buena parte de su impacto potencial.

En esta tesis se avanz6 en los potenciales mecanismos asociados al cambio en el
funcionamiento de la via de los detritos en los sistemas invadidos por renacuajos de rana
toro. Congruentemente, se postularon una serie de hipotesis especificas de este sistema
invadido que ameritan ser evaluadas. A nivel de redes troéficas, seria interesante explorar en
detalle lo que sucede con la via de los detritos. En especial seria interesante ampliar el
abordaje realizado en esta tesis abarcando un mayor nimero de sistemas, lo cual se podria
complementar con técnicas de andlisis de perfil lipidico, experimentos de campo y de
laboratorio. Ademas, seria interesante evaluar que sucede con esta via en los cuerpos de agua
que no tienen peces y determinar si algiun otro taxén estd utilizando este recurso.
Paralelamente, la implementacién de modelos de redes troficas con vias verdes y marrones
permitirian evaluar el impacto de los cambios aqui reportados en el nicho isotépico sobre la

estabilidad de los sistemas.

Considerando la prioridad de erradicar esta especie en Uruguay y la inminente
implementacion de planes de erradicacion en el terreno, se enfatiza la importancia de
generar estrategias de manejo basadas en el conocimiento del sistema y el marco tedrico
general. Esto involucra la formaciéon de recursos humanos, informacién validada en
publicaciones internacionales y el desarrollo de estrategias adaptativas en donde los planes

sean evaluados y ajustados en funcion de su desempefio.
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Anexo

Tabla A1l. Abundancia de adultos y larvas de rana toro segun el criterio de grado de invasion
establecido. Los datos de los adultos refieren a conteo de individuos por charco en primavera de
2016, mientras que los datos de larvas a densidades (individuos por metros de arrastre) promedio
considerando el muestreo anual 2012-2013 y el de primavera de 2016.

Abundancia de adultos Abundancia de larvas
(ind/charco) (ind/m)
No invadidos 0 0
Parcialmente invadidos 2,3 0,12
Invadidos 6,7 28,8

Tabla A2. Detalle de los charcos muestreados en la localidad de Acegua. Se indica para cada cuerpo
de agua su grado de invasion, 0: no invadido, 1: parcialmente invadido y 2: invadido, el areay el pHy
cobertura vegetal promedio (considerando todos los muestreos). Ademas, se indica las fechas en que
fue muestreado cada sistema. Cabe resaltar que el muestreo de abril de 2016 fue donde se tomaron
las muestras para los analisis de is6topos estables.

Muestreos
Grado Area
pH Cobertura vegetal 05/2012 07/2012 10/2012 02/2013 04/2016 12/2016
invasion (m?2)
0 1926 5,8 89 X X X X
0 716 8,9 30 X X X X X X
0 1780 7,5 5 X X
1 668 7,7 8 X X X X X
1 10921 7,3 13 X X X X X
1 2195 7,6 24 X X X X
2 2510 6,7 29 X X X X
2 855 8,1 17 X X X X X X
2 1170 6,5 80 X X
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Tabla A3. Resultados de las pruebas de Chi cuadrado entre las distribuciones de especies y charcos
de los andlisis de correspondencia para cada fecha de muestreo analizada. En cada caso de muestra
el valor del estadistico X2, los grados de libertad y el P-valor.

Fecha X2 gl P-valor
Otofio 2012 11309 70 0
Invierno 2012 20112 102 0
Primavera 2012 11263 102 0
Verano 2013 8521 114 0
Primavera 2016 16470 133 0

Tabla A4. Resultados de los andlisis de los modelos glm donde se incluyeron a las variables “charco”
y “fecha” de muestreo como efectos fijos y aleatorios. Se presenta en la tabla la Devianza residual
(Dev) y el P-valor resultante del ANOVA para los modelos con efectos fijos y el resultado de la
varianza y desvio estandar (DE) asociados a los efectos aleatorios en los modelos mixtos. La
significancia estadistica de la variable charco considerada como efecto fijo en relacién a la
abundancia de renacuajos no pudo ser determinada por sobre-dispersion (SD).

Charco Fecha
Efecto fijo Efecto aleatorio Efecto fijo Efecto aleatorio
Dev. p Varianza DE Dev. P Varianza DE
Peces 26,3 0,8 2,0E-11 4,5E-6 266 0,06 6,6E-13 8,1E-7
Renacuajos SD SD 7,1E-17 84E-9 53,5 039 12E-14 1,1E-7
Macroinvertebrados 34,4 <0,001 0,41 0,64 66,9 09 5,6E-14 2,3E-7
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Figura A3. 613C y 615N de las fuentes de la via detritivora y de los productores primarios en cada uno
de los charcos. Ay B son charcos con peces y Cy D sin peces; B y D estdn invadidos por rana toro. En
los casos en que no se detectaron diferencias significativas en los charcos se indicé con n.s. En el caso
en que si detectaron diferencias, la presencia de letras distintas indica que existen diferencias

significativas entre dichas comunidades.
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