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Resumen 
 

La fruticultura de hoja caduca (FHC) es una actividad productiva que se caracteriza por 

presentar un uso intensivo de pesticidas, principalmente, para el control de enfermedades 

y plagas. Estos compuestos químicos pueden acumularse en los sedimentos de los cuerpos 

de agua, a donde pueden llegar por escorrentía, constituyendo una potencial fuente de 

contaminación para los ecosistemas. Los anfibios presentan características biológicas y 

fisiológicas que los vuelven particularmente sensibles a este tipo de perturbación 

ambiental, por lo que son ampliamente utilizados en estudios de ecotoxicología. En este 

estudio, se evaluó la toxicidad de sedimentos provenientes de un sitio bajo FHC sobre 

larvas de Boana pulchella (Anura: Hylidae). Se seleccionaron tres sitios de muestreo a lo 

largo de la Cañada del Dragón (Melilla, Montevideo), un cuerpo de agua que atraviesa 

zonas de actividad frutícola; y un charco en el Parque Lecocq como sitio control. Se 

extrajeron sedimentos de cada sitio, y su toxicidad se evaluó mediante la realización de 

experimentos de mesocosmos al aire libre; donde las larvas fueron expuestas a dichos 

sedimentos (n=42 por tratamiento). El efecto de los contaminantes sobre los renacuajos, 

se determinó a través del análisis de biomarcadores celulares (parámetros de células 

sanguíneas) y comportamentales (alteraciones a nivel del nado). Se detectó la presencia 

de los insecticidas clorantraniliprol y metoxifenozide en los sedimentos provenientes del 

sitio frutícola. Los renacuajos que se desarrollaron expuestos a tratamientos con 

sedimentos provenientes de sitios bajo FHC presentaron una mayor frecuencia de 

micronúcleos y otras aberraciones nucleares en los eritrocitos en comparación con los 

individuos del control, indicando efectos genotóxicos y citotóxicos. Adicionalmente, se 

registraron alteraciones en la actividad natatoria de larvas expuestas a sedimentos 

provenientes del sitio frutícola, evidenciando un posible efecto neurotóxico. Los 

resultados sustentan la hipótesis de que existen efectos adversos de los pesticidas 

utilizados en el manejo de FHC sobre anfibios nativos, y destacan el riesgo al que se 

encuentran expuestas las especies que habitan agroecosistemas. Los anfibios enfrentan 

graves problemas de conservación, por lo que es esencial continuar enfocando esfuerzos 

en comprender los efectos de los contaminantes sobre este grupo. Además, los resultados 

obtenidos en este trabajo pueden ser utilizados como insumo para el desarrollo de planes 

de gestión y monitoreo en zonas frutícolas. 

Palabras clave: fruticultura de hoja caduca, pesticidas, Boana pulchella
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1 – Introducción  
 

1.1. Fruticultura de hoja caduca en Uruguay y uso de agroquímicos 

La fruticultura de hoja caduca (FHC) es una actividad productiva que comprende 

la producción de diversas frutas destinadas al consumo humano (MGAP, 2023). En 

Uruguay, la superficie ocupada por esta actividad se extiende aproximadamente 4000 ha, 

en su mayoría ubicadas al Sur del país, en los departamentos de Montevideo, Canelones 

y San José (MGAP, 2023). La mayor parte de la producción se desarrolla en predios 

familiares y el producto cultivado se destina principalmente al consumo interno (Linari 

Fuentes, 2018).  

A pesar de la variedad de cultivos que incluye, no es un sector con gran 

diversificación debido a que el 90% de la producción está comprendida por cultivos de 

duraznos, peras y manzanas (Ferrer et al., 2013), con gran predominancia de este último 

(MGAP, 2023). La reducción de diversidad lleva a la pérdida de organismos y procesos 

naturales, y debido a la simplificación biológica se hace necesario incrementar el manejo 

artificial para el control de plagas (Altieri et al., 2014). Particularmente, la FHC se 

caracteriza por presentar un uso intensivo de pesticidas (Ferrer et al., 2013; Nuñez et al., 

2007), cuya aplicación tiene como principales objetivos la protección de los cultivos y el 

control de enfermedades y plagas (García, 1998; Lema et al., 2014). A pesar de su 

importancia en el desarrollo de la agricultura, estos compuestos químicos constituyen una 

fuente de contaminación, ya que sólo una pequeña parte de lo aplicado realmente llega al 

organismo blanco (Núñez & Scatoni, 2013), mientras que el resto permanece circulando 

en el ambiente (Martino et al., 2008). Asimismo, los agroquímicos pueden ser 

transportados desde su lugar de aplicación hacia cuerpos de agua por procesos cómo la 

escorrentía (Lema et al., 2014), y acumularse en los sedimentos (Fojut et al., 2013), sobre 

todo en las capas más superficiales (Burton Jr et al., 2003).  

Una vez presentes en el ambiente y dependiendo de sus características, los 

contaminantes pueden transferirse a los organismos. Los contaminantes liposolubles 

presentan un alto potencial de bioacumulación, llegando a los organismos acuáticos por 

exposición a sedimentos o por transferencia trófica. Mientras que los contaminantes 

hidrosolubles, tienen menor potencial de bioacumulación que los liposolubles, y pueden 

transferirse a los organismos por bioconcentración, es decir, la exposición se debe a la 

acumulación de contaminantes transportados por el agua (Hoffman et al., 2003). El riesgo 
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que estas sustancias químicas puedan representar dependerá tanto de las características 

de los productos y la forma en que se apliquen, así como del ambiente y la biota expuesta 

(Núñez & Scatoni, 2013). 

En Uruguay, la presencia de agroquímicos ha sido reportada tanto en aguas como 

en sedimentos (Nardo et al., 2015; Soutullo et al., 2020). De esta forma, los organismos 

que habitan cuerpos de agua cercanos a sitios agrícolas, o que pasan allí parte de sus ciclos 

vitales, se encuentran continuamente expuestos a dichas sustancias (Planes & Fuchs, 

2015).  

 

1.2.  Ecotoxicología en anfibios 

Se define a la ecotoxicología como la disciplina científica que busca entender y 

predecir los efectos de los agentes contaminantes que, debido a actividades humanas, 

alcanzan niveles anormales en el ambiente, con la finalidad de otorgar herramientas que 

permitan prevenir o mitigar dichos efectos (Carriquiriborde, 2021). Esta disciplina surgió 

en respuesta a la creciente preocupación ante la aparición de consecuencias evidentes 

debido a la contaminación ambiental con sustancias químicas y la necesidad de conocer 

sus efectos una vez presentes en el ambiente (Newman, 2015). Aunque en Uruguay la 

ecotoxicología de anfibios es una línea de investigación reciente (Martinez Puppi, 2022; 

Pereira et al., 2024; Riero et al., 2024), en los últimos años se ha extendido el uso de 

anfibios como organismos de estudio en investigaciones ecotoxicológicas en la región 

(ej. Babini et al., 2024; Cabagna et al., 2006; Lajmanovich et al., 2011; Peltzer et al., 

2019). Esto se debe a que, dadas sus características biológicas y fisiológicas, los anfibios 

son particularmente sensibles a la degradación ambiental (Wells, 2007), considerándose 

buenos bioindicadores. Se define como bioindicador a un organismo que brinda 

información sobre la calidad del ambiente, por ser sensible a los cambios que puedan 

ocurrir en el mismo (Markert et al., 1999), sean estos de origen natural o antropogénicos 

(Holt & Miller, 2011). Los anfibios tienen un ciclo de vida bifásico, con un estadio larval 

acuático y adultos generalmente terrestres (Wells, 2007), por lo que se ven expuestos a 

alteraciones en ambos ambientes (Croteau et al., 2008). Además, poseen una piel delgada 

y permeable, que facilita el ingreso de diversos compuestos a su organismo (Quaranta 

et al., 2009), así como altas tasas de bioacumulación (Unrine et al., 2007). Sumado a esto, 

los anfibios habitan cuerpos de agua inmersos en sitios agrícolas, y por esto están muy 

expuestos a los agroquímicos (García-Muñoz et al., 2010), que pueden llegar por 
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escorrentía (Lema et al., 2014). Los renacuajos suelen ser más vulnerables que los 

adultos, ya que al desarrollarse en el agua presentan una exposición constante a los 

contaminantes que allí se encuentran y estos pueden ingresar fácilmente a sus organismos 

a través de la piel, la boca y las branquias (Barni et al., 2007; Pollo et al., 2016). Además, 

son más fáciles de mantener en condiciones experimentales, y se puede disponer de una 

mayor cantidad de individuos en relación con los adultos (Bridges, 1997), razones por las 

que generalmente suelen ser más utilizadas en investigaciones toxicológicas (Benvindo-

Souza et al., 2020). 

Los anfibios representan el grupo zoológico con más problemas de conservación 

dentro de los vertebrados (Luedtke et al., 2023), con un 41% de las especies amenazadas 

a nivel global (IUCN, 2024). De las 49 especies descritas para Uruguay, 12 se encuentran 

en alguna categoría de amenaza (Carreira & Maneyro, 2015). El declive de este grupo se 

debe a varias causas, entre las que se incluyen la pérdida, alteración y fragmentación del 

hábitat, provocada principalmente por el avance de la agricultura; el cambio climático; 

las enfermedades; y la exposición a contaminantes (Halliday, 2008; Hopkins, 2007; 

Luedtke et al., 2023). Cabe destacar que debido a los diversos nichos tróficos que ocupan 

los anfibios, son componentes críticos en las comunidades, y si se ven afectados, esto 

puede repercutir negativamente a nivel del ecosistema (Hopkins, 2007). En este contexto, 

es que los estudios de ecotoxicología enfocados en anfibios cobran especial relevancia.  

 

1.3. Los mesocosmos como abordaje experimental 

Como se mencionó anteriormente, los agroquímicos pueden llegar a los cuerpos 

de agua presentes en agroecosistemas, y acumularse en los sedimentos. En particular, los 

organismos bentónicos, que se encuentran estrechamente vinculados al sedimento, se 

exponen a los contaminantes asociados a estos por diversas vías: por exposición al agua 

intersticial, la ingestión de materia orgánica y partículas de sedimentos, y el contacto 

directo entre las superficies corporales y el sedimento (Barron, 2003). Para estudiar la 

potencial toxicidad de sedimentos sobre larvas de anfibios, los experimentos de 

mesocosmos han demostrado ser un abordaje muy efectivo (Peltzer et al., 2013). Los 

mesocosmos son sistemas artificiales al aire libre, donde ocurren procesos representativos 

del entorno natural (Boone & James, 2005). Consisten en acuarios que contienen 

sedimentos y agua (Peltzer et al., 2013), donde se desarrollan los organismos de prueba, 

representando un intermedio entre un experimento de campo y de laboratorio (Semlitsch 
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& Boone, 2009). Los anfibios presentan características que los convierten en un grupo 

particularmente apropiado para este tipo de experimentos, ya que tienen un tamaño 

relativamente pequeño, cuentan con rangos de hogar limitados y durante la etapa larvaria 

suelen desarrollarse en sistemas de estanques “cerrados” (Boone & James, 2005).   

El abordaje experimental a través de mesocosmos permite un mayor control sobre 

las variables, disminuyendo las variaciones entre réplicas, permitiendo un análisis más 

riguroso (Hopkins, 2007), a la par que incorpora la variación dada por parámetros 

ambientales que pueden influir en la persistencia y toxicidad de un contaminante, 

brindando un mayor realismo y poder predictivo (Boone & James, 2005). Son de utilidad 

para estudiar una amplia gama de aspectos, entre los que se incluyen, efectos de la 

exposición crónica, efectos sobre la historia de vida, así como cambios en el 

comportamiento y la morfología de los organismos de prueba (Gagneten & Regaldo, 

2021). Dado que las concentraciones ambientales de los contaminantes no suelen ser 

suficientes para provocar mortalidad, el análisis de efectos subletales es más relevante 

para evaluar toxicidad (Bridges, 1997) en estudios donde lo que se busca evaluar es la 

potencial toxicidad asociada a los sedimentos. 

 

1.4.  El uso de biomarcadores 

Los biomarcadores son respuestas biológicas o cambios medibles que se desencadenan 

frente a la exposición a xenobióticos (sustancias ajenas al organismo) o estresores 

ambientales (Gupta, 2014). Un parámetro debe ser capaz de proporcionar una respuesta 

temprana y ser lo suficientemente sensible y específico para ser considerado un 

biomarcador (Peltzer et al., 2024). Los biomarcadores son necesarios para establecer 

relaciones entre la presencia de contaminantes en el medio ambiente y los efectos que 

estos puedan tener en los organismos, actuando como criterios de valoración subletales 

de la intoxicación (Venturino et al., 2003). Dichos biomarcadores pueden ser 

bioquímicos, celulares, histológicos, morfológicos, etológicos, entre otros (Chandana 

et al., 2019). Generalmente, los efectos de un contaminante se inician a nivel molecular, 

y se propagan a niveles superiores de organización, muchas veces como efectos 

indirectos, por lo que se vuelve difícil establecer una asociación clara entre los efectos 

observados y la presencia del contaminante (Carriquiriborde, 2021; Walker et al., 2012).  

De esta forma, los efectos a niveles de organización inferiores consisten en repuestas 

rápidas que actúan como señales de alerta temprana, evidenciando los efectos adversos 
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de los contaminantes sobre el organismo antes de que sean evidentes a niveles de 

organización superiores (Carriquiriborde, 2021; Peltzer et al., 2024). Mientras que 

bioindicadores en niveles superiores de organización biológica, poseen mayor relevancia 

a nivel ecológico, pero suelen detectase cuando el daño es irreversible y resulta complejo 

establecer relaciones causa-efecto (Carriquiriborde, 2021). En tal sentido, la evaluación 

de los efectos de los xenobióticos sobre el organismo de prueba a diferentes escalas, desde 

nivel celular hasta niveles de organización superiores, permite hacer inferencias más 

precisas sobre la toxicidad de los contaminantes, su alcance y sus mecanismos de acción 

(Lajmanovich et al., 2021).  

1.4.1. Biomarcadores de daño genético 

Los eritrocitos de los anfibios, cuya función es la de transportar oxígeno y dióxido 

de carbono, poseen un núcleo y la capacidad de dividirse en la sangre, lo que permite 

evaluar la presencia o ausencia de alteraciones nucleares en diversas situaciones, como 

puede ser la exposición a agentes xenobióticos (Cabagna Zenklusen et al., 2014) . En este 

sentido, el ensayo de micronúcleos (MN) es uno de los test más utilizados en 

ecotoxicología para analizar el efecto de agentes genotóxicos (de Melo e Silva et al., 

2024). A través del test de MN se analiza la variación de las frecuencias de células con 

micronúcleos, y el aumento de dichas frecuencias es considerado un biomarcador de 

efecto genotóxico (Bosch et al., 2011), que deriva en la pérdida de material genético y 

aberraciones cromosómicas (Fenech et al., 2003). Los micronúcleos se forman en células 

en división (Fenech, 2000), ya sean somáticas o germinales, que se originan a partir de 

fragmentos de una cromátida (producido por un evento clastogénico) que no se segrega 

correctamente durante la anafase, o un cromosoma que se segrega erróneamente durante 

la cariocinesis (debido al mal funcionamiento del huso mitótico) (Udroiu, 2008). Durante 

la telofase, se forma una envoltura nuclear alrededor del núcleo y de los fragmentos o 

cromosomas rezagados (Fenech, 2000), quedando estos últimos excluidos del núcleo 

principal de las nuevas células, originando uno o varios núcleos de menor tamaño, de ahí 

el nombre “micronúcleo” (Lajmanovich et al., 2012). En comparación con otras técnicas 

de detección de daños en el ADN, el test de MN es más simple, rápido y menos costoso 

(Peltzer et al., 2024). 

Existen otras anomalías o aberraciones a nivel del núcleo de los eritrocitos (ANE) 

que también se consideran indicadoras de daño genotóxico y citotóxico, por tanto, evaluar 

su presencia y frecuencia complementa el ensayo de MN en estudios de genotoxicidad 



10 
 

(de Melo e Silva et al., 2024). Incluso, las ANE podrían estar indicando un espectro más 

amplio de daño en el ADN en comparación a la formación de MN (Gómez-Meda et al., 

2006; Pollo et al., 2016).  

 

1.4.2. Biomarcadores comportamentales 

El comportamiento de los anfibios es una respuesta integrada a la información 

proveniente del sistema nervioso y del sistema endócrino. Por lo tanto, cambios 

fisiológicos como los producidos por pesticidas pueden afectar la homeostasis del 

organismo, generando en consecuencia alteraciones etológicas (Peltzer et al., 2024). En 

este sentido, las alteraciones conductuales son consideradas indicadores sensibles de 

toxicidad (David et al., 2012; Silva et al., 2020), incluso en concentraciones ambientales 

relevantes (García-Muñoz et al., 2011), y constituyen señales de alerta temprana que se 

suelen utilizar en conjunto con otros biomarcadores para la evaluación de efectos 

subletales (Denoël et al., 2012). Estos biomarcadores permiten establecer conexiones 

entre procesos celulares y consecuencias a niveles ecológicos (Amé et al., 2021). Los 

parámetros más estudiados incluyen distancia total recorrida y cambios en la velocidad 

de nado o actividad general de los renacuajos, entre otros (Peltzer et al., 2024). Por otra 

parte, este tipo de biomarcadores cuentan con la ventaja de ser rentables, además de que 

los parámetros son fáciles de medir e interpretar y no resultan destructivos para los 

animales ni el ecosistema (Denoël et al., 2012).  

 

1.5.  El organismo de prueba: Boana pulchella 

La ranita del zarzal, Boana pulchella (Duméril & Bibron, 1841), es un anuro 

perteneciente a la familia Hylidae. Su distribución es principalmente pampeana, y en 

Uruguay se encuentra en todo en el territorio, siendo uno de los anfibios más comunes de 

nuestra fauna (Maneyro & Carreira, 2012). Ocupa una gran diversidad de ambientes, tales 

como bosques ribereños, bañados con vegetación emergente o flotante, praderas 

inundables, pastizales cercanos a cuerpos de agua, e incluso es común en áreas urbanas y 

periurbanas (Maneyro & Carreira, 2012). Se trata de un taxón no amenazado, 

encontrándose en la categoría Preocupación menor (LC) tanto a nivel nacional (Carreira 

& Maneyro, 2015), como global (IUCN, 2023).  No obstante, la expansión de la 
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agricultura y la contaminación de los cuerpos de agua debido, principalmente, a la 

escorrentía de pesticidas agrícolas constituyen amenazas localizadas para esta especie 

(IUCN, 2023). 

Aunque los machos vocalizan durante todo el año (Achaval & Olmos, 2007), 

desde la vegetación emergente o marginal (Zaracho et al., 2012), se han registrado picos 

de actividad reproductiva al final del verano y comienzos del otoño (Maneyro & Carreira, 

2012). El amplexo es axilar (Figura 1a) (Achaval & Olmos, 2007), y las puestas consisten 

en masas gelatinosas que contienen entre 600 a 900 huevos (Williams & Tettamanti, 

2024), que quedan adheridas a la vegetación (Maneyro & Carreira, 2012). La 

metamorfosis puede llevar varios meses (Maneyro & Carreira, 2012). Las larvas 

presentan una coloración general castaño oscuro con reflejos dorados y las aletas son 

manchadas (Figura 1b) (Langone, 1994). Además, presentan hábitos bentónicos (Santos, 

2022).  

Las características reproductivas de esta especie (reproducción frecuente y gran 

número de huevos por puesta), sumado a que se encuentra en sitios agrícolas (Peltzer 

et al., 2006) y es fácil de mantener en el laboratorio, la vuelven un excelente organismo 

de prueba en estudios toxicológicos (Agostini et al., 2010). En este sentido, ha 

demostrado ser sensible a una amplia gama de contaminantes, entre los que se incluyen 

cipermetrina (Agostini et al., 2010), glifosato (Martinez Puppi, 2022), imazetapir (Pérez-

Iglesias et al., 2018), pirimicarb (Natale et al., 2018) y picloram (Riero et al., 2024), todos 

ellos utilizados en nuestro país (OAN, 2022). Además, los efectos reportados en respuesta 

a xenobióticos abarcan tanto efectos letales (Agostini et al., 2010; Pérez-Iglesias et al., 

2018; Riero et al., 2024), como subletales a distintos niveles de organización: celular 

(Martinez Puppi, 2022; Natale et al., 2018; Pérez-Iglesias et al., 2018; Riero et al., 2024), 

morfológico (Agostini et al., 2010; Natale et al., 2018; Pérez-Iglesias et al., 2018) y 

comportamental (Agostini et al., 2010; Natale et al., 2018); así como alteraciones en el 

desarrollo y crecimiento (Agostini et al., 2010; Pérez-Iglesias et al., 2018) . Por último, 

cabe destacar que esta especie ha sido utilizada previamente en bioensayos con 

sedimentos, donde demostró ser un buen organismo de prueba (Sansiñena et al., 2018). 
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Figura 1. La especie de estudio: Boana pulchella. (a) Pareja de Boana pulchella en amplexo. (b) 

Vista dorsal (superior) y lateral (inferior) de una larva de Boana pulchella en estadio GS31. 

Escala: 1cm. 
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2 -  Hipótesis y predicciones 

Hipótesis A: 

Los sedimentos extraídos de una cañada localizada en una zona bajo intensa producción 

de fruticultura de hoja caduca acumulan pesticidas potencialmente tóxicos para la biota. 

Predicciones: 

1. Los renacuajos de Boana pulchella expuestos a sedimentos extraídos de una zona con 

actividad frutícola presentarán una mayor frecuencia de daño genético, en comparación 

con las larvas expuestas a sedimentos extraídos de un sitio control sin actividad agrícola. 

2. Los renacuajos de B. pulchella que se desarrollen en tratamientos con sedimentos 

provenientes de un sitio bajo fruticultura de hoja caduca verán alterada su actividad 

natatoria y presentarán una menor velocidad de nado, en comparación con larvas 

expuestas a sedimentos del sitio control. 

Hipótesis B: 

Los pesticidas que llegan a la cañada por corrientes naturales, escorrentía o lixiviación, 

se acumulan aguas abajo. 

Predicciones: 

1. Habrá una mayor concentración de pesticidas en los sedimentos extradíos del tramo 

final de la cañada.  

2. Los renacuajos de B. pulchella expuestos a sedimentos extraídos del tramo final de la 

cañada presentarán una mayor frecuencia de MN y ANE; presentarán alteraciones en la 

actividad natatoria y una menor velocidad de nado, en comparación con las larvas 

expuestas a sedimentos extraídos del tramo inicial y medio. 
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3 -  Objetivos 

3.1. Objetivo general 

Evaluar a nivel genético y comportamental la toxicidad de los sedimentos de un 

sitio bajo fruticultura de hoja caduca, sobre larvas de Boana pulchella (Anura: Hylidae). 

 

3.2. Objetivos específicos 

• Analizar la frecuencia de micronúcleos y aberraciones nucleares en los eritrocitos 

de sangre periférica en las larvas de Boana pulchella expuestas a sedimentos de 

un sitio afectado por fruticultura de hoja caduca y a sedimentos de un sitio 

control.  

• Evaluar y comparar comportamientos entre larvas de B. pulchella expuestas a los 

sedimentos provenientes de los cultivos frutícolas y a los sedimentos provenientes 

de un sitio control.  
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4 -  Materiales y métodos 

Los materiales y equipos necesarios para la realización de este trabajo fueron 

provistos por el Laboratorio de Herpetología de la Facultad de Ciencias, UdelaR. 

 

4.1. Sitio de estudio 

La Cañada del Dragón, Melilla, Montevideo, forma parte de la cuenca del Arroyo 

Colorado (Teixeira de Mello, 2007).  La constitución de sus suelos (lodolitas, loess y 

fangolitas, arenas y arcillas), presenta una alta capacidad de retención de sustancias, 

incluyendo posibles contaminantes (International Atomic Energy Agency & Comisión 

Administradora del Mercado Modelo, 2011). Dicha cañada se encuentra inmersa en una 

zona con intensa producción de FHC (Acosta, 2013). El plan de manejo de los cultivos 

incluye el uso de los siguientes pesticidas: acetamiprid, abamectina, matrine, 

metoxifenozide, mirex, y clorantraniliprol, que se aplican en formulados comerciales. Se 

seleccionaron tres sitios de muestreo a diferentes alturas del curso de agua para la 

extracción de sedimentos: inicio (F1), medio (F2) y final (F3) (Figura 2).  Además, se 

seleccionó como sitio control (C), un charco en las inmediaciones del Parque Lecocq, 

carente de actividad agrícola y ubicado a pocos kilómetros del sitio de estudio (Figura 2).  
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Figura 2. Sitios de estudio en la Cañada del Dragón de donde se extrajeron los sedimentos para 

los tratamientos de mesocosmos. (a) Mapa de Montevideo, Uruguay, donde se indica el sitio 

control en el Parque Lecoq (verde), y los sitios a las diferentes alturas de la Cañada del Dragón 

(rojo). (b) Sitio en el inicio (c) sitio en el medio y (d) sitio en el final de la cañada del Dragón.  

 

4.2. Muestreo de sedimentos  

Para cada uno de los sitios seleccionados se extrajeron sedimentos una única vez, 

de forma estandarizada (Gristo et al., 2002). La extracción se realizó mediante el uso de 

un corer, y hasta una profundidad de 10 cm, ya que los mayores niveles de contaminantes 

se concentran en las capas superficiales (Hoffman et al., 2003). Se tomaron seis muestras 

por cada sitio, compuestas por tres submuestras. Se acondicionaron en bolsas estériles, 

las cuales a su vez se colocaron dentro de bolsas oscuras, y se transportaron al Laboratorio 

de Herpetología, de la Facultad de Ciencias. Se almacenaron a -30°C hasta el comienzo 
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del experimento. Una submuestra de cada sitio (aprox. 1kg), fue enviada al Laboratorio 

Analítico Agroindustrial (LAAI) para analizar la presencia y concentración de los 

pesticidas utilizados en el manejo del cultivo, mediante cromatografía líquida con 

espectrometría de masas (LC-MS/MS).   

 

4.3. Colecta y mantenimiento de larvas 

Las larvas de Boana pulchella en un estadio de desarrollo temprano fueron 

colectadas mediante el uso de un calderín en una zona sin actividad agrícola, en Melilla, 

Montevideo. Los renacuajos fueron colectados bajo la autorización de la Dirección 

Nacional de Biodiversidad y Servicios Ecosistémicos, Ministerio de Ambiente (Permiso 

de colecta - código EM2023/360001/012957). Se colocaron en recipientes de plástico con 

agua del sitio y fueron trasladadas al Laboratorio de Herpetología, de la Facultad de 

Ciencias. Se mantuvieron en acuarios de vidrio (15L de capacidad) con agua filtrada y 

declorada (filtro PSA, modelo senior 3), hasta que alcanzaron el estadio GS25 (Gosner, 

1960), bajo las siguientes condiciones: temperatura ambiente 22±2C°, fotoperiodo 12:12 

horas luz/oscuridad, oxigenadores con burbujeo constante a ± 90 burbujas/min. Además, 

fueron alimentadas ad libitum con lechuga hervida hasta el comienzo del experimento 

(Junges et al., 2012; Lajmanovich et al., 2014). 

 

4.4. Experimentos de mesocosmos 

Todos los procedimientos fueron realizados siguiendo el protocolo de 

experimentación ID1503, aprobado por la Comisión de Ética en el Uso de Animales 

(CEUA) de la Facultad de Ciencias, UdelaR.  

Los experimentos de mesocosmos al aire libre se realizaron entre mayo y octubre 

del 2024, en la Facultad de Ciencias, UdelaR, siguiendo las metodologías de Peltzer et al. 

(2013) y USEPA (1996), con algunas modificaciones. Los sedimentos extraídos de cada 

sitio (C, T1, T2, T3) se colocaron en la base de acuarios de vidrio con una capacidad de 

15,6L (25cm de largo x 25cm de ancho x 25cm de profundidad). Posteriormente, se 

agregó agua filtrada (filtro PSA, modelo senior 3) y declorada, en una proporción 

sedimento/agua de 1:4 (4cm de sedimento, columna de 16cm de agua, Figura 3a). Se 

cubrieron con una malla móvil de 2x2mm para evitar la oviposición de insectos y la 
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depredación por parte de otros animales. También se colocó una malla de sombra frente 

a las peceras, para proteger de la luz del sol directa, las lluvias y el viento fuerte. Luego 

de un reposo de 48hs, se colocaron 42 larvas de B. pulchella en estadio GS25 (Gosner, 

1960) por cada réplica (día experimental 1, 9 de mayo). Cada tratamiento se realizó por 

triplicado y su disposición fue aleatoria (Figura 3b). Las larvas se alimentaron ad libitum 

cada dos días con lechuga hervida. Durante el trascurso del experimento, se extrajeron 

semanalmente dos larvas por réplica para el análisis de biomarcadores comportamentales. 

A su vez, el mismo día por la mañana (09:00hs), se registró para cada mesocosmo la 

temperatura (°C), conductividad (µS/cm), pH, turbidez (NTU) y concentración de 

oxígeno disuelto (mg/L) en agua utilizando un equipo multiparámetro HORIBA U-50. Al 

inicio y al final del experimento, se registró la concentración de nitratos y fosfatos 

disueltos en el agua siguiendo a Monteiro et al. (2003) y APHA (1995), respectivamente. 

Los mesocosmos fueron controlados diariamente, las larvas muertas fueron registradas e 

inmediatamente retiradas (Peltzer et al., 2013).  El análisis de puntos finales 

comportamentales abarcó hasta el día 69 (semana 10), cuando uno de los tratamientos no 

alcanzó el número mínimo de individuos para los análisis (n=6).  

Figura 3. Experimentos de mesocosmos. (a) Acuarios con sedimentos y agua, en una proporción 

1:4 respectivamente. (b) Disposición de los tratamientos de mesocosmos. Ca/Cb/Cc: tres réplicas 

del tratamiento control, con sedimentos extraídos de un sitio sin actividad agrícola. T1a/T1b/T1c: 

tres réplicas del tratamiento 1 (T1), con sedimentos extraídos del inicio de la cañada. T2a/T2b/T2c 

tres réplicas del tratamiento 2 (T2), con sedimentos extraídos del tramo medio de la cañada. 

T3a/T3b/T3c tres réplicas del tratamiento 3 (T3), con sedimentos extraídos del final de la cañada. 

 

4.5.  Parámetros en células sanguíneas 

En el día 49 (semana 9), cuando las larvas alcanzaron el tamaño apropiado, fueron 

extraídas aleatoriamente seis larvas por tratamiento (dos larvas por réplica) para análisis 

de genotoxicidad. Las larvas fueron sacrificadas mediante inmersión en eugenol al 10% 

y se les extrajo sangre por decapitación, utilizando capilares heparinizados. Se prepararon 



19 
 

frotis de sangre periférica por duplicado sobre portaobjetos limpios, los cuales fueron 

fijados con alcohol absoluto durante 15 minutos, y luego se dejaron secar a oscuras a 

temperatura ambiente, durante 24 horas. Posteriormente, fueron teñidos mediante la 

técnica May Grünwald-Giemsa (Lajmanovich et al., 2014). Para la observación de los 

preparados se utilizó un microscopio óptico de campo claro ZEISS PRIMOSTAR 3, con 

una magnificación de 1000x. La observación fue realizada por un único observador. Se 

registró la presencia de MN y de ANE en 1000 eritrocitos por cada larva (Cabagna et al., 

2006; Lajmanovich et al., 2014). Los frotis de sangre fueron fotografiados usando una 

cámara ZEISS de 8 Megapixeles.  

Para identificar correctamente a los MN se siguieron los criterios de Fenech 

(2000), Meintières et al., (2001) y Schmid (1975): presentan una morfología idéntica al 

núcleo principal, pero de diámetro menor (entre 1/16 y 1/3 del diámetro del núcleo 

principal); son circulares, con membrana nuclear; tienen la misma intensidad de tinción 

que el núcleo principal; los límites del núcleo principal y del micronúcleo son claramente 

diferenciables, puesto que no están conectados ni superpuestos; se encuentran dentro del 

citoplasma; y no son refractarios, pueden distinguirse fácilmente de otros artefactos.  

Por otra parte, las ANE fueron identificadas y clasificadas siguiendo los criterios 

de Josende et al. (2015), Lajmanovich et al., (2014) y Pereira et al., (2024).  

 

4.6. Biomarcadores etológicos 

A partir del día 21 de exposición (semana 3) y hasta el día 69 (semana 10), una 

vez por semana, se evaluaron puntos finales comportamentales. Para ello, se extrajeron 

aleatoriamente seis larvas por tratamiento (dos por réplica) y se evaluó su actividad 

natatoria en dos procedimientos experimentales, en el orden en que se describen a 

continuación.  

En primera instancia, se evaluó individualmente la actividad natatoria de las larvas 

siguiendo la metodología descrita en do Amaral et al., (2018). Para ello, se colocó a cada 

larva en un recipiente con 1L de agua filtrada y declorada. Luego de un periodo de 

aclimatación de 5 minutos, se agitó suavemente el agua durante 5 segundos con una 

varilla de vidrio. Durante 60 segundos, se observó y grabó a la larva utilizando un celular 

Samsung Galaxy A14, colocado a una altura de 55 cm sobre el recipiente. Los 
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comportamientos observados se clasificaron en las siguientes categorías de acuerdo a lo 

descrito en do Amaral et al., (2018): 

• Natación normal (NS): los renacuajos nadaban activamente contra la corriente 

generada, con su patrón de natación normal.  

• Natación anormal (NA): los renacuajos nadaban con poco esfuerzo contra la 

corriente generada, siendo mayor el tiempo que eran arrastrados por la corriente 

que el tiempo que pasaban nadando en su contra. También se incluyó en esta 

categoría renacuajos que presentaron patrones de nado anormales. 

• Inmovilidad (IN): Ausencia total de movimiento, los renacuajos eran arrastrados 

por la corriente generada.  

En segundo lugar, se evaluó la velocidad de natación individual realizando 

modificaciones a las metodologías descritas en Egea-Serrano & Tejedo (2014) y Silva 

et al. (2020; 2021). Se colocó a cada larva en un recinto con agua filtrada y declorada (2,5 

cm ancho x 27 cm de largo x 1,5 cm de profundidad), de modo que quedó completamente 

cubierta por el agua, a la vez que la natación se vio limitada al plano horizontal. Luego 

de un periodo de aclimatación de 5 minutos, se indujo una respuesta natatoria al tocar 

suavemente la cola con una pipeta. Este procedimiento se realizó unas cinco veces por 

larva, dejando un minuto de aclimatación entre ensayos (Britson & Threlkeld, 1998). Se 

delimitó cada evento natatorio desde que la larva comenzó a desplazarse a causa del 

estímulo hasta que el movimiento de la cola se detuvo completamente. La distancia 

recorrida y el tiempo empleado en el evento natatorio se midieron utilizando un 

cronómetro y una regla graduada, respectivamente. Se calculó la velocidad total de 

natación (cm/s) como la distancia total recorrida (cm) sobre el tiempo que le llevó recorrer 

dicha distancia (s). Cada evento natatorio fue grabado utilizando un celular Samsung 

Galaxy A14, colocado sobre recinto, a una altura de 27 cm.  

Durante los periodos de observación y grabación, el observador permaneció 

inmóvil y, en caso de ser necesario, se movió lentamente con el fin de no inducir cambios 

en el comportamiento de los renacuajos (Denoël et al., 2012). Para reducir posibles sesgos 

en el observador, el análisis de las grabaciones se realizó por un único observador, y sin 

tener conocimiento de a que tratamiento fueron expuestos los renacuajos observados 

(Brunelli et al., 2009). 
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Finalmente, las larvas fueron anestesiadas con benzocaína tópica, fijadas en 

formol al 10% y depositadas en la Colección de Zoología de Vertebrados de la Facultad 

de Ciencias (ZVCB). 

 

4.7. Análisis de datos 

La normalidad de los datos se probó mediante el test de Shapiro-Wilk, mientras que la 

homogeneidad de varianzas se probó utilizando el test de Levene (Zar, 2010). El nivel de 

significancia estadística para todos los análisis realizados se estableció en α=0.05. 

 

4.7.1. Parámetros fisicoquímicos del agua 

El análisis de la variación de los parámetros fisicoquímicos del agua se realizó 

entre los diferentes tratamientos de mesocosmos y el control, considerando en conjunto 

las réplicas de cada tratamiento, independientemente del momento en que se midieron las 

variables. Se aplicó el Análisis de varianza paramétrico (ANOVA), cuando los datos 

fueron normales y homogéneos, y el análisis de varianza no – paramétrico de Kruskal 

Wallis, cuando los datos no cumplieron los supuestos de normalidad y homogeneidad de 

varianzas. Al detectarse diferencias significativas entre los tratamientos, se utilizó la 

prueba de Tukey o el test de Mann-Whitney corregido por el criterio de Bonferroni (Zar, 

2010), respectivamente, haciendo uso del software Past 4.13 (Hammer et al., 2001).  

 

4.7.2. Parámetros en células sanguíneas 

 Se calculó la prevalencia de cada tipo de anomalía en los eritrocitos (MN y ANE) 

dividiendo el número de larvas que la presenta sobre el número de individuos examinados 

(Peltzer et al., 2013). La frecuencia de ANE se expresó como el valor medio (‰) de la 

suma de todos los tipos de aberraciones individuales observadas (Lajmanovich et al., 

2014). Las frecuencias de MN y ANE se determinaron sobre un total de 1000 eritrocitos 

analizados por larva, y se expresaron como la media ± el error estándar. Las diferencias 

en las frecuencias de MN y de ANE entre cada tratamiento con sedimentos provenientes 

del sitio frutícola con el control, y entre todos los tratamientos, se analizaron mediante el 

test de proporción binomial (Margolin et al., 1983), utilizando el software BioEstat 5.3 

(Ayres et al., 2007).  
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4.7.3. Actividad natatoria 

 Los datos de actividad natatoria no cumplieron los supuestos de normalidad y 

homogeneidad de varianzas, por lo que, para evaluar las diferencias entre los tratamientos 

de mesocosmos, se utilizó el análisis de varianza no – paramétrico de Kruskal Wallis, y 

posteriormente el test de Mann-Whitney corregido por el criterio de Bonferroni (Zar, 

2010), utilizando el software Past 4.13 (Hammer et al., 2001). 

 

4.7.4. Velocidad de nado 

Los datos de velocidad de nado (cm/s) se normalizaron dividiendo por el largo total de 

las larvas (cm). Para evaluar las diferencias en la velocidad de nado entre los diferentes 

tratamientos de mesocosmos se utilizó el análisis de varianza (ANOVA), en el software 

el software Past 4.13 (Hammer et al., 2001). 
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5 -  Resultados 
 

5.1. Parámetros fisicoquímicos del agua y pesticidas en sedimentos 

 Se constató la presencia de pesticidas utilizados en el manejo de las plantaciones 

frutícolas en los sedimentos extraídos de la Cañada del Dragón. En todas las muestras de 

sedimento se buscaron los AQ acetamiprid, abamectina, matrine, metoxifenozide, mirex, 

y clorantraniliprol. Solamente se detectó el insecticida metoxifenozide en sedimentos 

provenientes del inicio de la cañada (T1); y la presencia de metoxifenozide y 

clorantraniliprol en sedimentos provenientes del medio (T2) y el final (T3) de la misma 

(Tabla 1).  

 

Tabla 1. Variables fisicoquímicas del agua y residuos de pesticidas en sedimentos para cada 

tratamiento de mesocosmos.  Media ± Desvío estándar. (C) sedimento proveniente de un sitio sin 

actividad agrícola; (T1) sedimento proveniente del inicio de una cañada inmersa en un sitio bajo 

fruticultura de hoja caduca; (T2) sedimento proveniente del medio de la cañada; (T3) sedimento 

proveniente del final de la cañada. LD: Límite de detección (5 µg/kg).  

 Tratamientos 

 C T1 T2 T3 

Parámetros fisicoquímicos del agua 

Temperatura (°C) 13.66 ± 3.09 13.62 ± 3.10 13.59 ± 3.15 13.55 ± 3.16 

Conductividad (µS/cm) 329.00 ± 47.58 395.05 ± 62.55 537.52 ± 132.07 551.24 ± 142.80 

pH 6.74 ± 0.20 6.84 ± 0.22 7.21 ± 0.25 7.21 ± 0.26 

Oxígeno disuelto (mg/L) 4.17 ± 2.68 2.04 ± 1.22 2.65 ± 1.70 2.15 ± 1.32 

Turbidez (NTU) 52.32 ± 67.77 73.31 ± 89.73 53.05 ± 69.33 43.53 ± 51.58 

Nitrato (mg/L) 0.447 ± 0.12 0.066 ± 0.035 0.467 ± 0.15 0.307 ± 0.12 

Fósforo (mg/L) 0.237 ± 0.21 0.262 ± 0.24 0.722 ± 0.35 0.911 ± 38 

Residuos de pesticidas en sedimentos 

Clorantraniliprol (µg/kg) <LD <LD 9 11 

Metoxifenocide (µg/kg) <LD 10 10 6 

 

En cuanto a los parámetros fisicoquímicos del agua, la temperatura del agua y la 

turbidez no presentaron diferencias significativas entre los tratamientos de mesocosmos 

(H=0.82, p=0.844; H=3.31, p=0.346, respectivamente).  Se encontraron diferencias 

significativas en la conductividad del agua entre tratamientos (H=39.2, p<0.05), siendo 

menor en el control en comparación con el resto de los tratamientos (p<0.05 en todos los 

casos). A la vez que fue significativamente menor en T1 en comparación a T2 y T3 
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(p<0.05 en ambos casos) (Figura 4a). El oxígeno disuelto también difirió entre 

tratamientos (H=13.5, p=0.003), siendo significativamente menor en T1 y T3, en 

comparación al control (p<0.05 en ambos casos; Figura 4b). El pH también presentó 

diferencias entre tratamientos (H=38.09, p<0.05), siendo significativamente menor en el 

control en comparación a T2 y T3 (p<0.05 en ambos casos), y en T1 en comparación a 

T2 y T3 (p<0.05 en ambos casos; Figura 4c). Finalmente, la concentración de fósforo 

disuelto en agua presentó diferencias significativas entre tratamientos (H=11.55, p<0.05), 

pero después de aplicar el test de Mann-Whitney corregido por el criterio de Bonferroni, 

las diferencias entre tratamientos no fueron significativas. Por otra parte, el nitrato 

también difirió entre tratamientos (F=15.45, p<0.05), siendo significativamente menor en 

T1 en comparación al resto de los tratamientos (p<0.05 en todos los casos). No obstante, 

cabe destacar que ambos parámetros se encontraron dentro de los rangos normales de 

calidad para la sustentabilidad de la vida acuática (Burton Jr & Pitt, 2001; USEPA, 1997).   
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Figura 4. Variación de (a) la conductividad (µS/cm), (b) el oxígeno disuelto en agua (mg/L) y (c) 

el pH, a lo largo del experimento de mesocosmos, en los diferentes tratamientos con sedimentos. 

(C) sedimento proveniente de un sitio sin actividad agrícola; (T1) sedimento proveniente del 

inicio de una cañada inmersa en un sitio bajo fruticultura de hoja caduca; (T2) sedimento 

proveniente del medio de la cañada; (T3) sedimento proveniente del final de la cañada. *p<0.05: 
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diferencias significativas en comparación con el control (Test de Kruskal Wallis, seguido del test 

de Mann-Whitney). 

 

5.2. Parámetros en células sanguíneas 

Se constató la presencia de micronúcleos (MN) y otras aberraciones nucleares en 

eritrocitos (ANE) de renacuajos de Boana pulchella expuestos a diferentes tratamientos 

con sedimentos. Su prevalencia se registró en 1000 eritrocitos por cada larva analizada 

(dos por réplica). La frecuencia de MN fue significativamente mayor en larvas expuestas 

a sedimentos de la Cañada del Dragón, en comparación con las larvas expuestas a 

sedimentos provenientes del sitio control (C) (C/T1: Z=-2.00, p<0.05; C/T3: Z=-1.81, 

p<0.05), exceptuando el tratamiento T2 (sedimentos extraídos del medio de la cañada), 

donde la frecuencia de MN no difirió del tratamiento control (C/T2: Z=-0.91, p<0.05) 

(Figura 5). La frecuencia de ANE también fue significativamente mayor en larvas 

expuestas a sedimentos provenientes del sitio frutícola en comparación con el control 

(C/T1: Z=-9.17, p<0.05; C/T2: Z=-7.82, p<0.05; C/T3: Z=-11.38, p<0.05). A su vez, la 

frecuencia de ANE en larvas expuestas a T3 fue significativamente mayor, en 

comparación con T1 y T2 (T1/T3: Z=-2.35; p<0.05; T2/T3: Z=-3.77, p<0.05) (Figura 6). 

 

 

Figura 5. Frecuencia de micronúcleos (MN) en 1000 eritrocitos de larvas de Boana pulchella 

expuestas a diferentes tratamientos con sedimentos. (C) sedimento proveniente de un sitio sin 

actividad agrícola; (T1) sedimento proveniente del inicio de una cañada inmersa en un sitio bajo 
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fruticultura de hoja caduca; (T2) sedimento proveniente del medio de la cañada; (T3) sedimento 

proveniente del final de la cañada. *p<0.05: diferencias significativas en comparación con el 

control (Test de proporción binomial). 

 

Figura 6. Frecuencia de aberraciones nucleares de los eritrocitos (ANE) en 1000 eritrocitos de 

larvas de Boana pulchella expuestas a diferentes tratamientos con sedimentos. (C) sedimento 

proveniente de un sitio sin actividad agrícola; (T1) sedimento proveniente del inicio de una cañada 

inmersa en un sitio bajo fruticultura de hoja caduca; (T2) sedimento proveniente del medio de la 

cañada; (T3) sedimento proveniente del final de la cañada. *p<0.05; **p<0.01, ***p<0.001: 

diferencias significativas en comparación con el control y entre tratamientos (Test de proporción 

binomial). 

 

Se identificaron diez tipos de aberraciones nucleares: núcleo muescado (NN), 

núcleo ampollado (BbN), núcleo en forma de riñón (K), eritoplástido o eritrocito 

anucleado (EP), núcleo lobado (LN), núcleo con brote (BN), núcleo lobulado (LbN), 

eritrocito binucleado (BE), núcleo picnótico (PN) y eritroplástido con micronúcleo 

(MEP) (Figura 7c-7l). Las aberraciones más prevalentes fueron NN, BbN y K (Tabla 2, 

Figura 8), y sus frecuencias fueron significativamente mayores en todos los tratamientos 

en comparación al control (NN: C/T1: Z=-3.69, p<0.05; C/T2: Z=-3.04, p<0.05; C/T3: 

Z=-6.33, p<0.05; BbN: C/T1: Z=-5.95, p<0.05; C/T2: Z=-4.50, p<0.05; C/T3: Z= -5.55, 

p<0.05; K: C/T1: Z=-2.66, p<0.05; C/T2: Z=-3.90, p<0.05; C/T3: Z=-3.59, p<0.05, 

respectivamente). El mismo resultado se observó para LN (C/T1: Z=-3.06, p<0.05; C/T2: 

Z=-2.51, p<0.05; C/T3: Z=-3.19, p<0.05) (Tabla 2, Figura 8, Figura 9e). La frecuencia 
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de NN fue significativamente mayor en larvas provenientes de T3, en comparación a las 

larvas provenientes de T1 y T2 (T1/T3: Z=-2.77, p<0.05; T2/T3: Z=-3.42, p<0.05) 

(Figura 9a). Esto también ocurrió en el caso de EP (T1/T3: Z=-1.88, p<0.05; T2/T3: Z=-

2.67, p<0.05) (Figura 9d), aunque no se encontraron diferencias significativas en su 

frecuencia entre el control y el T2 (C/T2: Z=-1.40, p= 0.0803). La frecuencia de BN sólo 

fue significativamente mayor en T1 en comparación al control (C/T1: Z=-2.05, p<0.05) 

(Figura 9f), mientras que la frecuencia de LbN, fue significativamente mayor en T2 y T3 

en comparación al control (C/T2: Z=-2.19, p<0.05; C/T3: Z=-2.53, p<0.05) (Figura 9g). 

Finalmente, BE y PN sólo fueron observados en células sanguíneas de larvas expuestas a 

sedimentos provenientes del sitio frutícola, mientras que el eritroplástido con 

micronúcleo (MEP) se registró una única vez, en T2 (Tabla 2, Figura 8).  

 

Figura 7. Micronúcleos (MN) y aberraciones nucleares de los eritrocitos (ANE) de larvas de 

Boana pulchella expuestas a sedimentos provenientes de un sitio bajo intensa producción de 

fruticultura de hoja caduca. (a) eritrocito normal; (b) micronúcleo (MN); (c) núcleo muescado 

(NN); (d) núcleo ampollado (BbN); (e) núcleo en forma de riñón (K); (f) eritoplástido o eritrocito 

anucleado (EP); (g) núcleo lobado (LN); (h) núcleo con brote (BN); (i) núcleo lobulado (LbN); 

(j) eritrocito binucleado (BE); (k) núcleo picnótico (PN); (l) eritroplástido con micronúcleo 

(MEP). Tinción May Grünwald-Giemsa, 100x. Escala: 10µm.  
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Tabla 2. Frecuencia relativa de las aberraciones nucleares en 1000 eritrocitos de renacuajos de 

Boana pulchella expuestos a diferentes tratamientos con sedimentos. Columnas: (C) sedimento 

proveniente de un sitio sin actividad agrícola; (T1) sedimento proveniente del inicio de una cañada 

inmersa en un sitio bajo fruticultura de hoja caduca; (T2) sedimento proveniente del medio de la 

cañada; (T3) sedimento proveniente del final de la cañada. Filas: (NN) núcleo muescado; (BbN) 

núcleo ampollado; (K) núcleo en forma de riñón; (EP) eritoplástido o eritrocito anucleado; (LN) 

núcleo lobado; (BN) núcleo con brote; (LbN) núcleo lobulado; (BE) eritrocito binucleado; (PN) 

núcleo picnótico; (MEP) eritroplástido con micronúcleo. Media ± Desvío estándar.  

ANE 
Tratamientos 

C T1 T2 T3 

NN 18.00 ± 0.329 33.00 ± 0.602 30.00 ± 0.548 47.00 ± 0.858 

BbN 12.00 ± 0.219 35.33 ± 0.645 28.33 ± 0.517 33.33 ± 0.609 

K 4.00 ± 0.073 9.67 ± 0.176 13.33 ± 0.243 12.33 ± 0.225 

EP 3.00 ± 0.055 7.00 ± 0.128 5.33 ± 0.097 11.67 ± 0.213 

LN 2.33 ± 0.043 8.00 ± 0.146 6.67 ± 0.122 8.33 ± 0.152 

BN 2.33 ± 0.043 5.67 ± 0.103 3.67 ± 0.067 4.33 ± 0.079 

LbN 1.33 ± 0.024 2.33 ± 0.043 4.33 ± 0.079 5.00 ± 0.091 

BE 0 4.00 ± 0.073 1.67 ± 0.030 2.00 ± 0.037 

PN 0 0 0.33 ± 0.006 0.33 ± 0.006 

MEP 0 0 0.33 ± 0.006 0 
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Figura 8. Frecuencia relativa de aberraciones nucleares de los eritrocitos (ANE) de larvas de 

Boana pulchella expuestas a sedimentos provenientes de un sitio sin actividad agrícola (C) y el 

inicio (T1), medio (T2) y final (T3) de una cañada inmersa en un sitio frutícola. (NN) núcleo 

muescado; (BbN) núcleo ampollado; (K) núcleo en forma de riñón; (EP) eritoplástido o eritrocito 

anucleado; (LN) núcleo lobado; (BN) núcleo con brote; (LbN) núcleo lobulado; (BE) eritrocito 

binucleado; (PN) núcleo picnótico; (MEP) eritroplástido con micronúcleo. *p<0.05; **p<0.01, 

***p<0.001: diferencias significativas en comparación con el control (Test de proporción 

binomial).  
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Figura 9. Frecuencia de los distintos tipos de aberraciones nucleares en 1000 eritrocitos 

contabilizados en larvas de Boana pulchella expuestas a diferentes tratamientos con sedimentos. 

(C) sedimento proveniente de un sitio sin actividad agrícola; (T1) sedimento proveniente del 

inicio de una cañada inmersa en un sitio bajo fruticultura de hoja caduca; (T2) sedimento 

proveniente del medio de la cañada; (T3) sedimento proveniente del final de la cañada. (a)  

Frecuencia relativa de núcleos muescados (NN); (b) Frecuencia relativa de núcleos ampollados 

(BbN); (c) Frecuencia relativa de núcleos con forma de riñón (K); (d) Frecuencia relativa de 

eritoplástido o eritrocito anucleado (EP); (e) Frecuencia relativa de núcleo lobado (LN); (f) 

Frecuencia relativa de núcleo con brote (BN); (f) Frecuencia relativa de núcleo con brote (BN); 

(g) Frecuencia relativa de núcleo lobulado (LbN).*p<0.05; **p<0.01, ***p<0.001: diferencias 

significativas en comparación con el control y entre tratamientos (Test de proporción binomial). 

 

5.3. Actividad natatoria y velocidad de nado 

 No se encontraron diferencias entre el tiempo de expresión de los 

comportamientos “natación normal” e “inmovilidad”; entre los distintos tratamientos de 

sedimentos del sitio bajo FHC y el control (H=4.21, p=0.24 y H=6.18, p=0.09, 

respectivamente). Sin embargo, la actividad natatoria de las larvas provenientes difirió 

entre tratamientos (H=9.46, p<0.05), ya que los renacuajos que se desarrollaron en T3 

pasaron significativamente más tiempo exhibiendo “natación anormal” en comparación 

al control (p<0.05). Sin embargo, no se observaron diferencias en la actividad natatoria 

entre los tratamientos T1 y T2 con el control (p=0.92, y p=0.94, respectivamente) (Figura 

10).   

Finalmente, no se encontraron diferencias significativas en la velocidad de nado 

entre los tratamientos y el control, ni entre los tratamientos entre sí (F=1.959, p= 0.123). 
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Figura 10. Frecuencia de nado anormal en larvas de Boana pulchella expuestas a diferentes 

tratamientos con sedimentos. (C) sedimento proveniente de un sitio sin actividad agrícola; (T1) 

sedimento proveniente del inicio de una cañada inmersa en un sitio bajo fruticultura de hoja 

caduca; (T2) sedimento proveniente del medio de la cañada; (T3) sedimento proveniente del final 

de la cañada. *p<0.05: diferencia significativa en comparación con el control (Análisis de 

varianza no – paramétrico de Kruskal Wallis). 
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6 -  Discusión 

En el presente trabajo se pudo comprobar la presencia de los insecticidas 

clorantraniliprol y metoxifenozide en los sedimentos provenientes del sitio bajo FHC.  El 

insecticida clorantraniliprol pertenece a la clase de las diamidas antranílicas, y es utilizado 

para el control de plagas. Afecta la regulación de la contracción muscular de los insectos 

expuestos, al interferir con los receptores de rianodina, causando un letargo general y 

parálisis muscular, derivando eventualmente en su muerte (Bentley et al., 2010). En 

Uruguay se importa desde el 2012, y es utilizado en cultivos de soja, maíz, sorgo, 

manzana y durazno (OAN, 2022). Este insecticida se encuentra en la lista de PAN 

Internacional de Plaguicidas Altamente Peligrosos, donde se destaca su toxicidad para 

organismos acuáticos, y su alta persistencia en agua, suelo o sedimentos (Pesticide Action 

Network Internacional, 2021). Si bien no se encontraron trabajos que constaten la 

toxicidad de este insecticida sobre Boana pulchella, Bitschinski et al. (2024) reportaron 

efectos del clorantraniliprol, sólo y en mezclas, a nivel de la actividad enzimática y a nivel 

histológico en otra especie del género: Boana faber. De este trabajo se destaca que las 

mezclas de agroquímicos fueron más dañinas que los compuestos aislados, ya que 

generaron efectos más pronunciados en los grupos expuestos. Wei et al. (2014) evaluaron 

la toxicidad aguda de tres agroquímicos, entre ellos el clorantraniliprol en otra especie de 

anfibio. Estos autores reportaron un incremento en la mortalidad en larvas de 

Hoplobatrachus chinensis en función del aumento de las concentraciones de este 

insecticida. Además, constataron su efecto sinérgico con el acaricida-insecticida 

flubendiamida-abamectina. Por otra parte, Wei et al. (2022) evaluaron los efectos del 

clorantraniliprol y otros tres pesticidas sobre las larvas de Fejervarya limnocharis y 

Microhyla fissipes, y encontraron que las tasas de supervivencia y crecimiento 

disminuyeron en respuesta a la exposición a este insecticida. En cuanto al potencial efecto 

genotóxico del clorantraniliprol, Odetti et al. (2023) reportaron genotoxicidad y daño 

oxidativo en el ADN de Caiman latirostris expuestos a este pesticida. Finalmente, aunque 

no se encontraron trabajos que evalúen el efecto del clorantraniliprol sobre el 

comportamiento en vertebrados, Rodrigues et al. (2016) reportaron que la exposición a 

este insecticida afectó la alimentación y las actividades locomotoras de la planaria de agua 

dulce (Dugesia subtentaculata).  

En cuanto al metoxifenozide, también se trata de un insecticida, perteneciente al 

grupo de las diacilhidracinas. Actúa como un agonista del receptor de ecdisona, regulando 
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el crecimiento de los insectos al generar una muda precoz (IRAC, 2024). Se desconocen 

trabajos que se centren en evaluar posibles efectos tóxicos del metoxifenozide sobre 

anfibios, sin embargo, estudios realizados en mamíferos indican que este insecticida tiene 

una toxicidad aguda baja en ratas (EFESA, 2017). Además, se especifica que la 

probabilidad de que la sustancia sea genotóxica es baja y que no se observó potencial de 

neurotoxicidad. No obstante, se destaca que el riesgo agudo y crónico para los organismos 

acuáticos es alto (EFESA, 2017). Nuestros resultados aportan nueva evidencia de los 

efectos tóxicos de los pesticidas acumulados en los sedimentos de cuerpos de agua en 

sitios agrícolas sobre los anfibios que se desarrollan en agroecosistemas. 

 

6.1. Parámetros de las células sanguíneas (MN y ANE) 

A partir de los resultados de este estudio se pudo confirmar el potencial geno-

citotóxico de los contaminantes asociados a los sedimentos provenientes del sitio 

frutícola, ya que se observó un aumento en la frecuencia de MN y ANE en los distintos 

tratamientos con respecto al control (con la única excepción de T2).   

Los núcleos muescados (NN) fueron la aberración nuclear más frecuente, y se 

encontraron en todos los tratamientos con sedimentos del sitio bajo FHC en mayor 

frecuencia que en el control. Si bien el mecanismo que lleva a su formación es 

desconocido (Pollo et al., 2015), se asocian a citotoxicidad (Bolognesi et al., 2006), es 

decir, con efectos que inhiben la proliferación celular (Fenech et al., 2003). Tanto los 

núcleos ampollados (BbN) como los núcleos con forma de riñón (K), se encontraron en 

todos los tratamientos de sedimentos provenientes del sitio frutícola con mayor frecuencia 

que en el control. Se ha postulado que los núcleos ampollados tienen un origen similar a 

los micronúcleos y son considerados análogos genotóxicos de los mismos (Serrano-

García & Montero-Montoya, 2001), mientras que los núcleos en forma de riñón se 

corresponderían a posibles precursores de la formación de micronúcleos o células 

binucleadas (Harabawy & Mosleh, 2014). Al igual que los núcleos muescados, se asocian 

a citotoxicidad (Bolognesi et al., 2006). En cuanto a los eritroplátidos, Barni et al. (2007) 

plantea que su aparición puede constituir un mecanismo para aumentar la eficiencia del 

transporte de oxígeno al mejorar la relación superficie/volumen celular, particularmente 

en aguas contaminadas, esto es consistente con lo encontrado en este trabajo, ya que la 

frecuencia de eritroplástidos fue significativamente mayor en los tratamientos dónde las 

concentraciones de oxígeno disuelto fueron significativamente menores (T1 y T3).  Por 
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último, se ha propuesto que los núcleos lobulados (LbN), al igual que los núcleos con 

brote (BN), podrían originarse durante el proceso de eliminación del material hereditario 

excesivo. El exceso de ADN se ubicaría en la periferia del núcleo donde sería 

posteriormente eliminado por un mecanismo de extrusión que daría lugar a un 

micronúcleo. Sin embargo, la interrupción de este proceso derivaría en la generación de 

núcleos lobulados o núcleos con brote (Ruiz de Arcaute et al., 2021).  

Las altas frecuencias de MN y ANE en las larvas expuestas a sedimentos 

provenientes del sitio frutícola en comparación con el control, no solo actúan como 

señales de alerta temprana, sino que también pueden ser responsables de efectos adversos 

en niveles superiores de organización biológica. Los renacuajos que completan su 

desarrollo expuestos a contaminantes, son particularmente vulnerables a los efectos 

genotóxicos. Los xenobióticos pueden causar alteraciones en el material genético, como 

la modificación de estructuras nucleotídicas, que deriven en mutaciones, roturas de las 

hebras de ADN y/o el deterioro de la expresión génica. Lo que a su vez puede generar 

efectos indirectos al alterar enzimas y proteínas que forman parte de los procesos de 

transcripción del ARN o replicación del ADN (de Melo e Silva et al., 2024). La 

metamorfosis de los anfibios involucra intensos procesos de apoptosis, proliferación y 

diferenciación celular, por lo que eventuales errores que afecten el ADN durante el 

transcurso de su proceso metamórfico pueden propagarse a las células hijas, siendo 

capaces de dar lugar a malformaciones que posteriormente afecten su capacidad de 

reproducirse y sobrevivir (de Melo e Silva et al., 2024).  

 

6.2. Alteraciones en el comportamiento 

En cuanto a los resultados obtenidos para los biomarcadores comportamentales, 

no se observaron diferencias significativas en la velocidad de nado entre las larvas 

expuestas a sedimentos del sitio bajo FHC y las larvas del grupo control. Sin embargo, se 

observó una mayor frecuencia de natación anormal en T3 (sedimentos del tramo final de 

la Cañada). La mayor frecuencia de natación anormal sugiere un efecto neurotóxico (Tu 

et al., 2010), aunque se desconocen los mecanismos subyacentes. Un aumento en la 

frecuencia de nado irregular puede resultar en una mayor vulnerabilidad de los renacuajos 

frente a los depredadores (do Amaral et al., 2018), comprometiendo su capacidad de 

sobrevivir; y en una disminución en la alimentación, lo que a su vez genera efectos 

perjudiciales sobre el crecimiento y el desarrollo de los renacuajos (Bach et al., 2016). 
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Esos efectos cobran una importancia aún mayor considerando que la aptitud de los 

anfibios se ve en gran medida determinada en la etapa larvaria, en relación al tiempo en 

que completan su desarrollo y el tamaño que alcanzan en la metamorfosis (Smith, 1987). 

Por tanto, los efectos individuales sobre el comportamiento pueden repercutir en niveles 

superiores, ya que pueden influir en el reclutamiento de juveniles y generar cambios en 

la estructura poblacional local (Silva et al., 2020). 

 

En síntesis, tal como se esperaba, los sedimentos extraídos de la Cañada del Dragón, 

inmersa en una zona bajo intensa producción de fruticultura de hoja caduca, acumularon 

pesticidas utilizados en el manejo de estas plantaciones (clorantraniliprol y 

metoxifenozide), que resultaron tóxicos para los renacuajos de Boana pulchella. Las 

larvas de esta especie que se desarrollaron expuestas a los sedimentos extraídos de la zona 

frutícola, presentaron una mayor frecuencia de daño genético (delatado por la mayor 

frecuencia de MN y ANE), evidenciando un efecto genotóxico y citotóxico de los 

insecticidas acumulados en los sedimentos. A su vez, algunos renacuajos vieron alterada 

su actividad natatoria, exhibiendo más tiempo nado anormal, evidenciando un posible 

efecto neurotóxico.  

Con respecto a las variables fisicoquímicas del agua, aunque la exposición a altos 

niveles de conductividad constituye un factor de estrés para los anfibios (Chambers, 

2011), Boana pulchella ha demostrado ser tolerante a un rango de entre 150 y 800 µS/cm 

(Calderon et al., 2019), y la conductividad en los tratamientos fluctuaron entre valores de 

250 y 800 µS/cm. Por otro lado, los valores de pH en todos los tratamientos de 

mesocosmos se mantuvieron dentro de rango de 6.0 a 7.5, el cual no debería causar daño 

a la mayoría de los organismos acuáticos (Sparling, 2009). Por lo tanto, si bien la 

conductividad y el pH presentaron diferencias significativas entre tratamientos, estos 

parámetros no explicarían los efectos adversos observados en los renacuajos de Boana 

pulchella.  

Contrario a lo esperado, no se observó una mayor concentración de los insecticidas 

detectados, clorantraniliprol y metoxifenozide, aguas debajo de la Cañada del Dragón. 

Esto podría deberse a que, si bien los sitios de extracción de los sedimentos se encuentran 

en una misma cuenca hidrográfica, esta atraviesa diferentes plantaciones frutícolas, por 

lo que existen variaciones en cuanto al manejo de las mismas, y en la cantidad y tiempos 

de aplicación de los diferentes pesticidas. Por lo tanto, las diferencias de los efectos 
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observados entre T2 y T3 no se deben a una mayor concentración de los pesticidas 

detectados en dichas zonas. Las diferencias entre T1 y los demás tratamientos podrían 

deberse a que en los sedimentos pertenecientes a este tratamiento no se detectó 

clorantraniliprol, por lo que, en principio, los efectos observados podrían atribuirse al 

metoxifenozide. No obstante, no es posible descartar que los efectos observados sobre los 

renacuajos de Boana pulchella se deban, en parte, a la presencia de otros contaminantes 

que puedan llegar a la cañada y que no fueron analizados en este trabajo. Existen muchos 

excipientes de formulados comerciales de agroquímicos que generalmente son 

desconocidos, que podrían estar presentes en el sitio, e incluso ser más tóxicos que los 

propios ingredientes activos (Lajmanovich et al., 2014; Pereira et al., 2009). Sumado a 

esto, en análisis realizados entre diciembre de 2021 y marzo de 2022, se detectó la 

presencia de diclorodifeniltricloroetano (DDT), y sus productos de degradación 

diclorodifenildicloroetileno (DDE) y diclorodifenildicloroetano (DDD) en los tramos 

inicial, medio y final de la Cañada del Dragón (Riero com. pers., datos no publicados). Si 

bien no se analizó su presencia y concentración en los sedimentos utilizados en este 

experimento, se trata de compuestos altamente persistentes (Turusov et al., 2002) y se ha 

reportado previamente que causan efectos nocivos sobre los anfibios, como mortalidad, 

anomalías morfológicas y comportamentales, disrupción endocrina, alteraciones en el 

comportamiento reproductivo y en la capacidad de búsqueda de alimento (Cooke, 1972; 

Hoffmann & Kloas, 2016; Saka, 2009; South et al., 2019). No es posible descartar que 

los efectos observados en los tratamientos con sedimentos provenientes de sitios 

frutícolas, se deban en parte a la presencia de estos contaminantes no evaluados, y al 

posible efecto sinérgico o antagónico que puedan estar generando su mezcla con los 

insecticidas detectados: clorantraniliprol y metoxifenozide. En sistemas complejos, es 

difícil establecer una relación directa de causa-efecto con elementos específicos, además 

de que las interacciones sinérgicas o antagónicas entre sustancias pueden conducir a 

efectos difícilmente predecibles (Gauthier et al., 2004). 

 

7 -  Conclusiones y perspectivas 

En conclusión, se confirmó la persistencia de los insecticidas clorantraniliprol y 

metoxifenozide, en los sedimentos provenientes del sitio bajo FHC. Se pudo comprobar 

la toxicidad de estos sedimentos sobre larvas de Boana pulchella a distintos niveles de 

organización. En este sentido, la frecuencia de micronúcleos y otras aberraciones 
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nucleares, constatan el efecto genotóxico y citotóxico de los sedimentos contaminados, 

así como el aumento en la actividad anormal evidencia un posible efecto neurotóxico de 

los mismos. Es relevante destacar que, como se mencionó previamente, estos efectos 

pueden tener consecuencias a nivel poblacional, si interfieren con las tasas de 

supervivencia, desarrollo y crecimiento, y ecosistémico debido al rol central que poseen 

los anfibios en las comunidades.  

Por otra parte, los biomarcadores comportamentales, al carecer de especificidad, son 

ventajosos para evaluar contaminantes cuyos mecanismos de acción se desconocen 

(Peltzer et al., 2024), como es el caso del clorantraniliprol y metoxifenozide. Aun así, en 

investigaciones posteriores, para dilucidar los mecanismos de acción de estos insecticidas 

se propone implementar abordajes que involucren la evaluación de parámetros 

morfológicos, como alteraciones a nivel de la aleta caudal (Silva et al., 2020), y 

enzimáticos, como la actividad de la acetilcolinesterasa (Peltzer et al., 2019), que pueden 

explicar la alteración del comportamiento de los renacuajos. 

Una vez más, se constata la efectividad de Boana pulchella como organismo de 

prueba en investigaciones ecotoxicológicas (ej. Agostini et al., 2010; Riero et al., 2024; 

Sansiñena et al., 2018). En particular, se remarca su utilidad como bioindicador en 

investigaciones que se centren en evaluar posible toxicidad asociada a sedimentos, ya que 

al poseer larvas bentónicas (Santos, 2022), se desarrollan estrechamente asociadas a estos. 

El abordaje experimental utilizado fue adecuado para evaluar los efectos tóxicos de los 

contaminantes en contexto similar al del entorno natural. No obstante, la incapacidad de 

establecer relaciones causa-efecto, es una de las grandes limitantes de este abordaje 

experimental. Esta falta se vuelve más evidente cuando hay poca evidencia previa de los 

efectos de los insecticidas sobre los anfibios. Los trabajos que evalúan los efectos del 

insecticida clorantraniliprol sobre anfibios son escasos. Para el caso del metoxifenozide 

se carece de estudios que evalúen sus efectos tóxicos sobre los anfibios. En consecuencia, 

es recomendable llevar a cabo bioensayos de exposición aguda y crónica que permitan 

determinar parámetros toxicológicos relevantes para estos pesticidas - tales como la 

concentración letal media, las concentraciones sin efecto observado, y con efecto 

observado más baja y establecer relaciones causa-efecto mediante ensayos de toxicidad 

aguda y crónica (Peluso, 2021). Además, dado el posible efecto sinérgico entre ambos 

contaminantes y a que ya se ha reportado la capacidad del clorantraniliprol para 

interactuar con otras sustancias, potenciando su toxicidad (ej. Bitschinski et al., 2024), 

sería relevante realizar bioensayos de exposición a mezclas de ambos insecticidas.  
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Finalmente, se destaca la importancia de continuar estudiando la potencial toxicidad 

asociada a los sedimentos, ya que los contaminantes pueden acumularse en estos aun 

cuando sus concentraciones en el agua puedan ser indetectables (Arocena, 2016), 

generando efectos adversos en los organismos acuáticos. En base a esto, se recomienda 

enfáticamente monitorear la contaminación de sedimentos en sitios frutícolas y zonas 

aledañas, y elaborar planes de gestión que consideren la toxicidad asociada a sedimentos 

con el fin de proteger un grupo que actualmente enfrenta serios problemas de 

conservación como lo son los anfibios.   
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