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RESUMEN 

El mercurio (Hg), un metal traza no esencial, se bioacumula y biomagnifica en las redes 

tróficas acuáticas, por lo que los depredadores tope marinos pueden ser utilizados como 

bioindicadores de la salud ambiental. Existen numerosos estudios que determinan los 

niveles de bioacumulación de Hg total (HgT) en poblaciones de pinnípedos, pero no se 

han determinado patrones globales que expliquen dicha acumulación. En este contexto, 

el objetivo de este trabajo fue evaluar el efecto de la variación espacio-temporal en los 

niveles de bioacumulación de HgT en pinnípedos a escala global. Se realizó una búsqueda 

bibliográfica en Google Scholar en la que se obtuvieron 179 artículos con 2001 valores 

medios de HgT para diferentes especies, poblaciones, sexos y clases de edad, que se 

dividieron de acuerdo a los análisis. Se comparó la acumulación de HgT entre familias de 

pinnípedos considerando diferentes tejidos por medio de un ANOVA de dos vías. Se 

evaluaron patrones temporales entre 1970 y 2021 y espaciales utilizando los valores 

absolutos de latitud y longitud, así como hemisferio, como variables explicativas. 

Además, se evaluó el efecto de las clases de edades (>1 año cría, 1-4 años juvenil, 4-7 

años subadulto y <7 adulto) y del sexo de los organismos. En todos los casos se utilizaron 

modelos lineales lognormal o gamma. Se encontraron diferencias significativas entre 

familias y tejidos. Los odobénidos presentaron valores significativamente menores que 

los otáridos y fócidos, probablemente relacionado con su dieta compuesta por moluscos. 

En tejidos, las diferencias de niveles de Hg se relacionan a su rol en la detoxificación del 

Hg, teniendo más acumulación el hígado, seguido del riñón y luego del músculo. El 

análisis de HgT en hígado temporal mostró una interacción significativa entre año y 

familia, indicando que para los otáridos aumenta en el tiempo, mientras que para los 

fócidos disminuye. Sin embargo, los niveles de HgT en sangre aumentaron 

significativamente con el tiempo en ambas familias, lo cual podría relacionarse con el 

aumento en otáridos en hígado. Esto sugiere que, a lo largo del tiempo, los organismos se 
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ven expuestos a mayores cantidades de HgEn cuanto a las variaciones espaciales, 

encontramos que, para los odobénidos, la acumulación de HgT en el hígado disminuye a 

medida que aumentan los valores absolutos de los grados longitudinales. Esto podría 

deberse a que a longitudes bajas del hemisferio Norte se encuentran las mayores fuentes 

de emisiones de Hg (Océano Atlántico Norte) en comparación a las de altas longitudes 

(Océano Pacífico Norte).  En el caso de los fócidos y otáridos, la acumulación de HgT en 

hígado y sangre disminuye con el aumento de la latitud. Esto podría relacionarse con la 

distribución de las especies estudiadas y a que la circulación atmosférica determina que 

haya convergencia hacia zonas intertropicales.  Se encontraron menores acumulaciones 

de HgT en hígado en el hemisferio Sur, esto se debe a las mayores emisiones de Hg por 

parte del hemisferio Norte con escaso intercambio entre hemisferios. Finalmente, los 

niveles de Hg variaron significativamente con la edad (adultos y subadultos con mayor 

acumulación) debido al efecto de la bioacumulación. Este meta-análisis representa el 

primer intento de evaluar patrones a escala global de la bioacumulación de Hg en 

depredadores tope marinos, representando un aporte importante considerando la 

problemática que representa el Hg para la salud ambiental y animal. 

 

Palabras claves: Fócidos, meta-análisis, metal traza, odobénidos y otáridos. 
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INTRODUCCIÓN 

En las últimas décadas, la contaminación ambiental ha crecido considerablemente, 

convirtiéndose en uno de los problemas más relevantes en la actualidad. Los 

contaminantes químicos que impactan los ecosistemas acuáticos pueden ser orgánicos o 

inorgánicos, y provienen de diversas fuentes (i.e. industrias, áreas urbanas, agricultura, 

minería y transporte) (Potters, 2013). Entre ellos, la contaminación inorgánica, 

especialmente por metales, representa una de las amenazas más graves para la estructura 

y el funcionamiento de los ecosistemas (Potters, 2013). 

Los metales traza son aquellos que se encuentran de forma natural en concentraciones del 

rango de PPM (partes por millón) en la corteza terrestre, y algunos pueden ser esenciales 

para la biota. Los no-esenciales son los que no cumplen ninguna función biológica 

conocida e incluso en muy bajas concentraciones son tóxicos (e.g. Hg) (Jaishankar et al., 

2014). El Hg es un metal traza no esencial, tóxico a muy bajas concentraciones, pudiendo 

causar diversos efectos negativos en la biota, algunos irreversibles (Gaioli et al., 2012). 

La liberación de Hg a la tropósfera se da por fuentes naturales o específicamente humanas 

(Gaioli et al., 2012). Las naturales hacen referencia a las liberaciones de Hg debido a 

procesos en la corteza terrestre, como la actividad volcánica o la erosión de las rocas 

(Gaioli et al., 2012; UNEP, 2018). Estos eventos movilizan el Hg presente en la Tierra de 

manera natural, en procesos que llevan miles de millones de años (Selin, 2009; Gaioli et 

al., 2012). La principal movilización de Hg antropogénico al ambiente (85% de las 

emisiones), proviene de la combustión de carbón, petróleo y gas, y de las minerías (Gaioli 

et al., 2012). Otras fuentes antrópicas de Hg es la extracción, procesado y reciclado de 

minerales, industrias químicas, desechos de lámparas de bajo consumo, producción de 

cloro-álcali, quema de basura, producción de amalgamas dentales, entre otras (Vostal et 

al., 1972; Clark, 2001). Todas estas actividades incrementan la liberación de Hg en el 
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medio ambiente, lo que puede elevar sus niveles en la atmósfera, los suelos, las aguas 

continentales y los océanos (UNEP, 2013).  

En su ciclo biogeoquímico, el Hg se emite a la atmósfera en su forma volátil Hg0 (Hg 

gaseoso), y se libera al agua y a la tierra generalmente en su forma oxidada (Hg2+) como 

resultado de actividades antropogénicas, y de procesos naturales, acumulándose en las 

plantas, la tierra y/o los cuerpos de agua (en particular los sedimentos del océano 

profundo) (Gaiolia, 2012; Streets et al., 2019). Desde allí, el Hg puede re-movilizarse, re-

suspenderse a la columna del agua, incorporarse a la cadena trófica, e incluso 

revolatilizarse a la atmósfera (Selin, 2009; Zhang et al., 2014). Finalmente, a lo largo de 

siglos, se elimina de este ciclo global mediante el entierro en sedimentos oceánicos 

profundos, sedimentos lacustres y suelos subterráneos (UNEP, 2018).  

La movilización de Hg antrópico a nivel global está fuertemente relacionada a eventos 

históricos. Desde la revolución industrial (1760), basada en la quema de carbón, la 

fundición de minerales de metales básicos y la fiebre del oro en varias partes del mundo, 

ha habido un incremento de tres a cinco veces en los niveles de Hg atmosférico (UNEP, 

2013). Por otro lado, la revolución agrícola, también llamada revolución verde (1960) y 

el posterior uso de variedades transgénicas, incrementaron notoriamente la deforestación 

para la intensificación agrícola, así como el uso de fertilizantes y plaguicidas, generando 

la movilización de Hg (Mainville et al., 2006; Gamby et al., 2015). La deforestación deja 

el suelo expuesto a la erosión, facilitando el transporte de sedimentos y partículas 

contaminadas con Hg hacia los cursos de agua, ingresando en su ciclo biogeoquímico, 

aumentando los niveles de Hg en los ecosistemas acuáticos (Selín, 2009; Dietz et al., 

2011; Gaioli et al., 2012; Lamborg et al., 2014). Además, muchos fertilizantes y 

plaguicidas que se usaron contenían Hg, ya sea como impureza o como ingrediente activo 

(UNEP, 2013; Ortíz et al., 2014). Otro evento reciente es la industrialización asiática (≈ 
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desde 2010), que genera grandes emisiones de Hg a la atmósfera por medio de la 

generación de energía basada en combustibles fósiles, coincidiendo con un aumento en 

los niveles de Hg del Océano Pacífico (UNEP, 2013).  

Las emisiones de Hg a la atmósfera alcanzaron su nivel máximo en la década de 1970 

(UNEP, 2013). Entre 1990 y 2005, las emisiones antrópicas a la atmósfera se mantuvieron 

en gran medida constantes, con descensos en Europa y América del Norte que fueron 

compensados por incrementos en Asia (UNEP, 2013). Además, un análisis de los 

inventarios disponibles desde 1990 sugiere que las emisiones de ciertos sectores 

industriales podrían estar comenzando a aumentar nuevamente (UNEP, 2013). El último 

informe de Global Mercury Assessment 2018 reportó un incremento del 20% de las 

emisiones de Hg atmosférico del año 2010 al 2015 provenientes principalmente de Asia 

y América del Sur (UNEP, 2018).   

Diversos trabajos han modelado los niveles de Hg0 en la atmósfera, así como el Hg2+ 

depositado en los océanos y en la superficie terrestre, buscando evaluar patrones 

espaciales y temporales a nivel global (e.g. Zhang et al., 2014; Kawai et al., 2019). En 

relación con los ciclos biogeoquímicos del Hg, se reportan acumulaciones más altas en el 

hemisferio Norte (Pirrone et al., 2010; LI et al., 2021), debido a que la mayoría de las 

fuentes de emisión se encuentran en países industrializados, cuya mayoría se encuentran 

en el hemisferio Norte, y al poco intercambio de las corrientes atmosféricas entre 

hemisferios (Slemr & Langer, 1992; Slemr et al., 2003; Corbitt et al., 2011). Debido a las 

corrientes atmosféricas de convergencia intertropical, el Hg0 tiende a concentrarse y 

acumularse hacía los trópicos (Zhang et al., 2014; Obrist et al., 2018). Luego en los 

océanos la acumulación de Hg no es homogénea, ya que depende de las corrientes y la 

edad de las masas de agua, tendiendo a aumentar con la profundidad (Zhang et al., 2014; 

Obrist et al., 2018; Liu et al., 2021). Por ende, las mayores acumulaciones de Hg se 
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encuentran en el Océano Pacífico Norte y las menores en las masas de agua jóvenes del 

Océano Atlántico Norte (Zhang et al., 2014; 2020). 

Una vez que el Hg entra al ambiente marino es metilizado por bacterias, y se 

biodisponibiliza para el resto de la biota como metilmercurio (MeHg). La metilación del 

Hg inorgánico es un proceso fundamental para que ingrese a las redes tróficas marinas, 

siendo el MeHg la forma más tóxica y predominante de Hg en la biota, representando ca. 

80% del Hg total en los organismos (Scheuhammer et al., 2007, Rosera et al, 2022; Cusset 

et al., 2023). (UNEP, 2013, 2018; Obrist et al., 2018). La propiedad de bioacumularse en 

los tejidos implica que su concentración se incrementa a lo largo de la vida de los 

organismos (Wolfe et al., 1998; NRC, 2000). Además, se biomagnifica, lo que implica 

que su acumulación aumenta a medida que se incrementa el nivel trófico de la red, siendo 

los depredadores tope los más propensos a sufrir los efectos tóxicos del Hg (Wolfe et al., 

1998; NRC, 2000; Lavoie et al., 2013). Al finalizar en los océanos, y debido a sus 

propiedades bioacumulativas y biomagnificables en su forma organometálica, se genera 

un riesgo en la biota, en particular para grandes predadores (Masood et al., 2014; Bilal et 

al., 2021).  

Los depredadores tope marinos como tiburones, odontocetos (delfines) y pinnípedos 

(morsas, focas, lobos y leones marinos) son considerados buenos biomonitores de los 

ambientes ya que reflejarán la salud de los ecosistemas que habitan (Goana, 2004; 

Bossart, 2011; Lavoie et al., 2013). El Hg, incluso en concentraciones bajas, es tóxico y 

puede generar una variedad de efectos adversos en los organismos, algunos de los cuales 

pueden ser irreversibles (Gaioli et al., 2012). Estos efectos son nefrotóxicos (i.e. pudiendo 

causar necrosis tubular aguda, glomerulonefritis inmunológica o síndrome nefrótico) 

(Tchounwou et al., 2003), inmunotóxicos (e.g. pueden inhibir la proliferación linfocítica) 

(Das et al., 2008; Kakuschke et al., 2008a; 2008b), neurotóxicos (i.e. incluyen la 
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disminución de las funciones neurológicas y neuroconductuales) (Depew et al., 2012; 

Bridges et al., 2016; Landler et al., 2017). Además, puede ser un disruptor endocrino 

alterando el funcionamiento de ejes endocrinos principales (Wada et al., 2009; Meyer et 

al., 2014), interfiriendo en la reproducción, pudiendo alterar las dinámicas poblacionales 

(Klaper et al., 2006; Burgess & Meyer, 2008; Bergeron et al., 2011; Hopkins et al., 2013; 

Tartu et al., 2013; Eagles-Smith et al., 2018). 

Grupo de estudio 

Los pinnípedos son mamíferos marinos que se distribuyen en todo el mundo, habitan 

zonas costeras tanto en el ecuador (Galápagos) como en los polos (Fig.1.) (Berta & 

Churchill, 2011; Berta, 2018), y utilizan tanto el agua como la tierra en su ciclo de vida 

(Crocker & Champagne, 2018). Existen 34 especies de pinnípedos, 14 leones y lobos 

marinos (otáridos), 19 focas (fócidos) y una especie de morsa (odobénidos) (Berta & 

Churchill, 2011; Berta, 2018). Las focas se encuentran principalmente en aguas polares y 

subpolares, mientras que los leones y lobos marinos se encuentran principalmente en 

aguas templadas y tropicales, encontrándose en ambos hemisferios (Berta & Churchill, 

2011; Berta, 2018; Costa & McHuron, 2022). En cuanto a las morsas, representada 

únicamente por la especie Odobenus rosmarus, habitan el Ártico y subártico, teniendo 

una distribución restringida al hemisferio Norte (Berta, 2018). Su cuerpo aerodinámico, 

sus aletas y su flexible columna vertebral les permiten nadar con gran destreza (Berta, 

2018; Riedman, 2023, Costa & McHuron, 2022). Para protegerse del frío, poseen una 

capa gruesa de grasa bajo la piel (Liwanag et al., 2012; Berta, 2018; Costa & McHuron, 

2022; Riedman, 2023). Sus glóbulos rojos especiales y sus grandes pulmones les permiten 

aguantar la respiración durante largos períodos (Costa & McHuron, 2022; Riedman, 

2023). La dieta de los fócidos y otáridos es principalmente piscívora, mientras la dieta de 
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odobénidos consiste mayoritariamente en crustáceos (Berta & Churchill, 2011; Berta, 

2018; Costa & McHuron, 2022; Riedman, 2023).  

Los otáridos suelen tener un marcado dimorfismo sexual en la mayoría de las especies, 

siendo los machos de mayor tamaño que las hembras (Berta, 2018; Campagna & 

Harcourt, 2021). En cambio, en los fócidos el dimorfismo está predominantemente 

presente en los elefantes marinos (i.e. macho más grande), siendo en general los machos 

de igual tamaño que las hembras (Berta, 2018; Campagna & Harcourt, 2021). Finalmente, 

en los odobénidos el dimorfismo se relaciona con los colmillos, no con el tamaño, ya que 

los machos tienen colmillos más largos y rectos que las hembras (Campagna & Harcourt, 

2021). 

Tradicionalmente en estas especies, la medición del Hg se realizaba en tejidos donde el 

Hg tiende a acumularse, como ser hígado, riñón y músculo, obtenidos de individuos 

muertos, lo que podría sesgar los resultados, generando un sesgo de mortalidad selectiva 

al no tener en cuenta a los individuos vivos, así como un sesgo relacionado con las causas 

de muerte, ya que los individuos podrían haber muerto por diversas razones (Gerpe et al., 

1990; Veinott & Sjare et al., 2006; Hoseini et al., 2022). En los últimos años, se ha 

comenzado a analizar también la concentración de Hg en sangre a partir de individuos 

vivos, representando a la población saludable. Además, los niveles de Hg en la sangre 

reflejan la concentración del metal que se transporta proveniente de la dieta, y que luego 

se eliminará parcialmente y se bioacumulará en tejidos específicos, como el hígado y los 

riñones (Bridges & Zalups, 2010). 

Dentro de los pinnípedos los fócidos son los organismos más muestreados en cuanto a la 

bioacumulación de HgT (n=1853), debido a su amplia distribución. Además, se ha 
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evaluado la bioacumulación de Hg en diferentes clases de edad y sexo, lo que proporciona 

una visión más detallada en comparación con otros grupos de pinnípedos.   

La exposición a altos niveles de Hg en pinnípedos puede conllevar a diversos impactos 

en la salud de estos animales, como ser la disminución en el número y viabilidad de 

células linfocíticas, efectos en la actividad metabólica o capacidad de sintetizar ADN y 

ARN, e inmunosupresión (Phoca vitulina) (Das et al., 2008). En la foca vitulina (Phoca 

vitulina) del Mar del Norte, se encontró que los metales en general impactan en el sistema 

inmunológico, específicamente se vio in vitro que puede generar un efecto 

inmunosupresor/citotóxico sobre la proliferación linfocítica (Kakuschke et al., 2008b). 

También, se ha reportado una mayor propensión a neumonía e infecciones bacterianas en 

dos especies de pinnípedos (Neophoca cinerea y Phoca vitulina) (Bennett et al., 2001; 

Kakuschke et al., 2005; Das et al., 2008; Taylor et al., 2022). Otra investigación in vitro 

en Phoca vitulina encontró que los linfocitos en individuos juveniles pueden ser más 

susceptibles a la toxicidad del Hg en comparación con los linfocitos de adultos 

(Kakuschke et al., 2009). Además, un estudio realizado in vitro en sangre de leones 

marinos de Steller (Eumetopias jubatus) sugiere que las funciones inmunitarias en estos 

individuos se vieron afectadas debido al Hg, donde concentraciones de 0,1 μg/g de MeHg 

generaron una disminución del 50% de expresión de citosinas (Levin et al., 2020) 
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Figura 1. Representación de la distribución de las especies de pinnípedos en el mundo 

(Modificado de NGS, n.d.).  

HIPÓTESIS 

1- Debido a que los fócidos y otáridos principalmente se alimentan de peces y calamares, 

mientras que los odobénidos principalmente consumen crustáceos (Berta & Churchill, 

2011; Riedman, 2023), y a que el Hg se biomagnifica en la red trófica (Wolfe et al., 1998; 

NRC, 2000; Lavoie et al., 2013), se espera que fócidos y otáridos, presenten mayor 

acumulación de HgT que los odobénidos.  

 

2- De acuerdo con estudios en pinnípedos que analizan diversos tejidos, es de esperar que 

las mayores acumulaciones de Hg se encuentren en el hígado (Van Hoomissen et al., 
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2015; Houde et al. 2020; Ometere-Boyi et al., 2021), relacionado con su rol como 

principal órgano en la detoxificación de Hg (Di Simplicio et al., 1993; Clarkson & Magos, 

2006; Dave et al., 2023). Por otro lado, los riñones, órganos que permiten eliminar 

xenobióticos, funcionan como un segundo filtro para el Hg (Di Simplicio et al., 1993; 

Clarkson & Magos, 2006; Dave et al., 2023), por lo que se espera que presenten también 

acumulaciones elevadas de Hg, mientras se predice que el músculo presente los menores 

valores. 

 

4- Se espera un incremento de la acumulación de Hg en pinnípedos con los años, debido 

al incremento de emisiones atmosféricas del Hg desde la revolución industrial, agrícola y 

la posterior industrialización asiática, considerando que el Hg no se degrada con el tiempo 

(Gaioli et al., 2012; Sonke et al., 2023). 

 

3- Debido a la circulación atmosférica con convergencia hacia zonas intertropicales, las 

acumulaciones de Hg aumentarán en pinnípedos a medida que disminuye la latitud 

(Zhang et al., 2014; Sprovieri et al., 2017; Obrist et al., 2018). Por tanto, se espera que 

las poblaciones que se distribuyen y alimentan en latitudes más bajas, presenten mayores 

acumulaciones de Hg. Por otro lado, en relación a la longitud, se deposita más Hg en 

longitudes bajas (i.e. Océano Atlántico Norte) y altas (i.e. Océano Pacífico Norte), 

esperando que los odobénidos que habitan en dichas longitudes presenten mayor 

acumulación de Hg respecto a las otras poblaciones (Obrist et al., 2018). Por otro lado, se 

espera encontrar mayores niveles de Hg en las poblaciones de pinnípedos del hemisferio 

Norte, debido a que en este hemisferio se realizan mayores emisiones de Hg y a que existe 

una limitada transferencia de gases entre hemisferios (Slemr et al., 2003; Selin 2009; 

Corbitt et al., 2011; Gaioli et al., 2012: LI et al., 2021). 
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Finalmente, tanto en el análisis temporal como espacial, se espera una relación positiva 

de la acumulación de Hg con la clase de edad, siendo los adultos los que presenten 

mayores valores de Hg, debido a que el mismo se bioacumula en los organismos con la 

edad (Wolfe et al., 1998; Julshamn & Grahl-Nielsenet, 2000). No se espera un efecto del 

sexo en los niveles de Hg, porque la mayoría de las especies de fócidos no presentan un 

marcado dimorfismo sexual en comparación con otáridos, y por tanto no habría 

restricciones morfológicas, en relación al tamaño de presas a las que podrían acceder 

ambos sexos (Bones & Bowen 1996). 

OBJETIVOS 

Objetivo General 

Evaluar la variación espacio-temporal en los niveles de bioacumulación de Hg en 

pinnípedos a escala global. 

Objetivos Específicos 

1) Comparar la acumulación de HgT entre las familias y tejidos en pinnípedos. 

2) Evaluar la variación temporal de la bioacumulación de HgT en pinnípedos a 

escala global, evaluando el efecto de la clase de edad y sexo de los individuos. 

 

3) Evaluar la variación espacial de la bioacumulación de HgT en pinnípedos a escala 

global, evaluando el efecto de la clase de edad y sexo de los individuos. 

MÉTODOS  

Enfoque metodológico 

Se realizó un meta-análisis que consiste en un conjunto de técnicas estadísticas utilizadas 

para analizar bases de datos compuestas a partir de los resultados de varios estudios 
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independientes en una temática en particular, con el objetivo de hacer una síntesis 

cuantitativa y/o cualitativa de los resultados (Fernández-Ballart et al., 1991; Hedges & 

Tipton, 2010). Este tipo de análisis pretenden evaluar la existencia de patrones a 

diferentes escalas (Berman et al., 2002), ya que, al combinar resultados de varios estudios, 

se logra un tamaño muestreal, que es difícil de obtener por una persona o un grupo de 

trabajo, permitiendo responder preguntas a escalas mayores (Sandoya, 2008).  

Búsqueda bibliográfica y tratamiento de los datos 

Se realizó una búsqueda bibliográfica en Google Scholar con las palabras clave 

“mercury” OR “Hg*” AND “bioaccumulation” OR “concentration” AND “pinnipeds” 

OR “fur seal” OR “sea lion” OR “seal” OR “walrus”. Se utilizo Google Scholar debido a 

que es libre y contiene más variedad de artículos académicos. De la búsqueda se 

obtuvieron 4.253 artículos (Tabla 1). Todos esos artículos fueron revisados y se utilizaron 

únicamente aquellas publicaciones científicas arbitradas en las que hubo una medición de 

Hg en algún tejido de alguna especie de pinnípedo, sin incluir aquellas en las que se 

mencionaban posibles contaminaciones en las muestras, dando como resultado 189 

artículos (Tabla 1). Los datos de los estudios recopilados se sistematizaron en una planilla 

digital, registrando las siguientes variables: año, familia, especie, tejido, sexo, clase de 

edad, ubicación geográfica (latitud, longitud, hemisferio) y acumulación/concentración 

de Hg según correspondía. Posteriormente, los datos fueron revisados por medio de 

análisis descriptivos y exploratorios, en los casos que fue necesario, fueron corregidos 

errores de tipeo en la planilla o en los artículos. Además, se obtuvieron valores a nivel 

poblacional, (i.e. si en el artículo había varios datos de individuos con información de su 

clase de edad y sexo, se promediaban los que tenían la misma clase de edad y sexo, con 

la finalidad de utilizar esos datos para el análisis). Los datos recolectados se encontraban 
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en diferente forma de Hg (Hg orgánico, Hg inorgánico, HgT), por lo que para los análisis 

utilizamos el HgT el cual implicaba una menor perdida del tamaño muestreal y las otras 

formas se descartaron para los análisis, quedándonos con datos de 181 artículos (Tabla 

1). Además, se encontraban en diferentes unidades (peso húmedo y peso seco), por lo 

que, a partir del porcentaje de agua que presentan los órganos de los mamíferos, se 

transformaron a peso seco con la siguiente ecuación: 

 

𝑎𝑐𝑢𝑚𝑢𝑙𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑑𝑒 𝐻𝑔𝑇 𝑒𝑛 𝑝𝑒𝑠𝑜 𝑠𝑒𝑐𝑜 =
𝑎𝑐𝑢𝑚𝑢𝑙𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑑𝑒 𝐻𝑔𝑇 𝑒𝑛 𝑝𝑒𝑠𝑜 ℎú𝑚𝑒𝑑𝑜

(1 − % 𝑑𝑒 𝑎𝑔𝑢𝑎 𝑒𝑛 𝑒𝑙 ó𝑟𝑔𝑎𝑛𝑜)
 

   

En este caso nos basamos en el promedio de porcentajes ya reportados para órganos de 

humanos, ya que estos porcentajes fueron comparados con algunos reportados en 

pinnípedos, llegando a la conclusión de que son muy similares (DNR., s.f.; Malcolm et 

al., 1994). Finalmente, como resultado de pasar todos los valores a peso seco para cada 

tejido nos quedamos con 2001 datos de 179 artículos (Tabla 1). 

Los tejidos más muestreados en las tres familias fueron principalmente el hígado (fócidos 

n=616, otáridos n=64 y odobénidos n=18), seguido del riñón hígado (fócidos n=239, 

otáridos n=42 y odobénidos n=4) y el músculo (fócidos n=367, otáridos n=26 y 

odobénidos n=16), los demás tejidos, a excepción de la sangre en fócidos (n=76) y 

otáridos (n=54), carecían de datos suficientes para ser comparables entre familias. En los 

casos en que se reportó un rango y no el año de colecta, se asignó el promedio 

correspondiente, siempre que el rango no excediera los 6 años. Los datos que excedían 

un rango de 6 años, no se tuvieron en cuenta para el análisis temporal. En el caso de los 

artículos que no brindaban las coordenadas geográficas, se usaron las coordenadas 

geográficas del sitio de colecta indicado. Debido a la pérdida de tamaño muestral que 

conlleva la falta de datos, se separó el análisis espacial del temporal. Para hacer los 
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análisis espaciales y temporales se separaron los fócidos y otáridos de los odobénidos, ya 

que esta última familia tiene una distribución restringida al hemisferio Norte, con amplia 

variación longitudinal. Además, los análisis espaciales y temporales se realizaron 

principalmente en hígado, por ser el tejido que presenta mayor volumen de datos. Dentro 

de los pinnípedos, los fócidos son los organismos más muestreados en cuanto a la 

bioacumulación de HgT (n=1853), gracias a su amplia distribución. Debido a esto, se 

seleccionaron únicamente los fócidos para analizar las diferencias entre sexos y las 

diferentes clases de edad, lo que proporciona una visión más detallada en comparación 

con otros grupos de pinnípedos. 

 

Tabla 1. Número de artículos filtrados en cada paso a partir de la búsqueda bibliográfica y según 

el análisis (diferencias entre familias y tejidos, análisis espacial y temporal)  

Filtro (pasos) Artículos (%) 

Búsqueda bibliográfica 4253 (100) 

Medidas de Hg en pinnípedos 189 (4,44) 

Medidas de HgT 181 (4,26) 

Peso seco en cada tejido 179 (4,21) 

Diferencias entre familias y tejidos 127 (2,99) 

Análisis espacial: odobénidos hígado 10 (0,24) 

Hígado en fócidos y otáridos 111 (2,61) 

Hígado, clases de edad y sexo en fócidos 29 (0,68) 

Sangre en fócidos y otáridos 22 (0,52) 

Análisis temporal: odobénidos hígado 9 (0,21) 

Hígado en fócidos y otáridos 94 (2,21) 

Hígado, clases de edad y sexo en fócidos 27 (0,63) 

Sangre en fócidos y otáridos 18 (0,42) 

 

Análisis de los datos 

 

Se evaluó, a través del paquete de R fitdistrplus (Marie & Dutang., 2015), la distribución 

para cada set de datos, para utilizar los modelos lineales adecuados: log-normal o gamma. 

En todos los casos se inició por el modelo completo y se simplificó paso a paso 

eliminando las variables no significativas. La selección de los modelos se realizó por 
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medio del criterio de información de Akaike (AIC). Todos los análisis se realizaron en el 

software libre R versión 4.3.1 (R Core Team, 2023). Se intentó realizar modelos 

completos con varias de las variables juntas, pero debido a la pérdida del tamaño muestral 

se decidió separar los modelos. Inicialmente, para realizar una descripción general de la 

base de datos, se evaluaron diferencias en HgT entre familias y tejidos (n= 1392) por 

medio de un ANOVAs de 2 vías. Posteriormente, para cumplir con los distintos objetivos 

se generaron diferentes sets de datos que tuvieron diferentes tamaños en función de la 

presencia de la información presente en las variables que se utilizaron como 

independientes.   

Análisis temporal: 

1- HgT en hígado de odobénidos en función del año de colecta (n= 13) 

2- HgT en hígado de fócidos y otáridos en función del año y hemisferio (n= 585) 

3- HgT en hígado de fócidos en función del año, clase de edad y sexo (n= 192) 

4- HgT en sangre de fócidos y otáridos en función del año (n= 109) 

Análisis espacial: 

1- HgT en hígado de odobénidos en función de latitud y longitud (n= 18) 

2- HgT en hígado de fócidos y otáridos en función de la latitud y hemisferio (n= 680) 

3- HgT en hígado de fócidos en función de la latitud, clase de edad y sexo (n= 199) 

4- HgT en sangre de fócidos y otáridos en función de la latitud (n= 128) 

Para la latitud y longitud se consideró su valor absoluto. El análisis temporal y espacial 

utilizando el HgT reportado en sangre podría ofrecer una representación más precisa y 

representativa de la población saludable, evitando posibles sesgos. 
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RESULTADOS 

 

Variación entre familias y tejidos 

 

Hubo un efecto significativo de la interacción entre familias y tejidos. Dentro de cada 

familia la acumulación de HgT fue mayor en hígado (p<0,001), seguido del riñón 

(p<0,05) y la menor fue en músculo (p<0,001) (Tabla A1, Figura 2). Para todos los 

tejidos, los odobénidos (hígado= 13,93 ± 19,56; riñón= 0,83 ± 0,49; músculo= 0,22 ± 

0,18) presentaron valores menores que los fócidos (hígado = 59,59 ± 102,83; riñón= 8,60 

± 12,71; músculo= 4,17 ± 12,16) y otáridos (hígado = 89,34 ± 129,92; riñón= 3,99 ± 5,35; 

músculo= 2,14 ± 1,75) (media ± SD de HgT en peso seco) (p<0,001 en todos los casos), 

sin diferencias entre los dos últimos. La interacción significativa (Tabla A1), indica que 

en fócidos la acumulación de HgT en el hígado es menor que en otáridos (p<0,05), pero 

mayor en riñón y músculo (p<0,001). 

 

 

Figura 2. Acumulación de HgT (μg/g, peso seco) para fócidos, otáridos y odobénidos en músculo, 

riñón e hígado. 
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Variación temporal    

No se encontraron diferencias significativas en la acumulación de HgT en los odobénidos 

con los años (p=0,13) (Tabla A7, Figura 5). 

Figura. 3. Acumulación de HgT (μg/g, peso seco) en el hígado de odobénidos, en función del 

año de muestreo. 

Se encontró una interacción significativa entre año y familia (p<0,05), evidenciando que 

el HgT en hígado aumenta con el tiempo en los otáridos, mientras que disminuye en los 

fócidos (Tabla A8, Figura 6 (a)). Asimismo, las poblaciones del hemisferio Norte 

presentan mayores niveles de HgT en hígado (p<0,001) (Tabla A8, Figura 6 (a)). En el 

hígado de fócidos, la acumulación de HgT decrece con el tiempo (p<0,001) y aumenta 

con las clases de edad (p<0,001), excepto en los subadultos, que no mostraron diferencias 

significativas respecto a los adultos (p=0,57) (Tabla A9, Figura 6 (b)). No se encontraron 

diferencias significativas entre sexos (Tabla A9). Por último, las concentraciones de HgT 

en sangre mostraron un incremento con el tiempo para ambas familias (p<0,001), sin 

diferencias entre estas (Tabla A10, Figura 6 (c)). 
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Figura. 4. Acumulación de HgT (μg/g, peso seco) en el hígado de fócidos y otáridos del 

hemisferio Sur (S) y hemisferio Norte (N) (a), en hígado de fócidos de diferentes clases de edad 

(b) y concentración de HgT (μg/g, peso seco) en la sangre de fócidos y otáridos, todos en función 

del año de muestreo. 
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Variación espacial  

 

La acumulación de HgT disminuyó significativamente con el aumento del valor absoluto 

de la longitud en odobénidos (p<0,01) (Tabla A2, Figura 3). No se encontraron 

diferencias significativas con la latitud (p = 0,60) (Tabla A2). 

Figura. 5. Acumulación de HgT (μg/g, peso seco) en el hígado de odobénidos, en función de la 

longitud (°) de muestreo. 

En general, los niveles de HgT en hígado y sangre de fócidos y otáridos disminuyen 

significativamente a mayores latitudes (p<0,01) (Figura 4). Las poblaciones del 

hemisferio Sur tienen acumulaciones de HgT en hígado menores con un p-valor marginal 

(p=0,1) (Tabla A3, Figura 4 (a)). Hubo un incremento de los niveles de HgT en el hígado 

de fócidos asociado con las clases de edad y no se encontraron diferencias significativas 

entre sexos (p<0,001) (Tabla A4, Figura 4 (b)). Sin embargo, los subadultos no muestran 

diferencias significativas respecto a los adultos en el modelo (Tabla A4). En el caso de 

los otáridos, se detectan niveles más elevados de HgT en sangre (p<0,001), con una 
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disminución más marcada en las zonas de mayor latitud (p<0,01) (Tabla A6, Figura 4 

(c)). 

 

Figura. 6. Acumulación de HgT (μg/g, peso seco) en el hígado de fócidos y otáridos del 

hemisferio Norte (N) y Sur (S) (a), en el hígado de fócidos de diferentes clases de edad (b) y 

concentración de HgT (μg/g, peso seco) en la sangre de fócidos y otáridos (c), todos en función 

de la latitud (°) de muestreo. 
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DISCUSIÓN  

Variación entre familias y tejidos 

  

Es altamente probable que las diferencias entre las familias (Tabla A1, Figura 2), se 

relacionen con sus hábitos alimenticios. Mientras los odobénidos se alimentan 

principalmente de crustáceos, los fócidos y otáridos de peces y calamares, organismos 

que se encuentran en niveles superiores de la red trófica, por lo que presentan mayor 

acumulación de HgT (Berta, 2018; Costa & McHuron, 2022; Riedman, 2023). 

La interacción entre familias y tejido podría deberse a múltiples factores. Diferencias en 

la fisiología hepática de los fócidos (e.g. en las tasas de filtración o almacenamiento de 

Hg) podrían hacer que la bioacumulación en este tejido siga un patrón diferente al de otras 

familias, no se sabe mucho al respecto.   

La acumulación de HgT promedio en hígado de cada familia, no supera el umbral 

toxicológico de Hg reportado para mamíferos marinos (203,3 μg/g, peso seco) (Rawson et 

al., 1993). En el caso del riñón y músculo no se ha reportado un umbral toxicológico para 

mamíferos marinos. Sin embargo, se ha utilizado para el riñón el umbral descrito para 

hígado, el cual no se ve superado en este tejido (Dietz et al., 2013).  

El hígado presentó la mayor acumulación de HgT (Tabla A1, Figura 2), lo que 

probablemente se relacione con que es el órgano responsable de la desintoxicación 

sistémica. Presenta una batería de proteínas (e.g. metalotioneínas, Glutatión S-

transferasa) ricas en cisteína, la cual se une fuertemente al Hg formando complejos 

inactivos (Clarkson & Magos, 2006; Manceau et al., 2021a, 2021b; Dave et al., 2023). A 

su vez el riñón actúa como un segundo gran filtro, y también presenta metalotioneínas, lo 

que podría explicar porque este tejido presenta valores altos, pero menores que en el 

hígado (Di Simplicio et al., 1993; Dave et al., 2023). No obstante, la investigación sobre 
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el mecanismo de acción de estas proteínas en la detoxificación del Hg es un campo 

emergente, y se requiere una mayor profundización en los procesos bioquímicos 

subyacentes. El músculo, presenta las menores acumulaciones de HgT (Tabla A1, Figura 

2). Esto puede relacionarse con la distribución que toma el Hg una vez que sale del hígado 

o de los riñones, escapando cierto contenido de este metal a la sangre y depositándose en 

el músculo como uno de los tejidos diana (i.e. tejido como objetivo principal al que se 

dirige el Hg) (Clarkson & Magos, 2006). 

 

Variación temporal 

 

Contrario a la hipótesis temporal propuesta, no cambiaron los niveles de HgT entre los 

años 1975 y 2017 en odobénidos (Tabla A2, Figura 3). Esto podría deberse a una 

disminución en las emisiones industriales de Hg atmosférico en el hemisferio Norte, 

donde habitan los odobénidos (Obrist et al., 2018). Se ha reportado una disminución en 

las emisiones de Hg antrópica a la atmósfera entre los años 1990 y 2010 en Europa y 

Estados Unidos (Faïn et al. 2009; Enrico et al. 2017), con disminuciones en las 

acumulaciones atmosféricas de Hg0 y la deposición húmeda de Hg+2 (i.e. Faïn et al. 2009; 

Enrico et al. 2017). Además, reconstrucciones históricas recientes sugieren que se alcanzó 

el pico máximo de Hg0 atmosférico en 1970, donde luego fue disminuyendo a los niveles 

reportados en 2010 en Global Mercury Assessment 2013 (Faïn et al. 2009; Enrico et al. 

2017). Pese a esto, si bien disminuyeron en la atmósfera podrían haberse mantenido 

constantes en los océanos desde ≈1970, debido a los efectos acumulativos de emisiones 

previas (UNEP, 2018). Esto podría explicar la falta de variación en los niveles de HgT 

observados en odobénidos en este período. Además, en los reportes de Global Mercury 

Assessment 2018, se habla de aumentos en las emisiones debido a la industrialización 

asiática (2015) compensando la disminución en las emisiones de América del Norte y 
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Europa (UNEP, 2018). Dado el desfase en el intercambio Hg atmósfera-océano, la 

bioacumulación en la biota podría tardar en reflejar estos cambios; esto significa que los 

niveles de Hg en poblaciones de odobénidos podrían aumentar en el futuro (UNEP, 2013). 

Otra limitante para los datos de odobénidos, es que son en su mayoría hasta ≈2010, 

momento en que los niveles de Hg podrían haber sido constantes en los océanos desde 

≈1970, por lo que no se alcanza a ver el impacto del aumento de las emisiones asiáticas 

(≈2010). 

En el caso de los fócidos la acumulación de HgT disminuyó entre los años 1970 y 2020 

(Tabla A3, Figura 4). Esta variación temporal puede estar relacionada a un esfuerzo de 

muestreo diferencial realizado a lo largo del tiempo, o a las especies de fócidos 

estudiadas. Los primeros estudios de bioacumulación de Hg en fócidos datan de 1970 en 

el hemisferio Norte, mientras que a partir de 1980 se empiezan a publicar estudios en el 

hemisferio Sur, en particular para la Antártida, ambiente poco afectado por las actividades 

antrópicas (Wagemann et al., 1981; Mcclurg et al., 1984). La disminución aparente en los 

niveles de HgT podría explicarse por el aumento de estudios en el hemisferio Sur, donde 

los niveles de contaminación son más bajos, en contraste con los del Norte, donde las 

emisiones de Hg atmosférico han sido históricamente mayores debido a la 

industrialización (Li et al., 2021). Además, hay un escaso intercambio gaseoso entre 

hemisferios por lo que los contaminantes del hemisferio Norte no pasaban al Sur (Slemr 

et al., 2003; Selin 2009; Corbitt et al., 2011).  

Los niveles de HgT en hígado de otáridos y en sangre de fócidos y otáridos han 

aumentado desde el año 1970 hasta el año 2020 (Tabla A3, A4, Figura 4). El incremento 

podría estar relacionado con eventos históricos que provocaron un aumento en las 

emisiones globales de Hg. Entre estos eventos, destaca principalmente la Revolución 

Industrial (1760), que, aunque ocurrió antes del periodo de recolección de los datos, tuvo 
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un impacto cuyas emisiones de Hg persisten en los cuerpos de agua y la atmósfera 

(UNEP, 2013; Gaioli et al., 2012; UNEP, 2018). Esta causó las mayores emisiones 

atmosféricas de Hg, que se fueron depositando tanto en sustratos marinos como terrestres. 

Más recientemente, la revolución agrícola (1960), generó una deforestación múltiple, 

provocando una mayor movilización de este metal hacia el agua, dejando a los individuos 

expuestos a efectos causados por este metal (Mainville et al., 2006; Gamby et al., 2015). 

Además, la reciente industrialización asiática (1084 toneladas de Hg emitidas al aire en 

2015) generó aumentos en las emisiones atmosféricas que pudieron contribuir en gran 

medida a aumentar los niveles de Hg del Océano Pacifico Norte, con potenciales efectos 

sobre las poblaciones presentes en esa región (UNEP, 2018). Asimismo, el aumento de 

HgT en la sangre de fócidos y otáridos a lo largo del tiempo podría estar relacionado con 

el hecho de que más del 50% de los datos provienen de Estados Unidos y Canadá, países 

que históricamente han registrado altas emisiones atmosféricas de Hg (Zhang et al., 2014; 

Obrist et al., 2018). 

Estas contradicciones presentes en los análisis temporales se podrían relacionar en gran 

medida con la complejidad del ciclo biogeoquímico del Hg. El Hg en su forma órgano-

metálica debido a actividad bacteriana, es la forma en la cual entra principalmente el Hg 

a la red trófica, y es el 80% del HgT que presentan los organismos (Scheuhammer et al., 

2007, Rosera et al, 2022; Cusset et al., 2023). Las áreas con alta deposición de Hg no 

siempre presentan altos niveles de MeHg, lo que implica que su acumulación en las redes 

tróficas no es directamente proporcional (UNEP, 2018). Por otro lado, regiones con baja 

deposición de Hg pueden, sin embargo, mostrar concentraciones elevadas de MeHg en 

peces y depredadores (UNEP, 2018). Debido a esto, los niveles de HgT en los organismos 

podrían depender de los niveles de metilación en los cuerpos de agua, los cuales van a 

depender de la región (UNEP, 2018). Por ende, se verían como resultado estas 
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incongruencias, ya que ambas familias, si bien comparten áreas de su distribución, suelen 

distribuirse de manera diferencial (Berta, 2018; Costa & McHuron, 2022).  

Como hipotetizamos la acumulación de HgT en el hemisferio Sur a lo largo del tiempo 

son menores que en el hemisferio Norte (Tabla A3, Figura 4). Esto se debe a que las 

emisiones de Hg atmosféricas son mayores en el hemisferio Norte, debido a la mayor 

industrialización y al escaso intercambio gaseoso entre hemisferios (Slemr et al., 2003; 

Selin 2009; Corbitt et al., 2011; Gaioli et al., 2012). Además, si bien se mencionaba que 

las emisiones en el Norte (1433 toneladas de Hg emitidas al aire en 2015) habían 

disminuido en Europa y Norteamérica, estas siguen siendo mayores que en el Sur (787 

toneladas de Hg emitidas al aire en 2015) (LI et al., 2021). Los océanos aún muestran los 

efectos de las emisiones antrópicas pasadas (revolución industrial), mientras que también 

se pueden observar las consecuencias de los incrementos recientes (UNEP, 2018). Aparte 

de eso, en Global Mercury Assessment 2018 reporta que actualmente América del Sur 

(409 toneladas de Hg emitidas al aire en 2015) y África subsahariana (360 toneladas de 

Hg emitidas al aire en 2015) se encuentran en segundo y tercer puesto respectivamente, 

en cuanto a emisiones de Hg. Estas emisiones no se acercan a las emisiones en conjunto 

del hemisferio Norte, pero estos aumentos en emisiones del Sur son preocupantes y deben 

atenderse.    

La acumulación de HgT en hígado de fócidos dependió de la edad de los individuos 

(Tabla A4, Figura 4), ya que este metal se bioacumula a lo largo de la vida (Wolfe et al., 

1998; Julshamn & Grahl-Nielsenet, 2000). Es importante notar que los individuos 

subadultos presentan mayor acumulación que los adultos (que en general son hembras) 

(Tabla A4, Figura 4). Esto probablemente se relaciona con que los datos de subadultos 

eran pocos (8) en comparación a las demás clases de edad (>18), por lo que esos 

individuos podrían haber tenido altos niveles de Hg, sesgando el resultado. Además, en 
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esta clase de edad solo son machos, en hembras esta clase de edad no se puede diferenciar 

de las adultas. Los machos subadultos muestreados podrían haber sido de tamaño similar 

o mayor a las hembras adultas. Esto permitiría que puedan alimentarse de animales más 

grandes, por tanto, de niveles tróficos mayores e implicaría un mayor contenido de Hg en 

las presas (Stewart et al., 1997).  

El hecho de que no se hayan encontrado diferencias entre sexos en fócidos (Tabla A4, 

Figura 5), puede deberse a que en esta familia la mayoría de las especies no presentan 

dimorfismo sexual (Costa & McHuron, 2022). Por lo tanto, al utilizar agrupaciones de 

especies de fócidos con distinta distribución no hay diferencias en la masa corporal entre 

sexos, lo que implica que no hay un impedimento morfológico en relación al tamaño de 

las presas a las que podrían acceder.  

Variación espacial 

 

Se encontró una relación lineal significativa entre la acumulación de THg en hígado y la 

longitud en los odobénidos. La acumulación de HgT es mayor en longitudes más bajas 

del hemisferio Norte (Tabla A6, Figura 5). Esto puede deberse a que las mayores fuentes 

de emisiones de Hg atmosférico suelen encontrarse en la costa del océano Atlántico Norte 

y Mar del Norte (Pirrone et al., 2010; Zhang et al., 2014). Los odobénidos habitan en el 

océano Pacífico Norte y el Atlántico Norte, sin embargo, las poblaciones del Atlántico 

presentan menor abundancia y una disminución más pronunciada (Higdon & Stewart, 

2018). Esta disminución podría estar relacionada con la contaminación, siendo el Hg un 

posible factor principal. No obstante, la acumulación de Hg debería ser elevada también 

en longitudes altas, ya que en el Pacífico Norte (i.e. dentro de la distribución de las 

morsas) se concentra una mayor cantidad de Hg (entre 0,7-0,9 p M de 0 a 1000 m de 

profundidad y entre 1,0–1,3 p M de 1000 a 3000 m de profundidad). Esto se debe a que 

este metal se deposita en esas zonas de aguas profundas y antiguas (Zhang et al., 2014; 
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Obrist et al., 2018). En las últimas décadas existiría una disminución en los aumentos de 

Hg en las aguas del Atlántico Norte (i.e. longitudes bajas) mientras que la tendencia en el 

Pacífico Norte es de aumentar las concentraciones de Hg desde mediados de la década de 

1980 (Sunderland et al. 2009; Bowman et al. 2016). Esto puede atribuirse al mayor 

depósito atmosférico de Hg proveniente del continente asiático (desde ≈ 2010), dicho 

evento coincide con aumentos de Hg en las profundidades de 200 a 1000 m (Sunderland 

et al. 2009; Bowman et al. 2016). La ausencia de un aumento evidente en las longitudes 

altas podría explicarse porque los océanos aún no han alcanzado un equilibrio con los 

niveles actuales de Hg en la atmósfera (UNEP, 2013, 2018). La respuesta de los sistemas 

marinos podría ser significativamente más lenta que la atmosférica, lo que retrasaría la 

percepción de un incremento en los niveles de Hg. A largo plazo, esto podría afectar en 

mayor medida a las poblaciones del Pacífico debido a la acumulación progresiva de este 

contaminante (UNEP, 2013, 2018). 

En los análisis de HgT en hígado y sangre de fócidos y otáridos, se identificó una relación 

lineal significativa entre los niveles de este metal y la latitud (Tabla A7, A8, A9). La 

disminución de HgT con el aumento de la latitud en otáridos y fócidos (Figura 6), puede 

estar relacionada con la circulación atmosférica que determina que haya convergencia 

hacia zonas intertropicales (Zhang et al., 2014; Sprovieri et al., 2017; Obrist et al., 2018; 

LI et al., 2021). Estos factores determinan que haya mayores acumulaciones de HgT en 

latitudes bajas y medias de ambos hemisferios. Estudios recientes de la distribución 

global del Hg, indican que hay altas concentraciones de Hg+2 en la tropósfera libre de las 

regiones tropicales y subtropicales (Zhang et al., 2014; Horowitz et al. 2017). También, 

se estima que hasta el 50% de la deposición húmeda total de Hg+2 a nivel mundial ocurre 

en los océanos tropicales (Horowitz et al. 2017; Obrist et al., 2018). Además, los altos 

niveles de Hg0 en el agua de mar sugieren una mayor emisión oceánica de Hg0 en la zona 



32 
 

de convergencia intertropical, lo que podría estar generando un aumento de la deposición 

de Hg+2 en esa región (Obrist et al., 2018). La tropósfera tropical y subtropical juega un 

papel crucial en el ciclo del Hg, actuando como un reservorio importante de Hg+2 y una 

fuente significativa de Hg0 atmosférico (Zhang et al., 2014; Giang et al. 2015; Obrist et 

al., 2018). Esto sustenta la hipótesis descrita anteriormente, que las poblaciones de 

pinnípedos presentan la misma tendencia a acumular mayor nivel de Hg en latitudes bajas 

y medias.  

El análisis de los niveles de HgT en sangre mostró diferencias significativas entre familias 

(Tabla A9, Figura 6). Al analizar la variación espacial de la concentración de HgT en 

sangre en organismos vivos nos permite representar a la población sana, a diferencia de 

los demás tejidos, en los cuales el Hg tiende a acumularse y la medición implica al 

individuo muerto, descartando de esta manera la posibilidad de un sesgo hacía los 

organismos muertos. Además, los niveles de HgT en la sangre reflejan el transporte de 

este proveniente de la dieta, y que posteriormente se acumula en los tejidos diana (i.e. 

hígado, riñón, pelo, etc.) (Bridges & Zalups, 2010). Los otáridos presentaron niveles más 

elevados de HgT en sangre, con una disminución más marcada en latitudes más altas 

(Tabla A9, Figura 6). En su mayoría los datos de fócidos son de latitudes altas del 

hemisferio Sur y Norte donde la acumulación de Hg es menor. Por el contrario, los 

otáridos se encuentran principalmente en latitudes medias y bajas donde se deposita el 

Hg principalmente, habiendo un cambio más marcado en ellos a medida se alejan del 

ecuador. Estas diferencias entre familias podrían relacionarse con la distribución 

diferencial, la distribución de los fócidos abarca latitudes mayores (Berta, 2018; Costa & 

McHuron, 2022), además podría ser afectado por otros factores (e.g. presentar distintos 

hábitos tróficos según la latitud). 
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La diferencia entre hemisferios (Tabla A7, Figura 6), probablemente esté asociada a que 

las emisiones de Hg atmosférico son mayores en el hemisferio Norte, como se mencionó 

anteriormente en el análisis temporal (Slemr et al., 2003; Pirrone et al., 2010; Corbitt et 

al., 2011: LI et al., 2021). El dato marginal que presenta la diferencia entre hemisferios 

podría sugerir que aún hacen falta más datos en el hemisferio Sur para observar una 

significancia clara. Aunque se ha observado un cambio en el modelo debido a que la 

ausencia de la variable “hemisferio” provoca un aumento en el AIC. Además, se ha 

reportado un aumento en las emisiones de Hg en el hemisferio Norte (1433 toneladas de 

Hg emitidas al aire en 2015), y aunque las emisiones en el hemisferio Sur también han 

crecido (787 toneladas de Hg emitidas al aire en 2015), aún no alcanzan los niveles del 

Norte (UNEP, 2018). 

La evidencia científica respalda la idea de que el HgT se acumula progresivamente en los 

organismos a lo largo de su vida (Tabla A8, Figura 6) (Wolfe et al., 1998; Julshamn & 

Grahl-Nielsenet, 2000). Como se discutió anteriormente, es importante destacar que los 

individuos subadultos presentan mayor acumulación que los adultos (que en general son 

hembras). Esto probablemente se deba a que los subadultos podrían encontrarse en un 

nivel trófico mayor y/o a un sesgo por el pequeño tamaño muestral (Stewart et al., 1997). 

La variación entre clases de edad siguió la hipótesis sugerida en los dos análisis realizados 

(i.e. espacial y temporal en hígado de fócidos). Por ende, los pinnípedos reflejan 

correctamente la bioacumulación de Hg, tal como ocurre en otros niveles tróficos (e.g. 

Stewart et al., 1997; Riget et al., 2000).   

Se volvió a encontrar una ausencia de diferencias relacionadas con el sexo (Tabla A8, 

Figura 6), lo cual podría explicarse por el bajo dimorfismo sexual, el cual no es típico en 

la mayoría de las especies de focas (Costa & McHuron, 2022). Dado que no existen 
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diferencias significativas en la masa corporal entre machos y hembras, se puede inferir 

que ambos sexos se alimentan de presas similares. 

 

 CONCLUSIONES  

Este trabajo representa según mi conocimiento el primer meta-análisis de la 

bioacumulación de Hg en depredadores tope marinos. Se encontraron diferencias 

significativas entre familias y entre tejidos, teniendo los odobénidos menores niveles de 

HgT que las otras familias, mientras el hígado presentó los niveles más altos de HgT en 

las tres familias. Esto se debe tanto a la variación en la dieta entre familias, como a las 

adaptaciones fisiológicas para la detoxificación del Hg, especialmente en hígado y riñón. 

Los resultados temporales mostraron diferentes tendencias entre familias. Los niveles de 

HgT en hígado de fócidos aumentaron significativamente con el tiempo, mientras los 

niveles en hígado de fócidos y sangre de fócidos y otáridos disminuyeron 

significativamente. Esto hace que sean difíciles de explicar por un único motivo. A nivel 

espacial los pinnípedos podrían ser un buen indicador de la distribución global del Hg 

bioacumulado (mayores niveles de Hg en latitudes y longitudes bajas) en grandes 

predadores de los océanos. Además, podrían ser bioindicadores efectivos para rastrear y 

monitorear la contaminación de Hg en el ecosistema marino a escala global. Finalmente, 

en el análisis temporal y espacial el HgT aumentó significativamente con la edad. 

Considerando la biomagnificación del Hg en las redes tróficas costeras, este estudio 

destaca la importancia de los pinnípedos en el monitoreo global del Hg y sugiere la 

necesidad de continuar evaluando el impacto de este metal en los ecosistemas marinos. 
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ANEXO 

Tablas de los análisis realizados 

Tabla A1. Modelos realizados para evaluar el efecto de la familia (F) y el tejido (T) en la acumulación de HgT. Los datos presentaron una distribución log-

normal. Para cada modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis y el Criterio de información de Akaike 

(AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita.

Modelo intercepto 

F 

(otáridos) 

F 

(fócidos) 

T 

(riñón) 

T 

(hígado) 

F (otáridos) * 

T (riñón) 

F (fócidos) * T 

(riñón) 

F (otáridos) * T 

(hígado) 

F (fócidos) * T 

(hígado) AIC 

HgT ~ F * T 

-2,03 

(<0,001) 

2,21 

(<0,001) 

2,48 

(<0,001) 

1,68 

(<0,05) 

3,59 

(<0,001) -0,10 (0,26) -0,64 (0,45) -0,51 (0,41) -1,07 (<0,05) 5076,5 

HgT ~ F + T 

-1,49 

(<0,001) 

1,80 

(<0,001) 

1,90 

(<0,001) 

0,10 

(<0,001) 

2,60 

(<0,001)     5081,1 
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Tabla A2. Modelo realizado para evaluar el efecto del año (A) en la acumulación de HgT en hígado. 

Los datos presentaron una distribución log-normal.  Para el modelo se indica los estimados para el 

intercepto y para la variable, el p-valor entre paréntesis y el Criterio de información de Akaike (AIC). 

 

 

Tabla A3. Modelos realizados para evaluar el efecto del año (A), el hemisferio (H) y la familia (F) en la 

acumulación de HgT en hígado. Los datos presentaron una distribución log-normal. Para cada modelo 

se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis y el Criterio 

de información de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Modelo intercepto A AIC 

HgT ~ A 112,74 (0,15) -0,74 (0,13) 123,0 

Modelo intercepto A H (Sur) 

F 

 (otáridos) 

A * F 

(otáridos) 

A * H 

(Sur) AIC 

HgT ~ A * H 

+ A * F 

24,52 

(<0,05) 

-0,01 

(<0,05) 

34,38 

(0,52) 

-90,21 

(<0,05) 

0,05 

(<0,05) 

-0,02 

(0,51) 2268,4 

HgT ~ A * F 

+ H 

25,10 

(<0,05) 

-0,01 

(<0,05) 

-1,29 

(<0,001) 

-71,41 

(<0,05) 

0,04 

(<0,05) 

  

2266,9 

HgT ~ A + F 

+ H 

18,40 

(0,07) 

-0,01 

(0,13) 

-1,10 

(<0,001) 

0,71 

(<0,05)   

  

2268,9 
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Tabla A4. Modelos realizados para evaluar el efecto de la edad (E), el sexo (S) y el año (A) en la acumulación de HgT en hígado. Los datos presentaron una 

distribución log-normal. Para cada modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis y el Criterio de información 

de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 

 

 

 

 

 

 

Modelo intercepto E (juvenil) E (cría) 

E 

(subadulto) A 

S 

(macho) 

E (juvenil) * S 

(macho) 

E (cría) * S 

(macho) 

E (subadulto) * S 

(macho) AIC 

HgT ~ E * S 

+ A 

85,47 

(<0,001) 

-0,91 

(<0,05) 

-2,33 

(<0,001) 0,24 (0,71) 

-0,04 

(<0,001) 

0,20 

(0,57) -0,35 (0,50) -0,47 (0,45) - 728,8 

HgT ~ E + S 

+ A 

85,49 

(<0,001) 

-1,07 

(<0,001) 

-2,54 

(<0,001) 0,36 (0,57) 

-0,04 

(<0,001) 

0,02 

(0,94)    725,6 

HgT ~ E + 

A 

85,49 

(<0,001) 

-1,07 

(<0,001) 

-2,54 

(<0,001) 0,35 (0,57) 

-0,04 

(<0,001)     723,6 
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Tabla A5. Modelos realizados para evaluar el efecto del año (A) y la familia (F) en la 

concentración de HgT en sangre. Los datos presentaron una distribución log-normal. Para cada 

modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis 

y el Criterio de información de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 

 

 

Tabla A6. Modelos realizados para evaluar el efecto de la latitud (LAT) y longitud (LON) en la 

acumulación de HgT en hígado. Los datos presentaron una distribución gamma. Para cada 

modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis 

y el Criterio de información de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 

 

 

 

 

 

 

 

Modelo intercepto A F (fócidos) A * F (fócidos) AIC 

HgT ~ A * F -46,21 (0,154) 0,02 (0,15) -18,62 (0,62) 0,01 (0,62) 340,6 

HgT ~ A + F -60,23 (<0,001) 0,02 (<0,001) 0,09(0,71) 

 

338,9 

HgT ~ A -58,19 (<0,001) 0,03 (<0,001) 

  

337,1 

Modelo intercepto LON LAT LON * LAT AIC 

HgT ~ LON * LAT 112,74 (0,15) -0,74 (0,13) -1,25 (0,25) 0,01 (0,21) 123,0 

HgT ~ LON + LAT 26,58 (0,26) -0,20 (<0,05) 0,15 (0,60) 
 

122,3 

HgT ~ LON 38,58 (<0,01) -0,21 (<0,01) 
  

120,9 
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Tabla A7. Modelos realizados para evaluar el efecto de la latitud (LAT), el hemisferio (H) y la familia (F) en la acumulación de HgT en hígado. Los 

datos presentaron una distribución log-normal. Para cada modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis 

y el Criterio de información de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 

 

 

 

 

 

 

Modelo intercepto LAT H (Sur) F (fócidos) LAT * F (fócidos) LAT * H (Sur) AIC 

HgT ~ LAT * F + LAT * H 4,43 (<0,001) -0,02 (0,41) -0,36 (0,73) -0,94 (0,48) 0,01 (0,61)   -0,01 (0,74) 2648,5 

HgT ~ LAT * F + H 4,75 (<0,001) -0,03 (0,18) -0,69 (<0,05) -1,23 (0,24) 0,02(0,38)  2646,6 

HgT ~ LAT + F + H 3,99 (<0,001) -0,01 (0,08) -0,58 (<0,05) -0,35 (0,24)   2645,4 

HgT ~ LAT + H 3,86 (<0,001) -0,01 (<0,01) -0,41 (0,1)    2644,8 
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Tabla A8. Modelos realizados para evaluar el efecto de la edad (E), el sexo (S) y la latitud (LAT) en la acumulación de HgT en hígado. Los datos presentaron 

una distribución log-normal. Para cada modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis y el Criterio de 

información de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 

 

 

 

 

 

Modelo intercepto 

E 

(juvenil) E (cría) 

E 

(subadulto) LAT 

S 

(macho) 

E (juvenil) * 

S (macho) 

E (cría) * 

S 

(macho) 

E 

(subadulto) * 

S (macho)       AIC 

HgT ~ E * S + 

LAT 6,70 (<0,001) 

-0,79 

(<0,05) 

-2,66 

(<0,001) 0,04 (0,95) 

-0,06 

(<0,001) 

0,20 

(0,54) -0,34 (0,50) 

-0,23 

(0,69) -  742,9 

HgT ~ E + S + 

LAT 7,08 (<0,001) 

-0,95 

(<0,001) 

-2,77 

(<0,001) 0,13 (0,83) 

-0,06 

(<0,001) 

0,04 

(0,87)     739,4 

HgT ~ E + 

LAT 7,09 (<0,001) 

-0,95 

(<0,001) 

-2,77 

(<0,001) 0,15 (0,80) 

-0,06 

(<0,001)      737,4 
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Tabla A9. Modelos realizados para evaluar el efecto de la latitud (LAT) y la familia (F) en la 

concentración de HgT en sangre. Los datos presentaron una distribución log-normal. Para cada 

modelo se indica los estimados para el intercepto y para cada variable, el p-valor entre paréntesis 

y el Criterio de información de Akaike (AIC). El modelo seleccionado se indica en negrita. 
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