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RESUMEN 

 

El mercurio (Hg) es un metal pesado de amplia distribución que proviene tanto de 

fuentes naturales como antropogénicas, no tiene función biológica conocida y es tóxico 

para diversos organismos vivos. El Hg es bioacumulado por organismos marinos y su 

biomagnificación es frecuentemente reportada en diversas tramas tróficas. El sistema 

lagunar El Tóbari está ubicado al suroeste del estado de Sonora, sus aguas costeras están 

sujetas a descargas antropogénicas no tratadas como los efluentes de drenes agrícolas, 

domésticos y de una granja camaronícola. El objetivo de este trabajo fue determinar la 

acumulación, transferencia y biomagnificación del mercurio en sedimentos y en los 

organismos de los diferentes estratos de la trama trófica del ecosistema El Tóbari en 

épocas diferentes del año, con el uso de isótopos estables de carbono y nitrógeno. El Hg 

se cuantificó por espectrofotometría de absorción atómica acoplado a un generador de 

vapor frío. Las fracciones biodisponibles de Hg en los sedimentos tuvieron variaciones 

estacionales, con las mayores concentraciones en los muestreos de mayo (de 0.20 a 0.30 

μg g-1) y octubre de 2012 (de 0.24 a 0.32 μg g-1). Las concentraciones totales de Hg en 

los organismos también tuvieron variaciones estacionales, con mayores concentraciones 

en agosto de 2011 (0.87 a 5.28  μg g-1) y febrero de 2012 (0.97 a 5.98 μg g-1). Los 

valores más bajos de Hg (de 0.83 a 1.69 μg g-1) se encontraron en los productores 

primarios y los más altos (3.20 a 6.44 μg g-1) en las aves.  El contenido de Hg en los 

organismos muestreados en este estudio tuvo variaciones aún en organismos con hábitos 

alimenticios similares. La composición promedio más baja de δ15N se observó en el 

fitoplancton (intervalo de 7.97 a 8.60 ‰) y la más alta se encontró en las aves  (intervalo 

de 13.86 a 19.68 ‰). El mercurio está siendo biomagnificado en la trama trófica de El 

Tóbari, ya que las concentraciones de Hg fueron mayores al aumentar la composición de 

δ15N en los organismos. 

Palabras clave: Mercurio, biomagnificación, laguna costera, trama trófica, isótopos 

estables.   
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ABSTRACT 

Mercury (Hg) is a heavy metal widely distributed that have natural and anthropogenic 

sources. It is a toxic element that is bioaccumulated by marine organisms and its 

biomagnification is frequently reported in marine food webs. The lagoon system El 

Tobari is located on the southwest of the state of Sonora and it is impacted by 

anthropogenic discharges (effluents from agriculture, municipal sewage and shrimp 

farm). The aim of this work was to determine the seasonal accumulation, transfer and 

biomagnification of Hg in sediment and organisms of the food web of El Tobari using 

cold-vapor-atomic absorption spectrometry and stable isotopes of carbon and nitrogen. 

The bioavailable fractions of Hg in sediments were seasonal variations, with the highest 

concentrations in the samples of May and October 2012 with values of 0.20 a 0.30 μg g-1  

and 0.24 a 0.32 μg g-1 respectively. Hg concentrations in organisms were also seasonal 

variations, the highest concentrations were found in the samples of August 2011 and 

February 2012 with values of 0.87 a 5.28 μg g-1 and 0.97 a 5.98 μg g-1, respectively. The 

lowest values of Hg were found in phytoplankton (range 1.14-1.69 μg g-1), macroalgae 

(range 0.84-1.57 μg g-1), and mangroves (range 0.83-1.15 μg g-1). The birds showed the 

highest Hg levels (range 3.20-6.44 μg g-1). The content of Hg in organisms showed 

seasonal and interspecific variations, even in organisms with similar feeding habits. The 

average of δ15N composition were lowest in phytoplankton (range 7.97-8.60‰), while 

the highest δ15N values were found in birds (range 13.86-19.68‰). The 

biomagnification of Hg is occurring in the food web El Tóbari because the Hg 

concentrations increased proportionally to δ15N composition in organisms. 

 

 

 

Key words: Mercury, biomagnification, coastal lagoon, food web, stable isotopes.
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I. INTRODUCCIÓN 

 

 

La problemática de contaminación de los ecosistemas acuáticos es amplia y diversa. 

Entre los contaminantes se encuentran los microorganismos patógenos, la materia 

orgánica, los hidrocarburos del petróleo, los nutrientes, los plaguicidas y los metales 

pesados (Huerta-Díaz y Morse, 1992; y Páez-Osuna, 2005).  

 

Los metales pesados tienen una amplia distribución en la naturaleza y entre sus fuentes 

naturales están los yacimientos de minerales y las emisiones volcánicas. Sin embargo, 

las principales generadoras de niveles anormales de metales pesados en el ambiente son 

las fuentes antropogénicas (Phillips, 1994; Fitzgerald y Lamborg,  2005; y Páez-Osuna, 

2005). Existen muchos productos y actividades que contaminan con metales pesados 

como son el empleo de detergentes con enzimas, la utilización masiva de pinturas y las 

descargas de aguas residuales de las industrias como la de papel, la producción de 

fertilizantes, la industria del acero, la de producción de cemento y la industria textil 

(Phillips, 1994; Fitzgerald y Lamborg,  2005; y Páez-Osuna, 2005). Los ecosistemas 

acuáticos no son ajenos a la contaminación con  metales pesados. 

 

El mercurio es uno de los metales pesados que se considera un problema ambiental 

importante. Es altamente tóxico, bioacumulativo y llega a biomagnificarse en las tramas 

tróficas terrestres y marinas (Fitzgerald y Lamborg,  2005). Su toxicidad, en los seres 

humanos y en los organismos de los diversos ecosistemas, depende de varios factores 

abióticos y bióticos como la forma química, la concentración del metal, la vía de 

exposición y la condición reproductiva, entre otros (Mackay y Fraser, 2000). 
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El Tóbari es un ecosistema lagunar que se localiza en la región suroeste del Estado de 

Sonora. En sus márgenes se desarrolla la pesca artesanal, que es el soporte económico de 

las familias de los poblados cercanos. Además, esta región es de gran valor económico 

para el desarrollo del turismo ecológico, y es sitio de conservación de flora y fauna, de 

especies endémicas y migratorias. García-Hernández (2004), reportó que a este sistema 

lagunar llegan descargas de 10 drenes de la región agrícola del Valle del Yaqui y que en 

su boca norte se descargan efluentes de una de las granjas camaronícolas de mayor 

superficie (aproximadamente 1190 ha) en el estado de Sonora. 

  

Considerando los efluentes que descargan en el sistema lagunar El Tóbari, el propósito 

de esta investigación fue determinar la acumulación, transferencia y biomagnificación de 

mercurio en los diferentes estratos de la trama trófica en dicho ecosistema, durante 

cuatro épocas del año, mediante el uso de isótopos estables de carbono y nitrógeno. 
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II. ANTECEDENTES 
 
 

II.I. Importancia de los Sistemas Marinos Lagunares 
 
 

Los ecosistemas costeros son de gran importancia ya que por las actividades que se 

desarrollan en sus alrededores y márgenes impactan a la economía, la ecología y el 

ámbito social. A lo largo del Golfo de California se encuentran lagunas costeras que 

poseen una gran riqueza biológica y diversidad genética, albergando a miles de especies 

(Flores-Verdugo et al., 1992; Amezcua-Linares, 1996; Hendrickx et al., 2002; y Páez-

Osuna et al., 2003). Además, a lo largo de todo el litoral del Golfo de California se han 

desarrollado varias ciudades y poblados, que por su desarrollo poblacional e industrial, 

producen efluentes que frecuentemente descargan en los ecosistemas costeros. Entonces 

las fuentes principales de contaminación más comunes en las aguas costeras del Golfo 

de California son las aguas domésticas urbanas, rurales e industriales no tratadas. Entre 

las industrias más contaminantes se encuentra la agricultura; se sabe que las zonas 

agrícolas altamente tecnificadas e intensivas de la región ocasionan contaminación por el 

uso intensivo de plaguicidas y fertilizantes (Osuna-López e Izaguirre-Fierro, 2000; y 

Páez-Osuna, 2005). 

 

II.I.I.  La Laguna El Tóbari 
 
 
La laguna El Tóbari se localiza en el municipio de Benito Juárez, a 40 km al suroeste de 

Ciudad Obregón. Es un ecosistema de gran importancia ecológica ya que alberga  

especies endémicas y migratorias, y es un área de desarrollo de especies de flora y fauna. 

Por estas razones, este ecosistema está incluido entre las Zonas Prioritarias de 

Conservación Costera y Oceánica de la Comisión Nacional del Conocimiento y Uso de 

la Biodiversidad  de México (Aguilar et al., 2008). Además, es sustento económico de 
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pescadores ribereños de varios poblados aledaños que capturan y comercializan peces, 

moluscos y camarón, principalmente. En la boca norte del ecosistema se encuentra una 

granja camaronícola, La Atanasia, que cuenta con 1 100 ha de superficie de cultivo y 

cuyas descargas ocurren en el cuerpo principal de la laguna (García-Hernández, 2004).  

La laguna El Tóbari también es un receptor importante de aguas residuales agrícolas 

provenientes del Valle del Yaqui y de descargas domésticas de poblaciones aledañas 

(García-Hernández, 2004). Estas descargas han provocado problemas de incremento de 

contaminantes y de nutrientes. Además, esta problemática se vio incrementada por la 

construcción en 1973 de un predraplén con el que se tuvo acceso a la barrera de arena de 

la laguna (llamada Isla Huivulai) y que provocó graves problemas de azolvamiento. 

Entonces, la hidrodinámica del ecosistema se interrumpió y la acumulación de 

contaminantes posiblemente se incrementó. 

 

II.II Metales Pesados en Ecosistemas Marinos 
 
 

Los metales pesados son un grupo de elementos identificados como metales y 

metaloides, con una densidad mayor a 5 g/cm3. A diferencia de otras sustancias 

contaminantes como plaguicidas, hidrocarburos y plásticos, los metales pesados se 

encuentran de manera natural en la corteza terrestre y algunos de ellos forman parte de 

los seres vivos. Debido a esto, hay concentraciones naturales o basales de estos 

elementos en los suelos, sedimentos, aguas, atmósfera y en los organismos vivos 

(Tessier et al., 1979; Kersten y Förstner, 1986; y Luoma, 1989). 

 

En los organismos, los metales pesados pueden ser esenciales o no, si es que tienen o no 

una función biológica definida. De acuerdo a Simkiss y Mason (1983), se consideran 

esenciales para los organismos marinos si: (a) están en todos los tejidos vivos, (b) se 

mantienen en concentraciones constantes en una fuente dada, (c) en su ausencia se afecta 

la fisiología de los organismos y (d) vuelve a la normalidad cuando se repone el metal. 

Entre los metales esenciales se encuentra el cromo, cobalto, cobre, selenio, hierro, 

manganeso, molibdeno, níquel, vanadio y zinc (Rainbow, 2002). Entre los metales sin 
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función biológica se encuentran el oro, plata, cadmio, mercurio, arsénico y plomo. Los 

metales pesados esenciales o no pueden manifestar toxicidad cuando su concentración 

sobrepasa ciertos límites o bien cambia una o más condiciones en el medio (Rainbow, 

1993). 

Los metales pesados tienen una amplia distribución en la naturaleza. Entre las fuentes 

naturales de metales están los yacimientos de minerales, las emisiones volcánicas, las 

surgencias y los arrastres pluviales (Phillips, 1994; Fitzgerald y Lamborg,  2005; y Páez-

Osuna, 2005). Sin embargo, las fuentes antropogénicas son las principales generadoras 

de niveles anormales de metales pesados en los diferentes reservorios. En el ambiente 

costero descargan una gran cantidad de efluentes de diversas industrias, por lo que 

dependiendo del tipo de industria predominante puede ser la mayor contribución al 

enriquecimiento de los metales. 

 

Por ejemplo, el empleo de detergentes con enzimas ha sido relacionado con la 

contaminación por manganeso (Mn), fierro (Fe), cromo (Cr), cobalto (Co), zinc (Zn) y 

arsénico (As). La utilización masiva de pinturas constituye una fuente potencial de 

metales como el cobre (Cu), cadmio (Cd), plomo (Pb) y Zn. Así mismo, los talleres de 

revelado y el empleo de determinados desinfectantes está relacionado con la 

contaminación por plata (Ag). Entre los metales que se encuentran en  niveles más 

elevados en los sólidos de las aguas residuales sobresalen el niquel (Ni), Cr, Cu, Pb, Zn, 

Cd y Ag, en concentraciones de 15 a 200 veces más altas que las contenidas en las rocas 

de la corteza terrestre (Phillips, 1994; y Fitzgerald y Lamborg,  2005). En general, la 

industria del papel y la celulosa se relacionan con Cr, Cu, Hg, Pb, Ni y Zn; la 

petroquímica con el Cd, Cr, Fe, Hg, Pb, estaño (Sn), vanadio (V) y Zn; la producción de 

fertilizantes con Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb, Ni, Sn, V y Zn; la industria del acero con 

Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Pb, Ni, Sn, V y Zn; la producción de cemento con Cr, V y Zn; la 

textil y las tenerías con Cr; y las termoeléctricas con Cr, Cu y Zn (Phillips, 1994; 

Fitzgerald y Lamborg,  2005; y Páez-Osuna, 2005). 

 

En México, existen numerosas lagunas costeras. En el Golfo de California, desde el Río 

Colorado en Sonora hasta San Blas, Nayarit, Lankford (1977) reportó 35 lagunas 
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costeras. En muchas de ellas están presentes asentamientos humanos, y en consecuencia 

estos ecosistemas son influenciados por actividades antropogénicas. Diversos estudios 

en muchos ecosistemas costeros del Golfo de California han demostrado que las 

diferentes actividades antropogénicas han tenido un impacto sobre los niveles de los 

diversos contaminantes, incluidos los metales pesados (Páez-Osuna, 2005).  

 

Soto-Jiménez y Páez-Osuna (2001) reportaron concentraciones relativamente altas de Cd 

(entre 0.6 y 1.7 μg g-1), Cu (entre 12 y 82 μg g-1), Pb (entre 12 y 145 μg g-1) y Zn (entre 

85 y 320 μg g-1) en sedimentos superficiales en una laguna costera aledaña al Puerto de 

Mazatlán, un ecosistema impactado por actividades industriales. Cuando se compararon 

con valores basales, los sedimentos estuvieron moderadamente enriquecidos con Cu y 

Zn, pero altamente enriquecidos con Cd y Pb. Green-Ruiz y colaboradores (2005), 

reportaron un intervalo de concentración de Hg entre 0.3 y 2.3 μg g-1 en sedimentos 

superficiales de la Bahía de Guaymas, un área impactada por actividades industriales y 

por descargas municipales. Cuando estos valores fueron comparados con valores 

basales, se encontró que esta área está de moderada a fuertemente contaminada con Hg. 

 

En un estudio donde midieron el riesgo de contaminación con Hg asociado al consumo 

de diversos organismos marinos colectados de diversas lagunas costeras del Golfo de 

California y del Golfo de México, Ruelas-Inzunza y colaboradores (2011) reportaron 

que las mayores concentraciones del metal se encontraron en las especies carnívoras de 

peces, por lo que el riesgo de contaminación con Hg fue mayor por el consumo de las 

mismas. En un estudio realizado en el estero de Urias, zona impactada por efluentes de 

la acuacultura, industriales y de una planta termoeléctrica en Mazatlán Sinaloa, se 

encontraron concentraciones de Cd ( entre 1.1 a 6 μg g-1), Cu ( entre 33 a 110 μg g-1), Ni 

( entre 0.7 a 2.9 μg g-1), Pb ( entre 6.4 a 19.4 μg g-1),  y Zn ( entre 1146 a 2531 μg g-1), 

en ostiones (C. corteziensis), es decir, acumulación de metales pesados en estos 

organismos debido a las descargas que recibe el estero (Frías-Espericueta et al., 2005). 

 

En la parte central de Sinaloa, se encuentra la laguna costera subtropical Altata-

Ensenada del Pabellón, la cual es afectada por descargas municipales, industriales y 
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agrícolas (Páez-Osuna et al., 1998). Entre los diversos estudios realizados en este 

ecosistema, se han encontrado concentraciones de Pb (entre 46 y 294 μg g-1), Zn (de 

18.8 a 176.1 μg g-1), Cr (de 8.9 a 28.0 μg g-1) y Co (de 8.2 a 37.1 μg g-1) (Green-Ruiz y 

Páez-Osuna, 2003). Los autores reportaron que las anomalías en las concentraciones de 

metales pesados en sedimentos superficiales estaban asociadas con las descargas 

agrícolas. 

 

Todos estos estudios indican que hay una tendencia hacia un incremento en la 

concentración de metales pesados, sobre todo en las zonas de mayor influencia por 

actividades relacionadas con el crecimiento urbano e industrial. El ecosistema lagunar El 

Tóbari está influenciado por descargas agrícolas del Valle del Yaqui (se contabilizaron 

10 drenes) y por efluentes de una granja de cultivo de camarón (García-Hernández, 

2004). Datos preliminares (Jara-Marini, comunicación personal) indican que en este 

ecosistema hay concentraciones relativamente altas de Cd, Pb y Hg en sedimentos y 

organismos, por lo que  no ha escapado a la problemática de contaminación con metales 

pesados. 

 

II.II.I. Bioacumulación, Biomagnificación y Transferencia de Metales Pesados en 
Ecosistemas Marinos 
 
 
Los metales pesados poseen propiedades físicas y químicas que los hacen contaminantes 

persistentes en los ecosistemas, y su comportamiento está regido por la combinación de 

factores abióticos y bióticos (Tessier et al., 1979; Luoma, 1990; y Phillips y Rainbow, 

1994). Dentro de los factores abióticos se encuentran la concentración y la forma 

química del metal, la temperatura, el potencial redox, el pH y la salinidad, entre otros. 

Entre los factores bióticos se encuentran la velocidad de incorporación-excreción, los 

hábitos alimenticios, la edad, la etapa reproductiva, la talla y el sexo (Luoma, 1990; y 

Phillips y Rainbow, 1994). 

 

En los ecosistemas marinos existen tres compartimentos ambientales donde pueden 

encontrarse los metales pesados: el agua, los sedimentos y la biota. El agua es un 
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reservorio abiótico donde se presentan los metales como iones disueltos en forma libre, 

como complejos, o adsorbidos al material fino (< 2 mm) (Florence, 1982; Phillips y 

Rainbow, 1994). El sedimento es considerado el depósito final de los metales, ya que 

por sus características químicas los metales se unen a las estructuras de este reservorio 

(Tessier et al., 1979; y Forstner y Wittmann, 1983). A partir de estos, puede ocurrir su 

movilización dependiendo de las condiciones fisicoquímicas (pH, el potencial redox, 

distribución del tamaño de partícula, la salinidad y la concentración de materia orgánica) 

del medio acuático  (Tessier et al., 1979; Florence, 1982; y Forstner y Wittmann, 1983).  

 

Los metales pesados, sean esenciales o no, pueden presentar efectos adversos sobre la 

biota de los ecosistemas marinos, dependiendo de los factores bióticos y abióticos 

mencionados anteriormente. Esto hace necesario definir algunos criterios que ayuden a 

elucidar su comportamiento en tales ecosistemas. La bioconcentración consiste en la 

absorción de metales pesados presentes en el agua, ya sea por respiración o por 

absorción por la piel, resultando una concentración del metal en el organismo acuático 

mayor que en el agua. Dependiendo de los hábitos del organismo, por ejemplo en los 

bentónicos como las almejas, la bioconcentración puede ocurrir desde los sedimentos 

(Mackay y Fraser, 2000). Así, el factor de bioconcentración (FBC) se define como: 

Concentración del metal en el organismo 
FBC=                  (1) 

Concentración del metal en el agua o en el sedimento 
 

La bioacumulación es el proceso que provoca un incremento de la concentración de los 

metales pesados en un organismo acuático respecto a todas las vías de exposición: 

absorción por la dieta, absorción dérmica y transporte por superficies respiratorias 

(Mackay y Fraser, 2000). Así, el factor de bioacumulación (FBA) se define como: 

 

 Concentración del metal en el organismo 
     FBA=                 (2) 

Concentración del metal en las vías de exposición 
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La biomagnificación es un caso especial de bioacumulación, se define como la 

transferencia del metal de la dieta a los organismos, resultando en una mayor 

concentración del elemento en el organismo con respecto a su dieta (Mackay y Fraser, 

2000). Así el factor de biomagnificación (FBM) se define como: 

Concentración del metal en el organismo 
FBM=                 (3) 

        Concentración del metal en su dieta 
 

Es necesario acotar que varios autores definen que el proceso de biomagnificación 

involucra al menos 3 niveles tróficos sucesivos, en donde las concentraciones del 

contaminante se incrementan de un nivel trófico a otro (Reinfelder et al., 1998; Dietz et 

al., 2000; y Wang, 2002). 

 

II.II.II. Ciclo Biogeoquímico del Mercurio y su Presencia en los Ecosistemas 
Marinos 

 
 

El mercurio es un metal pesado, que halla su origen en la palabra griega “hydragyrum” 

que significa “plata líquida”, por ser el único metal que se encuentra en estado líquido a 

temperatura ambiente (Zumdahl, 1998). Su símbolo químico es Hg, tiene un número 

atómico de 80 y un peso atómico de 200.59 uma. Más de 25 minerales contienen 

mercurio, pero su mena principal es el cinabrio (HgS) (Schroeder y Munthe, 1998). En 

forma elemental se volatiliza a temperatura ambiente (Brown et al., 2009) y se estima 

que ha sido utilizado desde hace más de 2 300 años como pigmento de color rojizo 

(Parson y Percival, 2005).  Después de la primera guerra mundial el Hg se empezó a 

extraer a gran escala a partir del cinabrio y a utilizarse en procesos como la producción 

de cloro y álcalis, además de ser un subproducto en la extracción de oro y plata y de 

otros minerales, por lo que su distribución en el ambiente creció exponencialmente 

(Fitzgerald y Lamborg, 2005). 

 

Actualmente, la demanda de Hg ha disminuido. Se estima que en el 2005 se produjeron 

entre 700 y 1200 toneladas métricas del elemento, provenientes principalmente de 

España, China, Argelia y Kirguistán (PNUMA, 2005). Sin embargo, este metal es un 
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contaminante ambiental, altamente persistente, bioacumulativo, tóxico y que se 

distribuye en todos los compartimientos ambientales (Fitzgerald et al., 1998). El Hg 

participa en una serie de procesos ambientales complejos en el aire, agua, suelo y biota 

de los diferentes ecosistemas. Puede existir en diferentes especies químicas y cada una 

de ellas tiene distintas propiedades, por lo que sus efectos dependerán de varios factores 

(Steffen et al., 2008). Las tres especies químicas más importantes del Hg presentes en el 

medio ambiente son: (1) mercurio elemental (Hg0), que es un líquido que se volatiliza a 

temperatura ambiente, tiene baja solubilidad en agua y es la especie que predomina en la 

atmósfera. Es la forma química más estable y puede ser transportada largas distancias 

dependiendo de las condiciones atmosféricas;  (2) ion mercúrico o mercurio II (Hg2+), 

que es soluble en agua, es la forma principal en la deposición húmeda y es afín tanto a 

compuestos orgánicos como inorgánicos y (3) metilmercurio (CH3Hg+), es la forma 

química más tóxica, es liposoluble, afín a compuestos orgánicos y fácilmente 

bioacumulable por organismos vivos, por lo que su potencial de biomagnificación es alto 

(Fitzgerald et al., y Shroeder y Muther, 1998). 

 

En la Figura 1 se describe el ciclo biogeoquímico del Hg. En los ambientes acuáticos, 

este metal suele encontrarse en forma de Hg2+, que se absorbe fácilmente a partículas y/o 

a microorganismos suspendidos en la columna de agua. Allí puede ocurrir la metilación, 

bajo ciertas condiciones fisicoquímicas, como puede ser la limitación de oxígeno. Al 

sedimentar, estas partículas de materia orgánica con el metal ligado son metabolizadas 

por diferentes microorganismos y también pueden producir su metilación.  

 

La metilación del Hg es la principal reacción que lleva a cabo un número importante de 

bacterias, fundamentalmente las reductoras de sulfato,  como una respuesta metabólica. 

Estas reacciones se desarrollan bajo  condiciones anóxicas en la columna de agua y 

principalmente en los sedimentos marinos (Fitzgerald y Lamborg, 2005). La formación 

del metilmercurio (CH3Hg+) implica la adición al Hg2+ de un grupo metilo, 

proporcionado por la metilcobalamina. La trasferencia de un segundo metilo produce 

dimetilmercurio (CH3HgCH3). Las especies metiladas son rápidamente transferidas a 

organismos tanto de la columna de agua como a los bentónicos, y a través de las 
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interacciones propias de las tramas alimenticias. Entonces pueden ser bioconcentradas, 

bioacumuladas y/o transferidas a organismos de niveles tróficos superiores (desde el 

fitoplancton hasta peces carnívoros) (Fitzgerald y Lamborg, 2005). 

 

Las especies orgánicas del Hg son las más tóxicas para la biota. El  dimetilmercurio aún 

más tóxico que el metilmercurio; sin embargo la doble metilación es 

termodinámicamente menos viable, por lo que su predominancia en los ambientes 

acuáticos es baja (Fitzgerald y Lamborg, 2005). 

 

En la columna de agua de los ecosistemas marinos, el Hg también puede estar en su 

forma elemental (Hg0) y dado su carácter volátil, una gran parte se transporta a la 

atmósfera. Sin embargo, la mayor fuente de Hg0 en la atmósfera proviene del 

vulcanismo y la quema de combustibles fósiles (Fitzgerald y Lamborg, 2005).  El Hg0 es 

una especie estable, que predomina en este compartimiento y puede ser transportada 

largas distancias dependiendo de las condiciones atmosféricas. En la atmósfera, la 

oxidación de Hg0 puede ocurrir por la presencia de OH, O3, y Cl2 (Noelle, 2009 y 

Lindberg et al., 2007). El proceso de reducción de Hg2+ a Hg0 ocurre en presencia de 

SO2 y luz solar (Lindberg et al., 2007). La especie principal de Hg2+ en la atmósfera es 

predominantemente en forma de HgCl2 y en determinadas condiciones puede ocurrir la 

metilación fotoquímica de la especie (Fitzgerald y Lamborg, 2005 y Noelle, 2009). 

 

En la bibliografía es frecuente que se publique la biomagnificación de Hg (Castilhos y 

Bidone, 2000; Dietz et al., 2000; y Wang, 2002). Gray (2002) hizo una revisión entre los 

años 1970 y 2000, y encontró que sólo este metal era reportado como biomagnificado en 

diferentes tramas de ecosistemas marinos, y algunos estudios mostraron que sólo las 

formas orgánicas de mercurio fueron las que se biomagnificaron, ya que son altamente 

liposolubles y reactivas, de ahí la importancia de estudiar las especies metiladas de este 

metal. En los sedimentos se ha estimado que entre el 60-100% del Hg total cuantificado 

corresponde a las especies orgánicas (Fitzgerald y Lamborg, 2005). Por lo anterior es 

fundamental estudiar el comportamiento de este elemento en los ecosistemas marinos. 
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Figura 1. Ciclo biogeoquímico del mercurio. La metilación/conversión biótica es 
mediada por bacterias de los géneros Desulfobacterium, Desulfobacter y Desulfovibrio, 
entre otros microorganismos. La metilación también puede ser fotoquímica (proceso 
abiótico) (Modificado de Fitzgerald y Lamborg, 2005). 
 

II.II.III.   Fraccionamiento Geoquímico del Mercurio 
 
 
La información sobre las concentraciones totales de los metales pesados en los 

sedimentos marinos por sí solos no es suficiente para evaluar su impacto ambiental. Las 

formas químicas en las que los metales pesados, incluido el Hg, se encuentran en los 

sedimentos son varias, desde formas libres hasta acomplejados en carbonatos, óxidos, 

sulfuros y materia orgánica. Estas especies químicas determinan su capacidad de 
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movilización y biodisponiblidad, en función de la fuerza que los unen a tales complejos 

(Tessier et al., 1979). Los procesos geoquímicos dominantes responsables del 

intercambio de metales en la interfase sedimento-agua son adsorción y precipitación 

(Salomons y Forstner, 1984 y Wang et al., 1997). Por lo anterior, es necesario identificar 

y cuantificar las formas en las cuales el metal está presente en los sedimentos para 

entender de manera más precisa el impacto potencial de las concentraciones de estos 

contaminantes en la biota. Así mismo, es importante evaluar los procesos de transporte, 

deposición y liberación bajo condiciones ambientales (Tessier et al., 1979 y Salomons y 

Forstner, 1984). Una manera de hacerlo es a través de esquemas de extracción 

secuencial donde se simulan condiciones ambientales (Tessier et al., 1979 y Salomons y 

Forstner, 1984). La extracción secuencial  consiste en separar (solubilizar) de manera 

consecutiva los metales pesados del sedimento. Los sedimentos se exponen a una 

solución selectiva, que extrae los metales pesados asociados a un componente 

específico, luego se añade otra solución extractora (para evitar problemas con la 

reabsorción de los elementos), y así sucesivamente hasta completar todas las fracciones 

(Tessier et al., 1979). 

 

Se han propuesto varios esquemas para elucidar el comportamiento geoquímico de los 

metales pesados en los sedimentos marinos. Tessier y colaboradores (1979), propusieron 

5 fracciones geoquímicas en las que los metales están ligados: fracción intercambiable, 

ligada a carbonatos, ligada a óxi-hidróxidos de fierro y manganeso, ligada a compuestos 

orgánicos y fracción residual. Huerta-Díaz y Morse (1992), propusieron 3 fracciones 

geoquímicas en sedimentos con alto contenido de materia orgánica: fracción soluble, 

ligada a silicatos y fracción ligada a piritas. El uso de un esquema u otro dependerá de 

las características de los sedimentos en los ecosistemas de estudio. 

 

II.III. Isótopos Estables de Carbono y Nitrógeno 
 
 

Los isótopos son átomos de un mismo elemento con igual número de protones (mismo 

número atómico) pero con diferente número de neutrones (diferente peso atómico). 

Existen isótopos estables, los cuales no cambian a través del tiempo, e inestables, 
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también llamados radioactivos. Estos últimos emiten radioactividad a medida que se 

transforman en un elemento estable (Peterson y Fry, 1987). Los isótopos estables poseen 

elementos ligeros y pesados, cuya  abundancia en la naturaleza es variable (Tabla 1). 

 

II.III.I. Fraccionamiento Isotópico 
 
 
Las diferencias en las masas atómicas de los isótopos estables hacen que éstos respondan 

diferente a procesos físicos y reacciones químicas, provocando su fraccionamiento 

isotópico. Con esto, es posible obtener información de los procesos biogeoquímicos de 

la naturaleza ya que cada fase o sustancia tiene una composición isotópica diferente 

(Peterson y Fry, 1987 y Cabana y Rasmussen, 1994). Existen tres fenómenos que causan 

el fraccionamiento isotópico en la naturaleza. El primero son las reacciones de 

intercambio isotópico de equilibrio, que envuelven la redistribución de isótopos entre 

diferentes moléculas que los contienen. Como segundo fenómeno se encuentran los 

procesos cinéticos irreversibles, en los que las velocidades de reacción dependen de la 

composición isotópica de los reactantes y productos. El tercero son los procesos 

fisicoquímicos, como la difusión, la evaporación y la precipitación, en los que el 

fraccionamiento está guiado por diferencias en masa, temperatura y/o concentración 

(Peterson y Fry, 1987 y Cabana y Rasmussen, 1994). 

 

El fraccionamiento isotópico durante las reacciones químicas se explica en parte por las 

diferencias en los niveles de energía de vibración molecular de los dos átomos cuando 

están enlazados a otros átomos, ya que la frecuencia de vibración es inversamente 

proporcional a la masa, lo que hace que el átomo ligero sea más fácil de romper y por lo 

tanto más móvil (DeNiro y Epstein, 1978; Bickert, 2006; y Burdige, 2006). 

 

La composición isotópica en un componente determinado, por ejemplo un organismo, 

está reportada como valores  en partes por mil (‰) con respecto a un estándar: 
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                   (4) 

 

donde R es la relación del isótopo pesado al ligero (por ej. 13C/12C; 15N/14N). Un valor 

positivo indica que la muestra contiene mayor isótopo pesado en relación al estándar 

(Peterson y Fry, 1987 y Burdige, 2006). Entre los estándares de referencia aceptados 

 

Tabla 1. Abundancia y masa atómica de algunos isótopos estables en la naturaleza1.  
 

Elemento 
Isótopo 
estable 

Masa 
atómica 
(uma) 

Abundancia 
promedio (%) 

Hidrógeno 1H 1.0078 99.99 

 2H 2.0140 0.02 

Carbono 12C 12.0000 98.90 

 13C 13.0034 1.10 

Nitrógeno 14N 14.0031 99.63 

 15N 15.0001 0.37 

Oxígeno 16O 15.9949 99.76 

 18O 17.9992 0.20 

Azufre 32S 31.9721 95.02 

 33S 32.9715 0.75 

 34S 33.9679 4.21 

 36S 35.9571 0.02 

         1. Modificada de Burdige (2006). 

 

 

Rmuestra

Restándar

= X 1000- 1
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internacionalmente que se utilizan en la cuantificación de isótopos estables se encuentra 

el PDB (Pee Dee Belemnite) que es un carbonato de calcio correspondiente a una roca 

caliza fósil (Belemnitella americana) de la formación cretácica del Río Pee Dee en 

Carolina del Sur, EUA (Boutton, 1991) y se usa para medir la relación de 13C/12C;  el 

aire atmosférico para 15N/14N y el CDT (Cañón del Diablo Troilite) para 34S/32S 

(Peterson y Fry, 1987). 

 

II.III.II. Usos de los Isótopos Estables 
 
 
Los isótopos se han empleado como trazadores, los cuales permiten seguir la pista de los 

elementos carbono (C), azufre (S), nitrógeno (N), hidrógeno (H) y oxígeno (O) en las 

plantas, suelos, agua o atmósfera. Generalmente, las aplicaciones de los isótopos 

estables se han centrado en estudios de ecología (cadenas tróficas y flujos de energía), de 

nutrientes (ciclos biogeoquímicos), ambientales (flujo de contaminantes) y paleontología 

(Bickert  y Burdige, 2006). 

 

Hablando específicamente de su uso en las cadenas tróficas, los isótopos estables pueden 

constituir una herramienta muy útil para el estudio de los flujos de energía en las 

cadenas alimenticias (Peterson y Fry, 1987 y  Burdige, 2006). Los isótopos estables de C 

y N se han utilizado con éxito para evaluar la estructura de la cadena alimentaria y los 

niveles tróficos en ecosistemas costeros (Peterson y Fry, 1987 y Cabana y Rasmussen, 

1994). En general, el fraccionamiento isotópico de N de un nivel trófico al inmediato 

superior varía entre 3 y 5‰, por lo que puede ser usado para caracterizar las posiciones 

tróficas de los organismos en la cadena alimentaria (Cabana y Rasmussen, 1994). En 

cambio, el fraccionamiento isotópico de C de un nivel trófico al inmediato superior es de 

aproximadamente 1‰, por lo cual este es más usado para identificar las últimas fuentes 

de carbono en la cadena alimentaria (Peterson y  Fry, 1987). 

 

En cuanto a estudios ambientales, existen varias investigaciones sobre la transferencia 

de metales pesados en tramas tróficas usando isótopos de C y N. Camusso y 
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colaboradores (1998), estudiaron la transferencia de metales pesados en una trama 

béntica usando isótopos de C y N, y reportaron que las mayores concentraciones de 5 

metales se encontraron en los niveles tróficos superiores. Dehn y colaboradores (2006), 

estudiaron una trama trófica del Ártico y las implicaciones sobre la transferencia de 

plata, cadmio y mercurio en los diferentes niveles tróficos; encontraron que algunos 

organismos de niveles tróficos altos acumularon concentraciones significativas de 

metales pesados, aunque no se determinó la biomagnificación de alguno de los tres 

metales estudiados.  

 

En México, en dos estudios sobre la transferencia de metales pesados realizados en una 

trama trófica de una laguna costera del Golfo de California usando isótopos estables de 

C y N, Jara-Marini y colaboradores (2009; 2012), encontraron la biomagnificación 

parcial (en algunos estratos) de Cd, Cu y Zn, y la biomagnificación completa (en toda la 

trama trófica) de mercurio. En este contexto los isótopos estables de C y N son una 

herramienta para elucidar cómo ocurre la transferencia de metales pesados en las tramas 

tróficas y determinar si ocurre o no la biomagnificación. 
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III. HIPÓTESIS 

 

En la laguna Él Tóbari, existen concentraciones elevadas de mercurio, el cual se ha 

acumulado en los sedimentos y ha sido biomagnificado en la trama trófica de este 

ecosistema. 
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IV. OBJETIVOS 

 

 

IV.I. General 

Determinar la acumulación, transferencia y biomagnificación de mercurio en los 

diferentes estratos de la trama trófica del sistema lagunar El Tóbari, Sonora, mediante el 

uso de isótopos estables de carbono y nitrógeno. 

 

IV.II. Específicos 
 
 

1. Determinar la concentración de mercurio total en las fracciones biodisponibles de los 

sedimentos superficiales del sistema lagunar El Tóbari. 

2. Determinar la concentración de mercurio total en organismos de diferentes estratos 

de la trama trófica colectados en diferentes sitios del sistema lagunar El Tóbari. 

3. Determinar la composición isotópica de carbono y nitrógeno en los organismos de 

los diferentes estratos de la trama trófica de diferentes sitios del sistema lagunar El 

Tóbari. 

4. Evaluar estacionalmente la acumulación, transferencia y biomagnificación de 

mercurio en los organismos de los diferentes estratos de la trama trófica de diferentes 

sitios del sistema lagunar El Tóbari. 
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V. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

V.I. Área de Estudio 
 
 

La laguna El Tóbari se localiza en el municipio de Benito Juárez, a 40 km al suroeste de 

Ciudad Obregón y a 14 km de Villa Juárez en el Estado de Sonora. Geográficamente 

está localizada en las coordenadas 26°54’ y 27°10’ latitud norte y a 109°50’ y 110°24’ 

de longitud oeste, y cubre una superficie 7 000 Ha. Se encuentra separada del Golfo de 

California por una barra arenosa y posee dos bocas. La profundidad promedio es de 1.4 

m. Las zonas profundas se dan en los canales principales de acceso a las bocas, con 

profundidades de 5 m en la boca norte y 8 m en la boca sur (CIPAMEX, 2009). 

 
V.II. Diseño del Muestreo 

 
 

Se realizó un muestreo aleatorio simple. Para comparar la concentración del mercurio 

estacionalmente se hicieron 4 muestreos en épocas distintas del año en diferentes sitios 

de la laguna El Tóbari (Figura 2): agosto de 2011, y febrero, mayo y octubre de 2012. 

Los sitios de muestreo se establecieron en base a las actividades antropogénicas 

desarrolladas en la laguna, así como un punto externo. Las áreas de muestreo se 

distribuyeron de la siguiente manera: drenes (sitios,  8, 9, 10 y 11), zona acuícola (sitios, 

5 y 6), dentro de la laguna (sitios, 1, 2, 4, 7 y 12) y fuera de la laguna (sitio 3).  Se 

colectaron muestras de sedimento y de organismos en diferentes sitios del área de 

estudio, tratando de colectar el mayor número posible de especies, que fueron repetibles 

en cada muestreo y de todos los niveles tróficos.  
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V.III. Recolección de las Muestras 
 
 

A continuación se detallan los diferentes estratos de la trama trófica que fueron 

muestreados, así como los sedimentos. Las especies fueron identificadas de acuerdo a 

Fischer y colaboradores (1995a, 1995b y 1995c). 

 

V.III.I. Fitoplancton  
 
 
Se realizaron arrastres horizontales de 5 minutos en las áreas entre los puntos de 

muestreo con una red para fitoplancton (D=30 cm, L= 30 cm) de luz de malla de 30 μm 

a una velocidad de dos nudos. Las muestras fueron almacenadas en recipientes de 

plástico con tapa de 200 ml previamente lavados y etiquetados. Para la identificación de 

especies, una porción de la muestra fue fijada con lugol al 4% v/v en campo y una vez 

en el laboratorio se utilizó un microscopio óptico Leica (modelo DC, 300 V 2.0), 

cámaras Sedgwick-Rafler, objetivo 10x y diluciones 1:10 (Alonso-Rodríguez, 2004) 

para su identificación. Se hizo el cálculo de abundancia relativa por grupos (Palma-

González y Kaiser-Contreras, 1993). La otra porción se congeló a -40°C para su 

posterior procesamiento y análisis de mercurio e isótopos estables. 

 

V.III.II. Zooplancton  
 
 
Se recolectaron en las áreas de los puntos de muestreo por medio de arrastres 

horizontales de 7 minutos con una red para zooplancton (D=50 cm, L=250 cm) con luz 

de malla de 270 μm, a una velocidad de dos nudos. Las muestras se depositaron en 

recipientes de plástico con tapa de 200 mL, una parte de la muestra se fijó con formalina 

para identificar las especies mediante un microscopio óptico Leica (modelo DC, 300 V 

2.0), cámaras Sedgwick-Rafler, objetivo 10x y diluciones 1:10 (Alonso-Rodríguez, 

2004). Se identificó el género y se hizo el cálculo de abundancia relativa por grupos 

(Palma-González y Kaiser-Contreras, 1993). La otra porción se congeló a -40°C para su 

posterior procesamiento y análisis de mercurio e isótopos estables. 
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Figura 2. Área de estudio y los sitios de muestreo en el sistema lagunar El Tóbari,  
Sonora. 
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V.III.III. Macroalgas 
 
 
Las macroalgas fueron colectadas por buceo libre en los diferentes sitios. Se colocaron 

en bolsas tipo zip-lock etiquetadas y se transportaron al laboratorio en hieleras. Las 

muestras se lavaron con agua corriente y agua bidestilada. Se colocaron en bolsas tipo 

zip-lock etiquetadas y se congelaron a -40°C para su procesamiento y posterior análisis.  

 

V.III.IV. Mangles 
 
 
Se recolectaron hojas de dos especies de mangle de diferentes partes del árbol, se 

colocaron en bolsas tipo zip-lock etiquetadas y se transportaron al laboratorio en 

hieleras. Las muestras fueron lavadas con agua de la llave y con agua bidestilada. Se 

colocaron en bolsas tipo zip-lock etiquetadas y se congelaron a -40°C para su 

procesamiento y posterior análisis de mercurio e isótopos estables. 

 

V.III.V. Crustáceos 
 
 
Los organismos de camarón y jaiba fueron colectadas utilizando una red tarrayera de 

1.27 cm de luz de malla, colocadas en bolsas tipo zip-lock etiquetadas y en hieleras para 

su transportación al laboratorio. En el laboratorio, los organismos fueron lavados con 

agua de la llave y con agua destilada, se colocaron en bolsas tipo zip-lock etiquetadas y 

se congelaron a -40°C  para su posterior procesamiento y análisis de mercurio e isótopos 

estables. 

 

V.III.VI. Moluscos 
 
 
Las muestras de ostión, almejas y caracol fueron colectadas manualmente de las raíces 

del manglar, de las cajas de cultivo y del sedimento. Se colocaron en bolsas tipo zip-lock 

etiquetadas y se transportaron al laboratorio en hieleras. Se lavaron con agua de la llave 

y agua bidestilada. Se diseccionaron con equipo de acero inoxidable previamente 
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acondicionado, los tejidos se colocaron en recipientes etiquetados de plástico con tapa y 

se congelaron a -40°C para su posterior procesamiento y análisis de mercurio e isótopos 

estables. 

 

V.III.VII. Peces 
 
 
Se colectaron varias especies de peces, con diferentes hábitos alimenticios, utilizando 

una red tarrayera de 5 cm de luz de malla. Se colocaron en bolsas tipo zip-lock 

etiquetadas y en hieleras para su transportación al laboratorio. Los organismos fueron 

lavados con agua de la llave y agua bidestilada, se diseccionaron con equipo de acero 

inoxidable, se colocaron en bolsas tipo zip-lock etiquetadas y se congelaron a -40°C para 

su posterior procesamiento y análisis de mercurio e isótopos estables. 

 

V.III.VIII. Sedimento 
 
 
Se colectaron 800 g de sedimento superficial (2.5 cm desde la superficie) utilizando una 

draga Van Veen de acero inoxidable, una cuchara de plástico paleta y un recipiente de 

plástico. Las muestras fueron colocadas en bolsas de plástico tipo zip-lock etiquetadas y 

en hieleras para su transportación al laboratorio. Los sedimentos fueron secados a 55°C 

por 24 h en una estufa Precision Scientific (Modelo STG-80). Finalmente fueron 

colocados en bolsas tipo zip-lock, etiquetadas para su posterior procesamiento y análisis 

de mercurio e isótopos estables. 

 

En la Tabla 2 se presentan las especies y las tallas de organismos, el número total de 

muestras y los sitios donde fueron colectadas, durante los cuatro muestreos en el sistema 

lagunar El Tóbari, Sonora. 
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Tabla 2. Muestras colectadas en los cuatro muestreos en el sistema lagunar El Tóbari, Sonora. 

Muestra Grupo o especie Estadío 
Individuos 

(Muestra compuesta) 
Tejido 

analizado 
Sitios de 
colecta 

Número 
de 

muestras 

Sedimento Superficial - 500 g  1,2,4,5,6,7,8,9, 
10,11 y  12 

44 

Fitoplancton Compuesta - n individuos (5 g) Completo 1,2,4,5,6,7 y  12 28 

Macroalga Ulva lactuca - n individuos (5 g)  Completo 1,2,4,5,6,7 y 12 13 

 Ulva intestinalis - n individuos (5 g)  Completo 1,2,4,5,6,7 y 12 19 

 Gracilaria vermiculophylla - n individuos (5 g) Completo 1,2,4,5,6,7 y 12 15 

 Spyridia filamentosa - n individuos (5 g)  Completo 1,2,4,5,6,7 y 12 6 

Mangle Avicennia germinans - 6 invividuos (10 g)  Hojas 4, 5 y 6 16 

 Rizhopora mangle - 6 invividuos (10 g)  Hojas 4, 5 y 6 12 

Zooplancton Compuesta - n invividuos (5 g) Completo 1,2,4,5,6,7 y 12 28 

Almeja Chione fructifraga Adulto 7 individuos (50 g) blando 1,2,4,5,6,7 y 12  16 

 Chione gnidia Adulto 7 individuos (50 g) blando 1,2,4,5,6,7 y 12  33 

Ostión  Crassostrea gigas Adulto 5 individuos (50 g) blando 1,2,4,5,6,7 y 12  19 

 Crassostrea corteziensis Adulto 5 individuos (50 g) blando 1,2,4,5,6,7 y 12  17 

Balano Fistulobalanus dentivarians Adulto 30 individuos (5 g) blando 1,2,4,5,6,7 y 12  15 

Caracol Hexaplex erythrostroma Adulto 4 individuos (50 g) blando 1,2,4,5,6,7 y 12  28 
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Tabla 2. Muestras colectadas en los cuatro muestreos en el sistema lagunar El Tóbari, Sonora (continuación). 

Muestra Grupo o especie Estadío 
Individuos 

(Muestra compuesta) 
Tejido 

analizado 
Sitios de 
colecta 

Número 
de 

muestras 
Camarón Litopenneus vannamei Adulto 9 individuos (70 g) Completo 1,2,4,5,6, 

7 y 12 
28 

Jaiba Callinectes arcuatus Juvenil/Adulto 8 individuos (200 g) Completo 1,2,4,5,6, 
7 y 12 

59 

Lisa Mugil cephalus Juvenil/Adulto  3 individuos (500 g) Completo 1,2,4,5,6, 
7 y 12 

44 

Mojarra Gerres cinereus  Juvenil/Adulto  4 individuos (500 g) Completo 1,2,4,5,6, 
7 y 12 

44 

Pargo Lutjanus argentiventris  Juvenil/Adulto  4 individuos (500 g) Completo 1,2,4,5,6, 
7 y 12 

38 

Roncacho Haemulopsis leuciscus  Juvenil/Adulto  4 individuos (500 g) Completo 1,2,4,5,6, 
7 y 12 

49 

Pedrete 
corona clara 

Nyctanassa violacea Adulto  3 individuos (1 g ) Sangre  1,2 y 7  12 

Rascón 
picudo 

Rallus longirostris Adulto  3 individuos (1 g) Sangre  1,2 y 7  6 

Cormorán Phalacrocorax brasilianus Adulto  3 individuos (1 g) Completo  1,2 y 7  6 

Tijereta Fregata magnificens  Adulto 3 individuos (1 g ) Completo  1,2 y 7  12 
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V.IV. Procesamiento de las Muestras 

 

Las muestras de organismos congeladas a -40 °C se liofilizaron durante 72 h en un 

liofilizador (Labconco modelo Freeze Dry System) y posteriormente se homogenizaron 

manualmente en un mortero de ágata. 

 

V.IV.I. Digestión de las Muestras Biológicas 
 
 
Las muestras se digirieron vía húmeda con ácido nítrico (HNO3) concentrado en vasos 

de digestión lineal (CEM, modelo HP-500) usando una autoclave (Modelo No. 75x, All 

American, EUA), como sigue: se pesaron 0.25 ± 0.003 g de muestra en un vaso de 

digestión y se adicionaron 5 ml de HNO3 concentrado. Los vasos se colocaron en la 

autoclave y se mantuvieron a 15 libras de presión por 35 minutos. Posteriormente las 

muestras digeridas se dejaron enfriar a temperatura ambiente, se aforaron a 50 mL con 

agua HPLC y se transfirieron a recipientes etiquetados de polietileno con tapa 

previamente acondicionados para su posterior análisis. 

 

V.V. Extracción Secuencial de Sedimentos 
 
 

Se utilizó el método de extracción secuencial propuesto por Huerta Díaz y Morse 

(1990), debido a las características del sedimento del área de estudio, el cuál es limoso, 

arcilloso y con materia orgánica. En total se obtuvieron tres fracciones geoquímicas. Se 

pesaron  2.5 g de sedimento seco homogenizado, en tubos de centrífuga de plástico de 

50 mL. Se procedió a la extracción secuencial como sigue: 

1. Fracción reactiva. Se agregaron 20 mL de un solución de ácido clorhídrico (HCl, J.T. 

Baker Neutrasorb, México) 1M, se agitó mecánicamente por 16 h a temperatura 

ambiente, posteriormente se centrifugó a 3000 rpm por 5 min. Por último se realizó 

un lavado con 10 mL de agua HPLC mediante agitación manual, seguida de una 

centrifugación a 3000 rpm por 5 min. Se repitió el lavado una vez. Las soluciones 

extraídas se transfirieron a recipientes etiquetados de polietileno con tapa 
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previamente acondicionados para su posterior análisis. Al residuo obtenido se le 

realizó la siguiente etapa de extracción secuencial. 

2. Fracción ligada a silicatos. Se adicionaron 30 mL de ácido fluorhídrico (HF, 

Fermont, México) 10M, se agitó mecánicamente por 1 h a temperatura ambiente, 

posteriormente se centrifugó a 3000 rpm por 5 min. Se agregaron nuevamente 30 mL 

de HF 10M y se agitó mecánicamente por 8 h a temperatura ambiente. A 

continuación se agregaron 5 g de ácido bórico (H3BO4, Fermont, México) se agitó 

mecánicamente por 8 h a temperatura ambiente y se centrifugó a 3000 rpm por 5 

min. Finalmente se realizó un lavado con 10 mL de agua HPLC agitando 

manualmente, seguida de una centrifugación a 3000 rpm por 5 min. Se repitió el 

lavado una vez. Las soluciones extraídas se transfirieron a recipientes etiquetados de 

polietileno con tapa previamente acondicionados para su posterior análisis. Al 

residuo obtenido se le realizó la siguiente etapa de extracción secuencial. 

3. Fracción ligada a piritas. Se adicionaron 10 mL de ácido nítrico (HNO3, J.T. Baker 

Neutrasorb, México) concentrado y se agitó mecánicamente por 2 h a temperatura 

ambiente, posteriormente se centrifugó a 3000 rpm por 5 min. Por último se realizó 

un lavado con 10 mL de agua HPLC agitando manualmente, seguida de una 

centrifugación a 3000 rpm por 5 min. Para terminar el residuo obtenido se secó a 

50°C por 2 min. Las soluciones extraídas se transfirieron a recipientes etiquetados de 

polietileno con tapa, previamente acondicionados para su posterior análisis. 

 

V.VI. Análisis de Mercurio 
 
 

Se cuantificó mercurio total mediante la generación de vapor frío VARIAN (modelo 

VGA-77) acoplado a un espectrofotómetro de absorción atómica VARIAN (modelo 

SpectrAA 240FS), usando dicromato de potasio (K2Cr2O7) al 1% p/v y cloruro estanoso 

(SnCl2) al 25% p/v, como agentes reductores. 
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V.VII. Análisis de Isótopos Estables 
 
 

Una porción del tejido de los organismos (músculo en el caso de moluscos, crustáceos, 

peces y aves) se lavó con ácido clorhídrico 0.1N para eliminar carbonatos. Las muestras 

fueron secadas a 50°C por 12 h en una estufa  Precision Scientific (Modelo STG-80), 

homogeneizadas y empacadas en capsulas de estaño (1 mg de tejidos de organismos, 

entre 15 y 20 mg para las muestras de sedimento y entre 10 y 20 mg para el material 

retenido en los filtros).   

 

Los isótopos estables 13C y 15N se determinaron en un analizador de isótopos Carlo Erba 

NA 2100 acoplado a un espectrómetro de masas Finnigan Delta S y a un analizador 

Europea Scientific ANCA-NT 20-20 con un módulo de preparación sólido/líquido 

(Europa Scientific, Crewe, UK). Los estándares utilizados fueron el PDB (Pee Dee 

Belemnite) para carbono y aire atmosférico para nitrógeno (Fry, 2006 y Hoefs, 2009). 

Además, se utilizó acetanilida como estándar de referencia.  

 

El nivel trófico de los organismos de El Tóbari se determinó usando la metodología 

reportada por Hobson y Welch (1992):   

 
                 

        (5) 

       

donde NT es el nivel trófico, NGT es la composición isotópica de N en el organismos de 

interés, NCP es la composición isotópica de N promedio en los consumidores primarios. 

Es este trabajo, NCP fueron los valores de 11.78 ‰ correspondiente a zooplancton para 

este trabajo. 
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V.VIII. Control Analítico 
 
 

Se corrieron blancos reactivos cada dos lotes de digestión como control. La exactitud del 

procedimiento analítico se evaluó mediante el análisis de los materiales de referencia 

certificados, tanto para la cuantificación de mercurio en las muestras biológicas como en 

las fracciones de extracción secuencial. Los materiales de referencia utilizados fueron 

hígado de pez perro Dolt-4, músculo de pez perro Dorm-2 y sedimento marino PACS-2, 

del Consejo Nacional de Investigación de Canadá (NRC por sus siglas en Inglés). Los 

resultados de las concentraciones encontradas en los materiales de referencia biológicos 

se presentan en la Tabla 3. 

 

V.IV. Análisis Estadístico 
 
 

Se utilizó estadística descriptiva para calcular las concentraciones medias de Hg en los 

tejidos de los organismos, así como la desviación estándar y el coeficiente de variación. 

Asimismo, se realizó la prueba de homogeneidad de  varianza y de normalidad 

utilizando la prueba de Barlett y de Kolmogorov-Smirnov, respectivamente. Para 

determinar las diferencias en el contenido de mercurio en los estratos de la trama trófica 

y en las fracciones geoquímicas del sedimento se utilizó un análisis de varianza con la 

prueba de Kruskal-Wallis y la prueba de diferencia de medias comparaciones múltiples 

de Newman-Keuls para detectar diferencias de concentración entre los estratos de la 

trama (Glantz, 2002). 

 

Para los datos de isótopos estables, se realizaron pruebas de normalidad (Kolmogorov-

Smirnov) y homogeneidad de varianza (prueba de Barlett). Se hizo el análisis de 

varianza no paramétrico Kruskal-Wallis y una prueba de diferencia de medias de 

Newman-Keuls para detectar diferencias en los niveles de isótopos estables entre los 

diferentes grupos de organismos colectados. Se realizó un análisis de regresión para 

determinar las correlaciones entre los niveles de δ13C y los niveles de δ 15N en los 

diferentes organismos. Para ello se utilizó el paquete computacional NCSS versión 6.0 

(NCSS, 2007). 
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Tabla 3. Concentraciones de mercurio obtenidas y de referencia, y los porcentajes de 
recuperación en el material certificado de las muestras biológicas y sedimentos, durante 
los cuatro muestreos en el sistema lagunar el Tóbari, Sonora. 

 

Material de referencia 
Hg obtenido 

(μg g-1) 
Hg referencia 

(μg g-1) 
Porcentaje de 
recuperación 

 Agosto de 2011 

Músculo de pez perro 
(Dorm-2) 

3.88 ± 0.13 4.64 83.53 ± 2.81 

Hígado de pez perro 
(Dolt-4) 

2.32 ± 0.06 2.58 89.78 ± 2.32 

Sedimento marino  
(Pacs-2) 

2.56 ± 0.01 3.04 84.28 ± 0.34 

 Febrero de 2012 

Músculo de pez perro 
(Dorm-2) 

4.07 ± 0.11 4.64 87.69 ± 2.47 

Hígado de pez perro 
(Dolt-4) 

2.44 ± 0.01 2.58 94.51 ± 0.54 

Sedimento marino  
(Pacs-2) 

2.70 ± 0.03 3.04 88.80 ± 1.00 

 Mayo de 2012 

Músculo de pez perro 
(Dorm-2) 

4.01 ± 0.03 4.64 86.52 ± 0.73 

Hígado de pez perro 
(Dolt-4) 

2.50 ± 0.09 2.58 96.99 ± 3.68 

Sedimento marino  
(Pacs-2) 

2.77 ± 0.05 3.04 91.10 ± 1.47 

 Octubre de 2012 

Músculo de pez perro 
(Dorm-2) 

4.12 ± 0.16 4.64 88.84 ± 3.50 

Hígado de pez perro 
(Dolt-4) 

2.54 ± 0.02 2.58 98.64 ± 0.94 

Sedimento marino  
(Pacs-2) 

2.65 ± 0.08 3.04 87.10 ± 2.59 
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VI. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 
 

VI.I. Concentraciones de Mercurio en las Fracciones Geoquímicas de los Sedimentos 
 
 

El estudio de metales pesados en sedimentos es de importancia clave en la identificación 

de fuentes de contaminantes en sistemas acuáticos (Green-Ruiz y Paez-Osuna, 2003) y 

son varias las formas químicas en las que los metales pesados, incluido el Hg, se 

encuentran en los sedimentos, desde formas libres hasta acomplejados en carbonatos, 

óxidos, sulfuros y materia orgánica. Estas especies químicas determinan su capacidad de 

movilización y biodisponiblidad, en función de la fuerza que los unen a tales complejos 

(Tessier et al., 1979). Es por ello que se realizó la cuantificación de Hg en las fracciones 

geoquímicas de los sedimentos y sólo se reportarán y discutirán las fracciones de metal 

biodisponible (fracción reactiva y fracción ligada a piritas) dado que son las 

concentraciones de Hg que potencialmente puede tener un efecto adverso sobre la salud 

de los organismos. Se agruparon las concentraciones de Hg por zona y sitio de muestreo, 

resultando cuatro zonas: agrícola, acuícola, interno a la laguna y un punto externo a la 

laguna (Tabla 4). Existen pocos estudios realizados en las fracciones reactiva y piritas, 

por lo que en este trabajo, se relaciona en la medida de lo posible con publicaciones en 

condiciones similares a nuestro trabajo. 

 

VI.I.I. Fracción Reactiva 
 
 
Esta fracción comprende a los metales libres, ligados a oxi-hidróxidos de Fe y Mn, y 

ligados a carbonatos (Huerta-Díaz y Morse, 1990); teóricamente representa el metal más 

disponible para la biota circundante, por lo que los niveles de metales contenidos en esta 
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fracción reflejan el potencial tóxico inmediato de los mismos (Tessier et al., 1979 y 

Huerta-Díaz y Morse, 1992). En la Tabla 4 se presentan los resultados de las 

concentraciones de Hg en la fracción reactiva. Los intervalos de los valores promedio de 

Hg determinados en esta fracción durante los muestreos fueron como sigue (μg g-1 ± DE 

base seca): en agosto de 2011 de 0.033 ± 0.001 a  0.040 ± 0.003; en febrero de 2012 de 

0.032 ± 0.001 a 0.045 ± 0.007; en mayo de 2012 de 0.154 ± 0.022 a 0.212±0.001; y en 

octubre de 2012 de 0.181 ± 0.004 a 0.198 ± 0.001. El análisis de varianza de Kruskal-

Wallis para la fracción reactiva mostró que existen diferencias significativas (p<0.05) 

entre las concentraciones medias de Hg, donde las mayores concentraciones 

corresponden a los muestreos de mayo y octubre de 2012 (entre 3.9 a 6.6 veces mayor). 

Respecto a las concentraciones de Hg por zona de muestreo, para la fracción reactiva en 

los cuatro muestreos, no hubo diferencia significativa (p>0.05), lo que nos indica que 

posiblemente la contaminación se ha extendido a lo largo de todo el ecosistema. 

 

Existen pocos estudios sobre el comportamiento de Hg en la fracción reactiva.  Nava-

López y Huerta-Díaz (2001) reportaron una concentración de 0.026 μg g-1 en los 

primeros 2.5 cm de sedimentos anóxicos no sulfurosos, colectados frente a Tijuana, Baja 

California. Jara Marini (2008) reportó intervalos de concentración de Hg en esta fracción 

entre 0.010 y 0.08 μg g-1 en sedimentos de un ecosistema lagunar del sur del Golfo de 

California. García-Rico y colaboradores (2006), reportaron un intervalo de Hg entre 

0.065 y 0.10 μg g-1 en la fracción intercambiable (método de Tessier et al., 1979) de 

sedimentos superficiales de zonas ostrícolas del estado de Sonora. Los intervalos 

encontrados en este estudio son comparables con estos reportes en los primeros dos 

muestreos pero significativamente menores en los dos últimos muestreos. Se sugiere que 

la temperatura posiblemente contribuya al incremento de las concentraciones de Hg en 

los sedimentos (García-Rico et al., 2006), así como la temporada de lluvias. Sin embargo 

para este caso las concentraciones de Hg resultaron mayores en los meses que 

corresponden a primavera y otoño. 
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Tabla 4. Concentraciones promedio totales de Hg (μg g-1 base seca ± DE) en las fracciones geoquímicas biodisponibles en los 
   sedimentos de la laguna El Tóbari, Sonora durante los cuatro muestreos. 

 
 

 Agosto 2011 Febrero 2012 

Zona Sitios 
Fracción 
reactiva 

Fracción   
piritas 

Total  
biodisponible 

Fracción 
reactiva 

Fracción  
piritas 

Total  
biodisponible 

Agrícola 8,9,10 
y 11 

0.034 a 0.037 0.039 a 0.056 0.075 a 0.095 0.033 a 0.045 0.037 a 0.069 0.072 a 0.114 

Acuícola 5 y 6 0.033 a 0.034 0.052 a 0.083 0.087 a 0.116 0.034 a 0.034 0.036 a 0.094 0.070 a 0.128 

Interno 1,2,4,7  
y 12 

0.034 a 0.040 0.040 a 0.075 0.075 a 0.115 0.032 a 0.040 0.038 a 0.116 0.075 a 0.149 

Externo 3 0.033 a 0.333 0.048 a 0.048 0.082 a 0.082 0.032 a 0.032 0.049 a 0.049 0.082 a 0.082 

 Mayo 2012 Octubre 2012 

Zona Sitios 
Fracción 
reactiva 

Fracción   
piritas 

Total  
biodisponible 

Fracción 
reactiva 

Fracción  
piritas 

Total 
biodisponible 

Agrícola 8,9,10  
y 11 

0.187 a 0.212 0.094 a 0.117 0.286 a 0.307 0.187 a 0.198 0.060 a 0.111 0.247 a 0.306 

Acuícola 5 y 6 0.179 a 0.181 0.048 a 0.099 0.229 a 0.278 0.191 a 0.193 0.081 a 0.086 0.272 a 0.279 

Interno 1,2,4,7  
y 12 

0.154 a 0.211 0.047 a 0.091 0.252 a 0.292 0.192 a 0.196 0.077 a 0.130 0.269 a 0.326 

Externo 3 0.202 a 0.202 0.055 a 0.055 0.256 a 0.256 0.181 a 0.181 0.131 a 0.131 0.312 a 0.312 
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VI.I.II. Fracción Ligada a Piritas 
 
 
Los minerales de sulfuro han tenido atención considerable debido a su potencial como 

reservorios y como fuente secundaria de metales pesados, dependiendo de las 

condiciones dominantes en el sedimento (Moore et al., 1988 y Huerta-Díaz y Morse, 

1990). El azufre es convertido en diferentes tipos de sulfuros en condiciones anóxicas y 

estos tienen gran afinidad por los metales pesados que son liberados de otras fases del 

sedimento. Cuando las condiciones se vuelven óxicas, los metales son liberados, por lo 

que el comportamiento de los metales está fuertemente influenciado por la interacción 

con los sulfuros autigénicos. Esto es lo que hace que esta fracción sea considerada como 

biodisponible, aún cuando es extraída después de la fracción ligada a los silicatos 

(Huerta-Díaz y Morse, 1990). 

 

Los intervalos de los valores promedio de Hg determinados en esta fracción durante los 

muestreos fueron como sigue (μg g-1 ± DE base seca): en agosto de 2011, de 0.039 ± 

0.007 a 0.083 ± 0.003; en febrero de 2012, de 0.036 ± 0.001 a 0.116 ± 0.004; en mayo 

de 2012, de 0.047 ± 0.000 a 0.117 ± 0.010; y en octubre de 2012, de 0.060 ± 0.004 a 

0.131 ± 0.002.De acuerdo al análisis de varianza, hubo variaciones significativas  

(p<0.05) en las concentraciones medias de Hg, encontrándose que las concentraciones 

mayores se presentaron  en los meses de mayo y octubre de 2012. Respecto a las 

concentraciones de Hg por zona de muestreo, en los meses de agosto de 2011 y febrero 

de 2012 no existieron diferencias significativas (p>0.05), sin embargo en los meses de 

mayo y octubre de 2012 si la hubo (p<0.05). En el mes de mayo de 2012 los drenes 

presentaron las mayores concentraciones (0.094 a 0.117 μg g-1) y las menores, en el 

punto externo (0.055 μg g-1), mientras que en octubre ocurrió lo contrario, en el punto 

externo se encontraron las mayores concentraciones (0.131 a 0.131 μg g-1) y en los 

drenes las menores (0.060 a 0.111 μg g-1). Lo anterior nos indica que los sedimentos en 

el punto externo también se encuentran expuestos a la contaminación, por lo que 

posiblemente el estado de contaminación de la laguna es extendido. 
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Existen pocos estudios sobre el comportamiento de Hg en la fracción ligada a piritas. 

Nava-López y Huerta-Díaz (2001) reportaron una concentración de 0.037 μg g-1 en los 

primeros 2.5 cm de sedimentos colectados frente a Tijuana, Baja California. En otro 

estudio, Jara Marini (2008) reportó intervalos de concentración de Hg en esta fracción 

entre 0.039 y 0.125 μg g-1 en sedimentos de un ecosistema lagunar del sur del Golfo de 

California. Estos valores son similares a los encontrados en el presente estudio. 

 

La sumatoria de las concentraciones de Hg de las fracciones reactiva y piritas en cada 

muestreo corresponden a la concentración total de metales biodisponibles. Los intervalos 

de las concentraciones promedio encontradas fueron (μg g-1 ± DE base seca): en agosto 

de 2011, de 0.075 ± 0.003 a 0.116 ± 0.003; en febrero de 2012, de 0.070 ± 0.001 a 0.149 

± 0.004; en mayo de 2012, de 0.202 ± 0.021 a 0.307 ± 0.009; y en octubre de 2012, de 

0.247 ± 0.019 a 0.326 ± 0.016. Claramente, las concentraciones mayores (p<0.05)  de 

Hg biodisponible correspondieron a los muestreos de mayo y octubre de 2012. Nava-

López y Huerta-Díaz (2001) reportaron una asociación lineal entre las concentraciones 

de metales en la fracción reactiva y en la fracción ligada a piritas en sedimentos marinos, 

donde las concentraciones de estos elementos en la fracción de piritas es 

proporcionalmente mayor a las encontradas en la fracción reactiva. Por zona de 

muestreo, no existieron diferencias significativas (p>0.05). Lo anterior sugiere que la 

contaminación en El Tóbari es extendida en todo el ecosistema. 

 

Gutierrez-Galindo y colaboradores (2007), estudiaron la distribución y enriquecimiento 

de Hg en los sedimentos superficiales de la costa noroccidental de Baja California, 

encontrando un intervalo de concentración entre 0.036 y 0.092 μg g-1 (promedio 0.058 

μg g-1), valores que fueron considerados como de bajo riesgo ecotoxicológico. En otro 

estudio hecho en Baja California, en la Bahía de Todos Santos, por Gutiérrez-Galindo y 

colaboradores (2008), se encontraron concentraciones de Hg en sedimentos superficiales 

de 0.010 μg g-1 a 0.063 μg g-1, con una media de 0.023 μg g-1. Estas concentraciones son 

menores a las concentraciones encontradas en el presente trabajo, las cuales, a su vez, 

son menores a las reportadas en áreas fuertemente contaminadas con Hg, como el Golfo 

de Trieste, en Italia, con un promedio de 3.04 μg g-1 (Covelli et al., 2001) y la Bahía de 
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Minamata (promedio de 2.9 μg g-1) y áreas aledañas (promedio de 3.6 μg g-1) en Japón 

(Tomiyasu et al., 2006). 

 

En 1973 se construyó en la laguna el Tóbari, un pedraplén hacia la Isla Huivulai, que 

afectó significativamente la hidrodinámica de la laguna. Después de varias 

recomendaciones y situaciones legales, en marzo de 2012 se inició con su demolición 

provocando una resuspensión de sedimentos. Sumado a esto, la Secretaría de 

Agricultura, Ganadería, Desarrollo Rural, Pesca y Alimentación (SAGARPA), en su 

página oficial, publicó que era factible realizar dragados en El Tóbari a partir de la 

segunda quincena del mes de julio de 2011, pero fue hasta el 22 de agosto de 2011 que 

se iniciaron los trabajos de dragado, según informaron periódicos locales.  

 

Se ha reportado (Páez-Osuna, 1999a y 1999b; y Páez-Osuna, 2005) que los dragados son 

fuentes de metales pesados ya que provocan la liberación de metales pesados hacia el 

ambiente acuático ya que movilizan metales que se encontraban en capas sedimentarias 

interiores profundas. Los resultados del presente trabajo muestran que el dragado 

provocó la movilización de Hg. Aunque las concentraciones de Hg en los drenes 

agrícolas no mostraron diferencia significativa respecto a las otras zonas de muestreo, 

las concentraciones encontradas en el presente fueron significativamente mayores 

después de los trabajos de demolición del predraplén. Este ecosistema está fuertemente 

impactado por efluentes de la agricultura (provenientes del Valle del Yaqui), descargas 

acuícolas y efluentes urbanos (García-Hernández, 2004). Con respecto a los efluentes 

agrícolas, aunque el uso de pesticidas que contengan Hg en el estado de Sonora no está 

documentado (García-Rico et al., 2006), se sabe que los fertilizantes agrícolas y 

fungicidas son considerados una fuente importante de metales pesados (Wang et al., 

2004). Además la acumulación de Hg posiblemente se incrementó por la construcción 

del pedraplén, debido a que éste modificó los patrones de circulación de la laguna, 

provocando el azolvamiento e incremento del tiempo de residencia de los contaminantes 

(Bravo y Escofet, 1998).  
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El Hg, como otros metales pesados, es un elemento de amplia distribución en la 

naturaleza y sus niveles basales o naturales han sido reportado en rangos de  0.05 a 0.08 

μg g-1 (Turekian y Wedepohl, 1961; Fujii, 1976; y Bryan y Langston, 1992). 

Considerando las concentraciones biodisponibles encontradas en el presente estudio, el 

enriquecimiento de Hg en El Tóbari es evidente, ya que las concentraciones son entre 1 

y 4.1 veces mayores a los valores basales. Desde un punto de vista diagenético, se ha 

postulado que los metales que tienen una cinética de reacción de intercambio de agua 

más rápida que el Fe2+ (como por ejemplo  Cd, Pb y Zn) no se piritizan 

significativamente porque tienden a formar fases minerales sulfurosas discretas (MeS) 

antes de formar FeS y, subsecuentemente, pirita (Morse y Luther, 1999). Por lo 

contrario, los metales que tienen cinéticas de reacción más lentas que el Fe2+ (por 

ejemplo Mn y Hg) se incorporan a la pirita. La diagénesis y la bioturbación (por ejemplo 

la formación de sulfuros volátiles en ácido y la oxidación de pirita) en los sedimentos 

lagunares es más rápida que en sedimentos profundos. Por ejemplo, el Hg2+ no forma 

fácilmente la fase HgS, pero se puede incorporar a la pirita en sedimentos lagunares y 

estuarinos, ricos en materia orgánica, donde se pueden alcanzar elevados niveles de 

minerales de pirita (Morse y Luther, 1999). Las implicaciones ecotoxicológicas de las 

concentraciones de Hg en las fracciones de piritas son importantes ya que si las 

condiciones en los sedimentos cambian de anóxicas a óxicas (por eventos como la 

resuspensión y/o el dragado), el 100% de tales concentraciones se transferirán a formas 

lábiles y estarán altamente biodisponibles para la biota circundante (Huerta-Díaz y 

Morse, 1992). 

 

VI.II. Concentraciones Totales de Hg en los Organismos del Sistema Lagunar El Tóbari, 
Sonora 

 
 

El modelo en el que nos basamos para cuantificar Hg en los organismos de la laguna del 

Tóbari es el modelo cinético propuesto por Reinfelder y colaboradores (1998), y Wang 

(2002), en el cual se recomienda utilizar al organismo completo ya que la acumulación 

de metales pesados no es homogénea entre los tejidos y la transferencia de estos 
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elementos ocurre por la ingestión completa del organismo por parte de los depredadores. 

Sin embargo, en el caso de las aves se colectaron muestras de sangre debido a la 

dificultad de colectar organismos completos. Para dos especies de aves (P. brasilianus y 

F. magnificens) fue posible colectar organismos completos debido a que encontramos 

individuos muertos de manera natural. Los datos fueron agrupados por grupo funcional 

de los organismos, en los que se describen sus hábitos alimenticios, lo que resultó en 

cuatro grupos funcionales (productores primarios, consumidores primarios, 

consumidores secundarios y consumidores terciarios). 

 

En su mayoría, las investigaciones sobre biomagnificación involucran el análisis sólo de 

partes, órganos y/o fluidos de los organismos (por la dificultad de muestreo, por la 

toxicocinética del metal o intereses particulares del investigador), por ejemplo hígado, 

riñón, músculo o sangre. Los estudios con organismos completos son limitados, es por 

eso que en el presente estudio se hicieron comparaciones con organismos completos, con 

músculo y hepatopáncreas. De igual manera, las investigaciones de Hg en sistemas 

costeros generalmente están asociadas a actividades mineras y efluentes industriales 

puntuales, es por eso que debido a la escasez de zonas similares a las del presente 

estudio, se hicieron comparaciones con áreas relacionadas con contaminación por Hg. 

 

Las concentraciones de Hg en los diferentes organismos colectados en El Tóbari en los 

cuatro muestreos se  presentan en la Tabla 5. Entre los productores primarios, las dos 

especies de mangles tuvieron las concentraciones promedio menores (p<0.05) de Hg en 

los cuatro muestreos, con un intervalo de 0.83 a 1.15 μg g-1. El fitoplancton mostró 

concentraciones promedio similares (intervalo de 1.14 a 1.69 μg g-1) a las de las 

macroalgas (intervalo de 0.84 a 1.57 μg g-1) durante los cuatro muestreos. Entre las 

macroalgas, no hubo variaciones significativas entre las especies pero si hubo 

variaciones estacionales, ya que el intervalo en el muestreo de agosto de 2011  (de 1.30 a 

1.57 μg g-1) fue mayor al encontrado en los muestreos de mayo y octubre de 2012 (de 

0.84 a 1.06 μg g-1). Por especies, G. vermiculophylla  y U. intestinalis  fueron colectadas 

en los cuatro muestreos y las mayores concentraciones de Hg se encontraron en el 

muestreo de agosto 2011. De las cuatro especies de macroalgas colectadas, U. lactuca 
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fue la que presentó mayor concentración de mercurio, correspondiente al muestreo de 

agosto 2011. 

 

Los productores primarios son considerados de gran importancia en la transferencia de 

metales pesados ya que generalmente son la base de las tramas tróficas marinas. Las 

macroalgas y los mangles acumulan las fracciones disueltas de los metales pesados, por 

lo que frecuentemente son utilizados como organismos biomonitores a la exposición de 

estos contaminantes (Saenger y McConchie, 2004; Coelho et al., 2005 y MacFarlane et 

al., 2007). Algunas concentraciones de Hg encontradas en el presente estudio son 

comparables a las reportadas por Coelho y colaboradores (2005), que encontraron 

amplias variaciones en las concentraciones del metal (intervalo de 0.016 a 2.15 μg g-1) 

en tres especies de macroalgas de un ecosistema costero de Portugal; las mayores 

concentraciones estuvieron asociadas a los sitios más cercanos a las descargas de una 

industria  de producción de cloro. Sin embargo, las concentraciones de Hg en los 

diferentes productores primarios del presente estudio son mayores a las reportadas en 

otras investigaciones. Por ejemplo, Kehrig (2011) que reportó concentraciones de Hg 

entre 0.017 y 0.205 μg g-1 en fitoplancton (compuesto principalmente por cianobacterias, 

dinoflagelados y diatomeas) colectado en la Bahía Guanabara, Brasil, en el sur del 

Oceáno Atlántico. En otro estudio,  Jara-Marini y colaboradores (2012), que reportaron 

concentraciones entre 0.018 y 0.030 μg g-1 en fitoplancton, entre 0.021 y 0.056 μg g-1 en 

especies de macroalgas y entre 0.016 y 0.038 μg g-1 en dos especies de mangle, en una 

laguna costera del sur del Golfo de California. 

 

En el presente estudio, las concentraciones de Hg total en zooplancton mostraron 

variaciones estacionales (intervalo de 1.49 a 2.10 μg g-1), con la mayor concentración en 

el muestreo de agosto de 2011. Estas concentraciones son mayores a las encontradas en 

el fitoplancton. Además, estas concentraciones también son mayores a las reportadas en 

el zooplancton de diferentes ecosistemas costeros del mundo. Back y colaboradores 

(2003), evaluaron el contenido de Hg en zooplancton en las estaciones de primavera y 

verano, donde los intervalos de concentración fueron de 0.078 a 0.133 g g-1 y de 0.022
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Tabla 5. Concentraciones promedio totales de Hg (μg g-1 base seca ± DE) de las muestras de organismos colectados en El 
Tóbari durante los cuatro muestreos1. 

 

 
 
 
 
 

Grupo funcional Organismo Agosto 2011 Febrero 2012 Mayo 2012 Octubre 2012 

Productores primarios     

Fitoplancton Compuesta 1.69b ± 0.09 1.15b ± 0.08 1.14b ± 0.10 1.26b ± 0.03 

Macroalga U. lactuca 1.57b ± 0.08 1.06b ± 0.04 0.85ª ± 0.17 0.99a ± 0.08 

 U. intestinalis 1.30b ± 0.13 1.09b ± 0.09 0.95ª ± 0.21 - 

 G. vermiculophylla - 0.97a ± 0.08 0.91ª ± 0.11 1.06b ± 0.05 

 S. filamentosa 1.38b ± 0.21 1.07b ± 0.10 0.84ª ± 0.06 0.96a ± 0.15 

Mangle A. germinans 0.87a ± 0.09 0.99ª ± 0.07 0.91ª ± 0.03 0.86a ± 0.06 

 R. mangle 0.91a ± 0.11 1.15b ± 0.01 0.87ª ± 0.10 0.83a ± 0.01 

Consumidores primarios     

Zooplancton Compuesta 2.10c ± 0.06 1.96b±0.21 1.71b ± 0.05 1.49b ± 0.04 

Filtradores     

Almeja C. fructifraga 2.59c ± 0.36 2.60c ± 0.08 1.04b ± 0.07 1.50b ± 0.12 

 C. gnidia 2.63c ± 0.30 2.45c ± 0.32 1.11b ± 0.08 1.52b ± 0.12 

Ostión C. gigas 2.55c ± 0.31 2.52c ± 0.33 1.01b ± 0.07 1.61b ± 0.05 

 C. corteziensis 2.59c ± 0.63 2.55c ± 0.37 0.94ª ± 0.13 1.52b ± 0.10 

Balano F. dentivarians 3.88d ± 0.14 3.23d ± 0.34 1.54b ± 0.04 2.79c ± 0.32 
1. Diferente letra en el superíndice indica diferencia significativa (p<0.05).     
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Tabla 5. Concentraciones promedio totales de Hg (μg g-1 base seca ± DE) de las muestras de organismos colectados en El 
Tóbari durante los cuatro muestreos1 (continuación). 

Grupo  Agosto 2011 Febrero 2012 Mayo 2012 Octubre 2012 

Omnívoros      

Camarón L. vannamei 2.83c ± 0.18 3.26d ± 0.42 1.41b ± 0.02 1.68b ± 0.07 

Caracol H. erythrostroma 2.20c ± 0.73 2.39c ± 0.35 1.12b ± 0.16 1.55b ± 0.06 

Detritívoro      

Lisa M. cephalus Juvenil 1.43b ± 0.15 1.66b ± 0.18 1.45b ± 0.05 1.27b ± 0.04 

 M. cephalus Adulta 2.44c ± 0.15 4.02e ± 0.24 1.93b ± 0.04 1.40b ± 0.04 

Consumidores secundarios     

Jaiba C. arcuatus Juvenil 3.52d ± 0.22 3.36d ± 0.27 2.13c ± 0.12 1.54b ± 0.16 

 C. arcuatus Adulta 5.16f ± 0.49 4.34e ± 0.41 2.41c ± 0.17 2.24c ± 0.10 

Mojarra G. cinereus Juvenil 2.32c ± 0.19 3.75d ± 0.48 1.75b ± 0.22 2.35c ± 0.13 

 G. cinereus Adulta 4.13e ± 0.07 4.76e ± 0.08 2.15c ± 0.11 3.32d ± 0.10 

Pargo L. argentiventris Juvenil 2.51c ± 0.10 2.94c ± 0.08 1.71b ± 0.08 2.40c ± 0.10 

 L. argentiventris Adulto 4.27e ± 0.11 5.18f ± 0.10 2.81c ± 0.08 3.24d ± 0.12 

Roncacho H. leuciscus Juvenil 2.48c ± 0.19 4.28e ± 0.84 2.03c ± 0.17 2.20c ± 0.15 

 H. leuciscus Adulto 4.36e ± 0.08 5.05f ± 0.20 2.78c ± 0.03 3.27d ± 0.14 

Consumidores terciarios     

Pedrete  N. violacea 5.12f ± 0.11 4.90e ± 0.16 3.54d ± 0.12 3.98d ± 0.08 

Rascón R. longirostris 5.01f ± 0.03 - - 4.05e ± 0.09 

Cormorán P. brasilianus 4.38e ± 0.10 - 6.24e ± 0.05 - 

Tijereta F. magnificens 5.20f ± 0.07 5.68f ± 0.19 6.44e ± 0.10 4.19e ± 0.14 
1. Diferente letra en el superíndice indica diferencia significativa (p<0.05).    
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a 0.067 g g-1, respectivamente. Las bajas concentraciones de Hg en el verano las 

atribuyeron a la dilución por incremento de biomasa durante el verano. En un  estudio en 

la Bahía Guanabara (Brasil), en el sur del Océano Atlántico, se reportaron 

concentraciones de Hg entre 0.032 y 0.181 μg g-1 en zooplancton compuesto 

principalmente por copépodos y cladóceros (Kehrig, 2011). En un ecosistema costero 

del sur del Golfo de California, Jara-Marini y colaboradores (2012), reportaron 

variaciones estacionales de Hg en el zooplancton compuesto principalmente por 

copépodos, con las mayores concentraciones en verano pero con intervalos 

significativamente menores a los encontrados en este estudio (promedio de 0.028 ± 

0.010 μg g-1 para primavera y  promedio de 0.062 ± 0.010 μg g-1 para verano).  

 

Dentro de los consumidores primarios, los organismos filtradores son ampliamente 

utilizados como bioindicadores para monitorear los niveles de diferentes contaminantes 

en ecosistemas costeros. Son de amplia distribución, tienen un estilo de vida sésil, son 

fáciles de muestrear, tienen tolerancia a una gama considerable de salinidad, resistencia 

al estrés y alta acumulación de tóxicos (Rainbow y Phillips, 1993). Se lograron 

muestrear 6 especies de organismos filtradores (3 de almejas, 2 de ostiones y 1 de 

balanos), que tuvieron variaciones significativas tanto entre las especies como entre las 

estaciones de muestreo. Las mayores concentraciones se presentaron en el balano 

(promedio de 3.88 g g-1), mientras que en agosto de 2011 y febrero de 2012 

presentaron las mayores concentraciones de Hg (intervalos promedio de 1.55 a 3.88g 

g-1) respecto a los muestreos de mayo y octubre de 2012 (0.94 a 2.79 g g-1). Así mismo 

las concentraciones de estos organismos son mayores a las encontradas en los 

productores primarios. 

 

En México, existe la norma oficial mexicana (NOM) 031-SSA1-1993, que establece las 

especificaciones sanitarias para organismos bivalvos frescos, refrigerados y congelados, 

y el límite máximo permisible de Hg total es de 1 g g-1 y 0.5 g g-1 como 

metilmercurio. En este trabajo con excepción de C. corteziensis del muestreo de mayo 

de 2012, todos los demás bivalvos sobrepasan el límite máximo permisible. 
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Las concentraciones de Hg encontradas en el presente estudio para este grupo de 

organismos también son mayores a las reportadas en organismos filtradores de otros 

ecosistemas costeros. En un estudio realizado por Otcher y colaboradores (2003), se 

analizó el contenido de Hg en almejas y ostiones en la costa de Ghana en dos épocas del 

año (secas y lluvias), encontrando concentraciones que variaron de 0.04 a 0.84 μg g-1, 

por lo que consideraron que el área de estudio es un área con poca contaminación con 

Hg. En un ecosistema costero asociado a actividad minera y efluentes urbanos no 

tratados, de Nueva Caledonia, Francia, Chouvelon y colaboradores (2009), reportaron 

concentraciones promedio de Hg entre 0.062 y 0.418 μg g-1 en organismos filtradores de 

consumo humano. Mientras que Jara-Marini y colaboradores (2012), encontraron 

concentraciones promedio para los organismos filtradores de 0.014 a 0.160 μg g-1 en dos 

épocas del año (primavera y verano) en organismos de la trama trófica del estero de 

Urías, Golfo de California relacionado con las descargas de una planta termoeléctrica, 

efluentes de la acuacultura, de industria del procesamiento de peces y camarón y 

efluentes domésticos no tratados. 

 

Entre los organismos omnívoros, el camarón blanco L. vannamei mostró diferencias 

estacionales (p<0.05) en las concentraciones de Hg, ya que las mayores se obtuvieron en 

los muestreo de agosto 2012 (2.83 μg g-1) y febrero 2012 (3.26 μg g-1). El caracol rosado 

H. erythrostroma también mostró variaciones estacionales de Hg, con las 

concentraciones mayores en los muestreo de agosto 2012 (2.20 μg g-1) y febrero 2012 

(2.39 μg g-1). La especie de caracol L. aberrans también presentó variaciones 

estacionales de Hg, pero la mayor concentración ocurrió en el muestreo de agosto 2011 

(promedio de 2.84 μg g-1). 

 

En invertebrados marinos las concentraciones de metales pesados en los tejidos 

dependen de diferentes factores que hace que las especies adopten estrategias de 

acumulación para cada metal, la cual dependerá del equilibrio entre la absorción y la 

excreción del metal. Las tasas relativas de absorción y excreción de metales se ven 

afectadas por varios factores biológicos de los organismos (Rainbow, 1990). En 

invertebrados, el mercurio es absorbido por el intestino, aunque las eficiencias de 
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alimentación pueden variar de acuerdo a la especie (Oliveira et al., 1999 y Pickhardt et 

al., 2006). Después de la absorción, el mercurio entra al sistema circulatorio y se 

distribuye a los diferentes tejidos de los organismos (Oliveira et al., 1999). Una gran 

proporción del metal es retenida en el tracto gastrointestinal (Pickhardt et al., 2007). Así 

mismo, el Hg puede ser secuestrado por proteínas de unión en el hígado y acumularse en 

él (Bridges y Zalups, 2005; Khan y Wang, 2009; Gonzalez et al., 2005 y Scheuhammer 

et al., 2008). 

 

Estudios en diferentes ecosistemas costeros han reportado diferentes concentraciones de 

Hg en especies de camarón. En un estudio hecho en una laguna costera de Ghana, se 

reportó una concentración promedio de mercurio de  0.108 μg g-1 en la especie Penaeus 

notialis (Biney y Ameyibor, 1991). En un estudio en un ecosistema costero de Nueva 

Caledonia (Francia), Chouvelon y colaboradores (2009), reportaron concentraciones 

promedio de Hg entre 0.128 y 0.297 μg g-1 en organismos en el camarón Litopenaeus 

stylirostris. Ruelas-Inzunza y colaboradores (2004), cuantificaron Hg en hepatopáncreas, 

músculo y exoesqueleto de 5 especies de camarón (incluida L. vannamei), colectadas en 

la laguna Altata-Ensenada del Pabellón del Golfo de California. Este ecosistema está 

altamente impactado por descargas agrícolas del Valle de Culiacán y reportaron 

concentraciones de Hg entre 0.060 y 0.072 μg g-1.  En un estudio de una laguna costera 

del sur del Golfo de California, Jara-Marini y colaboradores (2012), reportaron una 

variación estacional en las concentraciones de Hg en L. vannamei, con las mayores 

concentraciones en la época de secas (0.048 μg g-1) respecto a la época de lluvias (0.027 

μg g-1). Estas concentraciones son mucho menores a las encontradas en el presente 

estudio. Sin embargo, en otro estudio realizado por Minganti y colaboradores (1996), en 

el Mar de Ligurian (Mar Mediterráneo) encontraron en el músculo de camarón rojo 

(Aristeus antennatus) concentraciones de 2.90 μg g-1 de Hg, niveles que fueron 

considerados de alta magnitud probablemente como consecuencia del grado de 

industrialización en la región. 

 

La lisa (M. cephalus) es un pez con hábitos alimenticios detritívoros y en este estudio se 

muestrearon ejemplares juveniles y adultos. Se encontraron diferencias significativas 
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(p<0.05) en las concentraciones de Hg entre estadios de la lisa, ya que las 

concentraciones en los organismos adultos (intervalo de 1.40 a 4.02 μg g-1) fueron 

mayores a los juveniles (intervalo de 1.27 a 1.66 μg g-1) durante los cuatro muestreos. En 

cuanto a las variaciones estacionales, en lisa juvenil no se encontraron diferencias 

significativas entre muestreos (p>0.05) mientras que las lisa adulta presentó diferencias 

significativas entre los muestreos, con la concentración mayor en el muestreo de febrero 

de 2012 (promedio de 4.02 μg g-1) y la menor en el muestreo de octubre de 2012 (1.40 

μg g-1). M. cephalus tiene un intestino más largo en comparación con otras especies de 

peces, lo cual le concede aumentar la eficacia de absorción de los contaminantes una vez 

ingeridos (Odum, 1970). En una revisión realizada por Waltham y colaboradores (2013), 

acerca del uso de M. cephalus como biomonitor de la contaminación con diferentes 

compuestos en ecosistemas costeros, encontró que varios trabajos han examinado la vía 

de absorción de contaminantes en esta especie y han encontrado que la acumulación  de 

contaminantes en  este pez está muy relacionada con su estrategia de alimentación 

(bentónica), ya que las mayores concentraciones de contaminantes se encuentran en los 

sedimentos y que su exposición es mayor al liberar contaminantes durante el ramoneo. 

 

En un estudio en lisas colectadas del mar Caspio, se encontraron concentraciones de Hg 

entre 0.111 y 0.345 μg g-1 y las mayores concentraciones fueron en los organismos 

colectados en zonas contaminadas con metales pesados (Agah et al., 2007). En otros 

estudios realizados en México, Ruelas-Inzunza y Paéz Osuna (2005) estudiaron las 

concentraciones de Hg en músculo de M. cephalus en dos lagunas costeras del Golfo de 

California y encontraron concentraciones de 0.02 μg g-1 en organismos colectados en el 

puerto de Guaymas y de 0.13 μg g-1 en organismos colectados en la laguna Altata-

Ensenada del Pabellón. En otro estudio realizado en dos especies de lisa colectadas en 7 

lagunas costeras de Sinaloa, Golfo de California, Ruelas-Inzunza y colaboradores 

(2011), reportaron un intervalo de Hg entre 0.01 y 0.06  μg g-1 en el músculo de los 

peces. Jara-Marini y colaboradores (2012), encontraron concentraciones promedio de Hg 

entre 0.064 y 0.068 μg g-1 adultos y entre 0.051 a 0.048 μg g-1 en juveniles, de 

organismos completos de M. cephalus de una laguna costera del sur del Golfo de 

California. Estas concentraciones de Hg son menores a las encontradas en la lisa en el 
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presente estudio. Downs y colaboradores (1998), revisaron las concentraciones de Hg 

reportadas en músculo de diferentes peces de ecosistemas costeros del mundo y 

encontraron que todos reflejan las características de los ecosistemas (áreas contaminadas 

con Hg, mineralogía de las áreas e hidródinámica de los mismos). Es decir, los peces 

acumulan Hg en sus tejidos de manera proporcional a su exposición, con intervalos de 

0.01 a 0.42 μg g-1 en áreas costeras no contaminadas y de 0.30 a 4.41 μg g-1 en áreas 

costeras fuertemente contaminadas.  

 

Entre los consumidores secundarios analizados están la jaiba y tres peces carnívoros 

(mojarra, pargo y roncacho), tanto en el estadio juvenil como en el adulto. En todos los 

casos las concentraciones de Hg en los organismos juveniles (intervalo de 1.54 a 4.28 μg 

g-1) fueron menores a las encontradas en los adultos (intervalo de 1.71 a 5.18 μg g-1). 

Además,  la jaiba en los dos estadios presentó variaciones estacionales de Hg, con las 

mayores (p<0.05) concentraciones en los muestreos de agosto de 2011 y febrero de 2012 

(intervalo de 3.36 a 5.16 μg g-1). En un estudio realizado por Pereira y colaboradores 

(2006), en un ecosistema contaminado con Hg (concentración biodisponible de 5.4 μg g-

1 en sedimentos) en Portugal, se analizaron tejidos de la jaiba (Carcinus maenas) y 

encontraron concentraciones de entre 0.03 a 0.63 μg g-1  en el hepatopáncreas y entre 

0.02 a 0.34 μg g-1 en el músculo. Encontraron variaciones estacionales de Hg en los 

tejidos de la jaiba, lo que se relacionó con el aumento de la salinidad y la menor 

disponibilidad de alimentos en invierno. 

 

En otros estudios realizados en México, Jara-Marini y colaboradores (2012), 

encontraron concentraciones promedios de Hg entre 0.078 y 0.180 μg g-1 en organismos 

completos adultos de C. arcuatus, con las mayores concentraciones en la época de 

lluvias, lo que se relacionó con eventos de re-suspensión del sedimentos por los aportes 

pluviales. Estas concentraciones están por debajo de las encontradas en el presente 

estudio. Las diferencias en la acumulación de Hg en los invertebrados depende tanto de 

factores abióticos como bióticos, pero se reconoce que la acumulación es reflejo de la 

exposición al metal (Rainbow, 1990). 
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En cuanto a los peces, la mojarra (G. cinereus) mostró variaciones estacionales en el 

contenido de Hg, tanto para los organismos juveniles como adultos, con los valores más 

altos en el mes de febrero de 2012 (promedio de 3.75 μg g-1 para los juveniles y de 4.76 

μg g-1 para los adultos). Ruelas-Inzunza y colaboradores (2008), reportaron 

concentraciones promedio de Hg de 0.082 μg g-1 en músculo de G. cinereus colectada en 

la laguna Altata-Ensenada del Pabellón, de la parte central de la costa de Sinaloa. En 

otro estudio realizado en dos especies de mojarra colectadas en 7 lagunas costeras de 

Sinaloa, Golfo de California, Ruelas-Inzunza y colaboradores (2011), reportaron un 

intervalo de Hg entre 0.10 y 0.28  μg g-1 en el músculo de los peces. En el estero de 

Urías, en Mazatlán, Sinaloa, se encontraron concentraciones de Hg entre 0.084 a 0.217 

μg g-1 en el organismo completo de la misma especie de mojarra (Jara-Marini et al., 

2012), con las mayores concentraciones durante la época de lluvias. Estas 

concentraciones de Hg en la mojarra son menores a las encontradas en el presente 

estudio. En un estudio más reciente con peces que colectan los barcos camaroneros de 5 

puertos de Sinaloa, Golfo de California, Ruelas-Inzunza y colaboradores (2012), 

reportaron promedios de Hg de 3.186 ± 2.947 μg g-1 en el hígado y de 2.556 ± 1.171 μg 

g-1 en el músculo de la especie de mojarra Diapterus peruvianus. Es notorio que las 

concentraciones de Hg determinadas en diversos tejidos de especies de mojarra del 

Golfo de California han aumentado a través del tiempo, lo que debe alertar para 

investigar las posibles fuentes de este metal.  

   

Los dos estadios del pargo L. argentiventris tuvieron variaciones estacionales, aunque 

estos cambios fueron más notorios en el estadio adulto. En ambos estadios, las 

concentraciones menores se encontraron en el muestreo de mayo de 2012 (1.71 μg g-1 en 

el juvenil y 2.81 μg g-1 en el adulto) y las mayores en el muestreo de febrero de 2012 

(2.94 μg g-1 en el juvenil y 5.18 μg g-1 en el adulto). En un estudio realizado con la 

especie de pargo Lutjanus colorado colectado en dos lagunas costeras del Golfo de 

California, se reportaron intervalos de concentración de Hg entre 0.36 y 0.77 μg g-1 en 

músculo, entre 0.08 y 0.42 μg g-1 en branquias y entre 0.22 y 0.72 μg g-1 en hígado 

(Ruelas-Inzunza et al., 2008).  Posteriormente, en un estudio realizado con pargo L. 

colorado colectado en dos lagunas costeras del Golfo de California, se reportaron 
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concentraciones entre 0.16 y 0.37 μg g-1 en músculo. En un estudio realizado en una 

laguna costera del sur del Golfo de California con organismos completos de la especie 

de pargo L. argentiventris, Jara-Marini y colaboradores (2012), reportaron intervalos de 

concentración de Hg de 0.165 a 0.223 μg g-1 en dos épocas, con la mayor concentración 

en la época de lluvias. Las concentraciones de Hg reportadas en las diferentes especies 

de pargo son variables y posiblemente relacionadas con sus fuentes alimenticias, que 

generalmente son variables en cada ecosistema. Además, son menores a las 

concentraciones de mercurio cuantificadas en la especie de pargo de la laguna El Tóbari. 

 

Los dos estadios de roncacho H. leuciscus también presentaron variaciones estacionales 

de Hg, aunque de manera más marcada en los adultos, con las mayores concentraciones 

en el muestreo de febrero de 2012 (4.28 μg g-1 en los juveniles y 5.05 μg g-1 en los 

adultos) y las menores en el muestreo de mayo de 2012 (2.03 μg g-1 en los juveniles y 

2.78 μg g-1 en los adultos). En un estudio realizado en músculo de la especie de roncacho 

Haemulopsis axillaris colectado en dos pareas del Golfo de California, se encontraron 

concentraciones de Hg en un intervalo de 1.01 a 1.18 μg g-1 (Ruelas-Inzunza et al., 

2008). Posteriormente, se analizó el contenido de Hg en el músculo de cuatro especies 

de ronchacho (Pomadasys leuciscus, Haemulon sexfasciatum, Haemulopsis axillaris y 

Pomadasys branickii) colectados en cuatro lagunas costeras del Golfo de California; se 

reportó un intervalo de concentración entre 0.29 a 0.45 μg g-1 (Ruelas-Inzunza et al., 

2011). Posteriormente, en un estudio con el ronchacho H. axillaris colectado de cinco 

sitios diferentes del Golfo de California, Ruelas-Inzunza y colaboradores (2012), 

analizaron el contenido de Hg en el músculo y reportaron promedios de concentración 

de 4.358 ± 2.668 μg g-1  en el hígado y de 1.696 ± 1.022 μg g-1  en el músculo. (Jara-

Marini y colaboradores (2012), reportaron concentraciones de Hg entre 0.168 a 0.177 μg 

g-1 en el organismo completo del ronchacho H. leuciscus, colectado en el Estero de Urías 

del sur del Golfo de California. Las concentraciones de Hg encontradas en el ronchacho 

en este estudio son más elevadas a la mayoría de los reportes de organismos en el Golfo 

de California y sólo comparables a los resultados de Ruelas-Inzunza y colaboradores 

(2012). Hay una tendencia a incrementar los niveles de Hg en este pez, por lo que se 

debe hacer énfasis en estudiar la dinámica de este metal en ésta eco-región.  
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Entre los consumidores terciarios se estudiaron cuatro especies de aves, las cuales 

mostraron variaciones entre especies en el contenido de Hg. Las mayores 

concentraciones se encontraron en F. magnificens (intervalo de promedios de 4.19 a 6.44 

μg g-1) y en P. brasilianus (intervalo de promedios de 4.38 a 6.24 μg g-1) en el muestreo 

de mayo de 2012. Las otras dos especies de aves no mostraron algún comportamiento 

estacional en los valores promedio de Hg, ya que N. violacea mostró la menor 

concentración en el muestreo de mayo de 2012 (3.54 μg g-1) y la mayor durante el 

muestreo de agosto de 2011 (5.12 μg g-1), mientras que R. longirostris sólo fue colectada 

en los muestreos de agosto de 2011 (5.01 μg g-1) y de octubre de 2012 (4.05 μg g-1). 

 

En general, los consumidores terciarios tuvieron las mayores concentraciones de Hg 

respecto a los demás consumidores (primarios y secundarios). Las aves marinas, como la 

mayoría de los depredadores, exhiben altos niveles de Hg en sus tejidos, incluyendo las 

plumas que son consideradas la principal vía de eliminación de este metal a través de la 

muda (Burger et al. 1993; Monteiro et al. 1995 y Monteiro y Furness, 2001). Los altos 

niveles de metales pesados en las aves, incluido el Hg, se deben a sus hábitos 

alimenticios, ya que sus fuentes principales son presas mesopelágicas y dada su 

longevidad, llegan a acumular los niveles más altos de Hg (Monteiro et al., 1998; 

Thompson et al. 1998; Ochoa-Acuña et al.,  2002 y Kojadinovic et al.,  2007). 

 

En general, el contenido de Hg en los organismos muestreados en este estudio varía aún 

en organismos con hábitos alimenticios similares. Se ha reportado que hay factores 

abióticos (hábitat, pH, potencial redox, temperatura y salinidad, entre otros) y biológicos 

(hábitos alimenticios, edad, sexo y susceptibilidad de los organismos, entre otros) 

involucrados en la acumulación de metales pesados en los organismos (Phillips y 

Rainbow, 1994; y Mackay y Fraser, 2000). Por lo que existen organismos más 

susceptibles a la acumulación de metales pesados que otros, los cuales manifiestan 

efectos crónicos a mediano y/o largo plazo (Amiard et al., 1985; Ettajani y Pirastru, 

1992 y Wang, 2002). 
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VI.III. Relaciones Tróficas en el Ecosistema El Tóbari 
 
 

En este trabajo, se colectaron muestras de sedimento, agua (para caracterizar la materia 

orgánica en suspensión) y organismos representantes de diferentes estratos tróficos, para 

establecer sus relaciones tróficas mediante el uso de isótopos estables de C y N. En las 

Tablas 6 y 7 se presentan los intervalos de δ13C y  δ15N en las fuentes y los organismos 

que fueron colectados en los cuatro muestreos en el ecosistema El Tóbari. Los datos 

fueron agrupados de acuerdo a sus hábitos alimenticios, lo que resultó en cuatro grupos 

funcionales (productores primarios, consumidores primarios, consumidores secundarios 

y consumidores terciarios).  

 

Entre los productores primarios, los manglares tuvieron los valores de δ13C 

significativamente (p<0.05) menores (intervalo de -28.89 a -25.96‰), mientras que las 

macroalgas mostraron un intervalo muy amplio entre especies (de -19.60 a -15.11‰ 

para U. intestinalis y de -19.59 a -12.91‰ para U. lactuca). El aporte de los mangles 

como fuente de carbono hacia los consumidores primarios del Él Tóbari, es bajo, ya que 

su composición de δ13C es muy baja respecto a este grupo de organismos. Lo anterior ha 

sido reportado en estudios en ecosistemas lagunares subtropicales (Loneragan et al., 

1997 y Serrano-Grijalva et al., 2011) sin embargo en estudios en ecosistemas lagunares 

tropicales se ha reportado una alta contribución de nutrientes por parte de los mangles 

(Abrantes y Sheaves, 2008; y Mendoza-Carranza et al., 2010). Probablemente el aporte 

de nutrientes sea a través del circuito microbiano, que remineraliza la materia orgánica 

por su descomposición bacteriana, lo que hace que los organismos usen la fracción más 

ligera de carbono (13C) (Vizzini y Mazzola, 2006).  

 

Las macroalgas parecen tener un rol más preponderante en la transferencia de nutrientes 

en la parte baja de la trama trófica, ya que sus valores de δ13C son similares a los de 

algunos consumidores primarios bentónicos como la lisa (de -15.35 a -13.11‰ para M. 

cephalus juvenil y de -16.91 a -12.40‰ para M. cephalus adulta). Algunos autores han 

encontrado que las macroalgas pueden ser una fuente importante de materia orgánica en 
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las tramas tróficas de diversos ambientes costeros (Fry et al., 1987 y Cebrián et al., 

1997). 

 

La composición de δ13C de los sedimentos y la materia orgánica en suspensión fue 

amplia (p>0.05) entre los cuatro muestreos, con intervalos de -24.91 a -13.28‰ y de -

25.88 a -14.13‰, respectivamente. Esto evidencia las diversas fuentes estacionales de 

materia orgánica en El Tóbari, provenientes de aportes continentales (a través de 

arrastres pluviales y descargas de en los drenes agrícolas) y marinos (a través de las dos 

bocas del ecosistema). El fitoplancton también mostró una composición de δ13C 

homogénea entre los muestreos, con un intervalo de -20.67 a -17.19‰.  Los valores de 

δ13C en el zooplancton mostraron ligeras variaciones entre los cuatro muestreos 

(intervalo de -24.35 a -17.34‰). Considerando la composición de C de las fuentes de 

carbono en El Tóbari, es claro que el fitoplancton es la fuente principal de nutrientes 

para el zooplancton, como ha sido reportado en otros estudios (Cole et al., 1988 y Hsieh 

et al., 2002).  

Los sedimentos y la materia orgánica en suspensión mostraron una composición de δ15N 

amplia entre los muestreos, con intervalos entre 3.48 y 12.46‰ y entre 5.49 y 13.00‰, 

respectivamente. El fitoplancton mostró los valores más bajos de δ15N durante los cuatro 

muestreos, con un intervalo de 7.97 a 9.66‰, que son similares a los reportados para 

estos organismos en otros ecosistemas costeros del mundo (intervalo de 6.66 y 9.34‰; 

Goericke y Fry, 1994). El zooplancton es considerado el primero de los consumidores 

primarios; en el presente estudio se observaron valores homogéneos de δ15 N entre los 

cuatro muestreos y mayores a los del fitoplancton, en un intervalo de 9.52 a 12.04 ‰. 

Considerando los valores de isótopos de los organismos del fitoplancton, es evidente que 

son la base de la trama trófica de El Tóbari, ya que a partir de ellos se da el flujo de 

carbono al presentar la composición de δ15N más bajos. Además, los sedimentos y el 

material en suspensión proveen de nutrientes a través del ciclo microbiano ya que su 

composición de carbono es menor a los consumidores primarios, sobre todo a la del 

zooplancton. Asímismo, los aportes de nutrientes desde los sedimentos y materia 
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Tabla 6. Intervalos de  δ13 C y δ15 de muestras biológicas de los muestreos de Agosto 2011 y Febrero 2012 

Grupo 
 Agosto 2011 Febrero 2012 

 δ13 C (‰) δ15 N (‰) δ13 C (‰) δ15 N (‰) 

Sedimento  -24.91 a -20.40 6.71 a 11.82 -24.04 a -19.79 7.80 a 11.49 
MOS  -25.88 a -18.81 6.54 a 12.77 -20.13 a -14.13 5.27 a 11.10 
Productores primarios 
Fitoplancton Compuesta -18.80 a -17.41 8.60 a 9.66 -18.30 a -17.19 8.40 a 9.11 
Macroalga U. intestinalis -17.68 a -16.60 10.50 a 11.70  -16.89 a -15.11 11.40 a 12.00 
 S. filamentosa -22.23 a -21.73 10.31 a 10.80 -18.13 a -18.02 11.15 a 11.78 
 U. lactuca -13.73 a -12.91 13.43 a 14.03 -16.85 a -15.04 9.50 a 11.30 
 G. vermiculophyla - - -20.03 a -19.15 12.11 a 13.71 
Mangle R. mangle -26.98 a -26.65 9.88 a 12.90 -26.36 a -26.32 10.70 a 11.60 
 A. germinans -27.42 a -25.96 11.89 a 12.30 -26.66 a -26.42 10.60 a 10.80 
Consumidores primarios 
Zooplancton Compuesta -19.40 a -19.12 10.93 a 11.78 -17.71 a -17.34 11.33 a 12.04 
Filtradores      
Almejas C. gnidia  -17.40 a -17.13 12.98 a 13.35 -18.69 a -15.89 12.72 a 13.21 
 C. fructifraga -19.41 a -18.74 11.63 a 12.15 -16.15 a -15.91 11.58 a 12.00 
Ostión C. gigas -19.53 a -18.56 11.66 a 12.26 -18.34 a -17.73 12.86 a 13.10 
 C. corteziensis -19.51 a -17.65 11.95 a 12.16 -19.33 a -19.04 11.08 a 11.42 
Balanos F. dentivarians -20.14 a -19.92 11.63 a 12.62 -16.61 a -15.80 13.74 a 13.40 
Omnívoros      
Camarón L. vannamei -17.02 a -14.99 13.36 a 13.59 -15.50 a -15.00 13.20 a 13.82 
Caracol H. erythrostroma -13.97 a -13.56 13.01 a 13.41 -14.09 a -13.60 12.84 a 13.55 
Detritívoro      
Lisa M. cephalus juvenil -13.58 a -13.11 14.61 a 15.13 -15.35 a -14.75 14.84 a 15.08 
 M. cephalus adulta -12.79 a -12.40 16.20 a 16.81 -14.15 a -13.54 15.89 a 16.37 
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Tabla 6. Intervalos de  δ13 C y δ15 de muestras biológicas de los muestreos de Agosto 2011 y Febrero 2012 (continuación). 

Grupo  Agosto 2011 Febrero 2012 
  δ13 C (‰) δ15 N (‰) δ13 C (‰) δ15 N (‰) 
Consumidores secundarios     

Jaiba C. arcuatus juvenil -16.44 a -15.51 14.94 a 15.24 -17.23 a -16.53 14.88 a 15.11 

 C. arcuatus adulta -16.10 a -15.21 15.96 a 16.14 -15.83 a -15.14 15.77 a 16.46 

Mojarra G. cinereus Juvenil -15.15 a -14.53 15.67 a 15.92 -15.12 a -14.58 14.30 a 15.00 

 G. cinereus Adulta -15.87 a -15.28 17.22 a 17.46 -16.42 a -15.81 16.98 a 17.23 

Pargo L. argentiventris juvenil -16.33 a -15.60 16.61 a 16.80 -14.58 a -13.32 15.24 a 15.51 

 L. argentiventris adulto -17.24 a -15.42 16.99 a 17.18 -17.11 a -15.52 16.47 a 16.83 

Roncacho H. leuciscus juvenil -15.04 a -14.32 16.29 a 16.91 -16.49 a -13.99 16.85 a 17.59 

 H.  leuciscus adulto -16.16 a -14.58 16.14 a 18.52 -16.48 a -16.01 17.75 a 18.33 

Consumidores terciarios (aves) 

Pedrete  N. violacea  -16.56 a -14.69 16.09 a 16.95 -15.87 a -13.76 16.42 a 16.86 

Rascón R. longirostris  -18.25 a -16.68 16.48 a 16.95 - - 

Cormorán P. brasilianus  -19.10 a -18.40 17.00 a 18.21 - - 

Tijereta F. magnificens  -18.73 a -18.40 18.11 a 18.30 -19.19 a -18.64 18.12 a 18.25 

 

 

 

 

 

 



 

55 

 

Tabla 7. Intervalos de  δ13 C y δ15 de muestras biológicas de los muestreos de Mayo 2012 y Octubre 2012. 

Grupo 
 Mayo 2012 Octubre 2012 

 δ13 C δ15 N δ13 C δ15 N 

Sedimento  -23.49 a -18.47 6.00 a 12.46 -23.50 a -13.28 3.48 a 9.85 
MOS  -25.72 a -18.66 8.10 a 13.00 -22.39 a -17.68 5.49 a 12.54 
Productores primarios 
Fitoplancton Compuesta -20.50 a -18.26 8.23 a 8.41 -20.67 a -17.90 7.97 a 8.61 
Macroalga U. intestinalis -19.60 a -19.32 10.37 a 10.88 - - 
 S. filamentosa -18.99 a -18.23 11.24 a 11.69 -17.43 a -16.46 11.34 a 11.97 
 U. lactuca -19.59 a -17.25 10.30 a 11.16 -16.46 a -15.59 14.42 a 15.06 
 G. vermiculophylla -18.63 a -16.14 10.51 a 11.92 -19.88 a -17.67 12.14 a 14.96 
Mangle R. mangle -27.96 a -27.31 7.95 a 9.73 -27.46 a -23.39 7.08 a 9.30 
 A. germinans -27.24 a -26.90  8.79 a 9.54 -28.89 a -25.24 8.64 a 13.15 
Consumidores primarios 
Zooplancton Compuesta -21.30 a -21.00 10.95 a 11.46 -24.35 a -21.26 9.52 a 11.52 
Filtradores      
Almejas C. gnidia -16.93 a -16.07 13.42 a 14.06 -18.54 a -16.38 12.12 a 13.83 
 C. fructifraga -18.82 a -18.20 11.97 a 12.66 -18.54 a -17.44 11.74 a 12.68 
Ostiones C. gigas -20.70 a -17.62 12.21 a 12.47 -19.17 a -18.32 11.25 a 11.41 
 C. corteziensis -18.44 a -18.08 12.85 a 13.32 -20.00 a -19.59 11.00 a 11.75 
Balanos F. dentivarians -17.05 a -16.78 13.93 a 14.55 -16.87 a -16.24 13.05 a 13.26 
Omnívoros     
Camarón L. vannamei -16.49 a -16.24 12.86 a 13.29 -16.02 a -15.85 13.26 a 13.52 
Caracol H. erythrostroma -13.30 a -12.99 12.80 a 13.01 -13.94 a -13.30 12.40 a 12.74 
Detritívoro      
Lisa M.  cephalus juvenil -13.76 a -13.41 14.26 a 14.65 -15.31 a -14.49 14.36 a 14.90 
 M. cephalus adulta -15.50 a -13.57 16.03 a 16.32 -16.91 a -15.84 16.83 a 17.15 
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Tabla 7. Intervalos de  δ13 C y δ15 de muestras biológicas de los muestreos de Mayo 2012 y Octubre 2012 (continuación). 

Grupo 
 Mayo 2012 Octubre 2012 

 δ13 C δ15 N δ13 C δ15 N 

Consumidores secundarios     

Jaiba C. arcuatus Juvenil -15.47 a -14.90 15.35 a 16.05 -13.89 a -13.11 14.26 a 15.49 

 C. arcuatus Adulta -15.86 a -15.28 15.89 a 16.37 -14.99 a -14.37 15.86 a 17.04 

Mojarra G. cinereus juvenil -15.58 a -15.20 15.49 a 16.40 -15.08 a -14.91 15.04 a 15.69 

 G. cinereus adulta -16.47 a -14.84 17.49 a 17.74 -16.30 a -15.02 17.52 a 18.08 

Pargo L. argentiventris juvenil -16.35 a -15.89 14.70 a 15.10 -16.06 a -15.90 16.13 a 16.84 

 L. argentiventris adulto -17.20 a -16.01 17.02 a 17.25 -15.87 a -15.52 16.80 a 17.26 

Roncacho H. leuciscus juvenil -16.20 a -15.56 15.79 a 16.25 -16.05 a -15.69 15.37 a 15.88 

 H. leuciscus adulto -15.94 a -15.81 18.04 a 18.58 -16.43 a -16.32 16.85 a 17.21 

Consumidores terciarios (aves)     

Pedrete  N. violacea  -15.13 a -14.79 16.97 a 17.79 -15.61 a -13.75 15.98 a 17.04 

Rascón R. longirostris  - - -16.05 a -15.70 16.65 a 16.99 

Cormorán P. brasilianus  -17.84 a -16.36 18.55 a 18.73 - - 

Tijereta F. magnificens  -18.49 a -17.53 19.17 a 19.68 -18.43 a -17.84 19.20 a 19.67 
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orgánica en suspensión puede llegar a ser importante para otros organismos, como por 

ejemplo los filtradores (Carlier et al., 2007). 

Entre los productores primarios, los mangles mostraron una composición de δ15N 

homogénea (p>0.05) entre las dos especies y muestreos, con un intervalo de 7.08 a 

12.60‰ para R. mangle y de 8.64 a 13.15‰ para A. germinans. En cambio, las 

macroalgas mostraron variaciones (p<0.05) en los valores de δ15N entre las especies 

(intervalo de 10.31 a 11.97‰ para S. filamentosa y de 10.30 a 15.06‰ para U. lactuca) 

y entre los muestreos (la variación mayor para U. lactuca con un  intervalo de 10.30 a 

11.16‰ para el muestreo de mayo de 2012 y de 14.42 a 15.06‰ en el muestreo de 

octubre de 2012). La composición de δ15N de las macroalgas y los mangles fueron altos 

respecto a reportes en ecosistemas costeros de bajo o nulo impacto antropogénico 

(Vizinni y Mazola, 2006), y son correspondientes a ecosistemas impactados por diversas 

actividades antropogénicas (Piñón-Gimate et al., 2009). La dinámica de nutrientes en los 

ecosistemas costeros es diversa en función de la materia orgánica, pero además el 

circuito microbiano es clave para la remineralización de los nutrientes ya que 

descompone la materia orgánica tanto alóctona como autóctona que llega al sistema. Se 

ha propuesto que las bacterias utilizan las fracciones más ligeras tanto de los isótopos de 

carbono (13C) como de nitrógeno (14N) dejando las fracciones pesadas para ser usadas 

por los productores primarios, por ejemplo los mangles y las macroalgas (Vizzini y 

Mazzola, 2003; 2006). 

 

Los organismos filtradores tuvieron variaciones en su composición de δ13C (de -20.70 a 

-15.80‰) y de  δ15N (de 11.00 a 14.55‰) durante los cuatro muestreos. Los valores de 

δ13C estuvieron enriquecidos en la almeja C. fructifraga en el muestreo de febrero de 

2012 (de -16.15 a -15.91‰) (p>0.05)   mientras que en el balano F. dentivarians fueron 

bajos en los muestres de agosto de 2011 (de -20.14 a -19.92‰) (p>0.05). Estos 

organismos mostraron  una composición de δ15N homogénea (p>0.05)  entre especies, 

con intervalos de 11.58 a 14.06‰ para las almejas, de 11.00 a 13.32‰ para los ostiones 

y de 11.63 a 14.55‰ para el balano. Lo que los ubica en un mismo grupo pero ocupando 

un lugar bajo en la trama trófica, aunque por encima del zooplancton. Sus valores δ13C 
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indican que se alimentan de materia orgánica presente en los sedimentos, en suspensión, 

del fitoplancton y en menor medida del zooplancton.   

 

Entre los omnívoros, el camarón (L. vannamei) presentó valores de δ13C y de δ15N 

similares en los cuatro muestreos, con un intervalo de -17.35 a -14.99‰ y de 12.86 a 

13.82‰, respectivamente (p>0.05). El otro organismo omnívoro es el caracol rosado H. 

erythrostroma, que también mostró ligeras variaciones en sus composiciones de δ13C 

(intervalo de -14.09 a -12.99‰) y de δ15N (intervalo de 12.40 a 13.55‰). Estos 

organismos son bentónicos y pueden aprovechar una gama amplia de recursos 

alimenticios debido a que en el sedimento de los sistemas estuarinos abunda el detritus, 

las macroalgas y muchas especies de fauna pequeña (Pringle et al., 1993). Su 

composición de δ13C está enriquecida respecto a los valores encontrados en los 

sedimentos. Esto indica que son organismos selectivos en sus presas, ya que el caracol 

es un organismo predominantemente predador del bentos que consume poliquetos, 

moluscos bivalvos y peces pequeños (Fischer et al., 1995a). Por su parte, el camarón es 

zooplanctívoro hasta la etapa juvenil y ramoneador del sedimento en la etapa adulta 

(Martinez-Cordova et al., 2003). Esto concuerda con lo encontrado en este estudio, ya 

que la composición de δ15N los ubicó por encima del zooplancton y los organismos 

filtradores. 

 

Respecto a la lisa M. cephalus, los valores de δ13C para la especie juvenil fueron de -

15.35 a -13.11‰ en los cuatro muestreos, mientras que en los organismos adultos 

estuvieron más enriquecidos, con un intervalo de -16.91 a -12.40‰. Estos organismos  

se alimentan fundamentalmente de la capa superficial del sedimento, seleccionando 

partículas de diferente tamaño, incluyendo macroalgas, detritus y restos de animales. 

Ecológicamente, estos peces juegan un rol importante en el flujo de energía del 

ecosistema, en el ciclo de los materiales y en la dinámica de la población de sus 

respectivas comunidades (Bowen, 1983). Considerando los valores de δ13C encontrados 

en los sedimentos, es notorio que estos organismos son selectivos en su alimentación. 

Los valores de δ15N en los organismos juveniles (intervalo de 14.26 a 15.13‰) fueron 
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menores que los de los adultos (de 15.89 a 17.15‰) (p<0.05), durante los cuatro 

muestreos. Esto se debe a las diferentes fuentes de alimentación, ya que las lisas 

juveniles (≤40mm) se alimentan principalmente de plancton y en la etapa adulta son 

detritívoras, ingiriendo grandes cantidades de materia orgánica de los sedimentos 

(Whitfield et al., 2012). En un estudio realizado por Vinnizi y Mazzola (2003), en una 

laguna costera del mediterráneo, donde entre otras cosas, evaluaron diferencias 

estacionales entre composición isotópica de productores primarios y consumidores, 

encontraron valores de δ13 C para una especie de lisa (L. aureata) de -16.03 a -15.5‰, 

similares a los encontrados en lisa adulta en este trabajo. 

 

En el grupo de los consumidores secundarios, se analizaron organismos juveniles y 

adultos de la especie de jaiba C. arcuatus, y las composiciones isotópicas de N y C, en 

los dos estadios fueron similares (p>0.05) durante los cuatro muestreos. Los valores de 

δ13C variaron entre -17.23 a -13.11‰, mientras que para δ15N entre 14.26 y 17.04‰. De 

acuerdo a Arreola-Lizárraga y colaboradores (2003) esta especie es carnívora desde 

etapas tempranas de su vida, consumiendo crustáceos, peces pequeños y moluscos, lo 

que es acorde con lo encontrado en este estudio. Dittel y colaboradores (2006), 

estudiaron la ecología de la especie de jaiba C. sapidus usando isótopos estables de C y 

N en diferentes estadios y encontraron un intervalo de δ15N entre 5.2 y 6.9‰ para las 

juveniles y entre 8.8 y 9.8‰ para las adultas. Estas diferencias las atribuyeron a los 

cambios de dieta que experimentan con el desarrollo y a la disponibilidad de presas, 

como una adaptación de sobrevivencia. En este estudio, las composiciones de C y N de 

C. arcuatus en los dos estadios sugieren que poseen dietas similares, posiblemente 

relacionada con la abundancia de crustáceos, principalmente camarón, en El Tóbari. 

 

Dentro de los consumidores secundarios también se encuentran los peces con hábitos 

alimenticios carnívoros y en este trabajo se colectaron tres especies (mojarra, pargo y 

roncacho) de organismos juveniles y adultos. No hubo variaciones significativas 

(p>0.05) en las composiciones isotópicas entre las especies, aunque los valores en el 

ronchacho estuvieron enriquecidos.  En cuanto a la composición isotópica por estadio, 

en general, las especies juveniles presentaron valores relativamente altos de δ13C 



 

60 

 

(intervalo de -16.49 a -13.32‰) y menores de δ15N (14.30 a 17.59‰); los intervalos 

para los adultos variaron de -17.24 a -14.58‰ para δ13C y de 16.14 a 18.58‰ para δ15N. 

Estas similitudes son indicativas de que estos peces comparten los mismos recursos 

dentro de la comunidad, consumiendo mayormente una dieta similar, y las diferencias 

probablemente con debidas a la partición del alimento, un mecanismo común que se 

produce entre las especies coexistentes (Ross, 1986). Las diferencias entre los estadios 

se debe a que las especies sufren cambios ontogénicos durante el crecimiento, yendo de 

una dieta zooplanctívora, al consumo de organismos pequeños y de mayor tamaño en la 

adultez (Amezcua-Linares, 1996; Vizzini y Mazzola, 2003). Nuestros datos de 

composición isotópica muestran que la dieta de los peces de El Tóbari está compuesta 

por organismos filtradores, camarones, caracoles y peces, aunque sus fuentes bentónicas 

solo fueron exploradas parcialmente.  

 

En el grupo de consumidores terciarios se muestrearon organismos de 4 especies de 

aves. Hubo ligeras variaciones estacionales (p<0.05) en cada especie, mientras que la 

composición de δ13C en el pedrete N. violacea estuvo enriquecida (p<0.05, intervalo de -

16.56 a -13.76‰) respecto a las otras especies. Los valores de δ15N fueron similares o 

un poco mayores a los encontrados en los peces, con un intervalo de 15.98 a 19.68‰; 

los valores más altos se determinaron en el cormorán (de 17.00 a 18.73‰) y la tijereta 

(de 18.11 a 19.68‰). La composición de δ13C de las aves sugiere que tienen una gran 

variedad de fuentes alimenticias, cambios que pueden ser consecuencia de las 

diferencias estacionales en la disponibilidad de presas, lo que se refleja en su 

composición de δ15N. Las aves son predadores oportunistas que consumen presas 

pelágicas, bentónicas y terrestres debido a que poseen hábitos migratorios temporales 

y/o diarios, por lo que muestran variaciones isotópicas estacionales (Hobson et al., 

2002). Entonces, las diferencias en la composición de δ13C pudo ser debida a que N. 

violacea y R. longirostris tuvieron mayor variedad de presas mientras que P. brasilianus 

y F. magnificens mostraron preferencia por presas marinas como son los crustáceos y los 

peces, lo que es acorde con su composición de δ15N ya que son presas de mayor tamaño. 

Esto ha sido reportado en diferentes comunidades de aves marinas tropicales (Diamond, 

1983; Harrison et al., 1983; Surman y Wooller 2003; Ménard et al., 2007; Spear et al., 



 

61 

 

2007; y Catry et al., 2009). Las tramas tróficas de los sistemas costeros tropicales son 

más complejas que la de los ecosistemas polares o templados, debido a la gran 

diversidad de especies que existen en ellos, por lo tanto la dieta de las aves tropicales es 

más variada. Aquellas especies de aves que se alimentan de crustáceos, peces y 

calamares presentan valores más altos de 15N en comparación con los ambientes 

templados o polares (Sydeman et al., 1997; Thompson et al., 1999; Hobson et al., 2002; 

y Cherel et al., 2006).  

 

VI.IV. Transferencia y Biomagnificación de Mercurio en la Trama Trófica de El Tóbari 
 
 

La biomagnificación se define como la transferencia de un contaminante a través de una 

trama trófica, con el consecuente incremento en la concentración del mismo entre los 

estratos de la trama, y que involucra al menos tres niveles tróficos sucesivos. Se 

considera que la biomagnificación ocurre cuando el factor de biomagnificación 

(ecuación 3, página 9) es mayor a 1 (Connell, 1989, 1990; Rand et al., 1995; Mackay y 

Fraser, 2000; y Dehn et al., 2006). 

 

Los análisis de regresión entre la composición de δ15N y la concentración de mercurio en 

los organismos con diferentes hábitos alimenticios de El Tóbari durante los cuatro 

muestreos, se presentan en las Figuras 3, 4, 5 y 6. En los cuatro casos se observa que la 

concentración de mercurio aumenta al incrementarse la composición de δ15N (p<0.05).  

 

Las regresiones fueron lineales en los muestreos, agosto de 2011 (R2=0.46), febrero de 

2012 (R2=0.74), octubre de 2012 (R2=0.43) y mayo de 2012 la regresión fue exponencial 

(R2=0.68). Esto indica que, en apariencia, el mercurio está siendo biomagnificado a 

través de la trama trófica de El Tóbari, lo que es frecuentemente reportado en tramas 

tróficas marinas (Dietz et al., 2000; Ullrich et al., 2001; Fitzgerald and Lamborg, 2005 y 

Jara-Marini et al., 2012). Sin embargo, de acuerdo a Dehn y colaboradores (2006), la 

biomagnificación de un metal en una trama trófica ocurre cuando la pendiente, que 

define el factor de biomagnificación, es igual o mayor a uno. Considerando este criterio, 



 

62 

 

la biomagnificación del mercurio en la trama trófica de El Tóbari no está ocurriendo ya 

que los valores de las pendientes fueron 0.36 en el muestreo de agosto de 2011, 0.46 en 

el muestreo de febrero de 2012, 0.19 en el muestreo de mayo de 2012 y 0.23 en el 

muestreo de octubre de 2012.  

 

Dehn y colaboradores (2006), propusieron calcular el factor de biomagnificación (FBM) 

considerando la composición de δ15N tanto del depredador como de la presa, de acuerdo 

a la siguiente ecuación: 

 

        (7) 

 

 
Es así como se calcularon los factores de biomagnificación modificados (FBMMod), 

considerando las principales relaciones tróficas entre los organismos colectados en El 

Tóbari (Tabla  8). El número de niveles tróficos en una trama trófica es uno de los 

factores más importantes para evaluar la biomagnificación de Hg en los tejidos de los 

consumidores (Cremona et al., 2008 y Chumchal y Hambright, 2009), por lo que en esta 

misma tabla se presentan los niveles tróficos de los organismos colectados en El Tóbari, 

asumiendo un enriquecimiento de 15N de un nivel trófico a  otro de 3.0‰ (Michener y 

Schell, 1994). 

En general se determinaron cuatro niveles tróficos, considerando que los productores 

primarios (el fitoplancton, las macroalgas y los mangles) están en la base de la trama 

trófica. El segundo nivel trófico está integrado por el zooplancton y los organismos 

filtradores (C. gnidia, C. fructifraga, C. gigas, C. corteziensis y F. dentivarians) y el 

caracol H. erythrostroma. En el tercer nivel trófico quedaron los organismos juveniles 

del pez detritívoro (M. cephalus), la jaiba juvenil y adulta (C. arcuatus), las especies de 

peces carnívoros juveniles y adultos (G. cinereus, H. leuciscus y L. argentiventris), y 

dos especies de aves (pedrete N. violácea y rascón R. longirostris). El cuarto nivel
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Figura 3. Correlación entre la composición de δ15N y la concentración de Hg en los organismos colectados en el sistema 
lagunar El Tóbari, Sonora, durante el muestreo de agosto de 2011. Los puntos representan los valores medios y las líneas  
representan las desviaciones estándar. La línea punteada es la regresión calculada entre las dos variables. 
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Figura 4. Correlación entre la composición de δ15N y la concentración de Hg en los organismos colectados en el sistema 
lagunar El Tóbari, Sonora, durante el muestreo de febrero de 2012. Los puntos representan los valores medios y las líneas  
representan las desviaciones estándar. La línea punteada es la regresión calculada entre las dos variables. 
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Figura 5. Correlación entre la composición de δ15N y la concentración de Hg en los organismos colectados en el sistema 
lagunar El Tóbari, Sonora, durante el muestreo de mayo de 2012. Los puntos representan los valores medios y las líneas  
representan las desviaciones estándar. La línea punteada es la regresión calculada entre las dos variables. 
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Figura 6. Correlación entre la composición de δ15N y la concentración de Hg en los organismos colectados en el sistema 
lagunar El Tóbari, Sonora, durante el muestreo de octubre de 2012. Los puntos representan los valores medios y las líneas  
representan las desviaciones estándar. La línea punteada es la regresión calculada entre las dos variables.
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Tabla 8. Factores de biomagnificación modificados entre las principales relaciones tróficas de los organismos de El Tóbari, 
durante los cuatro muestreos. 

  Factor de biomagnificación modificado (Nivel trófico del depredador) 

Depredador Presa Agosto 2011 Febrero 2012 Mayo 2012 Octubre 2012 

Zooplancton Fitoplancton 1.0 (2.0) 1.3 (2.0)  1.1 (2.0)  0.9 (2.0) 
C. gnidia Fitoplancton 1.1 (2.6)  1.4 (2.4)  0.6 (2.8)  0.8 (2.9) 
C. fluctifraga Fitoplancton 1.2 (2.2)  1.7 (2.0)  0.6 (2.4)  0.8 (2.5) 
C. gigas Fitoplancton 1.1 (2.2)  1.5 (2.4)  0.6 (2.4)  0.9 (2.3) 
C.  corteziensis Fitoplancton 1.2 (2.2)  1.7 (1.8)  0.5 (2.6)  0.9 (2.3) 
F. dentivarians Fitoplancton 1.7 (2.3)  1.8 (2.6)  0.8 (3.1)  1.4 (2.9) 
M. cephalus juvenil U. lactuca 2.0 (3.2)  1.1 (3.1)  1.2 (3.5)  1.2 (3.8) 
 U. intestinalis 2.1 (3.2)  1.2 (3.1)  1.0 (3.5)  - 
 G. vermiculophylla -  1.2 (3.1)  1.1 (3.5)  1.0 (3.8) 
 S. filamentosa 1.7 (3.2)  1.2 (3.1)  1.3 (3.5)  1.3 (3.8) 
M. cephalus adulta U. lactuca 1.5 (3.1)  2.4 (3.4)  1.5 (3.7)  1.2 (4.1) 
 U. intestinalis 1.5 (3.1)  2.7 (3.4)  1.3 (3.7)  - 
 G. vermiculophylla -  2.7 (3.4)  1.4 (3.7)  1.0 (4.1) 
 S. filamentosa 1.2 (3.1)  2.7 (3.4)  1.6 (3.7)  1.3 (4.1) 
C. arcuatus juvenil L. vannamei 1.3 (3.2)  1.0 (3.1)  1.5 (3.5)  1.0 (3.3) 
 H. erythrostoma 1.6 (3.2)  1.4 (3.1)  1.9 (3.5)  1.0 (3.3) 
G. cinereus juvenil L. vannamei 0.8 (3.5)  1.2 (3.0)  1.2 (3.6)  1.4 (3.6) 
 H. erythrostoma 1.0 (3.5)  1.6 (3.0)  1.6 (3.6)  1.5 (3.6) 
 M. cephalus juvenil 1.5 (3.5)  2.3 (3.0)  0.9 (3.6)  1.9 (3.6) 
 C. arcuatus juvenil 0.6 (3.5)  1.1 (3.0)  0.7 (3.6)  1.4 (3.6) 
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Tabla 8. Factores de biomagnificación modificados entre las principales relaciones tróficas de los organismos de El Tóbari, 
durante los cuatro muestreos (continuación). 

  Factor de biomagnificación modificado (Nivel trófico del depredador) 

Depredador Presa Agosto 2011 Febrero 2012 Mayo 2012 Octubre 2012 

H. leuciscus juvenil L. vannamei 0.8 (3.7)  1.2 (3.8)  1.4 (3.6)  1.3 (3.7) 
 H. erythrostoma 1.0 (3.7)  1.5 (3.8)  1.8 (3.6)  1.4 (3.7) 
 M. cephalus juvenil 1.6 (3.7)  2.2 (3.8)  1.1 (3.6)  1.8 (3.7) 
 C. arcuatus juvenil 0.6 (3.7)  1.1 (3.8)  0.8 (3.6)  1.3 (3.7) 
L. argentivensis juvenil L. vannamei 0.8 (3.8)  0.9 (3.2)  1.3 (3.2)  1.4 (4.0) 
 H. erythrostoma 1.0 (3.8)  1.2 (3.2)  1.6 (3.2)  1.4 (4.0) 
 M. cephalus juvenil 1.6 (3.8)  1.7 (3.2)  1.0 (3.2)  1.8 (4.0) 
 C. arcuatus juvenil 0.6 (3.8)  0.9 (3.2)  0.7 (3.2)  1.4 (4.0) 
C. arcuatus adulta L. vannamei 1.9 (3.2)  1.3 (3.4)  1.8 (3.3)  1.3 (4.0) 
 H. erythrostoma 2.4 (3.2)  1.7 (3.4)  2.3 (3.3)  1.3 (4.0) 
 M. cephalus juvenil 3.6 (3.2)  2.4 (3.4)  1.3 (3.3)  1.7 (4.0) 
G. cinereus adulta C. gnidia 1.2 (4.0)  1.5 (3.8)  1.5 (4.1)  1.6 (4.4) 
 C. fluctifraga 1.1 (4.0)  1.3 (3.8)  1.5 (4.1)  1.5 (4.4) 
 L. vannamei 1.3 (4.0)  1.3 (3.8)  1.3 (4.1)  1.8 (4.4) 
 H. erythrostoma 1.6 (4.0)  1.7 (3.8)  1.7 (4.1)  1.8 (4.4) 
 M. cephalus juvenil 2.5 (4.0)  2.5 (3.8)  1.0 (4.1)  2.4 (4.4) 
 C. arcuatus juvenil 1.0 (4.0)  1.2 (3.8)  0.8 (4.1)  1.8 (4.4) 
H. leuciscus adulto C. gnidia 1.3 (4.0)  1.5 (4.1)  1.9 (4.4)  1.7 (4.2) 
 C. fluctifraga 1.2 (4.0)  1.3 (4.1)  1.8 (4.4)  1.6 (4.2) 
 L. vannamei 1.4 (4.0)  1.3 (4.1)  1.7 (4.4)  1.8 (4.2) 

  



 

69 

 

Tabla 8. Factores de biomagnificación modificados entre las principales relaciones tróficas de los organismos de El Tóbari, 
durante los cuatro muestreos (continuación). 

  Factor de biomagnificación modificado (Nivel trófico del depredador) 

Depredador Presa Agosto 2011 Febrero 2012 Mayo 2012 Octubre 2012 

H. leuciscus adulto H. erythrostoma 1.7 (4.0)  1.7 (4.1)  2.1 (4.4)  1.9 (4.2) 
 M. cephalus juvenil 2.7 (4.0)  2.5 (4.1)  1.3 (4.4)  2.4 (4.2) 
 C. arcuatus juvenil 1.1 (4.0)  1.2 (4.1)  1.0 (4.4)  1.8 (4.2) 
L. argentivensis adulto C. gnidia 1.2 (3.9)  1.7 (3.6)  2.0 (4.0)  2.0 (3.2) 
 C. fluctifraga 1.2 (3.9)  1.4 (3.6)  2.0 (4.0)  1.9 (3.2) 
 L. vannamei 1.4 (3.9)  1.4 (3.6)  1.8 (4.0)  2.1 (3.2) 
 H. erythrostoma 1.7 (3.9)  1.9 (3.6)  2.3 (4.0)  2.2 (3.2) 
 M. cephalus juvenil 2.6 (3.9)  2.8 (3.6)  1.4 (4.0)  2.9 (3.2) 
 C. arcuatus juvenil 1.1 (3.9)  1.4 (3.6)  1.0 (4.0)  2.2 (3.2) 
N. violacea L. vannamei 1.7 (3.7)  1.4 (3.6)  2.0 (4.0)  2.3 (4.0) 
 H. erythrostoma 2.1 (3.7)  1.8 (3.6)  2.6 (4.0)  2.4 (4.0) 
 M. cephalus juvenil 3.3 (3.7)  2.6 (3.6)  1.6 (4.0)  3.1 (4.0) 
 C. arcuatus juvenil 1.3 (3.7)  1.3 (3.6)  1.2 (4.0)  2.3 (4.0) 
 G. cinereus juvenil 2.1 (3.7)  1.1 (3.6)  1.7 (4.0)  1.6 (4.0) 
 H. leuciscus juvenil 2.1 (3.7)  1.2 (3.6)  1.5 (4.0)  1.7 (4.0) 
 L. argentivensis juvenil 2.1 (3.7)  1.5 (3.6)  1.6 (4.0)  1.7 (4.0) 
R. longirostris L. vannamei 1.5 (3.8)  ‐  ‐  2.1 (4.1) 
 H. erythrostoma 1.9 (3.8)  ‐  ‐  2.2 (4.1) 
 M. cephalus juvenil 2.9 (3.8)  ‐  ‐  2.8 (4.1) 
 C. arcuatus juvenil 1.2 (3.8)  ‐  ‐  2.1 (4.1) 
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Tabla 8. Factores de biomagnificación modificados entre las principales relaciones tróficas de los organismos de El Tóbari, 
durante los cuatro muestreos (continuación). 

  Factor de biomagnificación modificado (Nivel trófico del depredador) 

Depredador Presa Agosto 2011 Febrero 2012 Mayo 2012 Octubre 2012 

R. longirostris G. cinereus juvenil 1.9 (3.8)  ‐  ‐  1.4 (4.1) 

 H. leuciscus juvenil 1.9 (3.8)  ‐  ‐  1.6 (4.1) 

 L. argentivensis juvenil 1.8 (3.8)  ‐  ‐  1.5 (4.1) 

P. brasilianus L. vannamei 1.4 (4.1)  ‐  3.7 (4.5)  ‐ 

 H. erythrostoma 1.7 (4.1)  ‐  4.7 (4.5)  ‐ 

 M. cephalus juvenil 2.6 (4.1)  ‐  2.8 (4.5)  ‐ 

 C. arcuatus juvenil 1.1 (4.1)  ‐  2.1 (4.5)  ‐ 

 G. cinereus juvenil 1.7 (4.1)  ‐  3.0 (4.5)  ‐ 

 H. leuciscus juvenil 1.7 (4.1)  ‐  2.6 (4.5)  ‐ 

 L. argentivensis juvenil 1.7 (4.1)  ‐  2.9 (4.5)  ‐ 

F. magnificens L. vannamei 1.6 (4.2)  1.5 (4.1)  3.7 (4.7)  2.0 (5.0) 

 H. erythrostoma 2.0 (4.2)  1.9 (4.1)  4.7 (4.7)  2.1 (5.0) 

 M. cephalus juvenil 3.0 (4.2)  2.8 (4.1)  2.8 (4.7)  2.7 (5.0) 

 C. arcuatus juvenil 1.2 (4.2)  1.4 (4.1)  2.1 (4.7)  2.0 (5.0) 

 G. cinereus juvenil 2.0 (4.2)  1.2 (4.1)  3.0 (4.7)  1.4 (5.0) 

 H. leuciscus juvenil 1.9 (4.2)  1.3 (4.1)  2.6 (4.7)  1.5 (5.0) 

 L. argentivensis juvenil 1.9 (4.2)  1.6 (4.1)  2.9 (4.7)  1.5 (5.0) 
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trófico estuvo integrado por dos especies de aves (cormorán P. brasilianus y la tijereta 

F. magnificens). Durante el muestreo de octubre de 2012, se determinaron 5 niveles 

tróficos donde las diferencias fueron a partir el tercer nivel trófico, que fue ocupado por 

las lisas juveniles y dos especies de peces carnívoros juveniles (G. cinereus y H. 

leuciscus).  El cuarto nivel trófico lo ocuparon las especies de peces carnívoros juveniles  

(L. argentiventris) y adultos (G. cinereus, H. leuciscus y L. argentiventris), y dos 

especies de aves (pedrete N. violácea y rascón R. longirostris). El quinto y último nivel 

trófico fue ocupado por la tijereta. 

 

Los productores primarios acumulan Hg a partir del agua, capturando las formas 

químicas disueltas, y se ha propuesto que el fitoplancton representa el principal punto de 

ingreso de Hg en las tramas tróficas (Pickhardt, 2007). Mientras que las formas químicas 

ligadas a la materia en suspensión o depositadas en el sedimento, representan las rutas de 

exposición más importantes para los organismos filtradores (como las almejas, balanos y 

ostiones) ya que es su fuente de alimentos (Hall et al., 1997 ; Tsui y Wang, 2004). 

 

En todos los muestreos se puede observar que en su mayoría (86% para el muestreo de 

agosto de 2011, 96% para el de febrero de 2012, 82% para el de mayo de 2012 y 88% 

para el de octubre de 2012) las relaciones tróficas de los organismos tuvieron los 

FBMMod mayores a 1. Es de notarse que los valores más altos del FBMMod se presentaron 

para la jaiba adulta, los peces adultos y las aves; es decir, para los dos niveles tróficos 

superiores. Esto indica que el Hg está siendo biomaginificado en El Tóbari, lo cual 

coincide con la asociación entre el contenido de Hg y los valores de 15N en los 

organismos analizados en este estudio.  

 

Existen varios reportes sobre la biomagnificación de Hg (Dietz et al., 2000; Wang, 2002; 

y Dehn et al., 2006). Gray (2002), hizo una compilación de la literatura publicada 

durante los años 1970 - 2000, y encontró que sólo este metal era reportado como 

biomagnificado en diferentes tramas de ecosistemas marinos. Específicamente, algunos 
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estudios mostraron que sólo las formas orgánicas de Hg se biomagnifican en las tramas 

tróficas (Cabana et al., 1994; y Reinfelder et al., 1998). En un estudio de laboratorio 

sobre transferencia de metales en organismos de una trama trófica intermareal rocosa, 

Blackmore y Wang (2004), encontraron que el Metil-Hg mostró las mayores velocidades 

de asimilación y que el Hg inorgánico mostró las más bajas. Sin embargo, a pesar de que 

los potenciales de transferencia fueron marcadamente diferentes entre las dos especies 

(mayor en la forma orgánica), ambas formas mostraron factores de transferencia 

mayores a 1. En un estudio sobre la transferencia de Hg en una trama trófica del Ártico 

como parte de un programa de monitoreo, Dietz y colaboradores (2000), consideraron la 

biomagnificación del Hg, ya que hubo una transferencia positiva a través de 5 grupos de 

organismos, con un intervalo de concentración de 0.02 a 0.13 g g-1. 

 

La biomagnificación de las especies químicas orgánicas de Hg está asociada a su mayor 

solubilidad en tejidos adiposos pero las especies químicas inorgánicas muestran 

dinámicas de acumulación similares en cuanto a la acumulación en tejidos con 

relativamente bajo contenido de tejido adiposo (Wang, 2002). El potencial de 

biomagnificación de un metal depende de una alta eficiencia de asimilación y bajas tasas 

de eliminación (Reinfelder et al., 1998; y Wang, 2002). En cuanto a la biomagnificación 

del Hg, estudios de campo y de laboratorio han sido consistentes en confirmarla (Trudel 

y Rasmussen, 1997; Reinfelder et al., 1998; y Wang, 2002). 

 

Las fuentes naturales, las antropogénicas y las reemisiones son las tres fuentes 

principales de emisiones de Hg en el mundo (USEPA, 1997). Respecto a México, se ha 

estimado que desde 1540 hasta 1850, alrededor de 45,000 toneladas de Hg fueron 

enviados desde España a México con el propósito de extraer metales en Zacatecas y 

otras ciudades del centro del país (De la Peña-Sobarzo, 2003). Las fuentes 

antropogénicas más importantes que producen contaminación por Hg en los sistemas 

acuáticos son la deposición atmosférica, las descargas de efluentes urbanos e industriales 

no tratados, los agroquímicos, los desechos químicos de la minería y la combustión de 
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combustibles fósiles (Hermanson, 1998; y Wang et al., 2004). Es importante señalar que 

estudios realizados en todo el mundo, en su mayoría, apoyan fuertemente la teoría de 

que la deposición atmosférica es incluso la fuente predominante de Hg en los sistemas 

acúaticos (Wang et al., 2004), además, se sabe que ésta varía, siendo mayor en verano 

que en invierno (Guentzel et al., 2001; y Mason et al., 2000).  

 

En cuanto a la agricultura, los plaguicidas y fungicidas que contienen Hg fueron 

utilizados ampliamente, por lo que es posible que los suelos de cultivo intensivo tengan 

altas concentraciones de Hg. Y aunque actualmente estos productos con Hg están 

prohibidos o tienen un uso restringido, la fuerte persistencia del Hg en el medio 

ambiente ha sido probada en estudios en regiones agrícolas como la del Mississipi, en 

las que se encontraron concentraciones elevadas de Hg en suelos, sedimentos, agua y 

peces (Knight y Cooper, 1996; Cooper y Gillespie Jr, 2001).  

 

En este contexto, la laguna El Tóbari también es un receptor importante de aguas 

residuales agrícolas provenientes del Valle del Yaqui y de descargas domésticas de 

poblaciones aledañas, además de efluentes de una granja camaronícola (García-

Hernández, 2004), por lo que posiblemente estas actividades participen en la 

acumulación de Hg en los organismos y sedimentos de este ecosistema, sin embargo se 

recomienda investigar a fondo las fuentes puntuales de contaminación, para establecer 

relaciones más directas, así como tomar en cuenta otras fuentes antropogénicas como la 

deposición atmosférica, la cual es considerada la fuente mayormente responsable de los 

incrementos en las concentraciones de Hg en los sistemas acuáticos, por lo que no debe 

despreciarse. 
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VII. CONCLUSIONES 

 

 Las concentraciones de Hg total en las fracciones geoquímicas biodisponibles de 

los sedimentos tuvieron variaciones estacionales, con las mayores 

concentraciones en los muestreos de mayo y octubre de 2012, las que estuvieron 

asociadas al dragado por la demolición de pedraplén. 

 

 En general, las concentraciones biodisponibles de Hg en los sedimentos de El 

Tóbari fueron mayores a los encontrados en otros ecosistemas lagunares del 

Golfo de California. 

 

 Las concentraciones de Hg total en las fracciones geoquímicas biodisponibles de 

los sedimentos resultaron en concentraciones relativamente altas del metal en los 

organismos de la trama trófica del ecosistema. 

 

 El Hg está siendo biomagnificado en la trama trófica de El Tóbari, ya que las 

concentraciones de Hg aumentaron al aumentar la composición de δ15N en los 

organismos. 
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VIII. RECOMENDACIONES 

 

 Hacer un estudio sobre los agroquímicos que son usados tanto en la agricultura 

del Valle del Yaqui como en la acuacultura del camarón, para evaluar sus aportes 

a los niveles de Hg en El Tóbari. 

 

 Evaluar la transferencia de otros metales pesados (como arsénico, cadmio, cobre, 

plomo, selenio y zinc) en la trama trófica de El Tóbari, y elucidar sus dinámicas 

y sus posibles interferencias y/o sinergismos de su toxicidad con el Hg, en los 

organismos del ecosistema. 

 

 Hacer un estudio en las comunidades aledañas a El Tóbari, donde se mida el 

riesgo a la salud por Hg y otros metales pesados, asociado al consumo de 

productos marinos derivados de la pesca. 
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