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Resumen 

Los mamíferos marinos que habitan en áreas costeras son vulnerables a los 

elementos traza, ya que los ecosistemas marinos pueden tener un importante aporte 

debido a la cercanía de áreas urbanas o industrializadas. La medición  de elementos 

traza en organismos asociado a la señal de isótopos estables, permite conocer el 

destino de éstos en el ecosistema. En la costa uruguaya habitan 2 especies de 

pinnípedos: Otaria flavescens y Arctocephalus australis, que presentan segregación 

trófica y por lo tanto distinta exposición a elementos traza desde su dieta. El 

objetivo de este estudio fue determinar las concentraciones de Al, As, Cd, Cr, Cu, 

Fe, Mn, Ni, Se, Pb y Zn,  en dientes caninos de ambas especies a lo largo de 70 

años y asociarlo con  sus hábitos y posición trófica. Se realizaron modelos lineales 

generalizados considerando el 
15

N, 
13

C, edad, sexo y año promedio de vida como 

variables explicativas. En el caso de los elementos esenciales no se encontró 

ninguna asociación con dichas variables, por lo que serían elementos característicos 

de la dentina muy conservados entre especies y sexos en los últimos 70 años. En lo 

que respecta al Cu, Cr, Pb y Cd se encontraron distintas asociaciones. La 

concentración de Cu y Pb fue explicada por el  
13

C, siendo mayores en individuos 

costeros debido a un probable aporte antrópico. A su vez, las mayores 

concentraciones del Pb y Cr se asociaron con mayores 
15

N: individuos de ambas 

especies que ocupan mayor posición trófica presentaron mayores concentraciones. 

O. flavescens presentó mayores concentraciones de éstos 3 elementos por sus 

hábitos costeros y mayor posición trófica. El Cd presentó mayores concentraciones 

en individuos de ambientes más pelágicos, principalmente A. asutralis por la 

vectorización de  Cd a través de los calamares y en menor medida en individuos de 

O. flavescens. En el análisis histórico, el Cr presentó un máximo en la 

concentración en la década de 80’ coincidente con el auge de las curtiembres, su 

principal fuente de aporte antropogénico. Los resultados del presente trabajo 

destacan el potencial de la dentina como matriz para el estudio de la exposición 

ambiental de acuerdo a los hábitos y posición trófica, permitiendo realizar 

comparaciones temporales a gran escala.  
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Introducción 

Los mamíferos marinos, ya sean depredadores tope o no, tienen un rol fundamental 

en la estructura y dinámica de las comunidades debido a su tamaño corporal y 

abundancia (Bowen 1997,  Estes et al. 1998, Gotelli & Ellison 2006, Weise et al. 

2010). Debido a sus rasgos de historia de vida como longevidad, madurez tardía y 

bajas tasas reproductivas, son sensibles al impacto antropogénico (Fair & Becker 

2000). Este impacto puede ser de distinta naturaleza: la competencia por los 

recursos alimentarios con las pesquerías, solapamiento en el uso del hábitat, caza 

directa y la degradación de su hábitat, entre otros (Bowen 1997, Yodzis 2001, 

Mattiopoulos et al. 2008,  Jamiska et al. 2011).  

Más del 80% de la humanidad habita en ambientes costeros y la dependencia de los 

recursos de estos ecosistemas marinos es aún más amplia (Inda et al. 2011). Por  tal 

razón es fundamental conocer la variabilidad natural de los sistemas costeros y 

monitorear el impacto humano en vista de prácticas sustentables de manejo. Las 

áreas costeras son los ecosistemas marinos más dinámicos y amenazados por el 

impacto antropogénico (Halpern et al.  2007,  2008). Debido a su cercanía a las 

áreas urbanas o industrializadas son vulnerables al aporte de elementos traza 

(Fowler 1990, Habran et al. 2012). Estos elementos traza se clasifican de acuerdo a 

su funcionalidad (Skoch 1990) en esenciales y no esenciales. Los primeros juegan 

un papel importante en el metabolismo de los organismos, y son necesarios en 

cantidades mínimas pero se pueden tornar tóxicos una vez que rebasan cierta 

concentración (e.g. cobalto, manganeso, selenio y zinc; Ando et al. 2005). Un 

segundo grupo está formado por elementos no esenciales que presentan alta 

toxicidad a bajas concentraciones (e.g. arsénico, cadmio, plomo y mercurio). Estos 

no desempeñan funciones biológicas normales y su presencia en los tejidos puede 

reflejar el contacto con un ambiente contaminado por actividades antropogénicas o 

un aumento de la concentración por actividades naturales (Evans et al. 1995).  

Libes (2009) caracteriza el aporte natural de elementos traza, desde ríos como la 

principal vía de entrada a los océanos, ya sea como elementos particulados o 

disueltos. A su vez durante actividades mineras, se expone la superficie de la roca 

por lo que algunos elementos se movilizan mediante lixiviado en periodos de lluvia, 

otros se volatilizan. También menciona que aquellos como Cd, Pb, Cu, As, Ni son 
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introducidos a los océanos como el resultado de las emisiones durante la quema de 

combustibles fósiles en automóviles y centrales eléctricas, dichas emisiones 

superan ampliamente las emisiones naturales. Otro aporte de elementos traza puede 

ser a través de la deposición de desechos, explosiones o ciertas pérdidas desde 

estructuras metálicas. 

Los elementos traza pueden afectar a los organismos vivos debido a su toxicidad 

potencial, en los que pueden ocurrir procesos de bioacumulación. Dichos procesos 

ocurre cuando un organismo absorbe un compuesto a una tasa mayor a la que es 

excretada (Zhou et al. 2008). Los elementos bioacumulados se transfieren 

principalmente a través de la trama trófica desde los organismos que ocupan 

posiciones bajas hacia los depredadores tope (Das et al. 2000). La medición directa 

de elementos traza en organismos puede proveer datos sobre la disponibilidad, la 

movilidad y el destino en el ambiente de un elemento en el ecosistema (Kurucz et 

al. 1998). La bioacumulación y la exposición prolongada a contaminantes 

inorgánicos podrían representar una amenaza para la salud y viabilidad de los 

mamíferos marinos (Fair & Backer 2000). Algunos autores sugieren que la 

acumulación de elementos traza y otros contaminantes (bifenilos policlorados) 

podría estar relacionado con el declive poblacional en belugas (Becker & Krahn 

2000). La presencia de determinados niveles de elementos traza en mamíferos 

marinos puede utilizarse como un indicador de un proceso de contaminación en el 

ambiente que habitan (Gerpe et al. 2002).  

Se han encontrado  altas concentraciones de Pb, Hg, Cd, Cu, Zn y Cr en mamíferos 

marinos, tanto en órganos como en hueso y diente (Evans et al. 1995, O´Shea 1999, 

Ando et al. 2005, Panebianco et al. 2012). Dichas concentraciones son difíciles de 

interpretar ya que los hábitos alimenticios y otros aspectos del nicho ecológico, 

como áreas de alimentación y diferentes estrategias entre sexos, son factores 

importantes que condicionan la acumulación de elementos traza (Marcovecchio & 

Gerpe 1994, Jakimska et al. 2011, Habran et al. 2012).  Las interpretaciones 

también se dificultan porque cada órgano o matriz analizada integra distintos 

periodos de tiempo de acuerdo a características del elemento y de la propia matriz 

analizada (Fair & Becker 2000, Ando et al. 2005, Bjerregaard et al. 2015).  Diente 

y hueso son matrices calcificadas. Es posible que los tejidos calcificados expuestos 

a elementos traza los acumulan durante su fase de formación, siendo matrices 
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resistentes y estables (Robinowitz et al. 1993, Klevezal 1996, Brown et al., 2002, 

Falla-Sotelo et al.  2005, Outridge et al. 2005, Webb et al. 2005, Aubail et al. 2010, 

Kamberi et al. 2012). Existen 3 mecanismos principales de deposición de los 

elementos traza en hueso (Pirest 2004) que podrían ser muy similares en la dentina, 

siendo su formación y su funcionamiento muy similares (Levine 2011). Los 

elementos traza pueden incorporarse a la superficie por intercambio heteroiónico 

con el calcio en los cristales de hidroxiapatita, principalmente en la cubierta de 

hidratación de los cristales (Neuman & Neuman 1958, Farlay & Boivin 2012). Un 

intercambio heteroionico hace referencia a que un ion Calcio o fosfato es 

reemplazado en los cristales de hidroxiapatia por un ion de otro elemento. El 

intercambio iónico en la cubierta de hidratación probablemente sea un precursor 

necesario para el intercambio con la estructura cristalina, siendo un intercambio 

reversible (Priest 2004).  Los iones divalentes sustituyen al Ca
2+

, mientras que los 

trivalentes reemplazan los iones fosfato (Wakamura et al. 2000). El segundo 

mecanismo implicaría  que los elementos traza co-precipiten con el calcio en los 

sitios de formación de hueso y se incorpore a la estructura de los cristales de 

hidroxiapatita en formación (Blumenthal 1990, Priest 2004) donde quedan fijados. 

Por último, los elementos traza pueden estar unidos a componentes orgánicos como 

los glucosaminoglicanos y glicoproteínas, entre otros, proteínas también presentes 

en la dentina (Triffitt 1985, Priest 2004). Las matrices calcificadas debido a su baja 

tasa de remoción son integradoras de largo tiempo (Evans et al. 1995, Martínez-

García et al. 2005, Kamberi et al. 2012). Particularmente en el caso de los dientes, 

cada año se depositan capas de dentina, por lo que el análisis global permite 

reconstruir la composición elemental del individuo a lo largo de toda su vida 

(Hobson & Sease, 1998).  

Para entender el destino de los contaminantes y elementos traza y su impacto en el 

ecosistema marino, es esencial el conocimiento de la trama trófica y de los ciclos 

biogeoquímicos de los elementos (Van de Vijver et al. 2003). Los estudios de 

isótopos estables han crecido en importancia en estudios en ecología (Dehn et al. 

2006 a). Los isótopos son átomos de un mismo elemento que difieren en el número 

de neutrones presentes en el núcleo, un número extra de neutrones produce cambios 

sutiles entre las distintas formas químicas de un elemento. Esta diferencia en el 

número de neutrones altera la masa de los átomos, teniendo así isotopos pesados y 
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livianos. Los isótopos pesados requieren más energía para las reacciones químicas, 

por lo que se produce un fraccionamiento entre ambas formas, i.e. las livianas se 

eliminan de los tejidos y las formas pesadas se acumulan (Fry 2006). Generalmente 

ocurre que los isótopos experimentan un fraccionamiento a lo largo de la red trófica 

donde los depredadores muestran valores isotópicos más altos que los de sus presas 

(Owens 1987). Los isótopos pesados de la presa se acumulan  en los consumidores, 

produciéndose un enriquecimiento sistemático en cada nivel trófico, siendo éste 

fraccionamiento más notorio en el caso del nitrógeno (Kelly 2000). Así, el 





15𝑁   
14𝑁   

permite inferir el nivel trófico de un consumidor (De Niro & Epstein 

1981) y la posición y amplitud trófica de los organismos (Post  2002). Por otra 

parte, la razón de los isotopos de carbono 


C ( 
13𝐶    
12𝐶     

 ) da cuenta del origen de 

fuentes de materia orgánica que circulan en el ecosistema. Se debe a fenómenos 

como la concentración de CO2 disuelto en el agua de mar, que a su vez está 

asociada a la temperatura, la composición de las presas y la tasa de crecimiento del 

fitoplancton y de macrófitas bentónicas (Michener & Schell 1994, Goericke & Fry 

1994). Así, permite distinguir entre tramas tróficas con fuente de carbono béntonica 

o pelágica y costera u oceánica (Burton & Koch 1999), debido a las diferencias 

encontradas en la señal de C de la base de la trama trófica (Hobson et al. 1995). Los 

ambientes costeros o bentónicos se encuentran más enriquecidos, por lo que la 

señal de 
13

C es mayor que en los pelágicos (Burton & Koch 1999). La mayor 

ventaja de ésta técnica radica en que la información que provee está asociada al 

alimento asimilado y no solo al ingerido. Los isótopos estables son una herramienta 

muy útil para trazar las rutas de energía y material a través de los ecosistemas a 

diferentes escalas (Hobson & Sease, 1998, Vander Zanden & Fetzer 2007). El 

hueso y los dientes  también son matrices integradoras de las relaciones isotópicas a 

largo plazo debido a su baja tasa de remoción (Hirons et al. 2001). 

Actualmente existen pocos estudios que reporten la concentración de elementos 

traza en dientes de mamíferos marinos, pero los resultados han sido suficientes para 

destacar la potencialidad de la matriz (Yammamoto et al. 1986, Outrigde et al. 

1997,  Ando et al. 2005, Kinghorn et al. 2008). Los elementos traza más estudiados 

han sido Pb, Cd, Fe, Se y Hg, ya sea por su abundancia en dicha matriz o por su 

interés ambiental (Yammamoto et al. 1987, Kinghorn et al. 2008). Adicionalmente  



9 
 

son pocos los trabajos que analizan dichas concentraciones en relación con isótopos 

estables de C y N como aproximaciones de la dieta para determinar los mecanismos 

de incorporación de éstos elementos traza (Woshner et al. 2001a y b, Das et al. 

2003a y 2004, Outridge et al. 2005, Kinghorn et al. 2008). 

En la costa uruguaya habitan dos especies de pinnípedos, el león marino 

Sudamericano, Otaria flavescens (Shaw, 1800) y el lobo fino Sudamericano, 

Arctocephalus australis (Zimmermann, 1738) (Vaz-Ferreira 1981). Las poblaciones 

de ambas especies actualmente presentan tendencias contrastantes (Paez 2006). En 

1953 ambas especies contaban con aproximadamente 30.000 individuos. Hoy en 

día, la población de lobo fino presenta alrededor de 350.000 individuos y una 

tendencia creciente, mientras que la de leones marinos se ha reducido a un tercio de 

su tamaño (12.000 individuos aproximadamente) y continua disminuyendo (Páez  

2006, DINARA 2012). En cuanto a las áreas de alimentación y posición trófica, se  

ha encontrado una segregación espacial: los leones marinos se alimentan en áreas 

costeras (Vaz Ferreira 1981, Franco-Trecu et al. 2012, 2014, Riet-Sapriza et al. 

2013) y los lobos finos lo hacen principalmente fuera de la plataforma continental, 

aunque también se alimentan en el Río de la Plata (Vaz-Ferreira 1981, Vales et al. 

2013). Ambas especies de pinnípedos poseen dietas ictícolas y los lobos finos 

incluyen en su dieta una importante proporción de calamares y peces pelágicos 

(Naya et al. 2002, DINARA 2012, Franco-Trecu et al. 2012, Vales et al. 2013). 

La salud de la costa uruguaya ha sido clasificada como de medio-alto impacto 

humano (Halpern et al. 2007). En el Rio de la Plata, se han encontrado altas 

concentraciones de elementos traza tanto en sedimento como en agua, siendo 

notorio el aumento de éstos en las últimas décadas, relacionado con la creciente 

urbanización (Carsen 2002, Marcovecchio & Ferrer 2005, García-Rodríguez et al. 

2010, La Cola et al. 2015). La presencia de dos grandes capitales, Montevideo y 

Buenos Aires, implica un gran impacto en el ecosistema por la deposición de 

residuos antropogénicos y efluentes industriales que transportan elementos traza 

(Gil et al. 1999,  Viana et al. 2005). El puerto de Montevideo y sus alrededores 

presentan niveles de metales considerados tóxicos (Muníz et al. 2004). En la costa 

de Montevideo se han detectado elevadas concentraciones de Zn en órganos y/o 

músculo de peces bentónicos como la corvina (Micropogonias furnieri) y la brótola 

(Urophycis brasiliensis) (Viana et al. 2005). Ambas especies son presas de los 
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pinnípedos que habitan en la costa uruguaya (Naya et al. 2002). Por otro lado, el 

Cd, un elemento potencialmente tóxico, se acumularía naturalmente en calamares 

(Bustamante 1998, Gerpe et al. 2000, Pierce et al. 2008), importante ítem de la 

dieta de A. australis. Los metales presentes en los sedimentos no son degradados 

pudiendo acumularse localmente, o ser transportados largas distancias (Marchand et 

al. 2006), encontrándose elevadas concentraciones de Cd y Pb en riñón e hígado de 

pinnípedos y franciscanas (Pontoporia blainvillei) de nuestras costas y de 

Argentina (Gerpe et al.  2006, Tagliamonte 2009, Foglia 2013).  

Debido a las tendencias contrastantes en ambas especies de pinnípedos, sus hábitos 

tróficos distintos y por lo tanto, el potencial aporte diferencial de elementos traza, el 

objetivo general de este estudio fue analizar la composición elemental en dientes 

caninos de ambas especies en relación a su señal de isótopos de C y N desde 1940-

2013. Es una matriz resistente y que permitió realizar comparaciones en el tiempo 

para detectar si han ocurrido cambios en el aporte de elementos elementos traza. 

Hipótesis:  
- Ambas especies de pinnípedos presentarán un aumento progresivo en las 

concentraciones de elementos traza en dientes desde 1940 hasta la actualidad, 

debido a que esta  misma tendencia se ha encontrado en rasgos generales en 

sedimentos de Montevideo y a la creciente urbanización de 2 capitales cercanas 

(Montevideo y Buenos Aires) que pueden aportar grandes concentraciones de éstos 

elementos.  

- O. flavescens se verá más expuesta a metales que A. australis debido a sus hábitos 

costeros. Se espera encontrar mayores concentraciones de metales y mayores 

valores de 
13

C que en A. australis.  

- A. australis presentará una mayor concentración de Cd en los dientes caninos, 

debido a que los calamares son un ítem importante en su dieta. Se predice que  

dichas concentraciones mayores coincidirán con 
13

C correspondiente a hábitos 

pelágicos, o sea una señal isotópica más empobrecida de éste elemento. 
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Objetivos específicos:  
1) Analizar las concentraciones de elementos traza: As, Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, 

Pb, Se y Zn en dientes de O. flavescens y A.australis  en una serie histórica que 

cubre en los últimos 70 años. 

2) Comparar las concentraciones de elementos traza en ambas especies de 

pinnípedos en relación a las zonas donde se alimentan y su posición trófica (
13

C y 


15

N). Considerando otras variables que pueden afectar la concentración de 

elementos traza como el sexo y la edad de los individuos. 
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Materiales y Métodos  

Este estudio se realizó en base a la extracción y colecta de dientes en machos y 

hembras de O. flavescens y A. australis a partir de colecciones científicas y de 

ejemplares varados en diversos puntos de la costa Uruguaya. Se analizaron 33 

muestras pertenecientes a O. flavescens y  58 a A. australis.  Se determinó la edad y 

el sexo. Posteriormente, se extrajo dentina para la determinación de elementos 

traza. Adicionalmente se determinó la señal de C y N en el colágeno dental. Debido 

a que los dientes constituyen parte del tejido óseo, el análisis de su matriz permitió 

un registro histórico continuo de 7 décadas, desde 1940-2013. 

Los dientes caninos correspondientes 1940-2011 pertenecen a las colecciones 

científicas del Museo Nacional de Historia Natural y de la Facultad de Ciencias 

(UdelaR). Los  ejemplares colectados en 2012 y 2013  fueron obtenidos en salidas 

de campo a zonas aledañas y en las colonias de pinnípedos (Isla de Lobos, Punta 

del Este, Cabo Polonio, Valizas, Aguas Dulces) y de manera oportunista en 

Montevideo.  

Se determinó el sexo de los individuos mediante morfometría lineal de caninos 

superiores, según la metodología establecida por Lowry & Folk (1990) para un león 

marino de California, Zalophus californianus y elegida por Molina-Schiler & 

Pinnedo (2004) como la más adecuada para A. australis. Se utilizó un análisis 

discriminante para obtener la mayor probabilidad de agrupación a un sexo, a partir 

de las medidas morfométricas. La edad fue determinada mediante el conteo de las 

capas anuales de crecimiento, para ello los dientes fueron cortados por el eje antero-

posterior con una sierra de baja velocidad Isomet con un disco de diamante. Luego 

se contaron las capas de crecimiento por contraste de luz o con lupa. Los individuos 

muestreados fueron aquellos que tenían al menos 4 años de edad, ya que a partir de 

ese año alcanzan un tamaño muy cercano al del adulto (Rosas et al. 1993, Lima & 

Páez 1995), pero sobretodo porque su dieta no presenta diferencias significativas 

con el resto de las edades, salvo los cachorros que no fueron considerados  en este 

estudio (Szteren, datos no publicados) (Anexo Fig. 1). Excepcionalmente se 

muestrearon algunos individuos juveniles, de 2 y 3 años pertenecientes a algunas 

décadas pasadas en que el número de individuos adultos era muy escaso, de todas 

formas, su dieta no presenta diferencias notorias. Se muestrearon todos los 
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individuos pertenecientes a O. flavescens alojados en las colecciones que 

cumplieron con este criterio (Anexo Fig. 2).  

Para determinar los perfiles de C y N se obtuvieron muestras de dentina de cada 

banda de crecimiento para cada individuo utilizando un taladro de alta precisión 

MicroMill System en el Laboratorio de Ecología de Pinnípedos “Burney J. Le 

Boeuf” del CICIMAR, Instituto Politécnico Nacional, La Paz, México. Para aislar 

el colágeno dental, la dentina colectada se desmineraliza con ácido clorhídrico 

(10%). Las muestras de colágeno dental (1 mg) se encapsularon y se enviaron a la 

Universidad de California, Davis, EE.UU. para el análisis de 
13

C y 
15

N en un 

espectrómetro de masas de razones isotópicas. La proporción de isótopos estables 

de un elemento se representa como δ, en relación a un estándar, según la ecuación 

propuesta por De Niro & Epstein (1978):  

δ
15

N o δ
13

C = 1000((R muestra / R estándar) -1) 

donde Rmuestra y Restándar son las razones entre 
13

C/
12

C ó 
15

N/
14

N de la muestra y el 

estándar respectivamente. Las unidades de medida se expresan en partes por mil 

(‰) y los estándares internacionalmente reconocidos son la Pee Dee Belemnita 

PDB para carbono y el nitrógeno atmosférico N2 para el nitrógeno. Los análisis de 

isótopos estables y la determinación de la edad fueron realizados anteriormente, en 

el marco del proyecto “Pinnipedos como bioindicadores de cambios en el 

ecosistema costero uruguayo: un estudio a largo plazo basado en isótopos estables”. 

Cuyos responsables fueron D. Szteren y D. Aurioles-Gamboa 

Análisis de elementos traza 

Para realizar a la determinación de elementos traza en una primera etapa se limpió 

una hemi-mitad de cada canino, seguida de la extracción de la dentina y su 

posterior digestión ácida para el análisis en un espectrómetro de masas.  

Se procedió a la limpieza de una hemi-mitad de cada canino, siguiendo el protocolo 

establecido por Shafer et al. (2008) para eliminar la contaminación  debido al 

almacenado de los dientes. Para ello, se realizó una lixiviación secuencial, lavado 

con peróxido de hidrógeno (50%), acetona y por último, con ácido nítrico (0,1 N). 

Cada etapa de lavado fue seguida de un enjuague de la muestra con agua miliQ. A 

continuación, los dientes se secaron en estufa durante 1 hora a 60°C.  
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Posteriormente, se extrajo aproximadamente 200 mg de dentina de cada muestra 

utilizando una piedra de diamante y un micro-motor manual a baja velocidad 

(Saeyang Marathon) en los laboratorios del Centro Universitario Regional Este 

(CURE), Maldonado. Durante dicha extracción se muestreó de forma unifroma 

todas las bandas de crecimiento, evitando la capa fetal. Finalmente, las muestras se 

digirieron en 2 ml de ácido nítrico ultra puro durante 24 horas en el laboratorio de 

Ciencias Ambientales de la Universidad Estadual du Norte Fluminense, Rio de 

Janeiro Brasil. Finalmente, se determinó la concentración de Al, As, Cd, Cu, Cr, Fe, 

Mn, Ni, Pb, Se y Zn. El criterio de selección se basó en el hecho de que muchos de 

éstos elementos se encuentran frecuentemente en áreas urbanizadas (Poleto et al. 

2009). Para  la determinación de la concentración de elementos traza se utilizó un 

espectrómetro de Masas con fuente de Plasma de Acoplamiento Inductivo (ICP-

MS, por sus siglas en inglés, 7500 CX Agilent Technologies Tokyo, Japón) en el 

laboratorio de Absorción Atómica en la Universidad Pontifica Católica do Rio de 

Janeiro, Brasil (Webb et al. 2005, Shafer et al. 2008). La principal ventaja del ICP-

MS es la alta sensibilidad en relación a otros métodos, siendo la herramienta ideal 

para el análisis de elementos traza acumulados en organismos, ya habiéndose 

utilizado en  diente (Lee et al. 1999, Webb et al. 2005), las determinaciones pueden 

ser en hasta en ng/g.  Las condiciones y parámetros de funcionamiento se muestran 

en la Tabla 1. El material de referencia certificado fue CRM NIST 1400 (ceniza de 

hueso). Las concentraciones se calcularon usando blancos y una estandarización 

interna de Rodio  (
103

Rh). El peso seco de las muestras fue calculado en base a una 

corrección de un 3% de humedad. Dicho valor fue determinado mediante una 

prueba de secado de 5 muestras que fueron sometidas a el mismo protocolo. Se 

secaron en estufa 60°C  en períodos de 12 horas hasta alcanzar la estabilidad del 

peso. En todos los casos la reducción de la masa fue de un 3%. 
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Tabla 1. Condiciones de funcionamiento y parámetros del ICP-MS utilizado para el 

análisis de elementos traza en dentina de pinnípedos. 

Condiciones de funcionamiento 

Potencia RF (W) 1500 

Ar Plasma (L min
-1

) 17 

Ar Auxiliar (L min
-1

) 1 

Ar Nebulización (L min
-1

) 0,86 

Flujo de muestra (mL min
-1

) 1 

Conos Niquel 

Réplicas 5 

Operación del detector Modo Dual 

Tipo de Nebulizador Concéntrico 

 

Condiciones del análisis elemental 

La calidad de los análisis elementales se comparó con el material de referencia, en 

la Tabla 2 se muestran los valores certificados y de recuperación del análisis, así 

como los límites de detección para los elementos analizados. Las mediciones de la 

concentración de hierro se realizaron con las muestras diluidas 5 veces. Para poder 

realizar los análisis estadísticos en  aquellas muestras que se encontraron por debajo 

del límite de detección, se consideró la mitad del límite de detección del ICP-MS 

para cada elemento (Sánchez-Chardi et al. 2007, Dehn et al. 2006 a y b). 

Únicamente en el caso del As, más de la mitad de las muestras se encontraron por 

debajo del límite de detección por lo que no se analizó la variación 

estadísticamente. En el resto de los elementos se encontraron como máximo 3 

observaciones por debajo del límite de detección. 
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Tabla 2. Concentración de elementos traza en el estándar certificado (CRM NIST 1400), 

valores de recuperación durante el análisis y límite de detección en µg.g
-1

. En el caso del Cr 

y el Ni el NIST 1400 no cuenta con valores de referencia. 

Elemento Valor Certificado  

µg.g
-1 

Valor de Análisis  

µg.g
-1 

Límite de detección 

µg.g
-1 

Al 530 519 0,095 

Cr --- 2,9 0,005 

Mn 17 17,3 0,005 

Fe 660 ± 27 646 38,4 

Ni --- 0,5 0,020 

Cu 2,3 2,24 0,055 

Zn 181 ± 3 179 0,008 

As 0,4 0,42 0,002 

Se 0,08 0,077 0,030 

Cd 0,03 0,031 0,0005 

Pb 9,07 ± 0,12 8,98 0,001 

 

Análisis de datos 

En una primera etapa se analizó la concentración de cada elemento traza entre 

especies, a modo de análisis descriptivo. Para ello, se realizó un Test de t, ya que la 

concentración de los elementos traza en la escala medida o logarítmica cumplieron 

con los supuestos de normalidad y homogeneidad de varianzas. Para verificar los 

supuestos se utilizó el test de Kolmogorov-Smirnov y Levene respectivamente. 

Posteriormente, se promediaron los datos isotópicos de cada capa de crecimiento 

(excluyendo la capa fetal), obteniéndose un valor por individuo, dato que fue 

asociado con sus correspondientes concentraciones  de elementos traza.  Con el fin 

de comparar las concentraciones de los elementos traza en función de 
13

C, se 

corrigió la señal de carbono por el efecto Suess. Dicho efecto es el cambio en la 

proporción entre el  
13

C y 
12

C debida al aumento del CO2, proveniente de la quema 

de combustibles fósiles, lo que implica una caída sistemática de la señal del δ13C 

aproximadamente desde 1950 hasta la actualidad. Ésta disminución constante se ha 

reportado en estudios históricos de cetáceos y pinnípedos (Francey et al. 1999, 

Cullen et al. 2001, Newsome et al. 2007, Hanson et al. 2009, Matthews & Ferguson 
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2014, Zenteno et al. 2014), como: 
13

C corregido = 
13

C – (0,02 x años trascurridos 

desde la mitad de la vida hasta 2013).  Las presas costeras de ambas especies 

presentan valores de -15,38‰ ± 0,69‰ y 16,42‰ ± 0,63‰ para 
13

C y 
15

N 

respectivamente. Mientras que las presas pelágicas presentan valores de -18.01‰ ± 

0,67‰  para  
13

C y 14,27‰ ± 0,92‰  para 
15

N (Franco-Trecu et al. 2012) 

La concentración de cada elemento traza se modeló con un Modelo Lineal 

Generalizado (GLM, por las siglas en inglés) utilizando el software R 

(Development Core Team 2011), e incluyendo como posibles variables explicativas 

la señal de 
15

N, 


C, edad, año promedio de vida y sexo. El año promedio de vida 

fue estimado como el año al que se corresponde la mitad de la vida del individuo, 

calculado como: 𝑎ñ𝑜 𝑑𝑒 𝑐𝑜𝑙𝑒𝑐𝑡𝑎 −
𝑒𝑑𝑎𝑑

2
. En caso que el ejemplar haya vivido un 

número impar de años se lo asigna al año siguiente, como el año promedio de vida. 

La variable especie no fue incluida en los modelos debido a que O. flavescens y A. 

australis presentan segregación trófica (Franco-Trecu et al. 2012 y 2014, Drago et 

al. 2015) que se refleja en ambas firmas isotópicas a nivel histórico (Szteren datos 

no publicados),  por lo que sería una variable redundante. Por tal razón, se optó por 

utilizar las firmas isotópicas que estén estrechamente relacionadas con los hábitos y 

posición  tróficas. Adicionalmente, las especies presentan cierta superposición tanto 

en la señal de C como la de N que permitió analizarlas en conjunto. La variable de 

respuesta es la concentración de cada elemento traza en cada GLM. Para todos los 

elementos se realizaron análisis exploratorios utilizando gráficos XY, de cajas y 

bigotes y matrices de correlación, permitiendo ver la forma y el grado de la 

asociación posible entre la variable de respuesta y las variables explicativas 

continuas, así como también la interacción entre variables (ver Anexo). Se analizó 

específicamente la variación temporal de la concentración de cada elemento traza 

para cada una de las especies. De esta forma, se buscaron grandes tendencias en el 

tiempo, de modo de incluir el año promedio de vida como variable explicativa de la 

concentración de cada elemento traza, con la forma apropiada para dicha asociación 

(ver Anexo). A partir de los resultados obtenidos en dichos análisis exploratorios, 

se partió del GLM más complejo hacia el más simple, utilizando el criterio de 

información de Akaike (AIC). La concentración de cada elemento presentó 

distribución normal o log-normal, por lo que la familia de distribución escogida en 
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el GLM fue gausiana y la función de conexión identidad. En todos los casos el 

ajuste del modelo se evaluó mediante el análisis de residuales. Para todos los 

parámetros del GLMs del presente trabajo, los niveles de significancia se muestran 

con asteriscos: p<0.05 con *, p<0.005 ** y p<0.001 ***.  

En caso de que la concentración de los elementos traza analizados no retuvo la 

variable edad,  ni el tiempo como variable explicativa, se analizaron los residuales 

de los modelos escogidos en función de la variable edad y año promedio de vida, 

con el fin de encontrar alguna tendencia no lineal no considerada. En ninguno de 

los modelos escogidos debió reconsiderarse agregar alguna de éstas variables.  
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Resultados 

Caracterización de elementos traza en la dentina de Otaria flavescens y 

Arctocephalus australis 

Ambas especies de pinnípedos presentaron concentraciones relativas muy similares 

de todos los elementos traza, siendo el Fe el elemento presente en mayor 

concentración, seguido por el Zn, Al y Ni (Tabla 3). En A. australis la 

concentración de Zn fue significativamente mayor que la de O. flavescens (Tabla 

3). A. australis presentó el siguiente orden en base a sus concentraciones relativas 

de: Mn > Cu> Se> Cr> Pb> Cd, mientras que en O. flavescens el Cu presentó 

mayor concentración promedio que el Mn. Por su parte, O. flavecens la 

concentración media de Pb superó la media de Se. Los elementos restantes 

presentaron las mismas concentraciones relativas entre especies (Se > Cr > Cd). La 

concentración  media y el rango de variación de los elementos traza se encontró 

muy conservada entre especies, salvo el caso del Cu, Pb y Cd. Además, la 

concentración  de Pb y Cu fue significativamente mayor en O. flavescens, mientras 

que la de Cd fue mayor en A. australis (Tabla  3).  

Tabla 3. Concentración de elementos traza en dentina de Arctocephalus australis y 

Otaria flavescens (µg.g
-1

, peso seco) en la costa uruguaya durante 7 décadas, se 

muestra la media, el intervalo de confianza (IC) y la significancia del test de t entre 

especies. En el caso del Hierro (Fe)* la concentración se expresa en mg.g
-1 

 Arctocephalus australis Otaria flavescens  

Elemento media IC media IC p 

Fe* 4,90 4,45-5,34 4,85 4,22-5,48 0,900 

Zn 104,06 92,08-116,04 81,81 73,09-90,53 0,002 

Al 24,06 14,83-33,29 18,41 9,68-27,15 0,390 

Ni 4,17 3,70-4,64 3,70 3,21-4,19 0,180 

Mn 1,09 0,99-1,18 0,96 0,87-1,06 0,076 

Cu 0,85 0,63-1,07 1,42 1,03-1,80 0,002 

Se 0,30 0,28-0,34 0,32 0,28-0,35 0,730 

Cr 0,17 0,13-0,22 0,15 0,12-0,18 0,870 

Pb 0,17 0,14-0,20 0,43 0,28-0,57 <0,0001 

Cd 0,08 0,06-0,09 0,01 0,08-0,02 <0,0001 
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Variación de la concentración de elementos traza según: el año 

promedio de vida, los hábitos y posición trófica, el sexo y la edad 

Los elementos traza Fe, Ni, Mn y Se presentaron distribución normal. Ninguna de 

las variables explicativas propuestas, fue retenida en los GLMs correspondientes.  

Las concentraciones de  Zn y Al presentaron distribución log- normal y tampoco se 

encontró una relación con ninguna de las posibles variables explicativas. La 

concentración de dichos elementos en la dentina de A. australis y  O. flavescens  

fue constante en el tiempo, según la firma de 
15

N y 
13

C, la edad y el sexo.  

Por su parte, los elementos Cu, Cr, Pb y Cd presentaron distribución log normal y la 

función de conexión utilizada fue identidad.  

En el caso de Cu, las variables retenidas por el modelo fueron el 
13

C y el sexo. A 

su vez, el modelo presentó la interacción significativa entre ambas variables 

(p<0,005). Fue notorio el aumento lineal del logaritmo de la concentración de Cu 

en relación al aumento en la señal de carbono. Las señales más altas en C y de Cu, 

corresponden generalmente  a O. flavescens (Fig. 1). A su vez, las hembras que 

presentaron señales más bajas de carbono presentaron concentraciones 

notoriamente menores que los machos (concentraciones generalmente 

correspondientes a A. australis). Mientras que las hembras mayoritariamente de O. 

flavescens presentaron concentraciones muy similares a los  machos.  

El modelo para el Cu para las hembras, considerando los efectos parciales fue:  

Ln (Cu) = 5,16***+ 0,414** (
13

C), mientras que para los machos fue:  

Ln (Cu) = 1,05**+ 0,82
**

(
13

C). La devianza explicada  de este modelo fue de 

26,3%.  
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Figura 1. Efecto de 
13

C en ambos sexos en el logaritmo de la concentración de Cu de 

Arctocephalus australis y Otaria flavescens en la costa uruguaya durante 7 décadas. Se 

muestra la tendencia media (-) y el intervalo de confianza al 95% (- -). En gris se 

representan las hembras y en negro los machos. Abajo se muestra el 
13

C para ambas 

especies de pinnípedos. 

El Cr fue el único elemento que presentó una tendencia en el tiempo. El GLM para 

éste elemento retuvo como variables explicativas el año promedio de vida, con una 

función polinomial de orden 2, la señal de 
15

N y el sexo. Este elemento presentó 

una concentración  máxima en la década de 1980  para ambas especies (Fig. 2a). 

Por otra parte, el efecto parcial de la señal de 
15

N en la concentración Cr, fue lineal 

y aumentó a medida que aumentó el 
15

N (Fig. 2b) 

El modelo de Cr para las hembras, considerando los efectos parciales fue: 
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 Ln (Cr) = -4,43*** + 0,40(año promedio de vida) – 2,16*(año promedio de vida)
2 

+ 

0,11*(
15

N) 

Mientras que para los machos:  

Ln (Cr) = -4,00
*** 

+ 0,40 (año promedio de vida) – 2,16
*
(año promedio de vida)

2  
+ 

0,11*
15

N).  

Los machos presentaron concentraciones significativamente mayores que las 

hembras (p<0,05)  (Fig. 2c). La devianza explicada fue de 14%. 

 



23 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Efectos parciales del año promedio de vida (a), la señal de 
15

N (b) y sexo (c) en 

el logaritmo de la concentración de Cr (µg.g
-1
) de Arctocephalus australis y Otaria 

flavescens en la costa uruguaya durante 7 décadas. Se muestra la tendencia media (- y •) y 

el intervalo de confianza al 95% (- -). Abajo se muestra el 
15

N para ambas especies de 

pinnípedos.  
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Para el Pb, el 
13

C, el 
15

N y el sexo fueron las variables retenidas como 

explicativas. Éste elemento presentó una relación lineal con la señal de ambos 

isótopos e interacción entre el sexo y el 
13

N (Fig. 3). La ecuación de los efectos 

parciales del modelo para las hembras fue: 

 Log (Pb) = - 1,99 +0,15***(
15

N)+ 0,12**(
13

C) y para los machos  Log (Pb) = 

0,30** + 0,04**(
15

N)
 
+ 0,12*(

13
C) 

Como se observa en la figura 3 a y b, la concentración de Pb (logarítmica) aumentó 

linealmente a medida que la señal del isótopo de carbono y nitrógeno aumenta.  

Para ambos sexos, la concentración de Pb fue mayor para el 
15

N y el 
13

C de O. 

flavescens durante todo el período de estudio, ya que el año promedio de vida no 

fue retenida como variable explicativa. En el caso del nitrógeno, las hembras cuya 

señal de N es menor, presentaron concentraciones de Pb menores  que los machos; 

dicha señal corresponde generalmente a individuos de A. australis. Mientras que en 

señales mayores de nitrógeno no hay diferencias entre sexos. La devianza explicada 

por el modelo  fue de 41,1%. 
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Figura 3. Efectos parciales de la 
15

N (a) y  
13

C en ambos sexos (b)  en el logaritmo de la 

concentración de Pb (µg.g
-1

) de Arctocephalus australis y Otaria flavescens en la costa 

uruguaya durante 7 décadas. En gris se representan las hembras y en negro los machos Se 

muestra la tendencia media (- y •) y el intervalo de confianza al 95% (- -). Abajo se 

muestran el  
15

N (a) y el  
13

C (c) para cada especie de pinnípedo. 
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Por su parte, el GLM para el Cd retuvo como variables explicativas el 
13

C y el 

sexo. Este elemento presentó un aumento lineal hacia señales de carbono menores 

(Fig. 4a). A su vez, los machos de ambas especies presentaron concentraciones 

significativamente mayores (p<0,001) (Fig. 4b). La concentración de Cd fue mayor 

para 
13

C correspondientes a A. australis durante todo el período de estudio ya que 

el año promedio de vida no fue retenida como variable explicativa. El modelo del 

Cd para las hembras fue: Ln(Cd): -12,66*** - 0,59***(
13

C) y para los machos: 

Ln(Cd) =  -11,01*** - 0,59***(
13

C). La devianza explicada fue de 36%. 
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Figura 4. Efectos parciales de la señal de 
13

C (a) y sexo (b) en el logaritmo de la 

concentración de Cd (µg.g
-1

) de Arctocephalus australis y Otaria flavescens en la costa 

uruguaya durante 7 décadas. Se muestra la tendencia media (- y •) y el intervalo de 

confianza al 95% (- -). Abajo se muestran el  
13

C para cada especie de pinnípedo. 
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Discusión 

La dentina de ambas especies de pinnípedos presentó niveles detectables todos los 

elementos traza analizados, excepto el As. Se encontraron concentraciones de 

algunos elementos trazas altamente conservadas entre especies durante 7 décadas 

(Tabla 3), mientras que se diferenciaron en algunos pocos elementos, sobre todo en 

aquellos no esenciales y asociados a diferencias tróficas. En la Tabla 4 se muestra 

la concentración de cada elemento traza en matrices calcificadas. Además se 

muestran los valores detectados en O. flavescens y A. australis en otros órganos. 

A continuación se discuten los resultados de cada uno de los elementos traza.  

Hierro 

El hierro  es un elemento indispensable para el funcionamiento en reacciones redox, 

el metabolismo energético y como cofactor de diversas enzimas i.e. transporte de 

electrones, síntesis  de ADN, es un elemento esencial para crecimiento y 

supervivencia de los organismos (Dloughy & Outten 2013). Adicionalmente, en la 

célula debe estar en concentraciones controladas ya que podría causar daño 

oxidativo a la estructura de la célula, por lo que el mecanismo celular prevé la 

acumulación de hierro y a su vez mantener concentraciones suficientes para 

satisfacer las demandas metabólicas de Fe (Ponka et al. 2015). Particularmente en 

las matrices calcificadas es común la presencia de  impurezas  o iones sustituidos en 

los cristales blancos de hidroxiapatita (Reynard & Blater 2014), el ion más común 

es Fe y le da cierta coloración a los cristales  (Dorozhkin 2007).  

El Fe fue el elemento traza más abundante en ambas especies (Tabla 3). Esto 

concuerda con trabajos anteriores en dientes u otros tejidos calcificados de 

mamíferos marinos ya sea expresado en concentraciones absolutas (Honda et al. 

1986, Yamamoto et al. 1987, Fujise et al. 1988, Edmonds et al. 1997) o relativas 

(Ando et al. 2005).  En dientes caninos de foca de Weddell (Leptonychotes 

weddellii) el Fe fue el elemento  más abundante aunque la concentración hallada en 

el presente trabajo fue muy superior (Yamamoto et al. 1987) (Tabla 4). En 

colmillos de dugong (Dugong dugon) en Australia, la concentración media de Fe 

fue de 6,4 mg.g
-1 

(Edmonds et al. 1997), siendo muy similar a la encontrada en 

ambas especies de pinnípedos en la costa uruguaya. En lo que respecta a estudios 
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en  hueso, el león marino de California, este elemento fue uno de los presentes en 

mayor abundancia pero la concentración hallada fue muy inferior a la del presente 

estudio (Szteren & Aurioles-Gamboa 2013) (Tabla 4).  

En el presente trabajo, la concentración de éste elemento fue constante a lo largo de 

la serie histórica entre especies considerando la segregación trófica, sexo, edad de 

los individuos, siendo la variación entre 4,22 y 5,48 mg.g
-1

. No se han encontrado 

antecedentes sobre la concentración Fe en las presas de ambas especies de 

pinnípedos, si hay registros en los sedimentos de la costa uruguaya cuyas 

concentraciones varían entre 2 y 12 mg.g
-1

 (García-Alonso datos no publicados).  

En lo que respecta a la edad, en el presente trabajo no se encontró una relación con 

ésta variable. Mientras que en hueso, otra matriz calcificada, Honda et al. (1986) 

encontraron un aumento en la concentración de Fe en hueso con la edad en delfín 

listado (Stenella coeruleoalba). Adicionalmente encontraron la misma tendencia en 

suero sanguíneo, asociándolo al rol de almacenamiento de los huesos en el 

almacenamiento de Fe. La ausencia de relación en las especies estudiadas pudo 

deberse a la matriz seleccionada: si bien el diente es una matriz calcificada y en 

muchos casos sufre procesos similares al hueso (Levine 2011), no participaría en el 

metabolismo del Fe a diferencia del hueso.  Esta función diferencial entre matrices 

calcificadas podría ser la en parte la razón de no encontrar patrones similares con la 

edad de los individuos, sino también explicar las diferencias en las concentraciones 

encontradas entre especies de mamíferos marinos (Tabla 4). 

En otras matrices que no intervienen en el metabolismo del Fe tampoco se encontró 

una asociación con la edad de los individuos. Un estudio realizados en marsopa 

(Phocoena phocoena) no encontró una asociación con la señal de carbono y 

nitrógeno en las matrices analizadas (hígado, riñón y en músculo) (Das et al. 2004).  

Tampoco se encontró asociación de este elemento en pelo en relación a la posición 

trófica en el león marino de California (Elorriaga-Verplancken & Aurioles-Gamboa 

2008). A pesar de tratarse de matrices diferentes, que dan cuenta a procesos que 

pueden ocurrir a distintas escalas, los resultados del presente trabajo concuerdan 

con los antecedentes. Habran et al. 2012 proponen que la concentración fue similar 

en los distintos tejidos analizados de madres y crías de foca grís, debido al rol 

metabólico de éste elemento. Puede ocurrir que la presencia de Fe en la dentina se 
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deba a procesos fisiológicos en las células odontoblásticas presentes en los túbulos 

de la dentina (Piesco 1994). Células altamente especializadas, encargadas de las 

síntesis y maduración de dentina (Tjäderhane  et al. 2012).  Podría ser la razón de 

haber encontrado en el presente trabajo concentraciones constantes en el tiempo en 

dos especies de pinnípedos con hábitos tróficos distintos, sin importar el sexo o la 

edad.   

Zinc 

El Zn es un metal requerido en la célula para la proliferación y diferenciación 

celular, especialmente para la regulación de la síntesis de ADN y mitosis (Walsh et 

al.1994). Las metalotioneinas (MTs) son las proteínas encargadas de controlar  

intracelularmente el metabolismo de los metales traza incluyendo al Zn (Izumi et 

al. 2007).  El Zn es un elemento que juega un rol fundamental en el metabolismo y 

formación de tejidos mineralizados (Brandao-Neto et al. 1995). En huesos de 

humanos se encuentra aproximadamente el 30% de todo el Zn contenido en el 

cuerpo, la mayor concentración de este elemento ocurre en los músculos (60%) 

(OMS 1996a). A pesar de su bajo contenido en Zn, la reserva en el esqueleto es la 

mediadora entre la captación y liberación de este elemento (Windisch 2001). El Zn 

(II) es comúnmente incorporado en la estructura de la hidroxiapatita  (Matsunaga et 

al. 2010). Este elemento puede intercambiarse con el calcio tanto en la 

hidroxiapatita como en el esmalte del diente, aunque no se conoce el mecanismo 

por el cual ocurre (Jenkins 1983). La carencia de Zn produce consecuencias para la 

salud, mientras que la intoxicación es rara, siendo los alimentos de origen marino y 

los granos los que tienen mayor contenido de este elemento (Goyer & Clarkson 

1996). 

Incluso los dientes han sido considerados como indicadores de la exposición 

ambiental al Zn (Tvinnereim et al. 1999). En ambientes acuáticos llega 

directamente como consecuencia de procesos de combustión e industriales como 

fundiciones de metales, galvanizado y por actividades mineras (Bjerregaard et al. 

2015). Como consecuencia, los niveles de Zn son mayores en áreas industrializadas 

(Poleto et al. 2009). En humanos, luego de un período notorio de industrialización y 

urbanización, la concentración media de Zn fue de 144 µg.g
-1

, levemente superior a 

la encontrada 30 años antes (Tvinnereim et al. 1999), aunque las principales 
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diferencias encontradas en humanos y entre poblaciones se estima se deben a 

diferencias en el aporte de este elemento principalmente en la dieta y no a 

contaminación (Webb et al. 2005). 

En la dentina de ambas especies de pinnípedos estudiadas,  el Zn se presentó como 

el segundo elemento más abundante, siendo similares los valores a los reportados 

en matrices calcificadas en el león de California y la foca de puerto (Phoca vitulina) 

(Agusa et al. 2011, Szteren & Aurioles-Gamboa 2013).  Adicionalmente, para la 

foca de Wedell se analizó la concentración de Zn en hueso como en diente, la 

concentración en ambas matrices fueron muy similares entre y a las del presente 

trabajo (Tabla 4) (Yamamoto et al. 1987). 

En la marsopa de Dall (Phocoenoides dalli) el 57% del Zn almacenado en los 

tejidos se encontró en hueso, siendo en este caso las concentraciones de Zn mayores 

a las de Fe y mayores a las encontradas en la presente tesis (Fujise et al. 1988). 

Resultados coincidentes con respecto a la concentración de se obtuvieron para el 

delfín listado (Honda et al. 1986) (Tabla 4).  En hueso del león marino de 

California y de foca de puerto se encontraron concentraciones notoriamente 

menores (Agusa et al. 2011, Szteren & Aurioles-Gamboa 2013) (Tabla 4). En 

restos óseos humanos pertenecientes a distintos momentos históricos, la 

concentración varió entre 60 y 310 µg.g-1 a lo que los autores sugieren que esta 

variación tan estrecha se debe al estricto control metabólico que presenta este 

elemento y no  a un efecto de la contaminación del ambiente (Shafer at al. 2008).  

Por lo antedicho, podrían considerarse similares las concentraciones entre tejidos y 

deberse a un requerimiento diferencial entre matrices calcificadas y entre especies.  

En lo que refiere a la concentración de Zn en otros tejidos de mamíferos marinos, 

los valores difieren y en muchos casos no se encontró asociación en relación a las 

zonas de alimentación, ni con la posición trófica (isótopos estables). En diversos 

mamíferos marinos la concentración en tejidos blandos sería mayor en hígado, 

luego riñón y músculo (Das et al. 2003 a y b,  Dehn et al. 2006b). Las 

concentraciones en hígado rondan los 100 -200 µg.g
-1

, mientras que en riñón son 

cercanas a los 50-100 µg.g
-1

 (Das et al. 2003, Ciesielski et al. 2006).Estudios en el 

ártico encontraron este mismo patrón, pero con concentraciones menores en ambos 

tejidos (Dehn et al. 2006b). Al igual que en esta tesis, no se encontraron 
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asociaciones con la dieta a través de isotopos estables en delfín listado, delfín 

común (Delphinys delphis), delfín del Pacífico (Lagenorhynchus acutus), la 

marsopa común (Phocoena phocoena), delfín de hocico blanco (Lagenorhynchus 

albirostris), la foca gris anillada (Pusa hispida), la foca barbuda (Erignathus 

barbatus) y la foca manchada (Phoca largha)  (Das et al. 2003, Dehn et al. 2006a).  

En la ballena de Groenlandia (Balaena mysticetus) únicamente se encontró una 

correlación positiva con 
13

C y 
15

N, mientras que en belugas (Delphinapterus 

leucas) se encontró una correlación negativa del Zn con ambos isótopos (Dhen et 

al. 2006b). Estas asociaciones con los isótopos estables no son discutidas en el 

trabajo, aunque los autores mencionan que la concentración de Zn puede ser un 

indicador de la condición corporal, sistema inmune y salud animal, siendo mayores 

en las ballenas grises varadas muertas que en aquellas obtenidas de la caza de 

subsistencia.  

Si bien los rangos de las concentraciones de Zn en dentina de A. australis y O. 

flavescens se presentan constantes y con poca variación (Anexo Fig. 3b), en pelo de 

cachorros de león marino la concentración media de Zn fue muy variable desde 40 

µg.g
-1

 a 398 µg.g
-1 

(Elorriaga-Veplancken & Aurioles-Gamboa 2008). Tal vez la 

concentración de éste elemento no esté asociado a los hábitos tróficos sino al aporte 

de Zn que varía a grandes rasgos de acuerdo a la zona y el impacto humano, ya que 

podrían encontrase concentraciones menores como ocurrió en el ártico (Dhen et al. 

2005b). También es posible que la acumulación de Zn en la dentina sea 

independiente a la exposición ambiental (Webb et al. 2005); en el hígado la 

concentración de Zn no refleja generalmente la encontrada en el agua marina, ya 

que son elementos con estrictos controles metabólicos y sólo un exceso o una 

deficiencia importante sería notorio (Ciesielski et al. 2006).  

Las diferencias observadas al considerar las especies per se y no los hábitos tróficos 

en la concentración de Zn entre O. flavescens y A. australis (Tabla 3) podrían estar 

asociadas a la concentración diferencial de Cd entre especies, ya que ambas 

especies presentan una variación estrecha en la concentración de este elemento y las 

concentraciones medias difieren. Numerosos trabajos ha reportado correlaciones 

lineales entre el Cd y el Zn en tejidos de mamíferos marinos: foca gris (Bustamante 

et al. 2004), foca de puerto (Tohyama et al. 1986), oso polar, foca anillada 
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(Woshner et al. 2001a), ballena de Groenlandia (Dhen et al. 2005b), delfín común, 

foca arpa y  belugas (Lahaye et al. 2007, Woshner et al. 2001b). La fuerte 

correlación lineal entre Cd y Zn en el hígado de mamíferos marinos puede ser 

explicada debido a la similitud en sus propiedades físicas y químicas, por ejemplo 

el Cd puede desplazar al Zn de su unión a las MTs (Szefer et al. 1994).  

Ikemoto et al. (2004) localizaron ambos metales en el citosol de células hepáticas, 

sugiriendo que podría deberse a su unión con dichas MTs. En el caso de los 

odontoblastos de rata, se propone que el Cd es secuestrado en el núcleo en lugar del 

Zn o el Cu, y las MTs podrían transportarlo fuera del núcleo, detoxificando la 

célula (Sogawa et al. 2001, Das et al. 2003). Podría ser por la competencia por los 

sitios de unión a las MTs  entre el Zn y el Cd que A. australis, la especie que 

presenta mayores concentraciones de Cd, presente a su vez mayores 

concentraciones de Zn en la dentina (Tabla 3). Además, se ha demostrado que la 

dentina presenta MTs idénticas a las hepáticas (Sogawa et al. 2001). 

Adicionalmente, las concentraciones de Zn halladas en los dientes de A. australis 

fueron muy similares a las reportadas por Yammamoto et al. (1987) en focas de 

Weddell,  siendo ambas especies de pinnípedos predadores importantes de 

cefalópodos vectores de Cd (Franco-Trecu et al. 2014, Lake et al. 2003, 

Bustamante et al. 1998) (Tabla 4). La posible relación en la acumulación de Zn y 

Cd y su relación con una dieta rica en calamares, podría confirmarse con mayores 

estudios sobre la localización específica de Cd y Zn en la dentina, en conjunto con 

análisis del tejido hepático. 

En lo que refiere a una asociación con la edad de los animales, no se encontraron 

diferencias en la concentración de Zn en ninguna de las dos especies de pinnípedos 

de la costa uruguaya. Trabajos en mamíferos marinos en diversos tejidos ha 

mostrado resultados dispares. Estudios en riñón en algunas especies de fócidos y 

franciscana han reportado un aumento de la concentración de Zn en relación a la 

edad (Gerpe et al. 2002, Bustamante et al.  2004, Dehn et al. 2005). Mientras que 

en varias especies de cetáceos no se reportó esta bioacumulación ni en riñón, ni en 

otros tejidos blandos (Dehn et al. 2006b). En lo que respecta a matrices 

calcificadas, en incisivos de rata no se reporta una asociación con la edad (Fosse & 

Justesen 1978). Mientras que al analizar cada banda de crecimiento en dientes de 

morsa (Odobenus rosmarus), las concentraciones fueron elevadas principalmente 
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durante el primer año de vida así como en los últimos (Evans et al. 2005). 

Igualmente en hueso de delfín listado, se reportó una asociación positiva con la 

edad, incluso dicho elemento sigue el mismo patrón asintótico que el calcio, por lo 

que se cree está asociado al proceso de osificación  (Honda et al. 1986). Este 

elemento muchas veces es asociado con tejido en formación y es necesario durante 

el período neonatal (Kelleher & Lönnerdal 2005),  por lo que las concentraciones 

pueden ser mayores en individuos  jóvenes o durante el desarrollo  fetal (Habran et 

al. 2012). Además pueden ocurrir procesos de bioacumulación de Zn a lo largo de 

la vida y pueden no detectarse en estudios en base a matrices que engloban toda la 

vida del individuo, como es el caso de la presente tesis.  

Con respecto al tiempo, no se percibieron cambios en ambas especies de pinnípedos 

a pesar que algunos estudios evidencian que al menos en la bahía de Montevideo la 

concentración de Zn aumentó desde 1940 hasta la actualidad y luego de 1980 

(Burone et al. 2011). Es decir, los cambios en las condiciones ambientales en 

relación al Zn fueron locales  en una zona muy antropizada pudiendo no afectar la 

zona de alimentación de ambas especies. Por otra parte, debido al estricto control 

metabólico de este elemento puede que no se evidencien dichos cambios en la 

matriz estudiada o que se requieran un aporte mucho mayor para detectar dichas 

variaciones (i.e. en ambientes altamente contaminados por  Zn). 

Se encontró  Zn  en las especies presa de ambas especies de pinnípedos, en mayor 

concentración en hígado que en músculo siendo notoriamente alto en la brótola (97-

350 µg.g
-1

) y en pescadilla calada (Cynoscion guatucupa) (Viana et al. 2005). En la 

corvina las concentraciones fueron menores en ambas matrices (Marcovecchio & 

Moreno 1993, Viana et al. 2005). Tanto la pescadilla calada, como la corvina son 

presas importantes de ambas especies de pinnípedos (Naya et al. 2000 y 2002, 

Suárez et al. 2005, DINARA 2010, Franco-Trecu et al. 2013). Los leones marinos 

consumen frecuentemente brótola en asociación con la pesca artesanal y en algunos 

casos particularmente se alimentan de las vísceras de las mismas (Szteren y. De 

María, observación personal), por lo que el aporte de Zn podría ser mayor en 

momentos particulares de mucha abundancia de ésta presa. Adicionalmente, Viana 

et al. (2005) plantean que a pesar de la alta concentración de Zn encontrada en 

sedimentos, éstos niveles no se encuentran en los peces estudiados por lo que la 

biodisponibilidad en el Rio de la Plata sería baja, lo que repercutiría en bajas 
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concentraciones de Zn en ambas especies de pinnípedos además del importante 

control metabólico de éste elemento.  

Aluminio 

El Al es el tercer elemento más común en la corteza terrestre (luego del oxígeno y 

el Sílice) y el metal más abundante que posee diversas aplicaciones en la industria 

(papelera, transporte, envoltorios y construcción, entre otros) (Martin 2006).  Se 

sugiere que podría tener pocos roles esenciales y uno de ellos sería la compactación 

de la cromatina (Lukiw 2010). A pesar de ser muy abundante, su biodisponibilidad 

es baja (Berthon 2002), pero ha aumentado en los últimos tiempos debido a su 

liberación causada por la lluvia ácida (Martin 2006). Puede ser el causante de 

demencia, deterioro de los huesos e incluso la muerte en humanos. Se encuentra 

disponible en el té, polvos de hornear, emulsificantes añadidos al queso procesado, 

antiácidos y aspirinas (Martin 2006). Aunque los niños de Uganda y del Reino 

Unido presentaron en sus dientes una concentración muy similares entre sí, no se 

encuentra asociada al estado nutricional ni al estado de salud (Brown et al. 2002). 

La vía principal de entrada de este elemento en mamíferos es a través de la ingesta 

y su principal sitio de almacenamiento son los huesos, por lo que el aluminio puede 

incorporarse al hueso por cualquiera de los 3 mecanismos presentados 

anteriormente (Pirest 1993, 2004). Se cree que en los dientes de pinnípedos ocurría 

lo mismo.   

Pocos trabajos han medido la concentración de este elemento en mamíferos 

marinos. Únicamente en el león marino de California donde  la concentración en 

hueso fue superior a la del presente trabajo (Tabla 4) (Szteren & Aurioles-Gamboa 

2013). En hígado de crías de león marino de Steller (Eumetopias jubatus), el Al 

presentó un rango de 16-35 µg.g
-1

 (peso húmedo) y sólo fue encontrado en 2 crías 

(Sydeman & Jarman 1998).  Posteriormente, Holmes et al. (2008)  analizaron este 

elemento en la misma especie y en diversos tejidos de cachorros y el rango de 

concentración encontrado en hígado fue de mucho menor (1,03- 4,98 µg.g
-1

 de peso 

seco).  

En Puerto Madryn (Argentina) se encuentra una de las mayores fábricas de 

aluminio de Sudamérica instalada en la década del 70’ (Marcovecchio et al. 1994, 
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Ministerio de Relaciones Exteriores, Internacional y Culto 2010). Debido a esto, el 

Al fue encontrado en concentraciones superiores en algas de la zona eulitoral 

cercanas a la fábrica y en relación las mismas algas tomadas más hacia el sur del 

país (Muse et al. 1995).  

No se han encontrado trabajos que analicen la concentración de éste elemento en 

las especies presa de peces ni calamares de O. flavescens y A. australis. Los 

pinnípedos juveniles y los machos subadultos son los que generalmente se 

desplazan mayores distancias, mientras que los adultos se mantienen cercanos a la 

colonia reproductiva (Raum-Suryan & Pitcher 2002, Grandi et al. 2008).  Las 

hembras  adultas de ambas especies marcadas satelitalmente  de O. flavescens y de 

A. australis de nuestra costa no llegarían al área de la Patagonia argentina (Franco-

Trecu datos no publicados, Rodríguez et al. 2013 y Riet-Sapriza et al. 2013), 

mientras que los machos adultos de O. flavescens realizarían viajes de 400-800 km 

(Giardino et al. 2014). Adicionalmente, juveniles marcados  de A. australis  se han 

encontrado a 1000 km de la Isla de Lobos donde nacieron (Crespo et al. 2015) y los 

isotopos muestran que los juveniles de O. flavescens utilizan un área de 

alimentación mucho más amplia que los adultos (Zenteno et al. 2013). Sería 

durante los primeros años de vida, luego del destete, cuando podrían incorporar 

mayores concentraciones de Al a través de la alimentación en dicha área.  

Los resultados de éste trabajo mostraron que la concentración de este elemento fue 

no estuvo asociada a los hábitos tróficos, ni a la edad de los individuos. Esto podría 

deberse a que el diente es una matriz integradora de toda la vida del individuo, por 

lo que los primeros años de vida están enmascarados junto con las capas de 

crecimiento de adultos y con la alimentación cercana a la colonia.  En caso de que 

sea de interés detectar el posible aporte de Al en los juveniles, podrían realizarse 

estudios ontogenético con una mejor representación de todas las edades. Además de 

analizarse la transferencia de éste elemento a través de las presas, ya que en el 

presente trabajo no se encontró una variación durante siete décadas y por lo tanto 

tampoco se refleja la explotación de este elemento a partir de la década del 70 en 

ninguna de las dos especies de pinnípedos.   
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Niquel 

El Ni es un contaminante industrial común, que se encuentra en mayores 

concentraciones cerca de parques industriales. Es liberado durante la quema de 

combustibles fósiles, las minerías y refinerías, así como la incineración de residuos 

municipales, siendo éstas las principales fuentes antropogénicas (OMS 1996b). 

También hay deposición de Ni debido a meteoritos y erupciones volcánicas, 

(Reimann & De Caritat 2005),  pero aún no ha sido documentado un impacto en la 

salud de dichas emisiones (OMS 1996a).  

En humanos y otros vertebrados no se ha descripto una función fisiológica y no se 

ha establecido los requerimientos nutricionales de éste elemento (OMS 1996a). La 

esencialidad está bajo debate ya que bajos niveles de niquel interfieren en el 

metabolismo de lípidos en ratas (Stang & Kinrchgessner 1996). Para poder cumplir 

las demandas celulares de Ni, los modelos celulares deben ser capaces de 

acumularlo en ciertos niveles, aunque en caso de exceso puede ser tóxico ya que 

puede reemplazar al Fe y Zn en las enzimas e inducir indirectamente la activación 

del estrés oxidativo (Macomber & Hausinger 2011).  

En mamíferos, éste elemento está presente en la dieta pero se considera que es poco 

absorbido y relativamente no-tóxico (Law et al. 1992). Los estudios de este 

elemento en mamíferos marinos son escasos. El Ni al igual que el Zn y el Pb, se 

encuentran en mayores concentraciones en tejidos duros (Fujise et al. 1988). En la 

marsopa de Dall, la concentración media en hueso de individuos adultos fue de 0,22 

µg.g
-1

 peso húmedo (Fujise et al. 1988) (Tabla 4), siendo menor a la del presente 

trabajo. Honda et al. (1986) reportaron diferentes concentraciones de éste elemento 

en hueso de machos y hembras de delfín listado 0.16±0.04 µg.g
-1

  y 0,08±0,05 µg.g
-

1
 de peso seco respectivamente, siendo también menores a las halladas en el 

presente estudio. Estos autores asociaron las menores concentraciones en las 

hembras con posible transferencia de Ni durante la gestación y la lactancia.  Las 

menores concentraciones halladas en hueso con respecto a las halladas en diente en 

el presente trabajo, se pueden deber a la baja tasa de remodelación del diente (Jones 

2001) ya que puede que el Ni una vez almacenado en la dentina no sea removido. 

Por ésta razón, puede ser que no se hayan encontrado diferencias en las 

concentraciones entre sexos. Además, debido a características propias de la dentina, 
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ésta puede presentar concentraciones mayores de Ni que el hueso a pesar de ser una 

matriz calcificada. Las concentraciones registradas en el presente estudio fueron 

similares a las encontradas por Nowak & Chmielnicka (2000) en dientes humanos, 

que habitan en Polonia en un área de bajo impacto antropogénico (4.9 ± 1.9 µg.g
-1

), 

sin encontrar diferencias entre sexos. Otros estudios en humanos(Lappalainen & 

Knuuttila 1982), coincidente con los resultados del presente trabajo tampoco 

mostraron una asociación de este elemento en relación con la edad, aunque las 

concentraciones encontradas fueron muy superiores a las observadas en lobos y 

leones marinos de la costa uruguaya  

También se estudió la concentración de Ni en otros tejidos de franciscanas de 

Argentina (Panebianco et al. 2012) y en cachalote (Physeter marcocephalus)  

(Holsbeek et al. 1999). En el primer estudio, se encontraron mayores 

concentraciones de Ni en animales colectadas en zonas cercanas a la 

desembocadura de una cuenca hidrográfica donde se utilizan herbicidas como 

glifosato (Panebianco et al. 2012). El gifosato, es un quelante que favorece la 

lixiviación  de Ni y otros elementos traza del suelo (Barrett & McBride et al. 2006). 

Otro estudio relacionando la exposición a elementos traza y la respuesta inmune 

encontraron que en 2 casos de focas de puerto sus linfocitos mostraron 

hipersensibilidad a la exposición a Ni, pudiendo ser una razón causante de 

enfermedades infecciosas  (Kakuschke et al. 2005).   

Debido a que no se encontró variación en el tiempo, ni según los hábitos tróficos, ni 

entre los sexos, se hipotetiza que el rango de variación del Ni se  debería sobre todo 

a características inherentes al tejido más que a un efecto ambiental.   

Manganeso 

El Mn se utiliza en la producción de acero, latas de aluminio, funguicidas, 

fertilizantes y  electrónicos. El uso industrial de este elemento ha aumentado en los 

últimos años en las aleaciones con hierro durante el soldado (Crossgrove & Zheng 

2004) y la exposición ambiental se debe al uso de pesticidas órgano-metálicos 

(Tokar et al. 2015).  Aproximadamente un 25% del Mn del cuerpo se encuentra en 

el esqueleto (Underwood 1977), incluso en mamíferos marinos una gran proporción 
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de éste elemento se encuentra en este tejido (Yamamoto et al. 1987, Agusa et al. 

2011).  

El Mn es un metal esencial, necesario para el procesamiento del colágeno de las 

matrices calcificadas (Saltman & Straus 1987, Levine 2011), funciones inmunes, 

regulación del metabolismo energético celular y digestión, ente otras (Roth et al. 

2013). Su deficiencia produce problemas de crecimiento y un funcionamiento 

reproductivo anormal (Underwood 1977, Santamaria & Sulsky 2010). La mayor 

parte del Mn se encuentra en los huesos, donde no es movilizable (Underwood 

1977, Agusa et al. 2011). Es un elemento ubicuo en las hidroxiapatitas naturales 

sustituyendo al calcio  (Pan & Fleet 2002). También se encuentra en tejidos ricos en 

mitocondrias como páncreas, hígado e intestinos (Goyer & Clarkson 2001). Se cree 

que éste elemento posee un mecanismo de homeostasis muy importante, por lo que 

sus niveles se mantienen constantes aunque el rango de concentración en la ingesta 

sea muy variable (Finley et al. 2003) 

El rango de concentración encontrado en ambas especies de pinnípedos es similar al 

descripto en huesos para individuos adultos de otras especies de mamíferos marinos 

y es un elemento que se presentó en concentraciones bastante altas en ésta matriz 

calcificada (Tabla 3). Por ejemplo, en marsopas de Dall y focas de puerto 

encontraron Mn en mayores concentraciones en hígado que en hueso, aunque el 

hueso fue uno de los tejidos que presentó mayor concentración entre otros 

analizados, proponiendo a ésta matriz calcificada para el estudio del Mn (Tabla 4) 

(Fujise et al. 1988, Agusa et al. 2011). Por su parte, también encontraron que en 

fetos, el tejido óseo presentó mayor concentración de Mn que el hígado, e incluso 

mayores que los adultos, sugiriéndose se debe a su participación en el proceso de 

osificación.  En focas de puerto también se encontraron concentraciones similares 

de Mn en hueso (Agusa et al. 2011). El rango de concentraciones en matrices 

calcificadas en adultos fue similar a la encontrada en el presente trabajo, tanto 

Agusa et al. (2011) como Honda et al (1986) asociaron éstos patrones a una 

dilución con el crecimiento. De la misma manera, en hueso de fetos de delfín 

listado encontraron concentraciones superiores a los adultos (Honda et al. 1986). 

Incluso la concentración de Mn decreció rápidamente durante la lactancia y se 

mantuvo constante el resto de la vida sin presentar diferencias entre sexos 
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(0,27±0,04 µg.g
-1

 peso húmedo). Las concentraciones de Mn en distintos huesos 

acompañó la concentración de calcio, asociándolo con el proceso de osificación 

(Yamamoto et al. 1987).  En el presente trabajo no se encontró un patrón claro de 

asociación de la concentración de Mn con la edad de los individuos. Esto 

probablemente se deba a que se muestrearon principalmente individuos adultos y se 

evitó muestrear la capa fetal la cual podría haber influenciado en las 

concentraciones de Mn.   

El trabajo de Yammamoto et al. (1987) es uno de los pocos que analizaron la 

concentración absoluta en dientes, siendo ésta mayor a la del presente trabajo (1,35 

µg.g
-1

) (Tabla 4). Cabe destacar que se trataban de únicamente 2 individuos de foca 

de Weddell y la concentración fue determinada utilizando el diente entero (dentina 

y esmalte). Outridge & Stewart (1999) también analizaron la concentración en 

dientes de morsas, siendo los valores encontrados muy similares espacio-

temporalmente (0,36 - 1,23 µg.g
-1

 de peso seco). La similitud en la concentración 

de Mn entre especies en dientes puede ser una consecuencia de un requerimiento 

metabólico común, más que a causa de una exposición ambiental.  

Adicionalmente,  el Mn tampoco se encontró asociado a los hábitos tróficos ni a la 

posición trófica de ambas especies de pinnípedos. Esto puede deberse también al 

rol esencial de éste elemento en ambas especies. Podría extenderse el estudio a 

otras especies de la trama trófica, aunque en el Ártico desde algas a leones marinos 

tampoco se encontró asociación de este elemento con la señal de nitrógeno 

(Campbell et al. 2005). 

En el presente trabajo no se encontraron diferencias entre sexos, mientras que sí 

fueron detectadas en hígado de foca anillada (Agusa et al. 2011), siendo mayor en 

hembras. También se encontraron variaciones entre sexos en hígado de delfín 

común durante la década del 90’. En contraste, estas diferencias no se encontraron 

para ninguno de los tejidos analizados en focas anilladas por Woshner et al. 

(2001a). Las diferencias encontradas entre sexos o en el tiempo en otros órganos 

podrían reflejar cambios mensuales o anuales (Arai et al. 1999, Ando et al. 2005), 

una escala temporal menor a la representada en el diente.  
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Cobre 
 

El Cu es un elemento esencial aunque potencialmente tóxico. En las células, el Cu 

es un elemento necesario en muchos procesos de oxidación y reducción, ya que 

fácilmente dona electrones al oxígeno, por lo que debe estar sujeto a un control 

estricto debido a su reactividad y si se encuentra libre genera especies reactivas de 

oxígeno (Vest et al. 2013). Además, está involucrado en numerosos procesos 

biológicos, como parte integral de enzimas de la respiración celular, defensa 

antioxidante, formación del tejido conjuntivo, síntesis de neurotransmisores,  

pigmentación y queratinización (Ellingsen et al. 2015). La entrada a la célula 

depende de un transportador especifico (CTR1) que es altamente expresado en 

hígado, páncreas y corazón, y en menor medida en músculo y cerebro (Bertinato & 

L’Abbé, 2004). El cobre induce la agregación de proteínas y en altos niveles en el 

cerebro puede causar sinapsis disfuncionales, potenciando en la enfermedad de 

Alzheimer y Parkinson (Vest et al. 2013). La deficiencia de Cu en mamíferos puede 

inducir a hipertrofias cardíacas, hiper-pigmentación, pérdida de la piel, anemia y 

acumulación de hierro hepático (Georgeopolus et al. 2001, Vest et al. 2013). 

Es uno de los primeros metales, así como el oro,  utilizado por la humanidad. Por 

mucho tiempo el avance de la humanidad estaba reflejado con la capacidad de 

utilizar este elemento (Georgopolus et al. 2001). Puede encontrarse en distintos 

estados de oxidación 0, +1, +2, and +3. Los mayores reservorios de cobre se 

encuentran en Chile, aunque también en el mundo se produce cobre de forma 

“secundaria” mediante el reciclaje de fragmentos de este elemento. Este tipo de 

producción ha crecido de forma continua y representa el 18% del cobre producido 

mundialmente  (ICSG 2014), siendo Uruguay un exportador de cobre (Uruguay 

XXI 2016).  Según Ellingsen et al. (2015), éste elemento se utiliza 

mayoritariamente para la producción de cables de transmisión eléctrica, también 

para cañerías, embarcaciones, techados y cercas durante la construcción. 

Adicionalmente los fertilizantes de fosfato pueden contener cantidades importantes 

de Cu. La liberación antropogénica de cobre al ambiente se origina de procesos 

industriales y mineros. También es utilizado como herbicida para impedir 

floraciones algales, llegando así a los cursos de agua (Bjerregaard et al. 2015). Los 
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volcanes, los incendios forestales y la descomposición de la vegetación son aportes 

naturales de éste elemento (Georgopoulos et al. 2001).  

El Cu es un elemento esencial aunque potencialmente tóxico. En las células, el Cu 

es un elemento necesario en muchos procesos de oxidación y reducción, ya que 

fácilmente dona electrones al oxígeno, por lo que debe estar sujeto a un control 

estricto debido a su reactividad y si se encuentra libre genera especies reactivas de 

oxígeno (Vest et al. 2013). Además, está involucrado en numerosos procesos 

biológicos, como parte integral de enzimas de la respiración celular, defensa 

antioxidante, formación del tejido conjuntivo, síntesis de neurotransmisores,  

pigmentación y queratinización (Ellingsen et al. 2015). La entrada a la célula 

depende de un transportador especifico (CTR1) que es altamente expresado en 

hígado, páncreas y corazón, y en menor medida en músculo y cerebro (Bertinato & 

L’Abbé, 2004). El cobre induce la agregación de proteínas y en altos niveles en el 

cerebro puede causar sinapsis disfuncionales, potenciando en la enfermedad de 

Alzheimer y Parkinson (Vest et al. 2013). La deficiencia de Cu en mamíferos puede 

inducir a hipertrofias cardíacas, hiper-pigmentación, pérdida de la piel, anemia y 

acumulación de hierro hepático (Georgeopolus et al. 2001, Vest et al. 2013). 

Dependiendo de la erosión natural del suelo y los depósitos antropogénicos se 

encuentran concentraciones mayores de Cu en lagos, ríos y estuarios que en el 

océano abierto. Por otra parte, los ambientes costeros presentan mayores 

concentraciones que el océano abierto (Georgopoulos et al. 2001). Los valores de 

Cu en sedimento en la costa uruguaya analizados en 2004, se encontraron 

particularmente enriquecidos en la Bahía de Montevideo (135 µg.g
-1

) con respecto 

a los valores anteriormente reportados en 1996 (Muniz et al. 2004). Los niveles 

encontrados permitieron considerar al área como muy contaminada por éste 

elemento traza (Muniz et al. 2004).  

En lo que respecta a la concentración de Cu histórica en los sedimentos de la Bahía 

de Montevideo, se muestra un marcado aumento antes de la década del 40 y otro 

posterior en la década de los 90 (García-Rodríguez et al. 2010). En 2004, los 

sedimentos fueron catalogados como muy enriquecidos y se considera el área muy 

contaminada por éste elemento traza (Muniz et al. 2004). Posteriormente, Muniz et 

al. (2015) mencionan que en la última década el incremento fue leve.  Otro estudio 
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realizado en el Rio de la Plata, reportó concentraciones superiores a los niveles guía 

estándares canadienses para la calidad ambiental en sedimentos de agua duce y 

marina, siendo los valores registrados en la zona de externa del Rio de la Plata 

superiores a los valores causantes de un efecto probable en la biota (Carsen et al. 

2003).  

Los resultados del presente trabajo coinciden con éstas evidencias, ya que los 

pinnípedos de la costa uruguaya presentaron más concentración de Cu a medida que  

el 
13

C aumenta lo que corresponde a señales costeras o bentónicas (Fig. 1). Los 

individuos de O. flavescens utilizan estas áreas de alimentación de forma frecuente 

y por lo tanto, los que presentaron mayor concentración de Cu durante las últimas 7 

décadas. Incluso, algunos individuos de A. australis cuya señal promedio de 
13

C a 

lo largo de su vida indica la utilización de ambientes más costeros, presentan 

mayores concentraciones de Cu que aquellos de hábitos más pelágicos.  Por lo 

tanto, en ambas especies, los individuos costeros presentan mayor contenido de Cu. 

Sin embargo, el patrón histórico de los sedimentos no se vio reflejado en ambas 

especies de pinnípedos. Se encontró un aumento en la concentración de este 

elemento en tendencias históricas de morsas en Canadá (Outridge et al. 1997).  

Aunque, la ventana temporal en dicho estudio con morsas fue mayor y el aumento 

se refiere con respecto a restos arqueológicos, siendo la comparación entre períodos 

pre e industriales.   

En los mamíferos marinos es un elemento que se ha estudiado bastante su 

concentración en varios órganos y que también se ha buscado una asociación con 

los hábitos y posición trófica a través de estudios con isótopos estables (Evans et al. 

1995, Outrigdge et al. 1997, Woshner et al. 2001, Anan et al. 2002,  Gerpe et 

al.2002, Das et al. 2004, Ikemoto et al. 2004, Dhen et al. 2005 y 2006 b, Elorriaga- 

Verplancken & Aurioles-Gamboa 2008 y Panebianco et al. 2012). En estos 

animales la mayor concentración de éste elemento se encuentra en hígado y riñón, 

mientras que en hueso se encuentra un porcentaje menor (Yammamoto et al. 1987, 

Fujise et al. 1988, Agusa et al. 2011). Yammamoto et al. (1987) realizaron el único 

trabajo que compara con diente y las concentraciones son similares entre tejidos 

calcificados en adultos.  En hígado y riñón de focas anilladas, de osos polares 

(Ursus maritimus), ballenas de Groenlandia y belugas las concentraciones fueron 
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mayores a las encontrada en el presente trabajo, siendo coincidente con los datos 

publicados anteriormente (Woshner et al. 2001 a y b). En lo que respecta a trabajos 

en las mismas especies, en A. australis las concentraciones fueron similares a los 

valores reportados tradicionalmente en hígado y en músculo (Gerpe et al. 1990 en 

Marcovecchio et al. 1994). Sin embargo, en O. flavescens solo se encontró un 

trabajo que analiza la concentración de éste elemento, realizado en  hígado, 

músculo y riñón. Las concentraciones reportadas fueron bajas en relación a las 

reportadas tradicionalmente y por lo tanto similares a las del presente trabajo (Tabla 

4), aunque se trabajó únicamente con 3 individuos (Gerpe et al. 2006). De todas 

formas, se podría profundizar los estudios en ambas especies tanto en hígado como 

en diente para confirmar los resultados del presente trabajo en relación a los hábitos 

costeros y analizar las concentraciones entre matrices. 

Las diferencias en las concentraciones entre matrices se deben a la potencialidad de 

la matriz analizada de acumular Cu, ya que los transportadores celulares son 

mayores en otros tejidos que en matrices calcificadas.  Adicionalmente, los trabajos 

realizados en matrices calcificadas reportan concentraciones menores que las 

encontradas en esta tesis, sobre todo en comparación con O. flavescens 

(Yammamoto et al. 1987, Honda et al. 1986). En dientes de morsas de Canadá la 

concentración actual fue similar a las encontradas en A. australis  aunque 

expresadas en peso húmedo (Tabla 4) (Outridge et al. 1997). Esto podría deberse a 

diferencias geográficas y temporales en la biodisponibilidad de éste elemento, 

aunque no debe descartarse que en la costa uruguaya la contaminación por este 

elemento sea alta (Muníz et al. 2015) y mayor el aporte en aquellos individuos que 

son de hábitos costeros de ambas especies. 

En cuanto a la asociación del  Cu con isótopos estables,  en otras especies de 

mamíferos marinos se han reportado resultados variados dependiendo de la matríz y 

especie utilizada, además  las interpretaciones son escasas. Dhen et al. (2006b) 

encontraron una correlación positiva entre la concentración de este elemento y de 


13

C únicamente en hígado de ballenas de Groenlandia confirmando los resultados 

del presente trabajo, ya que los individuos costeros tuvieron mayor aporte. Sin 

embargo, no se encontró asociación en la foca barbuda, ni en  la manchada en 

varios tejidos blandos analizados. Tampoco se encontró asociado a la señal de 
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nitrógeno a través de la trama trófica en el Ártico desde zooplancton a focas y aves 

marinas, también coincidente con los resultados de ésta tesis (Campbell et al. 

2005). Por su parte, Elorriaga-Verplancken & Aurioles-Gamboa (2008), 

encontraron una correlación negativa entre el nivel trófico de los leones marinos de 

California y la concentración de Cu en pelo de crías, aunque esta correlación no fue 

significativa con el 
15

N. Leones de colonias distantes presentaron concentraciones 

similares de Cu, lo que asocian con la posibilidad de compartir el nivel trófico de la 

especie más abundante más que muchas presas en particular. 

En lo que refiere a las presas de ambas especies de pinnípedos, las mayores 

concentraciones de Cu  se encontraron en hígado siendo muy bajas en músculo. 

Particularmente en hígado de lisa (Mugil platanus) la concentración de éste 

elemento fue muy elevada, notoriamente mayor a la encontrada en la corvina 

(Viana et al. 2005, Corrales et al. en prensa). La lisa no es una especie presa de 

ninguna de las especies de pinnípedos, aunque muy ocasionalmente a O. flavescens 

se lo ve alimentarse de esta especie durante la interacción con la pesca artesanal 

(De María, datos no publicados). En lo que refiere a otro ítem alimenticio 

importantes, en la pescadilla calada las concentraciones fueron muy bajas en 

músculo y menores a 30 µg.g
-1

 en hígado. Un aspecto importante a estudiar sería la 

concentración de este elemento en otras especies presa de A. australis y O. 

flavescens, a su vez considerar si el aporte de este elemento es diferencial según si 

los organismos son procedentes de pesquerías costeras o pelágicas de forma tal de 

considerar la posible variación de la concentración de Cu entre peces de distintos 

ambientes.  

En el presente trabajo se encontraron concentraciones de Cu menores en hembras 

de A. australis que se alimentan en la misma zona que machos, mientras que esto 

no ocurrió en O. flavescens (Fig. 1). En el caso de A. australis, la edad de los 

ejemplares es muy similar entre sexos, pero únicamente para los machos se 

muestrearon individuos muy jóvenes (2 y 3 años), por lo que podría aumentar la 

concentración de Cu en la dentina; algunos trabajos muestran que en matrices 

calcificadas la concentración de Cu es alta en los primeros años de vida (Evans et 

al. 1995 y Honda et al. 1986). El Cu es un elemento encontrado generalmente en 

tejidos jóvenes o en formación ya que es un co-factor de la Lisil oxidasa, una 
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enzima encargada de la síntesis de tejido conectivo y del desarrollo de los dientes 

(Gerogeopolus et al. 2001). En dientes jóvenes o inmaduros la capacidad de 

respuesta de la pulpa y de reparación de la dentina es mayor,  así como el potencial 

de curación, ya que la pulpa es altamente celular con un ápice radicular muy abierto 

y un importante suministro de sangre, a diferencia de un diente de mayor edad con  

un foramen reducido y poca irrigación (Luukko et al. 2014). Watanabe et al. (1998) 

encontraron  que la concentración de éste elemento en varios tejidos blandos en 

focas Baikala (Pusa sibirica) era mayor cuanto más joven era el individuo y esta 

diferencia era aún más pronunciada en individuos inmaduros. Sin embargo, en 

franciscanas del Río de la Plata se encontró una mayor concentración en adultos, 

seguidos de juveniles y luego fetos, lo que los autores sugieren una posible 

acumulación con la edad (Gerpe et al. 2002). No obstante, en un estudio posterior 

en franciscanas, también en la costa argentina y realizado en hígado, no se encontró 

una asociación con la edad  ni con el sexo (Panebianco et al. 2012). Sería de interés  

analizar en un futuro la concentración de Cu durante la ontogenia de mamíferos 

marinos a través del análisis de éste elemento en cada capa de crecimiento de la 

dentina. Por otra parte, Franco- Trecu et al. (2014) plantean comportamientos de 

forrajeo distinto entre las hembras de A. australis y O. flavescens. Según estos 

antecedentes, las hembras de A. australis serían de hábitos más pelágicos que los 

machos, mientras que las de O. flavescens se alimentarían en áreas más costeras 

que los machos de su misma especie. Podría ocurrir que las hembras de A. australis 

posean hábitos más pelágicos en ciertos momentos de su vida que los machos y por 

lo tanto recibieran menos aporte de Cu, resultando en una señal promedio de 
13

C 

similar y concentración de Cu menores. Sería posible si al incluir ciertas presas 

pelágicas el aporte de Cu disminuye notoriamente en relación al cambio 

experimentado en la señal de C.  

Con respecto a la transferencia transplacentaria en mamíferos marinos se han 

planteado posturas contrarias. Habran et al. (2012) encontraron en foca gris 

concentraciones muy similares en la sangre de crías y madres por lo que creen que 

las necesidades de este elemento,  se cubren durante lo acumulado en el desarrollo 

fetal. Sin embargo, otros autores hacen referencia al Cu como un elemento que rara 

vez cruza la barrera transplacentaria (Dhen et al. 2005). La transferencia 

transplacentaria desde las madres podría dar cuenta a las diferencias entre sexos.  
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Selenio 

La concentración en suelos y cuerpos de agua de Se varía ampliamente, siendo 

mayor en zonas con alta actividad volcánica (Alexander 2015, Bjerregaard et al. 

2015). El Se es emitido al ambiente por la quema de combustibles fósiles 

(Bjerrengaard et al. 2015). Hasta la década del 50 se creía que la única relevancia 

fisiológica de Se era su toxicidad potencial, hasta que se descubrió su rol anti 

necrosis y su capacidad de contrarrestar los efectos de metales tóxicos (Ridlington 

& Whanger 1981, OMS 1996a). Tiene propiedades antioxidativas, su rol como 

cofactor del sistema gultatión peroxidasa elimina radicales libres y reactivos 

intermedios del oxígeno, además de afectar la desmetilación del Hg, que de ésta 

forma queda atrapado en la célula (O’Hara et al. 2003).  En concentraciones 

elevadas en humanos resulta en selenosis, caracterizada por la pérdida de pelo y 

brillo en este, problemas gastrointestinales y en el sistema nervioso (Goldhaber et 

al. 2003). Es un elemento requerido en la dieta de las personas y su contenido es 

alto en las proteínas animales especialmente en peces y crustáceos (Thiry et al. 

2012). Además en los animales que normalmente ingieren Se, el Hg sería menos 

tóxico o menos biodisponible. En este sentido, se ha sugerido que los peces que 

presentan alta concentración de Se puede ser debido a su rol protector contra la 

toxicidad del Hg orgánico (Dietz et al. 2000). Cuando el Se se encuentra unido a 

metales formando compuestos insolubles es incapaz de unirse a otros compuestos 

(Thiry et al. 2012), mientras que el Se incorporado en los tejidos animales es 

altamente transferible (Medinsky et al. 1981). 

Se registraron muy altas concentraciones de este elemento en riñón e hígado de 

mamíferos marinos, incluso en niveles que serían indicativos de toxicosis en 

ganado (Woshner et al. 2001a, b). La concentración de Se en roedores fue hasta 2 

órdenes de magnitud superior en hígado y riñón, a la encontrada en dientes (Shearer 

1975). Coincidente con este resultado, los niveles en estos órganos reportados en 

otros trabajos de mamíferos marinos han sido notoriamente superiores a los 

encontrados en el presente trabajo (Dietz et al. 1996, Woshner et al. 2001a, b). En 

algunos casos parecería ser más importante la concentración relativa de este 

elemento con respecto a otros metales que la concentración absoluta (Das et al. 

2003b, Dietz et al. 2000, Campbell et al. 2005). 
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En cuanto a la concentración de Se en mamíferos marinos,  un estudio realizado en 

hueso de delfín listado fue aproximadamente de 0.75 µg.g
-1

 (Honda et al. 1986) 

(Tabla 4). En el cemento de dientes de belugas la concentración fue un poco menor 

a la del presente trabajo y presentó una asociación lineal con la concentración en 

hígado y músculo, siendo un buen predictor de la concentración en dichos tejidos 

analizados más comúnmente (Tabla 4) (Kinghorn et al. 2008). En dientes humanos, 

el Se sería un constituyente normal, donde la concentración en dentina fue de 0,52 

µg.g
-1

 (Hadjimarkos & Bonhost 1959), siendo superior durante el período de 

desarrollo del diente (Shearer 1975). El Se en la dentina se encuentra en su gran 

mayoría unido a proteínas y en una proporción muy menor como parte de los 

cristales de hidroxiapatita (Shearer 1975). De hecho, Kinghorn et al. (2008) 

proponen que la concentración de Se en el diente podría ser el resultado de un 

exceso de este elemento más allá de las necesidades fisiológicas.  

En dientes se encontró un único trabajo que reporta un aumento en la concentración 

de Se con la edad de los individuos (Kinghorn et al. 2008), contrastando con los 

resultados del presente trabajo. Por otra parte, la asociación positiva del Se con la 

edad ha sido muy reportada en otras matrices en cetáceos y pinnípedos (Brookens 

et al. 2007, Bustamante et al. 2004, Ronald et al. 1984, Woshner et al. 2001b, 

Ikemoto et al. 2004). Aunque los autores no  discuten más que la posible 

consecuencia de la acumulación de Hg con la edad y como mecanismo de 

detoxificación, algunos mencionan una posible asociación con el Cd y Ag 

(Woshner et al. 2001 a y b, Kinghorn et al. 2008).  

Por otro lado, el Se puede evitar también los efectos tóxicos del Cd (Goyer et al. 

1996), el patrón general sería formar complejos insolubles y reducir la toxicidad del 

Cd, sin ser una protección mediada por proteínas (Ridlington & Whanger 1981, 

Zeisler et al. 1993). En éste sentido, se han encontrado correlaciones positivas entre 

Cd y Se en focas arpa (Ronald et al. 1984), ballenas de Groenlandia (Woshner et al. 

2001b), delfines comunes, osos polares, franciscanas y otras  especies de 

Odontocetos (Lahaye et al. 2007, Woshner et al. 2001 a,  Seixas et al. 2007). En 

trabajos futuros podría buscarse si esta asociación se produce en el diente y la 

posible formación consecuente de complejos Hg, como con Cd. Sería de interés 

analizar la acumulación conjunta de elementos en matrices calcificadas, analizando 

el patrón de acumulación de Se y Cd inclusive en diente. 
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Los resultados del presente trabajo, coinciden con estudios anteriores donde la 

concentración de Se no presentó diferencias entre sexos, ni asociación a los hábitos 

y posición trófica. Tampoco se encontraron diferencias entre sexos en varias 

especies de focas, ni en osos polares (Bustamante et al. 2004, Woshner et al. 2001a, 

Ikemoto et al. 2004). Sin embargo, existiría una alta transferencia de Se a través de 

la leche materna en focas y delfines, siendo notorio el aumento de la concentración 

de este elemento en los primeros meses de vida (Ronald et al. 1984, Honda et al. 

1986, Habran et al. 2012). En consecuencia, las hembras deberían compensar la 

transferencia a sus crías a través de la dieta, debido al rol metabólico del Se y 

aporte desde la dieta (Thiry et al. 2012). 

En el presente estudio, la concentración de Se fue constante entre especies en 

relación a los hábitos y posición trófica, coincidente con resultados realizados en 

otras especies, como marsopa común, belugas y ballenas de Groenlandia (Das et al. 

2004, Dehn et al. 2006b). En la costa uruguaya la concentración de Se, también 

podría no estar asociado a niveles más amplios en la trama trófica como ocurrió en 

el Ártico (Campbell et al. 2005).  

Al igual que la mayoría de los elementos analizados en el presente trabajo, la 

concentración de Se se mantuvo estable a lo largo de 70 años en ambas especies de 

pinnípedos. Lamentablemente, no se cuentan con estudios que den cuenta de la 

variabilidad espacio-temporal de Se en la costa donde habitan ambas especies de 

pinnípedos, ni sus presas. Debido a la poca variación encontrada en ambas especies 

de pinnípedos en función de los principales factores que regulan la acumulación de 

elementos traza, es muy probable que la concentración de Se encontrada en la 

dentina sea consecuencia de procesos metabólicos actuando en ambas especies por 

igual. 

Cromo 

El Cr es un elemento ampliamente utilizado en la industria como mordante para los 

textiles, fabricación de pigmentos, para el curtido del cuero ya que tiene alta 

afinidad por el colágeno (Covington et al. 2001, Brown & Taylor  2003). 

Adicionalmente se utiliza en metalúrgicas, como catalizadores, para preservar la 

madera, entre otros. Debido a evidencias recientes el Cr  no puede ser considerado 
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un elemento esencial, ya que no hay datos suficientes sobre la deficiencia del 

mismo, ni sobre la mejora de ciertos síntomas con su suplementación (Vincent 

2013). El Cr trivalente se asocia con el mantenimiento del metabolismo de la 

glucosa y los efectos adversos de altas concentraciones de este elemento son raros 

(Goldhaber 2003). Sin embargo, el Cr hexavalente es tóxico y sus compuestos son 

irritantes y corrosivos, fácilmente asimilados por el tracto digestivo (Baruthio 1992, 

Law et al. 1992). El Cr (VI) es un contaminante persistente en muchos cursos de 

agua (Zhitkovich 2011). Desafortunadamente en el presente trabajo, ni en trabajos 

anteriores, se discrimina las concentraciones relativas a cada especie química. 

La dentina sería una buena matriz para evaluar el aporte del Cr a través de la dieta 

ya que se une al colágeno dental, proteína principal de la dentina, siendo ésta la 

razón por lo que está presente en los dientes de pinnípedos de la costa uruguaya. 

Este elemento es el principal efluente de las curtiembres y en Uruguay un gran 

número de éstas se encuentran en el arroyo Pantanoso que desemboca en la Bahía 

de Montevideo (Muníz et al. 2004, IM 2013). En los sedimentos de la bahía la 

concentración aumenta desde 1940 y aproximadamente  en la década de 1970 o 

1980 se registra otro aumento en la concentración de Cr (García- Rodríguez et al. 

2010, Burone et al. 2011). El aumento en Cr se asocia a la instalación de las 

curtiembres sustituyendo los saladeros a comienzos del siglo XX (Burone et al. 

2011). En la década de los 90 se produce un nuevo aumento del Cr en los 

sedimentos, seguido de una notable disminución en los últimos 10 años (García-

Rodríguez et al. 2010).  Esto se corresponde con el auge de la industria del cuero 

debido a la política económica hacia la producción de productos para exportación 

de 1970-1980, seguido de un retroceso en la década del 90’ (Instituto Cuesta Duarte 

2005). A partir de 1993, el vertido de las curtiembres ha disminuido notoriamente 

siendo actualmente un 2% de las concentraciones liberadas en la década de los 90 

(Raffaele 2012, IM 2013). Cabe destacar que las concentraciones encontradas en 

2004 en la Bahía de Montevideo se localizaron entre umbrales que producen 

efectos en la biota y las que posiblemente los produzcan (Muníz et al. 2004).  

Adicionalmente, Muníz et al. (2015) reportaron que las concentraciones a de Cr en 

sedimento en la actualidad son significativamente menores a las reportadas en 

2004. El mayor aporte de Cr en la Bahía de Montevideo se debería a las 

curtiembres y ha disminuido desde 1990. En lo que refiere al análisis histórico de 



51 
 

ambas especies de pinnípedos, se observó un aumento significativo en el tiempo 

coincidente con la intensificación de la actividad de las curtiembres (Fig. 2). Cabe 

destacar que también existen  otras curtiembres localizadas en otros cursos de agua 

que desembocan en la costa uruguaya (e.g. en el Arroyo Carrasco) de las cuales no 

se cuenta con una tendencia histórica de la liberación de Cr, pero se registraron 

niveles elevados en dicha cuenca que pueden deberse al vertido directo de los 

efluentes antes de la instalación del colector (Lacerda et al. 1998). Muy 

probablemente hayan seguido las mismas tendencias que las instaladas en el arroyo 

Pantanoso, debido a las exigencias departamentales, la instalación del colector  y 

las políticas económicas.  

En la costa Argentina, Panebianco et al. (2012) registraron Cr en el hígado de 

franciscana y lo plantean como una posible asociación con el aporte antrópico,  ya 

que también es utilizado en las industrias textiles y curtiembres en este país, siendo 

raro encontrar éste elemento en mamíferos marinos. Estudios en otros mamíferos 

marinos de otras regiones del mundo muchas veces no detectan Cr en hígado (Zhou 

et al. 2001, Stockin et al. 2007) y en los pocos casos detectados fue en machos 

(Zhou et al. 2001). En pinnípedos de la Antártida, éste elemento se encontró en 

numerosas ocasiones por debajo de los niveles de detección en varias matrices, 

siendo la concentración máxima de 0,10 µg.g
-1

 en peso seco (Szefer et al. 1994). 

Valores muy similares fueron encontrados en el Ártico en belugas, elefante marino 

del norte (Mirounga angustirostris) y focas anilladas (Zeisler et al. 1993). Por lo 

antedicho, los mamíferos marinos del atlántico Sud Occidental pueden presentar un 

aporte importante de Cr debido al amplio uso en la industria y la dentina se presenta 

como una excelente matriz para estudios temporales. Podrían realizarse estudios de 

hipersensibilidad como los realizados en focas de puerto del Mar del Norte que 

presentaron sensibilidad al Cr, lo que implica que ya han sido expuestas a este 

contaminante, pudiendo tener consecuencias en la disminución del sistema inmune 

(Kakuschke et al. 2005).  

Actualmente, se encontró un único trabajo que  también analiza  la concentración 

de Cr en matrices calcificadas, en focas de puerto siendo notoriamente inferiores a 

las concentraciones del presente trabajo (Agusa et al. 2011). Por otra parte, en 

humanos la concentración de Cr en dentina fue notoriamente superior a las 
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reportadas en el presente trabajo (18,3± 6.01 µg.g
-1

) (Nowak & Kozłowski 1998). 

Posteriormente se reportaron concentraciones aún mayores en humanos 

considerados ambientalmente expuestos, siendo de 49,5 µg.g
-1

(Nowak & 

Chimielnicka 2000). Sería importante analizar la concentración de Cr en dientes de 

las mismas especies de pinnípedos en regiones donde el uso de Cr sea menor a 

modo de conocer la variabilidad de dicha concentración asociada a la exposición 

ambiental. 

Las diferencias en  la concentración de este elemento entre sexos encontrada en la 

presente tesis en ambas especies de pinnípedos de la costa puede deberse a la 

transferencia durante la gestación y lactancia. En el presente trabajo, las 

concentraciones de Cr fueron mayores en machos que en hembras considerando 

ambas especies en conjunto, por lo que este resultado coincide con trabajos 

anteriores en otras especies de mamíferos marinos (Zhou et al. 2001, Dhen et al. 

2005 a y b). De manera similar, el Cr presente en el esqueleto en ratas fue menor en 

las hembras que en los machos (Wallach & Verch 1984).  Es un elemento que 

puede transferirse a través de la placenta en mamíferos marinos, como ocurre en 

ratas (Danielsson et al.  1982), y a través de la leche materna como fue propuesto 

para la foca gris (Habran et al. 2012).  

En el presente trabajo se encontró un aumento en la concentración de Cr en relación 

a la posición trófica de ambas especies (Fig. 2). Debido a que la superposición en la 

señal de nitrógeno es alta entre ambas especies, no se encontraron diferencias en la 

concentración de Cr (Tabla 3). Los individuos de mayor posición trófica 

presentaron concentraciones más altas de Cr. Podría deberse a que presas costeras 

de ambas especies de pinnípedos presentan mayor señal de N que las pelágicas 

(Franco-Trecu et al. 2012), por lo que podría ser a través de éstas presas el aporte 

de Cr.  También puede ocurrir que los individuos de mayor tamaño corporal, 

generalmente de O. flavescens, podrían acceder a presas de mayor tamaño y de 

mayor posición trófica (Arim et al. 2007, Segura et al. 2015). Dichas presas 

deberían presentar a su vez deberían presentan una mayor concentración de Cr.    

En lo que refiere al aporte de Cr desde las presas, en peces detritívoros, las 

concentraciones Cr fueron catalogadas como de alto rango en el Río de la Plata 

(Colobmo et al. 2000). A pesar de que en este trabajo no se estudiaron 
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específicamente las especies presa de O. flavescens y A. australis, este elemento 

estaría alcanzando especies de éste nivel trófico. Adicionalmente, Viana et al. 

(2005) sugieren el estudio de este elemento en peces del Rio de la Plata debido al 

gran uso para el tratamiento del cuero y la posible transferencia a través de la trama 

trófica. En próximos estudios se podría analizar la concentración de éste elemento 

en especies presa de O. flavescens y A. australis en relación a la posición trófica y a 

la potencial acumulación de Cr a lo largo de la vida de los individuos, de ésta forma 

peces de la misma especie pero de diferente tamaño corporal podrían transferir 

distinta concentración de Cr a sus consumidores.  

En cuanto a la asociación entre la concentración de Cr y la señal de ambos isótopos 

estables, no se encontraron trabajos en mamíferos marinos que los asocien. La 

concentración de Cr no fue medida o no fue detectada en aquellos trabajos que 

analizan la señal de C y N. Sin embargo, en aves marinas se encontró una 

asociación positiva entre la concentración de Cr y el nivel trófico de 5 especies de 

aves presentes en Alaska desde aquellas que se alimentan de invertebrados 

bentónicos hasta águilas (Burger & Gochfeld 2009). Esta sería una buena 

aproximación a los resultados del presente (Fig. 2).  

Información acerca de la relación de la concentración de Cr con la edad también es 

escasa debido a que en las matrices analizadas tradicionalmente la concentración de 

Cr está por debajo de los límites de detección (Zhou et al. 2001, Haynes et al. 2005, 

Stockin et al. 2007).  

Plomo 

El Pb es un metal que ocurre naturalmente en la corteza terrestre (Taylor 1964). La 

contaminación antropogénica con Pb se debe principalmente al uso de combustibles 

con éste metal. A modo de ejemplo en 1970 las emisiones estimadas superaban 100 

veces el ciclado natural de Pb (Bjerregaard et al. 2015). En países en vías de 

desarrollo, la exposición a través de la dieta ha disminuido desde 1970, cuando se 

eliminó el Pb como aditivo en los combustibles y de las cañerías de agua (Fowler et 

al. 2015). No obstante, en Uruguay y Argentina recién en a finales de los 90 y 

principio de los 2000 se remodela la refinería de la Teja y se empieza a producir 

combustibles libres de Pb (ANCAP 2015, MECON 2015).  Actualmente el plomo 
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se utiliza principalmente en baterías de autos, también en industriales, así como 

pigmento y en municiones (ILZSG 2015). En Uruguay también existe el reciclado 

de baterías, la fundición de las placas, la disposición final de la escoria de esas 

fundiciones fueron las causas de la exposición al plomo en la población humana 

(Burger & Pose 2010).  

El Pb tiene efectos tóxicos ya que interviene en el metabolismo del calcio a nivel 

molecular: en el sistema nervioso, también puede reemplazarlo en las bombas de 

ATP de calcio y sodio, en sitios de unión a proteínas y compite por la entrada a la 

mitocondria (Davison et al. 2015, Fullmer 1992). Los efectos adversos son a nivel 

nervioso, especialmente en niños ya que es neurotóxico, mientras que en adultos 

causa hipertensión y falla renal (Fowler et al. 2015).  

El Pb puede incorporarse al hueso desde la superficie de éste o por su similitud al 

calcio ser confundido durante la mineralización, siendo el segundo mecanismo el 

más probable (Bronner & Stein 1992). Debido a esto, el esqueleto contiene 

aproximadamente el 90% del Pb alojado en el cuerpo, el cual puede ser 

continuamente movilizado y ser una forma de exposición endógena considerable 

(Kakuscke et al. 2005, van Wijngaarden et al. 2009).  

El hueso acumula Pb, por lo que es considerado un marcador de la exposición 

histórica (Rabinowitz 1991). La inmovilización del Pb en el hueso, puede actuar 

como un mecanismo de detoxificación que puede ser un resultado incidental de las 

propiedades del ion divalente más que a un “intento deliberado” de los organismos 

(Bruce 2006). Este metal también se incorpora a los dientes y la tasa de remoción 

en este tejido es baja (Gulson & Gillings 1997). Los dientes son una fuente 

confiable de la exposición ambiental al Pb en humanos (Karahalil et al. 1997), si la 

concentración es mayor a 4 µg.g
-1

 se sugiere que es un indicador de plombemia (al-

Mahroos & al-Saleh 1997).  

Las concentraciones encontradas en tejidos de mamíferos marinos son de 

preocupación menor, coincidente con los resultados del presente trabajo (O’Shea 

1999). Varios trabajos en los que se analizan numerosos tejidos de una misma 

especie reportan que las mayores concentraciones de Pb se encuentran en hueso y 

piel (Braham 1973, Yammamoto et al. 1987, Fujise et al. 1988, Lavery et al. 2008) 
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incluso en O. flavescens (Peña et al. 1988). Sin embargo, numerosos trabajos 

analizan la concentración de este elemento en riñón e hígado, en los cuales las 

concentraciones están por debajo del nivel de detección o llegan hasta 0,5 µg.g
-1

en 

león marino de Steller (Sydeman & Jarman 1998,  Holmes et al. 2008) y foca de 

puerto (Brookens et al. 2007). Harper et al. (2007) en un único caso encontraron un 

ejemplar con concentraciones de 179 µg.g
-1

 aunque este no presentaba signos 

clínicos de toxicosis por Pb,  ni tampoco daño tisular.  

La concentración de Pb renal o hepática tanto en belugas como en morsas, no se 

encuentra correlacionada con la concentración en los dientes, por lo que las 

comparaciones entre tejidos son muy complejas (Outridge et al. 1997). 

Afortunadamente para este metal se cuentan con numerosos trabajos en matrices 

calcificadas. En dientes de león marino de Steller, la concentración relativa de Ca y 

Pb  fue muy elevada en individuos pertenecientes a zonas con alto impacto 

antrópico (Ando et al. 2005) y las concentraciones de Pb encontradas fueron 

mayores a las del presente trabajo (Tabla 4). Cabe destacar que dicho promedio 

considera a los individuos con datos extremos. Por otro lado, en varias especies de 

delfines de Australia  las concentraciones  de Pb son también notoriamente mayores 

(Tabla 4) (Lavery et al. 2009). Además, los ecosistemas marinos y costeros de Asia 

son los que presentan mayor contaminación por Pb, mientras que América del Sur 

se encuentra entre los niveles más bajos (Shahidul Islam & Tanaka 2004).  Se 

reportaron concentraciones de Pb similares a las de O. flavescens en dientes de foca 

de Wedell  de la Antártida (Tabla 4) (Yammamoto et al. 1987) y notoriamente 

menores a morsas Ártico (2,0 µg.g
-1

) (Outridge et al. 1997). De manera similar, en 

belugas la concentración de Pb fue similar a la de A. australis (Tabla 4) (Outridge 

et al. 1997).  

En O. flavescens solo se encontró un trabajo en matrices calcificadas (Peña et al. 

1988), realizado en hueso donde la concentración media fue notoriamente superior 

al presente trabajo (Tabla 4). Estas diferencias se pueden deber principalmente al 

rol de la matriz como acumuladora de Pb o a alguna particularidad de los 3 

individuos en los que pudo ser detectado este elemento. Además, la técnica 

utilizada es menos sensible y la concentración media está calculada en base a los 3 

individuos cuyo instrumento les permitió la medición por lo que dicho valor está 
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sesgado a niveles altos de Pb.  Sin embargo, en uno de los pocos antecedentes en el 

que se compara la concentración de Pb en diente y hueso en mamíferos marinos, la 

concentración en diente fue notoriamente superior a la hallada en hueso en 2 

individuos de foca de Wedell (Yammamoto et al. 1998).  

Los trabajos en tejidos blandos generalmente no muestran asociación con la edad, 

mientras que en matrices calcificadas los resultados son variables y en muchos 

casos depende de la metodología utilizada (Honda et al. 1986, Outridge et al. 1997, 

O’Shea 1999, Evans et al. 1995, Alomary et al. 2006, Bryan et al. 2007,  Brookens 

et al. 2007, Harper et al. 2007, Panebianco et al. 2012). En dientes de morsas se 

encontró que la concentración relativa de Pb era particularmente alta durante los 

primeros años de vida y en los últimos, posiblemente asociado a la trasferencia 

maternal de metales y la posterior acumulación con la edad (Evans et al. 1995). La 

técnica utilizada permite determinar la concentración relativa en cada banda de 

crecimiento, mientras que estas diferencias pueden ser difíciles de detectar en este 

trabajo al analizar la concentración de Pb a lo largo de toda la vida. Al igual que en 

pinnípdos, en humanos no se encontró una asociación con la edad, al utilizar el 

diente entero para su a análisis (Alomary et al. 2006). Otro estudio encontró que en 

humanos la relación de la concentración de Pb en dientes con la edad ha sido 

controversial y dependiente de cuál sea la exposición ambiental a este elemento 

(Kamberi et al. 2012). En lo que refiere a estudios en hueso, en delfín listado 

mostraron una relación positiva con la edad del animal (Honda et al. 1986). Según 

estudios toxico-cinéticos, la concentración de Pb en diente debería aumentar con la 

edad debido a que una vez que es incorporado a la matriz no se produce la 

remoción (Steenhout et al. 1982), por lo que sería de interés realizar estudios 

específicos en mamíferos marinos para determinar este patrón.  

En humanos existe remoción del Pb de los huesos durante el embarazo y la 

lactancia ya que parte del calcio proviene del esqueleto materno (Piers et al. 2001, 

Téllez-Rojo et al 2002, Bronner 2008), a su vez hay transferencia de éste elemento 

al feto (Ong et al. 1993). Adicionalmente, se ha detectado que la concentración de 

Pb en dientes es mayor en hombres que en mujeres (Baranowska et al. 2004, 

Alomary et al. 2006). En lo que respecta a éste mecanismo en mamíferos marinos, 

Habran et al. (2012) reportaron una trasferencia eficiente desde las madres a las 
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crías en focas grises, por lo que el Pb se moviliza a las crías durante la lactancia.  

Las hembras de ambas especies podrían transferir parte del Pb que ingieren a las 

crías, pero el aporte desde la dieta podría ser distinto a lo largo de la vida de las 

hembras de A. australis y O. flavescens y por lo tanto resultar en distintas 

concentraciones entre especies y sexos. Debido a los comportamientos distintos 

entre sexos en ambas especies (Franco-Trecu et al. 2014), las hembras de A. 

australis al alimentarse en áreas más pelágicas que los machos recibirían menor 

aporte de Pb, además de transferirlo a las crías, disminuyendo su concentración de 

dicho elemento. Por otro lado, las hembras de O. flavescens tendrían hábitos más 

costeros que los machos y así mantendrían sus concentraciones similares a los 

machos aunque haya transferencia de Pb a las crías. También es posible que las 

diferencias entre sexos en la concentración de Pb se deban a las diferencias en el 

tamaño corporal entre, por lo que en estudios futuros podría incluirse dicha variable 

en los análisis (Agusa et al. 2011). Adicionalmente se propone complementar las 

diferencias encontradas entre especies realizando comparaciones de 

hipersensibilidad de ambas especies de pinnípedos de nuestra costa, diferenciando 

entre sexo, permitiendo cuantificar la exposición ambiental a este elemento 

(Kaskuschke et al. 2005) 

Los estudios en tejidos blandos generalmente no han reportado diferencias en la 

concentración de este elemento entre los sexos (Woshner et al. 2001a, , Brayan et 

al. 2007, Brookens et al. 2007, Agusa et al. 2011, Panebianco et al. 2012). Esto  

podría explicarse debido a las diferencias en la tasa de remoción entre matrices y el 

tiempo de vida que integra cada una.  

Sobre la asociación entre la concentración de Pb y la señal de isótopos estables, 

existen pocos trabajos y no se han encontrado estudios en matrices calcificadas. 

Para el pelo del león marino de California no se encontró una asociación lineal 

entre el Pb y la posición trófica o la señal de N (Elorriaga- Verplancken & 

Aurioles-Gamboa 2008), tampoco en hígado en foca de puerto (Brookens et al. 

2007). Análisis transversales a la red trófica en el Ártico encontraron una dilución 

de la concentración de Pb conforme aumenta el nivel trófico determinado a través 

de isótopos estables, desde las algas hasta la foca anillada (Campbell et al. 2005).  

Por otro lado, Sydemann et al. (1998), encontraron concentraciones crecientes de 
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Pb desde el Krill a leones marinos de California. Los resultados del presente trabajo 

muestran mayores concentraciones de Pb conforme aumenta el 
15

N de ambas 

especies de pinnípedos (Fig. 3). Así, los individuos de ambas especies, que 

presentaron mayor posición trófica presentaron mayor concentración de Pb. Los 

individuos de O. flavescens, debido a su mayor tamaño corporal presentan mayores 

posiciones tróficas (Segura et al. 2015) y por lo tanto mayores concentraciones de 

Pb, sucediendo de igual manera en los individuos de mayor tamaño corporal de A. 

asutralis (Anexo Fig. 6b). 

No se cuenta con trabajos donde se reporte la concentración de Pb específicamente 

en las especies presa de ambas especies de pinnípedos del Rio de la Plata u Océano 

Atlántico. Las principales especies presa de ambas especies de pinnípedos son 

carnívoras y debido a su dieta potenciales vectores de Pb (Acuña Plavan et al. 2007, 

García 2007, Gilberto et al. 2007, Jamiska et al. 2011). Sin embargo, O. flavescens 

consumiría presas de mayor tamaño y menos proporción de calamares (DINARA 

2012, Franco-Trecu et al. 2014). Tal vez las presas de mayor tamaño y por 

consecuente mayor posición trófica (Arim et al. 2007, Segura et al. 2015) podrían 

transferir mayores niveles de Pb a sus consumidores. En cuanto a pescadilla de 

calada y pez sable (Trichurus lepturus),  O. flavescens consume generalmente 

individuos de mayor tamaño que A. australis (Naya et al. 2002, Frau 2009, 

DINARA 2012). Desafortunadamente, no se cuenta con la información de tallas en 

otras especies relevantes en la dieta como brótola y corvina, ni tampoco datos sobre 

la bioacumulación en dicha especies. También podría analizarse la relación entre la 

posición trófica y la concentración de Pb en un número mayor animales marinos de 

la costa uruguaya, ya que por ejemplo, en Ballena franca austral (Eubalaena 

australis), no fueron detectadas concentraciones de Pb en hígado y riñón (Rosas et 

al. 2012) lo que más allá del tejido analizado,  podría estar asociado a la baja 

posición trófica  que ocupa.  

Por otra parte, los peces costeros tendrían no solo una mayor señal de 
13

C, sino 

mayor 
15

N que los pelágicos (Franco-Trecu et al. 2012), por lo que O. flavescens 

por su mayor tamaño corporal y por la propia señal de sus presas costeras, tendría 

una mayor posición trófica generando una mayor acumulación de Pb. En cuanto a 

la señal de carbono, la concentración de Pb fue mayor en individuos costeros de 
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ambas especies. Al considerar las diferencias entre especies O. flavescens presenta 

mayores concentraciones. En ambientes costeros de Uruguay como la Bahía de 

Montevideo, la concentración de Pb fue elevada, incluso de los niveles más altos 

para esta zona del Atlántico Sud Occidental (Muníz et al. 2004), siendo vertido 

principalmente por la cuenca del arroyo Miguelete (IM 2013, Muníz et al. 2004, 

Raffaele 2012). También hay varios afluentes en el Rio de la Plata desde la costa 

Argentina, cuya concentración en sedimento es mayor al nivel guía para la 

protección de la biota, aunque menor a los valores que la clasificarían como 

potencialmente tóxica (Carsen et al. 2003). Complementario a los resultados de 

sedimentos,  una mayor concentración de Pb en ambientes costeros ocurre por el 

aporte atmosféricos de las ciudades durante la quema de combustibles (Libes 2009), 

por lo que los resultados del presente trabajo muestran un posible aporte antrópico 

de Pb en ambas especies de pinnípedos de acuerdo a su alimentación próxima a la 

costa, fuente de éste metal.  

El aporte antrópico sin embargo no fue constante a través del antropoceno, ya que 

los sedimentos muestran un aumento en la concentración de Pb muy probablemente 

asociado al aumento continuo del uso de gasolinas en el transporte y el desarrollo 

de la ciudad (García-Rodríguez et al. 2010). En el perfil de sedimento se muestra 

un leve descenso en los primeros centímetros de profundidad, concordante con los 

reportes de que en el año 2013 se vertía a la cuenca del Miguelete sólo un 7% de los 

vertidos en la década de los 90’ (IM 2013, Raffaele 2012, Muníz et al. 2015). 

Además de la disminución del vertido de Pb desde el Arroyo Miguelete, en la 

misma década se prohíben combustibles con Pb como aditivo, como ya fue 

mencionado anteriormente. Este patrón no fue encontrado en ninguna de las 

especies de pinnípedos de nuestra costa. Tal vez los efectos de ambas reducciones 

en la emisión de Pb sean evidenciados en las especies de pinnípedos luego de 

transcurrido un tiempo mayor desde el 2000, por lo en caso de continuarse con 

estudios de cuantificación de elementos traza en dentina podrían evidenciarse. 

Aunque otros trabajos que abarcan períodos de tiempo pre industriales (1200- 

1500D.C) y modernos han tenido dificultad para encontrar diferencias en la 

concentración de este elemento (Outridge et al. 1997). 
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Los resultados del presente trabajo destacan la potencialidad de la dentina como 

matriz para estudios de la exposición ambiental al Pb en mamíferos marinos, 

además de la posibilidad de detectar variaciones pequeñas debido al gran poder de 

análisis del ICP-MS en matrices calcificadas (Borkowska- Burnecka et al. 2010). 

Deben profundizarse estudios en relación a la acumulación de Pb con la edad y las 

diferencias entre sexos, así como la transferencia diferencial desde las presas. 

Cadmio 

El Cd es un componente natural de las rocas, el suelo y los sedimentos (Taylor 

1964), aunque la movilización antropogénica es alta (Bjerregaard et al. 2015). El 

consumo de Cd ha aumentado continuamente en el siglo XX y se ha estabilizado 

desde el año 2000. Se utiliza en procesos industriales ya que protege al hierro de la 

oxidación, también en menor medida en  pigmentos, para estabilizar plásticos y en 

las baterías alcalinas siendo ésta su aplicación más común (ICdA 2015). 

En su estabilidad de unión a ligandos el Cd
2+

 es muy similar al Zn
2+

 y en su 

competencia por Zn es que ocurren un gran número de efectos. Gran parte del Cd se 

encuentra unido a MTs específicas y la síntesis de éstas se estimula por la presencia 

de Cd (Bruce 2006). Las diferencias en la concentración de éste elemento entre 

matrices puede deberse a la función del órgano (Nordberg et al. 2015), así como la 

presencia de MTs, siendo ésta alta en riñón e hígado (Yamammoto et al. 1987, 

Gerpe et al. 2002). El Cd también se aloja en las matrices calcificadas, muy 

probablemente formando parte de las células (osteoblastos y osteoclastos) más que 

integrado a la estructura cristalina de la hidroxiapatita (Nordberg et al. 2015). En 

odontoblastos de rata se han identificado la presencia de MTs homologas a las 

hepáticas y renales a las que éste elemento se une como posible mecanismo de 

detoxificación en el diente y también en hueso (Badwen Hammarstrom 1975, 

Sogawa et al. 2001). Altas concentraciones de Cd pueden producir daño renal y 

puede causar afecciones en el esqueleto en casos de exposiciones muy prolongadas 

como las ocupacionales o fumadores (Nordberg et al. 2015). 

Los altos niveles de Cd acumulados en tejidos de los mamíferos marinos son 

consecuencia de la posición trófica que ocupan. Muchos acumulan Cd en los 

riñones sin mostrar síntomas o daño tisular asociado a una toxicosis, así como 
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tampoco signos de osteoporosis (Sonne-Hansen et al. 2002, Jamiska et al. 2011). 

Una de las hipótesis sobre la razón por la que no se encuentran problemas óseos a 

pesar de las altas concentraciones de Cd es el alto contenido de vitamina D, calcio y 

fosforo en la dieta que puede contrarrestar los efectos de éste metal (Sonne-Hansen 

et al. 2002). 

El Cd llega a los mamíferos marinos a través de la trama trófica, los organismos 

filtradores de zooplancton retienen una fracción menor del Cd ingerido. En el 

zooplancton la concentración llega a 500 - 2000 veces mayores que en el agua. Esta 

bioacumulación no produce biomagnificación a través de toda la trama trófica 

(Bjerragarrd et al. 2015).  En lugares alejados como el Ártico y la Antártida, 

ballenas y focas presentan altas concentraciones de Cd, debido a la alta ingesta de 

anfípodos, almejas, moluscos y calamares que son una importante fuente de Cd 

(Bjerregaard et al. 2015).  

En el presente trabajo la concentración de Cd varió entre especies siendo mayor en 

A. australis que en O. flavescens (Tabla 3). Estas diferencias se deben en parte a los 

hábitos tróficos de ambas, ya que la concentración de Cd aumentó conforme el área 

de alimentación fue más pelágica (Fig. 4). Este aumento fue de igual magnitud para 

ambas especies. Los peces herbívoros como la lisa generalmente presentan elevadas 

concentraciones de Cd, pero los lobos marinos rara vez depredan sobre peces 

herbívoros (Jamiska et al. 2011, Franco-Trecu et al. 2014, Valdivia 2015), mientras 

que la pescadilla de red (Macrodon ancylodon) y la corvina presentan 

concentraciones muy bajas de Cd en músculo (Marcovecchio & Moreno 1993). En 

contraste, las presas típicamente pelágicas presentan mayor concentración de Cd 

(Law et al. 1992). Los calamares acumulan Cd en las glándulas digestivas unido a 

proteínas citosólicas lo que favorecería la transferencia de éste a través de la trama 

trófica (Bustamante et al. 2002).  La dieta de A. australis se compone en gran parte 

de cefalópodos, Loligo sanapaulensis e Illex argentinus. Específicamente, I. 

argentinus del Atlántico Sudoccidental, acumulan Cd a nivel de la glándula 

digestiva, encontrándose concentraciones hasta de 270 µg.g
-1 

(peso húmedo) (Gerpe 

et al. 2000). Es importante destacar que las diferencias en la concentración de Cd 

encontradas entre especies de pinnípedos, asociada a la señal de carbono se 

mantienen a lo largo de 70 años (Anexo Fig. 4d). Adicionalmente, datos de dieta 
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muestran una posible sub-representación de ambas especies de calamares en la 

dieta de O. flavescens, aunque no alcanzarían a ser ítems tan importantes como en 

el caso de A. australis (Franco-Trecu et al. 2014). El análisis  de éstos sesgos son 

coincidentes con los resultados del presente trabajo, donde algunos individuos de 

O. flavescens presentaron señales promedio de 
13

C a lo largo de su vida muy 

similares a ejemplares de  A. australis y la concentración de Cd también es 

prácticamente la misma, por lo tanto algunos individuos de O. flavescens 

recurrirían a presas pelágicas como calamar y por lo tanto su señal de carbono es 

menor y  el aporte de Cd mayor (Fig. 4 y Anexo Fig. 5f).  

El Cd ha sido un elemento muy estudiado en mamíferos marinos en los cuales 

existen reportes de su concentración en los que habitan en el Atlántico 

Sudoccidental. En estos reportes la concentración de Cd fue generalmente mayor en 

riñón que en hígado, como es reportado en la bibliografía (Tabla 4) (Woshner et al. 

2001 a y b, Gerpe et al. 2002, Gerpe et al. 2006). En franciscanas, la concentración 

en riñón fue de 6,7 µg.g
-1 

(Gerpe et al. 2002). Además, no se reportaron diferencias 

entre sexo y la concentración aumentó conforme aumenta la clase etaria. En dos 

estudios posteriores, en la misma especie la concentración renal fue menor (1,3 

µg.g
-1

) y tampoco se encontraron diferencias entre sexos (Foglia 2013), mientras 

que en hígado fue de 2,01 µg.g
-1

 (Panebianco et al. 2012). En O. flavescens en 

Argentina la concentración media en riñón fue de 2,16 µg.g
-1 

y en hígado de 0,63 

µg.g
-1

(Tabla 4) (Peña et al. 1988) y en otro estudio posterior en Uruguay se 

reportaron concentraciones menores en riñón (1,89 µg.g
-1

) (Tagliamonte 2009). 

Para A. australis en la costa Argentina la concentración media en riñón fue 

notoriamente superior a las especies antes mencionadas y de 48,2 µg.g
-1

, siendo 

también superior a la reportada en Uruguay (11,9 µg.g
-1

) (Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio 1990, Tagliamonte 2009). En todos los casos A. australis, especie de 

pinnípedo que consume mayor proporción de calamares en la dieta  presentó 

concentraciones mayores de Cd, siendo este resultado congruente con lo encontrado 

en la dentina de ambas especies. En futuros estudios podría analizarse  la 

concentración de Cd en dentina de franciscana considerando su señal de carbono, lo 

que permitiría confirmar la relación observada entre ambas variables y tal vez 

permita visualizar un gradiente de la concentración de Cd considerando la 

proporción de calamares en las dietas de las tres especies de mamíferos marinos.  
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El Cd dental y el renal se correlacionan positivamente en belugas y morsas, 

(Outridge et al. 1997), por lo que podría compararse de cierta forma los resultados 

encontrados en otros trabajos en las mismas especies en las costas argentinas y 

uruguayas. En humanos se cree que la concentración encontrada en dientes y hueso 

se encuentra asociada a la renal pero dicha relación puede no ser lineal (Fosse & 

Berg Justesen 1977).  

Con respecto a la señal de carbono, en belugas se encontró el mismo patrón que el 

del presente trabajo, así como también una asociación negativa con la señal de 

nitrógeno (Dehn et al.  2006b). Se encontraron mayores concentraciones de Cd 

(aproximadamente de 100 µg.g
-1

) en individuos de hábitos más pelágicos 

asociándolo también a una dieta con mayor proporción de cefalópodos. Los autores 

proponen que al incluir calamares su posición trófica también es menor y por lo 

tanto encuentran una asociación negativa con el nivel trófico. En el mar del Norte y 

el Atlántico Norte también se encontró asociado a la señal de carbono y nitrógeno 

negativa con la concentración de Cd renal considerando varias especies cetáceos 

(Das et al. 2003). Por otra parte, Campell et al. 2005 reportaron una biodilución de 

Cd en la trama trófica en el ártico,  aunque no analizaron la relación con la señal de 

nitrógeno sino que realizaron una comparación a través de las dietas (Campbell et 

al. 2005). Otros trabajos no han encontrado asociación entre éstas variables en 

algunas especies de cetáceos (Dehn et al. 2004, Das et al. 2006 b), ni con 
13

C (Das 

et al. 2004).  

En la presente tesis no se encontró un cambio en la concentración de Cd en el 

tiempo. Otros estudios históricos han encontrado concentraciones menores en 

dientes actuales de morsa con respecto a los recuperados de excavaciones (Outridge 

et al. 2005).  En  dientes humanos, se propone que concentraciones de Cd inferiores 

a 0,060 µg.g
-1

 corresponden a un ambiente no contaminado y hasta 1,5 µg.g
-1

 los 

límites naturales que indicarían una absorción que puede ser controlada por el 

organismo (Fosse & Bergjustesen 1977). Por lo que los valores del presente trabajo 

no serían concentraciones que el metabolismo de O. flavescens, ni A. australis no 

pudieran manejar. Además, el aporte  de Cd es diferencial entre especies y 

constante en 70 años de acuerdo a los hábitos tróficos de ambas especies. En 

estudios en hueso en focas de Weddell y en delfín del pacífico la concentración fue 
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similar a la encontrada en O. flavescens (Tabla 4) (Yamamoto et al. 1987, Lavery et 

al. 2008). Adicionalmente en el delfín listado se analizó la concentración en hueso, 

siendo similar a la concentración encontrada en O. flavescens en el presente trabajo 

(Tabla 4) (Honda et al. 1986).  Mientras que en el león marino de California en 

México, la concentración en hueso fue notoriamente superior en algunas colonias 

que presentan tendencias decrecientes desde hace 20 años (Tabla 4) (Szteren & 

Aurioles-Gamboa 2013). En cuanto a la concentración en sedimentos, Burone et al. 

(2011) analizaron la concentración de Cd en la Bahía de Montevideo a través del 

antropoceno. Dicho trabajo mostró una concentración prácticamente constante, 

siendo éste el punto de la costa uruguaya con mayor impacto antropogénico (Muníz 

et al. 2002, 2004). Éstos antecedentes facilitan la interpretación de los resultados 

del presente trabajo ya que la concentración de Cd fue constante en ambas especies 

de pinnípedos a lo largo de 70 años. En 2004, se encontraron bajas concentraciones 

en sedimento de la misma bahía (Muníz et al. 2004). Actualmente, los niveles en 

sedimento se encuentran por debajo de los límites de detección, se cree que esto 

ocurre debido al bajo uso de fertilizantes no son de uso extendido en Uruguay 

(Muníz et al. 2015). Solo se encontró un trabajo que analice la variación de Cd en 

tiempo en mamíferos marinos, en el cual la concentración de dicho elemento fue 

mayor en los años1400 DC y 1800 que en los 90s, por lo que los autores consideran 

que el aporte de Cd a la población es insignificante (Outridge et al. 2005).   

Con respecto a la diferencia entre sexos, los resultados en mamíferos marinos han 

sido sumamente variables según la especie analizada, la localidad y la matriz 

utilizada. En la presente tesis se reportaron concentraciones mayores en  los machos 

de ambas especies de pinnípedos, pudiendo deberse a la transferencia del Cd de las 

hembras al feto y  durante la lactancia (Fig. 4). Algunos estudios realizados en foca 

de Groenlandia muestran que el Cd no atravesaría la barrera transplacentaria y la 

transferencia a través de la leche es baja (Wagermann et al. 1988). En contraste, 

otros autores mencionan que si podría existir dicha transferencia transplacentaria en 

la misma especie, pero de todas formas las hembras presentaran mayores 

concentraciones que los machos (Ronald et al. 1984). En franciscana no ocurriría 

transferencia transplacentaria de Cd, ni tampoco durante la lactancia (Gerpe et al. 

2002). Los bajos niveles registrados en cachorros recién nacidos de A. australis 

sugiere una baja transferencia transplacentaria o durante la lactancia y que luego del 
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destete se registró un rápido incremento en la concentración de Cd muy 

probablemente a la incorporación de calamares en la dieta (Gerpe et al. 2009). 

Paralelamente, los resultados de Habran et al. (2012) demuestran que el Cd si sería 

transferido por la placenta. Sería interesante profundizarse estudios en ambas 

especies de pinnípedos para dar cuenta de la variación encontrada entre sexos, ya  

por otra parte, en algunas especies de pinnípedos la concentración fue mayor en 

hembras que en machos (Honda et al. 1986, Bustamante et al. 2004, Tagliamonte 

2009).  

En lo que respecta a la asociación del Cd con la edad, el patrón no es constante 

entre matrices, ni entre especies. Fue positiva en riñón e hígado en foca gris 

(Bustamante et al. 2004), en belugas (Dehn et al. 2006b), león marino de Steller 

(Hamanaka et al. 1982). Sin embargo, en trabajos anteriores Dehn et al. (2005) han 

encontrado una relación asintótica con la edad en el riñón de varias especies de 

fócidos del Ártico. También reportaron una asociación positiva con ésta variable en 

músculo (Anan et al. 2002). En franciscanas de la costa de Argentina, la edad se 

correlacionó positivamente con la concentración de Cd en hígado (Panebianco et al. 

2012). En lo que respecta a estudios en diente, Outridge et al. (2005) no 

encontraron una asociación con la edad en dientes de belugas, coincidiendo con los 

resultados del este trabajo. Esto podría deberse a que los cambios en la 

concentración de Cd con la edad pueden no depender solo de la ventana temporal 

que muestre el tejido analizado, y de la capacidad de acumulación del elemento del 

tejido analizado, sino también de posibles cambios en la dieta a lo largo de la vida 

de los individuos (Dehn et al. 2005).  

Discusión general y conclusiones 

Con respecto a las hipótesis planteadas en la presente tesis, la primera hipótesis, se 

cumplió parcialmente para el Cr ya que éste elemento aumentó paulatinamente 

hasta la década del 80, seguido de una disminución en los siguientes años. O. 

flavescens presentó mayores concentraciones de Cr que A. australis debido al 

aporte antrópico, encontrándose las mayores concentraciones en individuos de 

mayor posición trófica. En relación a la segunda hipótesis, que planteaba que O. 

flavescens estaría más expuesta a los metales debido a sus hábitos costeros, se 

cumplió para los elementos con mayor aporte antrópico (Pb y Cu), especialmente 
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en machos e individuos de alimentación más costera.  Por último, de acuerdo a lo 

planteado en la tercera hipótesis, se registraron mayores concentraciones de Cd en 

A. australis que en O. flavescens debido a sus alimentación en zonas pelágicas. 

Adicionalmente, los individuos de ambas especies que presentaron hábitos más 

costeros presentaron mayores concentraciones de Cu y Pb, mientras que los más 

pelágicos presentaron mayores concentraciones de Cd. Las concentraciones 

encontradas de todos los elementos potencialmente tóxicos fueron bajas, por lo que 

no podrían ser la causa de las tendencias poblacionales. Los niveles encontrados no 

producirían cambios en las funciones metabólicas de los individuos, serian niveles 

capaces de controlar mediante respuestas adaptativa,  y por lo tanto no habría 

consecuencias directas en la población (Capuzzo et al. 1988, Libes 2009). Sin 

embargo, los individuos de O. flavecens podrían estar más susceptibles o 

vulnerables debido al aporte de metales de origen antropogénico. El aporte de éstos 

elementos, junto con otros estresores que presenta la población como la 

superposición en las áreas de alimentación con la pesca artesanal e industrial 

(Szteren & Lezama 2009, Riet-Sapriza et al. 2012, De María et al. 2014) y la 

utilización de los mismos recursos con ambas pesquerías (Szteren et al. 2004, 

DINARA 2012) y la matanza directa (Harwood 1987) podrían inducir o favorecer 

la disminución poblacional. 

Los modelos propuestos pudieron explicar parte de la variación en la concentración 

de Cu, Cr, Pb y Cd de acuerdo a las principales variables que afectan la 

acumulación de elementos traza en ambas especies de pinnípedos. Otras variables 

propias de los individuos como el tamaño corporal, la interacción entre elementos 

traza en los patrones de acumulación y un análisis más detallado de la edad de los 

individuos, pueden también explicar la concentración de elementos traza ya que los 

modelos propuestos explican solo una porción de la variación. Así mismo, las 

condiciones ambientales como el pH y salinidad son factores que condicionan si los 

elementos trazas se encuentran en suspensión o alojados en los sedimentos. En 

estuarios, el cambio de pH, cuando el agua marina se encuentra con el agua dulce, 

produce una intensa floculación de las arcillas y otros materiales que adsorben los 

elementos traza a éstos flóculos, produciéndose una intensa sedimentación (Clark et 

al. 1997). Los metales almacenados en sedimentos quedan allí secuestrados y no 

disponibles, disminuyendo su concentración en el agua (Phillips 1977). Sin 
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embargo, durante el dragado de los puertos o canales de navegación estos 

elementos traza vuelven a estar en suspensión (Clark et al. 1997). Por lo que la 

dinámica del Rio de la Plata y su frente marítimo, afectan la disponibilidad de 

elementos traza y por consiguiente su destino en la trama trófica. Tal vez podría ser 

de interés modelar efectos extremos, de los cuales cambian drásticamente la 

descarga del  Rio de la Plata como los fenómenos del Niño y el viento (Ecoplata 

1997, García-Rodriguez et al. 2013) en otros abordajes históricos sobre el la 

concentración de elementos traza en otros componentes de la trama trófica. Muy 

probablemente en caso de analizar la concentración de elementos traza en un 

período más acotado de tiempo, con una menor variabilidad de otras variables que 

puedan afectar el aporte de éstos, la porción explicada por el modelo en base a los 

isótopos estables podría ser mayor.  En el caso de los restantes elementos traza, 

dicha variación puede no ser explicada por otras variables ya que cumplen un rol 

metabólico.  

Los resultados del presente trabajo confirman la potencialidad de la dentina para el 

análisis de la concentración de elementos traza, ya sea para la caracterización de los 

elementos presentes en la misma o para evaluar su exposición ambiental diferencial 

en  distintas especies de mamíferos marinos. Es una matriz práctica y confiable para 

evaluar la exposición ambiental de acuerdo a los hábitos, posición trófica o 

contaminación ambiental particularmente para el Cu, Cr, Pb y Cd, mientras que los 

otros elementos presentaron concentraciones altamente conservadas. Los resultados 

son robustos, debido a la tecnología implementada para su detección permite evitar 

interferencias entre elementos, siendo de las más precisas utilizadas actualmente 

(Lee et al. 1999; Webb et al.2005). Otra ventaja de la dentina, a diferencia de otras 

matrices utilizadas tradicionalmente,  es que refleja la exposición o concentración 

de los elementos a lo largo de la vida del individuo. Los animales varados se 

podrían encontrar previamente bajo estrés fisiológico debido a alguna enfermedad, 

trauma o toxicosis y/o en estado de inanición. Dicha condición puede causar un 

aumento en la tasa metabólica produciendo la movilización de sustancias de 

reserva, incluidos los metales (Van Heeck & Skoch 1987). En éste sentido, el 

análisis en órganos blandos puede ser interpretado como toxinas y son producto de 

éste cambio “momentáneo” (Harper et al. 2007), mientras que el análisis de tejidos 

calcificados debido a sus tasas de remoción más bajas estarían menos sujetos a 
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dicho proceso. A diferencia del hueso, permite realizar limpiezas exhaustivas, de 

forma tal de evitar la contaminación por el almacenado de las muestras además de 

encontrase en el interior del diente por lo que su exposición es menor. En estudios 

futuros, podrían incorporarse técnicas que permitan la cuantificación en cada capa 

de crecimiento para una correcta interpretación de los procesos de acumulación a lo 

largo de la ontogenia de los organismos, detalle que se pierde al analizar el 

promedio a lo largo de la vida. También podría complementarse con la 

cuantificación de MTs en la dentina y de ésta forma poder comparar las 

concentraciones entre matrices.  

Por último, la dentina es una matriz independiente del estado de descomposición 

del organismo, es fácil de preservar, y permite realizar comparaciones con restos 

históricos, incluso fósiles (Outridge et al. 2005). Esto permite analizar cambios a 

largo plazo en la concentración de elementos traza, fundamentales para entender los 

valores actuales de dichos elementos. 
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Tabla  4. Recopilación bibliográfica de la concentración de elementos traza en matrices 

calcificadas en mamíferos marinos. Se muestra la concentración media y desvío estándar 

(DE) reportado por el trabajo consultado en µg,g
-1

, con * se señalan las concentraciones en 

peso húmedo. Adicionalmente se muestra la concentración de elementos traza analizados 

en hígado, riñón y músculo en Otaria flavescens y Arctocephalus australis. 

Elemento 

traza 
Especie Matriz Media DE Referencia 

Fe Dugong dugon diente 6,4 (mg.g
-1

) 3,2 Edmonds et al. 1997 

 
Leptonychotes weddellii diente 17,9 - Yamamoto et al. 1987 

 Phocoenoides dalli hueso 281 - Fujise et al. 1988 

 
Stenella coeruleoalba hueso 101* 12,9 Honda et al. 1986 

 
Zalophus californianus hueso 58,81 - 

Szteren & Aurioles-

Gamboa 2013 

Zn Arctocephalus australis hígado 56,5* 11,1 
Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
hígado 8,31* 9,05 Gerpe et al. 2006 

  
riñón 44,2* 8,2 

Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
riñón 6,45* 7,5 Gerpe et al. 2006 

  
músculo 28,2* 15,4 

Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

 
Otaria flavescens músculo 7,74* 5,8 Gerpe et al. 2006 

 
Leptonychotes weddellii diente 101* - Yamamoto et al. 1987 

  hueso 87,8 - Yamamoto et al. 1987 

 
Stenella coeruleoalba hueso 409* 39 Honda et al. 1986 

 Phoca vitulina hueso 98,0 - Agusa et al. 2011 

 
Phocoenoides dalli hueso 296* - Fujise et al. 1988 

 
Zalophus californianus hueso 60,78* - 

Szteren y Aurioles-Gamboa 

2013 

Al Zalophus californianus hueso 73,70 
 

Szteren y Aurioles-Gamboa 

2013 

Ni Stenella coeruleoalba hueso 0,08* 0,05 Honda et al. 1986 

 
Phocoenoides dalli hueso 0,22 - Fujise et al. 1988 

Mn Stenella coeruleoalba hueso 0,82* 0,22 Honda et al. 1986 

 Leptonychotes weddellii diente 1,35* - Yamamoto et al. 1987 

 Phoca vitulina hueso 0,67 - Agusa et al. 2011 

 
Phocoenoides dalli hueso 0,55 - Fujise et al. 1988 

Cu Arctocephalus australis hígado 12,2* 2,0 
Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
riñón 3,9* 0,9 

Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
músculo 1,7* 0,1 

Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

 
Otaria flavescens hígado 1,26* 0,57 Gerpe et al. 2006 

  
riñón 0,92* 0,57 Gerpe et al. 2008 

  
músculo 0,83* 0,5 Gerpe et al. 2006 

 
Delphinapterus leucas diente 0,17* 

 
Outridge et al. 1997 
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Continuación Tabla 4     

 
Leptonychotes weddellii diente 0,42* - Yamamoto et al. 1987 

  
hueso 0,77* - Yamamoto et al. 1987 

 
Odobenus rosrnams diente 0,44* - Outridge et al. 1997 

 
Stenella coeruleoalba hueso 0,48* 0,01 Honda et al. 1986 

Se Phoca vitulina hueso 3.8 - Agusa et al. 2011 

 
Stenella coeruleoalba hueso 0,75 - Honda et al. 1986 

Cr Phoca vitulina hueso 0,093 - Agusa et al. 2011 

Pb Otaria flavescens hueso 1,6* 0,2 Peña et al. 1988 

 
Delphinus leucas diente 0,16 0,04 Kinghorn et al. 2008 

 
Delphinapterus leucas diente 0,2* - Outridge et al. 1997 

 
Eumetopias jubatus diente 10,04 11,6 Agusa et al. 2011 

 
Leptonychotes weddellii hueso 0,48* - Yamamoto et al. 1987 

  
diente 0,48* - Yamamoto et al. 1987 

 
Stenella coeruleoalba hueso 0,39 0,08 Honda et al. 1986 

 
Odobenus rosrnams diente 2,0* - Outridge et al. 1997 

 Phoca vitulina hueso 0,11 - Agusa et al. 2011 

 
Phocoenoides dalli hueso 0,15* 

 
Fujise et al. 1988 

 
Trusiops aduncus hueso 2,78* 3,07 Lavery et al. 2008 

 
Tursiops truncatus hueso 0,85* 0,19 Lavery et al. 2008 

 
Delphinus delphis hueso 1,03* 0,55 Lavery et al. 2008 

Cd Arctocephalus australis hígado 34,5* 17,1 
Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
riñón 11,9* - Tagliamonte 2009 

  
riñón 48,15* 24,1 

Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
músculo 0,4* 0,1 

Gerpe et al. 1990 en 

Marcovechio et al. 1994 

  
músculo 0,12* 0,21 Gerpe et al. 2006 

 
Otaria flavescens hígado 1,1* 0,66 Peña et al. 1988 

  
hígado 0,63 0,47 Gerpe et al. 2006 

  
riñón 1,89* - Tagliamonte 2009 

  
riñón 5,65* 2,33 Peña et al. 1988 

  
riñón 2,16* 2,39 Gerpe et al. 2006 

 
Delphinapterus leucas diente 0,029 - Outridge et al. 1997 

 
Leptonychotes weddellii hueso 0,02* - Yamamoto et al. 1987 

  
diente 0,02* - Yamamoto et al. 1987 

 
Odobenus rosrnams diente 0,05* - Outridge et al. 1997 

 
Stenella coeruleoalba hueso 0,18* 0,05 Honda et al. 1986 

 Phoca vitulina hueso 0,003 - Agusa et al. 2011 

 
Phocoenoides dalli hueso 0,23* 

 
Fujise et al. 1988 

 
Trusiops aduncus hueso 0,047* 0,81 Lavery et al. 2008 

 
Tursiops truncatus hueso - - Lavery et al. 2008 

 
Delphinus delphis hueso - - Lavery et al. 2008 

 
Zalophus californianus hueso 2,99* - 

Szteren & Aurioles-

Gamboa 2013 
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Anexo  
Se muestra la distribución de individuo por edad para A. australis y O. flavescens 

(Fig 1). El rango de edades abarca desde 2 a 14 años. En la Figura 2 se muestra la 

distribución de individuos de acuerdo a su año de vida promedio para todo el 

período de estudio. 

 

Figura 1. Frecuencia de individuos para cada edad para Arctocephalus australis y Otaria 

flavescens.  

 

Figura 2. Frecuencia de individuos para cada década agrupados por el año 

promedio de vida para Arctocephalus australis y Otaria flavescens. 
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Con respecto a los análisis exploratorios, las figuras 3 y 4 muestran los realizados 

con el comando XYPLOT de cada elemento traza con respecto al tiempo. Todos los 

elementos parecieron mostrar una tendencia constante en el tiempo, aunque con 

gran dispersión, salvo el caso del Cr (Fig 4b). Para este elemento traza en el GLM 

posterior se  incluyó la variable año promedio de vida, como variable explicativa 

con una función polinómica de segundo orden. Además parecería que Otaria 

flavescens  presenta concentraciones mayores de dicho elemento que Artcocephalus 

australis.  En el caso de la concentración del Fe, Al, Mn y Ni la distribución de 

individuos de ambas especies fue  homogénea, no se observaron tendencias 

diferentes entre especies en el tiempo (Fig 3 a,  c, d, e y 4a). Para el Zn se también 

se observó una distribución homogénea de en el tiempo (Fig 3 b), aunque parecería 

que A. australis presenta concentraciones mayores de este elemento que O. 

flavescens. Lo opuesto se observó en el Cu, parecería que O. flavescenes presenta 

concentraciones mayores (Fig. 3 f).  Para el Cd y el Pb se observaron posibles 

diferencias en la concentración entre especies y éstas fueron constantes a lo largo 

del tiempo (Fig. 4c y d). La concentración de Cd pareció ser mayor en A. australis  

que en  O.flavescens, mientras que para el Pb ocurriría lo contrario.  

Por otra parte, se muestran los análisis exploratorios de las variables explicativas 

retenidas en los modelos. En la figura 5 a y b se observó una aparente relación 

lineal entre las señales de C y N con el Cu. También se muestra una posible 

relación del Cr con el sexo y la señal de N (Fig 5 c y d). Asimismo, se observaron 

posibles diferencias en los sexos y un posible aumento lineal con la señal de N. En 

cuanto al Cd, presentó posibles diferencias en cuanto a los sexos y un aumento 

lineal de su concentración con la disminución de la señal de C (Fig 5 e y f). Por 

último, se observaron posibles relaciones lineales entre el Pb y la señal del δ13
C y 

δ15
N (Fig. 6 a y b) como también diferencias en los sexos (Fig. 6c). En los casos 

que las posibles variables explicativas fueron las señales isotópicas de C y N, se 

observó una notoria superposición entre ambas especies. Adicionalmente, se 

observó en todos los gráficos, individuos pertenecientes a las dos especies pero con 

igual señal de C o N que presentaron concentraciones muy similares del elemento 

traza analizado. Analizar ambas especies en conjunto  ya que presentan segregación 

trófica aunque con cierta suposición, permite observar éstos individuos cuya 
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concentración del elemento traza parecería estar determinada más fuertemente por 

la dieta que la especie a la que pertenece. Si se considerara la especie como variable 

discreta muy probablemente en alguno de los elementos se encontrarán diferencias 

significativas pero estos casos que muy probablemente den cuenta a la variación 

observada se perderían. En todos los casos los valores más bajos en las señales de C 

y N corresponden a A. australis.  Además, se observaron tendencias lineales 

similares en ambas especies lo que permitió analizarlas en conjunto con respecto a 

la misma variable explicativa.  
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Figura 3. Gráficos XY de la concentración de elementos traza en función del tiempo (Año 

promedio de vida) para ambas especies de pinnípedos de la costa uruguaya,  Otaria 

flavescens en rosado  y en azul Artcocephalus australis durante 7 décadas. a) Hierro (Fe en 

mg.g
-1
), b) Zinc (Zn µg.g

-1
), c) Aluminio (Al µg.g

-1
), d) Níquel (Ni µg.g

-1
), e) Manganeso 

(Mn µg.g
-1

) y f) Logaritmo de Cobre (Ln(Cu)). 
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Figura 4. Grafícos XY de la concentración de elementos traza en función del tiempo (año 

promedio de vida) para ambas especies de pinnípedos de la costa uruguaya,  Otaria 

flavescens en rosado  y en azul Artcocephalus australis durante 7 décadas. a) Selenio (Se 

en µg.g
-1
), b) Logaritmo de Cromo (Ln(Cr), c) Logaritmo de Plomo (Ln (Pb)) y d) 

Logaritmo de Cadmio (Ln(Cd)) 
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Figura 5. XYPLOT de la concentración de elementos traza en función de a) Logaritmo de 

Cobre (Ln(Cu)) en función de la señal de 
13

C (‰), b) Logaritmo de Cobre (Ln(Cu)) en 

función de  la señal de 
15

N (‰), c) Logaritmo de Cromo (Ln(Cr)) en función del sexo, d) 

Logaritmo de Cr (Ln(Cr)) en función de la señal de 
15

N (‰), e) Logaritmo de Cadmio 

(Ln(Cd)) en función del sexo y f) Logaritmo de Cadmio (Ln(Cr)) en función de la señal de 


13

C (‰). Para todos los gráficos se muestran en rosado Otaria flavescens  y en azul 

Artcocephalus australis para la costa uruguaya durante 7 décadas. 
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Figura 6. XYPLOT de la concentración del Logaritmo de Plomo (Ln (Pb))  en función de: 

a) la señal de 
13

C (‰), b)  la señal de 
15

N (‰) y c) en función del sexo. Para todos los 

gráficos se muestran en rosado Otaria flavescens  y en azul Artcocephalus australis para la 

costa uruguaya durante 7 décadas. 

 

 

a) b) 

c) 


