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Antonio Belmonte Ríos

1.  REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA

1.1.  Características de la especie: atún rojo del Atlántico

El atún rojo del Atlántico o atún de aleta azul (en adelante atún rojo), conocido 

también  por  sus  siglas  en  inglés  ABFT  (Atlantic  Bluefin  Tuna),  pertenece  a  la 

familia  Scombridae, en donde se incluyen 15 géneros y 50 especies. Dentro de 

esta familia se encuentra la subfamilia Scombridae (Linnaeus, 1758), y dentro de 

ésta, la tribu  Thunini, que es la más importante por ser objeto de pesquerías de 

gran valor económico a nivel mundial. Dicha tribu incluye a los géneros Thunnus, 

Euthynnus, Auxis, Allothunnus y Katsuwonus.

El  género  Thunnus incluye 3 especies:  i)  Thunnus thynnus (ABFT),  ii)  Thunnus 

orientalis, conocido como atún rojo del Pacífico (Pacific Bluefin Tuna, PBFT), y iii) 

Thunnus maccoyii, denominado comúnmente atún rojo del sur (Southern Bluefin 

Tuna, SBFT) (Collette et al., 2001). No obstante, es preciso señalar que hasta hace 

relativamente poco tiempo, el atún rojo del Atlántico y el atún rojo del Pacífico se 

tenían  por  subespecies  de  la  misma especie,  denominándose  respectivamente 

Thunnus  thynnus  thynnus y  Thunnus  thynnus  orientalis,  lo  que  ha  provocado 

confusión entre ambas en algunos casos de importación.

El atún rojo es un pez teleósteo de gran interés comercial y de gran importancia 

económica y social, por lo que ha estado sometido a una gran presión pesquera. 

Esto ha traído consigo una estricta regulación de su explotación por parte de la 

Comisión  Internacional  para  la  Conservación  del  Atún  Atlántico  (en  adelante 

ICCAT), la cual se lleva a cabo desde 2006, año en que se decidió aplicar un plan 

de recuperación de la especie y en el que se estableció una talla mínima para su 

captura de 30 kg, un  número de días de pesca al año y un sistema de cuotas para 

cada operador con licencia para la pesca de esta especie (ICCAT, 2022). 

Los ejemplares de esta especie pueden alcanzar grandes dimensiones (3 m de 

longitud y 600 kg de peso, Cort, 2007), habiéndose descrito capturas de 679 kg en 

Nueva Escocia (Canadá)  (Collette y Nauen, 1983). Así mismo, en las almadrabas 

de Sicilia (Italia) se llegó a capturar un ejemplar de 702 kg en 2002, y otro de 846 

kg en las almadrabas del Estrecho de Gibraltar (Figura 1).  El  atún rojo es una 

especie pelágica, que habita desde los 0 a los 1.000 m de profundidad (Abascal, 

2004) en aguas abiertas, aunque en ocasiones se acerca a la costa, mostrando su 

tolerancia a un amplio rango de temperaturas (Collette y Nauen, 1983). Se trata 

de una especie muy longeva. Según Abascal (2004), podría alcanzar una edad de 

20 años, estando esta información apoyada por la recaptura de un atún marcado 
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después de 18 años después de haber sido capturado con una edad estimada de 2 

años (Abascal, 2004). 

Figura  1.  Atún  rojo  de  846  kg  capturado  en  El  Estrecho  de 
Gibraltar. Fotografía de Fernando Rivera, año 1975.

El atún rojo posee un cuerpo fusiforme y robusto (Figura 2), con una adaptación a 

la natación que lo convierte en una de las especies más veloces del medio marino. 

Gracias a estas características llegan a recorrer a lo largo de su vida varios miles 

de  kilómetros  (FAO,  1994).  Pueden  alcanzar  grandes  velocidades  en  sus 

desplazamientos, de 13 a 31 km/h (Lutcavage et al., 2000), llegando a más de 80 

km/hora  (40  nudos  aproximadamente)  cuando  se  siente  amenazado  por  sus 

principales depredadores no humanos, es decir,  orcas, tiburones o ballenas. Su 

piel  está  cubierta  de  pequeñas  escamas,  presentando  el  dorso  de  color  azul 

verdoso y el vientre de color plateado, con líneas transversales incoloras, lo que le 

ayuda a mimetizarse si se le observa desde abajo. Su boca es grande, los ojos son 

pequeños y las mandíbulas dentadas. Presenta vejiga natatoria (Collette, 1986), y 

posee una línea lateral  muy pronunciada, por encima de las aletas pectorales, 

estando las aletas dorsales separadas. Dispone de aleta caudal en horquilla muy 

poderosa. Posee un pedúnculo caudal también poderoso, armado con dos carenas 

o quillas laterales de color negro en adultos y transparentes en juveniles. De este 
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pedúnculo emergen dos filas, una dorsal y otra ventral, de 10 pínnulas o falsas 

aletas amarillas (dorsales y anales), con ribete negro (Figura 3), con el mismo color 

que la aleta anal. Mientras que la primera aleta dorsal es solo de color amarillo 

azulado, la segunda es rojiza o marronácea. Posee de 12 a 14 radios dorsales 

duros y de 13 a 15 blandos, de 13 a 16 radios blandos anales y 39 vértebras. 

Además, presenta una segunda aleta dorsal más alta que la primera y unas aletas 

pectorales cortas. 

Figura 2. Ejemplares de atún rojo. Fuente: Antonio Belmonte.

Figura 3: Pinnulas de atún rojo. Fuente: Antonio Belmonte.

REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 3



Antonio Belmonte Ríos Tésis Doctoral

El  atún  rojo  es  una  especie  gregaria  (Figura  4),  acentuándose  este 

comportamiento  en  la  época  reproductiva,  cuando  forman  grandes  bancos  o 

cardúmenes  de  individuos  que  navegan  a  áreas  del  Mar  Mediterráneo  y  del 

Océano  Atlántico  (Block  et  al.,  2005).  Existen  dos  stocks  según  sus  áreas  de 

puesta:  uno occidental,  cuya área se encuentra  en el  Golfo  de México,  y  otro 

oriental, en el Mar Mediterráneo, separados ambos por el meridiano 45ºW. En el 

Atlántico Central, donde se encuentran los bancos de pequeños pelágicos de los 

que se alimentan, se produce una mezcla de ambos stocks  (Block et al., 2005). 

Este comportamiento gregario se observa también en ejemplares juveniles,  los 

cuales se orientan mediante el sentido de la vista y la línea lateral.

Figura 4. Banco de atún rojo  en el Mar Balear (campaña de pesca de 2004). Cortesía del Grupo Ricardo 
Fuentes e Hijos .

La reproducción del atún rojo se produce entre final de primavera y principio de 

verano, y tiene lugar principalmente en dos zonas geográficas: el Golfo de México 

y  el  Mar  Mediterráneo  (Lutcavage  et  al.,  1999).  De  forma  menos  habitual,  la 

reproducción  puede  ocurrir  en  el  Atlántico  Noroccidental  y  en  Las  Bahamas 

(Rooker et al., 2007). Según estudios realizados en campañas de pesca con artes 

de cerco, durante el traslado de ejemplares estabulados en viveros flotantes a las 

instalaciones de engorde en el Mar Mediterráneo, se ha podido constatar que el 

período de puesta de cada ejemplar se puede extender durante un mes o incluso 

más (Corriero et al., 2005; Gordoa y Carreras, 2014; Medina et al., 2007). 

En  la  Figura  5 se  puede  observar  la  señal  del  sonar  captada  al  detectar  un 

cardúmen de atún rojo en la campaña de pesca de 2023 en el Mar Balear.
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Figura  5:  Imagen de un cardúmen de atún rojo detectado con sonar de buque de 
pesca. Fuente: Tomás Antón Ruso, Patrón del buque de cerco “Nuevo Panchilleta”.

En la fase de reproducción se produce un cortejo en superficie (Figura 5), donde 

los machos persiguen a las hembras, expulsando éstas los ovocitos y el esperma 

los  machos.  Dichos  movimientos  son  muy  rápidos  y  se  dan  en  círculos  en  la 

superficie del agua, sobre todo en noches de luna llena y con mar en calma.

 

Figura  6:  Imagen  del  cortejo  de  reproducción  de  atún  rojo  captada  por  sonar  de  buque 
pesquero. Fuente: Tomás Antón Ruso, Patrón del buque de cerco “Nuevo Panchilleta”.
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Los desplazamientos migratorios (Figura 7) de esta especie han sido motivo de 

gran  cantidad  de  estudios,  conociéndose  en  la  actualidad  que  dichos 

desplazamientos son causados por la búsqueda de alimento y por la reproducción, 

por lo que grandes cardúmenes de ejemplares adultos de esta especie entran al 

Mar Mediterráneo de forma estacional, para reproducirse en zonas como el norte 

de  Chipre,  el  Mar  Levantino  (Turquía),  Mar  Tirreno,  zonas  adyacentes  a  Sicilia 

(norte y sur) y el Mar Balear (Rooker et al.,  2007), es decir, zonas que reúnen 

factores ambientales y ecológicos óptimos para la puesta (Cort, 2007). En Turquía, 

la reproducción se adelanta al mes de mayo, y conforme nos aproximamos hacia 

el oeste el inicio de esta fase se retrasa  (Corriero et al.,  2003; Heinisch et al., 

2008; Karakulak et al., 2004). No obstante, Gordoa y Carreras (2014) describieron 

la existencia de puestas a finales de mayo en el Mar Balear. Una vez finalizado el  

período de reproducción, los atunes regresan al Océano Atlántico, dirigiéndose a 

las  áreas  de  alimentación  (Cort,  2007).  Los  ejemplares  juveniles  pueden 

permanecer algunos años en el Mar Mediterráneo, saliendo al Océano Atlántico en 

busca de alimento, en dirección al Golfo de Vizcaya (Mather et al., 1995), o bien 

hacia los bancos de Terranova y Golfo de San Lorenzo (Block et al., 2019), lo que 

supone que su distribución final por estas áreas sea muy amplia. Con respecto a la 

edad de maduración sexual,  las poblaciones de atún rojo del Atlántico occidental 

suelen alcanzarla a los 6 u 8 años  (Baglin, 1982), mientras que las del Atlántico 

oriental la alcanzan entre los 3 y 5 años de edad (Corriero et al., 2005). 

Figura  7.  Principales rutas migratorias  (líneas negras)  y  zonas de reproducción (amarillo).  La línea 
discontinua roja representa la delimitación del stock entre las dos zonas de ordenación actuales de 
ICCAT (modificadas posteriormente por Fromentin y Powers, 2005).
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Los atunes de esta especie presentan desarrollo asincrónico de los ovocitos (Tyler 

y Sumpter, 1996), por lo que en una hembra pueden coexistir ovocitos en distintas 

fases de maduración. Por ello, un mismo ejemplar puede tener más de un episodio 

reproductivo en una misma temporada. No obstante es preciso señalar que los 

estudios  de  Secor  (2007) ponen  de  manifiesto  que  algunos  ejemplares 

sexualmente  maduros  no  suelen  tener  puestas  todos  los  años,  pues  se  han 

observado ejemplares fuera de las áreas de reproducción (Lutcavage et al., 1999), 

al  mismo  tiempo  que  se  han  visto  ejemplares  adultos  inmaduros 

reproductivamente en áreas y épocas de puesta (Zupa et al., 2009). La tasa de 

producción de huevos es muy alta, y una hembra de 270-300 kg puede llegar a 

alcanzar la cifra de 10 millones de huevos por sesión de puesta (Ortega, 2015). Los 

huevos tienen un tamaño aproximado de 1 mm de diámetro, y poseen una sola 

gota de grasa (Figura 8). El desarrollo embrionario a 24°C suele durar alrededor de 

32 horas. La larva recién eclosionada posee un tamaño aproximado de 3 mm de 

longitud y dispone de una gran vesícula vitelina que permite la nutrición de la 

larva Figura 8. 

Figura  8:  Larvas  de  atún  rojo  recién  eclosionadas.  Fuente:  Instituto  Español  de 
Oceanografía. Proyecto Selfdott.  

Esta vesícula es consumida rápidamente, comenzando la alimentación externa a 

los 2-3 días tras la eclosión. Estas larvas se alimentan de pequeños organismos 

planctónicos, como copépodos en su fase de nauplius. Cuando la larva ha crecido 

lo suficiente y ha terminado el desarrollo de la notocorda y la aleta caudal, se 

dirigen hacia la costa en busca de alimento (Figura 9).
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Figura  9:  Larva  de  atún  rojo  con  notocorda  y  aleta  caudal  desarrolladas.  Fuente: 
Instituto Español de Oceanografía. Proyecto Selfdott.

Al igual que los escualos, poseen una gran capacidad para aumentar y mantener 

su temperatura por encima de la ambiental (Dickson y Graham, 2004), llegando en 

ocasiones a más de 20°C. Esto se consigue gracias a que su sistema circulatorio 

(rete  mirabile)  funciona  como un  intercambiador  de  calor,  recogiendo  el  calor 

producido  por  su  metabolismo  y  por  los  músculos  mediante  vasos  venosos, 

llevando el  calor  hacia la  sangre arterial.  Posteriormente regresa a los tejidos, 

aumentando así la temperatura de éstos. Esto posibilita un constante y elevado 

metabolismo, permitiéndole habitar bajo condiciones oceánicas muy dispares, lo 

cual  explica  su  amplia  distribución  geográfica  (Atlántico  Norte  Occidental,  de 

Terranova a Brasil, y Atlántico Oriental, desde Noruega a Cabo Blanco (Cort, 2007). 

Desde comienzos de 1960, sus poblaciones han desaparecido de las aguas del 

norte de Europa (MacKenzie y Myers, 2007).

El atún rojo presenta una gran plasticidad ecológica en cuanto a su alimentación, 

que  suele  ser  a  base  de  pequeñas  especies  pelágicas  capturadas  en  zonas 

costeras de altas latitudes. Esto le supone un suministro de grasa corporal que le 

permite el enorme gasto energético que implican sus desplazamientos migratorios 

para  la  reproducción  y  alimentación  (Chase,  2002).  Predan  sobre  bancos  de 

caballas,  arenques,  jureles,  calamares  y  lanzones  (Sinopoli  et  al.,  2004), 

completando su dieta con especies demersales de aguas costeras como cangrejos 

y  ocasionalmente  con  especies  bentónicas,  como  esponjas  (Chase,  2002).  Por 

tanto,  la  composición  de  su  alimento  varía  según  la  zona  de  alimentación, 

ocupando nichos ecológicos distintos según la edad del  ejemplar  (Sarà y Sarà, 

2007; Stergiou y Karpouzi, 2002), considerándose como un predador oportunista. 
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1.2.  Actividad comercial sobre el Atún Rojo

La carne del atún rojo ha sido muy apreciada desde tiempos ancestrales por su 

buena calidad frente a la conservación, bien sea en sal (salazones) o en aceite, 

aunque  en  la  actualidad  se  consume  cruda  o  cocinada  con  diversas  técnicas 

gastronómicas. Por estas cualidades, desde el tiempo de la Antigua Roma el ser 

humano  ha  aprovechado  los  desplazamientos  de  los  atunes  para  su  captura, 

cuando se mueven agregados en cardúmenes. Esta captura se realiza por artes 

fijos,  como  las  almadrabas  (desde  el  siglo  XVI),  situadas  estratégicamente  en 

lugares de la costa próximos a sus rutas migratorias. Con el paso del tiempo y 

gracias  al  desarrollo  de  nuevas  técnicas  de  pesca  (años  70  del  siglo  XX),  se 

empezó a capturar la especie con artes de cerco, para lo que era necesario la 

localización  previa  de  los  cardúmenes  mediante  el  uso  de  medios  aéreos  de 

avistamiento, los cuales fueron prohibidos entre las medidas implementadas en el 

marco del Plan de Recuperación de la especie impuestas por la Recomendación de 

la Comisión Internacional para ICCAT y siendo sustituidos por el uso de sonar y 

sondas acústicas que localizan los cardúmenes e incluso discriminan el tamaño de 

los ejemplares  (ICCAT, 2006).

En la actualidad, las pesquerías se realizan desde finales de mayo a finales de 

junio. Además de las almadrabas, otras artes utilizadas son el palangre (líneas de 

anzuelos de varios kilómetros de longitud de donde penden anzuelos con cebo) y 

la caña con cebo vivo.

1.2.1. Control de capturas

La captura de esta especie está regulada por ICCAT. Esta Comisión fue creada en 

el seno de la Organización de las Naciones Unidas en 1965, siendo su objetivo la 

conservación del atún y especies afines en el Océano Atlántico. Para lograr este 

fin, los países que forman parte de esta comisión se comprometieron a recopilar 

toda  la  información  posible  sobre  capturas,  biología  de  la  especie  y  esfuerzo 

pesquero,  de forma que pudieran gestionar  las  pesquerías  conservando dichas 

especies. De esta manera, la explotación del atún se puede desarrollar de manera 

sostenible. Cabe decir que en la actualidad hay más de 17.000 buques de más de 

20 m de eslora registrados en ICCAT, debidamente autorizados para la captura de 

atún  rojo  del  Atlántico,  estando  controlados  los  puertos  donde  se  pueden 

desembarcar las capturas, las instalaciones de destino, etc.

No obstante, para el control de las capturas existe otra importante herramienta, el 

denominado “Programa regional de observadores de ICCAT para el atún rojo del 

Atlántico  este  y  Mediterráneo  (ROP-BFT)”,  requerido  por  la  Recomendación  de 
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ICCAT  que  enmienda  la  Recomendación  18-02  que  establece  un  Plan  de 

Ordenación Plurianual para el atún rojo en el Atlántico este y el Mediterráneo. El 

personal de este programa tiene una participación activa durante toda la campaña 

de  pesca,  tanto  en  los  buques  como  en  las  almadrabas,  así  como  en  las 

instalaciones de engorde. De esta manera, en dichas instalaciones no se puede 

sacrificar un solo ejemplar de atún sin la presencia del personal observador y/o 

inspector, y cualquier maniobra que implique la transferencia de ejemplares de un 

vivero a otro, dentro de la instalación de engorde, no se puede llevar a cabo sin la 

presencia de dichos inspectores y observadores.

Igualmente,  cada  Parte  Contratante  de  la  Comisión  (en  adelante  CPC)  tiene 

asignada una cuota de captura, que reparte entre los distintos sectores que se 

dedican  a  la  pesca  de  dichas  especies,  y  que  en  el  caso  de  España  ha  ido 

fluctuando de un año a otro según el estado del stock (Tabla 1), siendo la cuota 

para España de 6.093 Tm para 2022 y de 6.783 para 2023 y 2024. La mayoría de 

dichas capturas van destinadas a los mercados de Japón y Corea, como producto 

congelado, ya que es donde se cotiza mejor el producto. El mercado de producto 

fresco lo constituyen fundamentalmente Estados Unidos y Europa.

Tabla  1. Distribución de capturas de atún rojo, albacora y pez espada en España según el arte de 
pesca. Fuente https:/www.iccat.int/es. Capacidad = toneladas.

Arte Pabellón Flota Área Capacidad

Cebo vivo EU-España EU.ESP NE 280

Línea de mano EU-España EU.ESP NE 77

Almadraba EU-España EU.ESP NE 2422

Cebo vivo EU-España EU.ESP-ES-CANARY CANA 505

Cebo vivo EU-España EU.ESP-ES-CANT_ALB NE 2

Cebo vivo EU-España EU.ESP-ES-CANT_BFT NE 1

Línea de mano EU-España EU.ESP-ES-MEDI MEDI 144

Palangre EU-España EU.ESP-ES-MEDI MEDI 3

Palangre dirigido atún rojo EU-España EU.ESP-ES-MEDI MEDI 34

Palangre de fondo EU-España EU.ESP-ES-MEDI MEDI 5

Buque de cerco EU-España EU.ESP-ES-MEDI MEDI 2549

Almadraba EU-España EU.ESP-ES-MEDI MEDI 6

Línea de mano EU-España EU.ESP-ES-MEDI-Recr MEDI 34

Palangre de pez espada EU-España EU.ESP-ES-SWO NE 3

EU.ESP=  EU.España;  EU.ESP-ES-CANARY=  EU.España  (Islas  Canarias);  EU.ESP-ES-CANT_ALB= 
UE.España (Mar Cantábrico), objetivo albacora;  EU.ESP-ES-CANT_BFT= UE.España (Mar Cantábrico), 
objetivo  atún  rojo;  EU.ESP-ES-MEDI=UE.España  (Puertos  Mediterraneos);  EU.ESP-ES-MEDI-
Recr=UE.España  (Puertos  Recreativos  Mediterraneos);  EU.ESP-ES-SWO=  EU.España,  objetivo  pez 
espada; NE=Nor Este; CANA= Islas Canarias; MEDI= Mar Mediterráneo.

Como se observa en la Tabla 1, dos de las artes más importantes en cuanto a las 

toneladas de captura son las almadrabas y los buques de cerco. Las almadrabas 

españolas más importantes se sitúan en Cádiz (dos en Barbate, una en Conil y otra 
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en Tarifa) y en La Azohía (Cartagena, Murcia). En Portugal hay tres: dos en Faro y 

una en Tavira. En Marruecos existen diez almadrabas: siete en Larache y tres en 

Tánger. Y en Italia hay seis: cuatro en Cerdeña, una en Sicilia y otra en Liguria. 

Todas se encuentran registradas por ICCAT. y por tanto, autorizadas por cada CPC 

para pescar, retener, transferir o desembarcar atún rojo  (ICCAT, 2022). Al igual 

que en los buques de cerco o puertos autorizados, en las almadrabas se produce 

un control de los ejemplares capturados, pues cada almadraba tiene igualmente 

una  cuota  de  captura  adjudicada;  tanto  desde  la  Secretaría  General  de  Pesca 

(Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación), con el cuerpo de inspectores, 

como desde ICCAT, a través del programa de observadores, se produce el control y 

registro de las capturas y su posterior comercialización.

1.2.2. Engorde o engrasamiento

La actividad de engorde de esta especie se inició en Canadá en los años 60 del 

siglo XX, siendo instaladas los primeros viveros de engorde en Ceuta en 1979, con 

atunes  provenientes  de  una  almadraba  próxima  (Miyake  et  al.,  2003).  En  la 

Península Ibérica, los primeros estudios destinados a la creación de viveros de 

engorde de atún rojo se desarrollaron en 1995, siendo al año siguiente cuando se 

inició esta actividad, concretamente en la Región de Murcia (Miyake et al., 2003). 

Cabe  mencionar  que,  en  ese  mismo  año,  esta  actividad  también  se  inició  en 

Troguir (Croacia), y en años sucesivos en Italia, Malta, Túnez, Turquía, Chipre y 

Libia.  El  engorde  de  esta  especie  es  considerado  como  un  semicultivo.  Los 

ejemplares son capturados mediante artes de cerco, y trasferidos a una jaula o 

vivero  flotante.  En  la  Figura  10 se  puede  apreciar  la  maniobra  de  inicio  de 

transferencia de los atunes capturados con arte de cerco, en donde intervienen 

varias embarcaciones que mantienen dicho cerco abierto hasta que el vivero de 

transporte tiene la puerta preparada para que los atunes entren, obligados éstos al 

ir haciéndose cada vez más pequeño el cerco, al ser recogido dicho arte por el 

buque pesquero. 
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Figura 10. Maniobra de transferencia de ejemplares de atún rojo capturados con cerco a un vivero de 
transporte. Cortesía del Grupo Ricardo Fuentes e Hijos.

Una vez transferidos los atunes al vivero de transporte, éste es remolcado (Figura

11) a no más de 1,5 nudos de velocidad, para evitar al máximo la mortalidad de 

los  ejemplares  capturados  (aproximadamente  un  2%)  (Ottolenghi,  2008).  El 

transporte finaliza una vez que los buques llegan a las instalaciones de engorde 

situadas en zonas costeras, transfiriéndose de nuevo los ejemplares a los viveros 

vacíos  que  se  encuentran  fondeados  en  las  instalaciones  para  iniciar  su 

alimentación (Figura 12). 
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Figura  11.  Maniobra  de  transporte  de  un  vivero  hexagonal  con 
ejemplares de atún rojo. Fuente: Antonio Belmonte.

Figura 12. Transferencia de ejemplares de atún rojo del vivero de transporte a uno de engorde. Cortesía 
de Sergio Iglesias.
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El objetivo de esta fase es el de aumentar el contenido graso de los atunes, ya que 

en el momento de su captura (mayo-junio), los ejemplares disponen de poca grasa 

debido a la fase de reproducción por la que acaban de pasar. Para aumentar esta 

grasa, y por tanto su calidad comercial, los atunes son alimentados con especies 

de pequeños pelágicos, como la caballa (Scomber scombrus), el jurel (Trachurus 

trachurus),  el  arenque  (Clupea  harengus),  la  sardina  (Sardina  sp),  sardinella 

redonda (Sardinella aurita) o el estornino (Scomber japonicus), especies de alto 

contenido graso. 

Las instalaciones de engorde deben disponer de un registro ICCAT, así como de un 

límite en la capacidad de engorde (en toneladas) que pueden ser estabulados en 

los viveros. Cuando los viveros de transporte se aproximan a las instalaciones de 

engorde para la transferencia de los atunes, la maniobra es supervisada por los 

observadores de ICCAT y por los inspectores de la Secretaría General de Pesca. En 

dicho  registro,  ICCAT debe hacer  constar  el  número  del  vivero,  nombre  de  la 

instalación, el número de registro, el nombre y la dirección de los propietarios, la 

ubicación y la capacidad de engorde en toneladas.

El periodo de engorde varía según la forma de comercialización. En el caso de que 

ésta sea en estado congelado, el proceso de engorde dura de cinco a seis meses, 

mientras que cuando se comercializa en fresco, el periodo de engorde es de nueve 

a diez. Durante estos periodos, el suministro de alimento suele ser a diario y  ad 

libitum,  siendo  la  operación  supervisada  por  buceadores  que  vigilan  que  el 

alimento es ingerido por los ejemplares. De esta forma, en el momento que los 

atunes dejan de interesarse por el alimento (carnada) se suspende su aporte. Esta 

alimentación se realiza mediante palas, lanzándose la carnada al centro del vivero, 

o mediante un tubo de unos 30 cm de diámetro que parte desde el buque de 

maniobras hasta el centro del vivero, siendo empujada la carnada mediante agua. 

El hecho de no poder pesar ni medir los atunes en el momento de su captura, es 

decir,  antes  de  empezar  a  ser  alimentados  para  su  engorde,  hace  difícil  el 

cuantificar  el  índice de conversión (feed conversion ratio,  FCR).  Según algunos 

autores  (Farwell C.J., 2003), el FCR en ejemplares juveniles (30-40 kg) es de 15-

20:1, mientras que en individuos de 150 kg se estima en 40:1  (de-la-Gándara y 

Ortega-García, 2013). Sin embargo, estudios más recientes (Bridges et al., 2021) 

estiman dicho valor en torno a 13,4:1, en ejemplares de 100 a 325 kg alimentados 

durante  30  meses  en  viveros  flotantes.  Esto  pone  de  manifiesto  que  el  FCR 

depende de varios factores, como la duración del engorde.

14 REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA



Antonio Belmonte Ríos

Una vez alcanzado el nivel de engorde deseado los ejemplares son cosechados, 

para lo que deben de ser sacrificados y desangrados de forma rápida, impidiendo 

así la pérdida de calidad de producto. En un principio la maniobra de cosechado se 

hacía  sacrificando  a  los  ejemplares  mediante  escopeta  de  cartuchos  con  bala 

hueca (Figura 13), pero debido a la peligrosidad del método y al estrés provocado 

a  los  atunes,  el  método  fue  sustituido  por  la  “lupara”  (Figura  14),  una  barra 

metálica que porta en su extremo un cartucho de pólvora con bala hueca que se 

dispara  al  ser  golpeado  sobre  la  cabeza  de  los  ejemplares  por  el  buceador, 

provocándoles la muerte de forma instantánea. Una vez recogido el ejemplar, se 

procede al desangrado, para lo cual se realiza el corte de los vasos sanguíneos de 

los arcos branquiales y de aquellos que trascurren a lo largo de la línea lateral. Con 

este rápido método de sacrificio se impide que el ácido láctico pase a lactato en el 

músculo, lo que confiere un sabor metálico a la carne si se consume cruda. Este 

proceso, conocido como “yake” (carne quemada), repercute negativamente en la 

calidad  del  producto,  no  pudiendo  ser  vendido  en  los  exigentes  mercados 

asiáticos. Una vez desangrados, los ejemplares son cortados rápidamente para ser 

introducidos  en  el  túnel  de  congelación,  o  bien  pasan enteros  directamente  a 

tanques de agua a 3-4°C, en el caso de ser destinados al mercado de producto 

fresco.  Con esto se consigue bajar la temperatura interna corporal,  que puede 

llegar a más de 23°C.

Figura 13. Maniobra de sacrificio de ejemplares de atún rojo con escopeta. Fuente: Antonio Belmonte.
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Figura 14. Lupara utilizada para sacrificio de atún rojo. Fuente: Antonio Belmonte.

Con respecto a los viveros para el engorde (Figura 15), en un principio se utilizaron 

estructuras de distintos tamaños y formas: hexagonales para transporte, de 22 m 

de lado, en donde los tubos de flotación eran de neopreno y a los que se les  

insuflaba aire; circulares de 50 m de diámetro, que se utilizaban indistintamente 

para el transporte y el engorde; circulares de 90 m de diámetro; y rectangulares 

de 120 x 50 m. Todas ellas disponían de una profundidad media de 30 m, pero en 

la actualidad, la mayoría de los operadores de granja utilizan viveros de 50 m de 

diámetro (Figura 16 y  17) y aros de flotación de polietileno de alta densidad de 

entre 300 y 400mm de diámetro, por ser polivalentes y poder así homogeneizar 

los tamaños de las redes utilizadas como bolsillos en los viveros. La densidad de 

atunes  en  dichos  viveros  no  suele  ser  superior  a  5  kg/m³  (de  la  Gándara  y 

Belmonte, 2008).

Figura 15. Distintos tipos de viveros flotantes en una instalación de engorde de atún rojo de la costa  
murciana (año 2002). Fuente: Antonio Belmonte.
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Figura 16. Viveros de 50 m de diámetro en maniobra de transferencia. Cortesía de Carlos Belmonte.

Figura 17. Aros de flotación y candeleros con la corchera amarilla en el extremo superior del bolsillo de 
red en un vivero de engorde de 50 m de diámetro. Cortesía de Carlos Belmonte.

Durante  todo  el  proceso  de  engorde  la  mortalidad  suele  ser  bastante  baja 

(Mylonas et al.,  2010),  produciéndose ésta por lesiones ocasionadas durante la 

campaña de pesca, cuando los ejemplares son cercados en mar abierto. A ello 

habría que añadir las catástrofes naturales, como la ocurrida durante los últimos 

días  de  agosto  de  2019,  cuando  un  tornado  o  “manga  marina”  arrasó 

completamente la producción de una granja de engorde frente a las costas de San 

Pedro del Pinatar (Murcia), perdiéndose toda la producción, estimada en 800 Tm.
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Otra cuestión importante en el mantenimiento de los atunes en los viveros son las 

condiciones hidrodinámicas de la zona de cultivo. Las condiciones ambientales que 

caracterizan una determinada área marina para el  cultivo  de una especie  son 

inalterables por la acción del operador del vivero, lo que no ocurre en cultivos que 

se  realizan  en  tierra,  en  donde  se  pueden  cambiar  las  condiciones  de  luz, 

temperatura, velocidad de la corriente dentro del estanque, niveles de oxígeno, 

etc.  durante  las  distintas  fases  del  proceso  de  cultivo.  Es  por  ello  la  gran 

importancia  que  tiene  la  selección  de  zonas  aptas  para  el  desarrollo  de  la 

acuicultura en una determinada zona, según el  tipo de especie que se vaya a 

cultivar.

En este sentido, el cultivo de algunas especies como la dorada (Sparus aurata) 

tiene  unas  características  muy  definidas  y  determinantes  en  cuanto  a  la 

temperatura,  pues los organismos poiquilotermos,  es decir,  los que no pueden 

regular  su  temperatura  interna,  dependen  en  grado  sumo  de  las  condiciones 

ambientales del área donde se encuentra la instalación de viveros flotantes. Por 

ello,  cuando  los  valores  de  temperatura  se  encuentran  fuera  del  rango  de 

tolerancia de estos organismos se produce un gasto energético muy alto, pues no 

pueden responder con la huida (migración) como lo pueden hacer los animales 

silvestres  (Donaldson et  al.,  2008).  Estas alteraciones de temperatura suponen 

pues, cambios fisiológicos que repercuten en el crecimiento de los peces. En el 

caso  del  atún  rojo,  este  problema  podría  estar  amortiguado  por  el  poder  de 

mantenimiento o elevación de su temperatura interna sobre la ambiental, gracias 

a su sistema de contracorriente vascular o  rete mirabile, que le provee de una 

adaptabilidad  que  le  permite  habitar  aguas  con  alto  rango  de  temperaturas 

(Collette y Nauen, 1983; Dickson y Graham, 2004; Graham y Dickson, 2004). Cabe 

recordar que el atún rojo es una especie migradora que habita aguas abiertas y 

que se acerca a la costa en latitudes altas para alimentarse, tolerando por tanto un 

amplio rango de temperaturas (Collette y Nauen, 1983) para poder hacer frente al 

enorme gasto energético para iniciar las migraciones para su reproducción (Chase, 

2002),  y  por  lo  que  estacionalmente  se  dirigen  a  las  zonas  de  puesta  en  el  

Mediterráneo  para  luego  volver  al  Atlántico  y  dirigirse  a  altas  latitudes  para 

alimentarse (Cort, 2007). 

Pero cuando los atunes son capturados y estabulados en viveros flotantes sus 

desplazamientos en libertad se anulan, y además la alimentación no tienen que 

buscarla, por lo que las condiciones ambientales que caractericen el área donde se 

encuentra los viveros, como son las corrientes marinas, el oleaje, la oxigenación, 

la temperatura y la calidad del agua, serán las que supongan que los ejemplares 

obtengan  unas  condiciones  concretas  definidas  por  dichas  condiciones 

ambientales.
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1.3.  La contaminación marina

En el  momento histórico actual es incuestionable que la especie humana es la 

responsable en gran medida de lo que conocemos como “cambio climático”. Esta 

afirmación queda recogida en el Panel Intergubernamental del Cambio Climático 

(ICCAT, 2014), indicándose igualmente que las acciones de origen antropogénico 

son  las  principales  responsables  de  dicho  cambio  en  los  últimos  50  años.  El 

impacto producido por dicho proceso en los ecosistemas marinos (considerados 

éstos como una importante fuente de riqueza y recursos  (Bijman et al.,  2011), 

junto  con  el  producido  por  la  sobrepesca  (Pitcher  y  Cheung,  2013) y  la 

contaminación  (Hutchison  et  al.,  2013) hace  que  dichos  ecosistemas  estén 

cambiando a escala global. Esto genera una importante preocupación en el ámbito 

social y científico, siendo necesaria su evaluación para poder conocer la situación 

real en cuanto al estado de la diversidad biológica y abiótica se refiere (Murillo et 

al., 2010). 

Debido a esta preocupación, desde hace décadas se están promulgando acuerdos 

a nivel internacional, encaminados a la prevención de la contaminación del mar, 

tanto por vertidos como por otras sustancias, como es el caso del Convenio de 

Londres, de 1972. Mediante este convenio se prohibió el  vertido al  mar de los 

residuos de los buques, acción que era la causante del mayor impacto producido 

por el hombre hasta el momento (Ramírez-Llodra et al., 2011), aunque más tarde 

se elaboró otro más restrictivo que se puso en vigor en el  2006 (International 

Maritime Organization). Otros acuerdos relevantes son el Convenio de Barcelona 

(1976), enfocado a la prevención del Mar Mediterráneo, el Convenio Internacional 

sobre  Cooperación,  Preparación  y  Lucha  contra  la  Contaminación  por 

Hidrocarburos  (convenio  OPRC),  el  Convenio  OSPAR  (Convención  para  la 

Protección del Medio Ambiente Marino del Atlántico del Nordeste), que nació de 

una convención en París, en 1992, y el de Derecho del Mar, que se elaboró en la 

Convención de la Organización de las Naciones Unidas (ONU) en Montego Bay, en 

1982, y que en su artículo 1.1.4 definió la contaminación del medio marino como 

“la  introducción  por  el  hombre,  directa  o  indirectamente,  de  sustancias  o  de 

energía en el medio marino incluidos los estuarios, que produzca o pueda producir 

efectos nocivos tales como daños a los recursos vivos y a la vida marina, peligros 

para la salud humana, obstaculización de las actividades marítimas, incluidos la 

pesca y otros usos legítimos del mar, deterioro de la calidad del agua del mar para 

su  utilización  y  menoscabo  de  los  lugares  de  esparcimiento”.  En  Europa,  la 

Directiva 2008/56/CE, de 17 de junio de 2008, establece un marco comunitario 

para  la  política  del  medio  marino.  Esta  normativa  europea  fue  incorporada  a 

nuestro ordenamiento jurídico a través de la Ley 41/2010, de 29 de diciembre, de 
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protección  del  medio  marino.  A  modo  de  resumen  se  puede  decir  que  estas 

legislaciones van encaminadas a que se elaboren “estrategias marinas” por los 

Estados Miembros de la Unión Europea, con el objetivo de salvaguardar los valores 

medioambientales marinos.

Bien es cierto que la contaminación marina puede ser de origen natural, es decir, 

la procedente de las erupciones volcánicas o incendios forestales. Pero como ya se 

ha indicado, la de mayor preocupación es la provocada por el hombre, vertida a la 

atmósfera,  a  los  océanos  o  a  la  tierra,  fruto  de  su  actividad  industrial  o 

simplemente derivada de una deficiente gestión de residuos, como el plástico o la 

basura (UNEP 2009). En este sentido se llegó a estimar que entre el 60 y el 80% de 

los más de 6,4 millones de toneladas de basura que hay en el mar son plásticos 

(Barnes et al., 2009; Derraik, 2002), teniendo una distribución tan amplia como 

para ser detectados en el Océano Austral y en la costa de la Antártida (Cheng et 

al., 2013). 

Pero fue la revolución industrial iniciada a principio del siglo XX la que provocó un 

aumento  de  la  demanda  energética,  motivando  una  gran  explotación  de  la 

industria  petrolera  marina  y  del  transporte,  lo  que  ha  supuesto  no  pocos 

accidentes de derrame de crudo, impactando gravemente sobre los ecosistemas 

marinos (Pozo Ixtoc-I, Golfo de México 1978; Exxon Valdes, Alaska 1989;  Prestige, 

Galicia, 2002; Plataforma Deepwater Horizon, Golfo de México, 2010; Bohai Bay, 

2011,  entre otros). Todo ello, unido al hecho de que el 40 % del población mundial 

se acumula en una franja costera que no llega a más de 100 km de ancha (United 

Nations, 2012), hace que la gran mayoría de las zonas costeras se encuentren con 

un  alto  nivel  de  contaminación,  provocado  por  los  vertidos  de  fertilizantes, 

sustancias  químicas,  aguas  residuales  de  origen  industrial  y  doméstico, 

antibióticos,  etc.,  conociéndose  estas  áreas  como  “zonas  anóxicas”  o  “zonas 

muertas”, debido a los fenómenos de eutrofización (Diaz y Rosenberg, 2008).

Esta variedad de sustancias que llegan al medio marino hace que los ecosistemas 

que  se  desarrollan  en  él  se  enfrenten  a  una  combinación  de  contaminantes 

químicos, como metales pesados, contaminantes orgánicos, retardantes de llama, 

nanomateriales y microplásticos (Hutchison et al., 2013), que no solo les afecta a 

ellos, sino que también pueden representar un desafío para la salud humana, tanto 

en cuanto la cadena alimentaria puede verse afectada por dicha contaminación. 

Un ejemplo del desafío que puede suponer la entrada de dichas sustancias en la 

cadena  alimentaria  es  la  aparición  de  enfermedades,  como  la  provocada  en 

Minamata  en  1956  por  mercurio  (Hg),  y  la  denominada  “Itai-Itai”,  cuando  la 

explotación  intensiva  de  una  mina  provocó  la  contaminación  del  río  Jinzu  por 

cadmio (Cd), reconociéndose el problema en los años 60 (Aoshima, 2012; Friberg 

20 REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA



Antonio Belmonte Ríos

et  al.,  1971;  Genchi  et  al.,  2020;  Nogawa and  Kido,  1996).  Esto  hace  que  la 

existencia  de  metales  pesados  en  ecosistemas  marinos,  que  son  fuente  de 

recursos para los humanos, constituya un serio problema a nivel mundial (Acosta 

et  al.,  2013).  Dicha presencia es motivo de preocupación por  su toxicidad,  no 

degradabilidad y persistencia en el medio (Klavinš et al., 2000; Tam y Wong, 2000; 

Todd et al., 2010)

Diversas actividades de origen antropogénico, como la industria de la electrónica, 

la  minería,  la  agricultura,  la  industria  petroquímica,  la  fundición  o  la  propia 

acuicultura, hacen que los mares y océanos porten metales pesados derivados de 

su funcionamiento  (Eisler, 1993; Giambérini y Cajaraville, 2005; Gust y Fleeger, 

2006; Kalantzi et al., 2013; Poté et al., 2008; Pyatt et al., 2005; Pyle et al., 2005; 

Qiao et al.,  2007), llegando los vertidos al medio marino a través de las redes 

fluviales  (Lin et  al.,  2013).  Como se ha dicho anteriormente,  también hay que 

considerar  que  parte  de  los  metales  pesados  que  llegan  al  mar  es  debido  a 

fenómenos naturales,  como los erosivos,  hidrotermales o volcánicos,  los cuales 

interrelacionan con el  medio ambiente en sus ciclos biogeoquímicos  (Gutiérrez-

Galindo et al., 1999). Por todo lo dicho, los metales pesados siguen siendo objeto 

de preocupación a nivel mundial (Rahman y Singh, 2019), ya que la contaminación 

del agua afecta a plantas, animales y al ser humano (Gu et al., 2018; Wang et al., 

2021).  Como  consecuencia,  la  presencia  de  estos  elementos  en  ecosistemas 

marinos ha aumentado en los últimos años (Zaynab et al., 2022), tanto la derivada 

de  fuentes  naturales  como  de  fuentes  antropogénicas  (Halpern  et  al.,  2008; 

Serrano et al., 2011), depositándose continuamente en el lecho marino y actuando 

de forma directa sobre la biota (Li et al., 2018; Tarnawski y Baran, 2018).

Existen diversas vías por las cuales los metales pesados solubles cuando llegan al 

mar se inmovilizan: por la materia orgánica que hay disuelta en el agua o en el  

sedimento, que hace que estos elementos se coagulen, debido a la adsorción en el 

suelo por intercambio iónico; o por precipitación, con la formación de especies 

insolubles de metales pesados o por incorporación a la estructura de los minerales 

(Bryan y Langston, 1992; Du Laing et al., 2009). Además, la alta salinidad del agua 

de  mar  eleva  la  agregación  de  partículas  en  suspensión,  lo  que  acelera  la 

sedimentación  (Du  Laing  et  al.,  2009).  Esto  supone  que  el  sedimento  marino 

depositado en su lecho funcione como un sumidero  (Lin et al.,  2013;  Li  et  al., 

2013a),  comportándose  como  el  principal  agente  en  el  almacenamiento  y 

transporte de metales potencialmente peligrosos  (Gao y Chen, 2012;Yan et al., 

2010). En este sentido, las áreas portuarias o estuáricas pueden llegar a actuar 

como embalses para estas sustancias, donde se pueden almacenar, adsorber y 

posteriormente liberar a las áreas próximas  (Chen et al., 2007; Guerra-García y 

García-Gómez,  2005).  Esto  evidencia  la  importancia  de  los  estudios  sobre  la 
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calidad de los sedimentos en los estudios sobre contaminación  marina, sin dejar 

por ello de dirigir  recursos al  estudio de la columna de agua y a las especies 

marinas,  así  como a  las  características  hidrodinámicas  de  las  zonas  donde se 

ubican los viveros.

Los metales pesados provocan gran preocupación en el ámbito social y científico 

por la seguridad alimentaria, además de causar devastadores efectos sobre los 

ecosistemas marinos (Feng et al., 2008; Lin et al., 2013; Rainbow, 2007; Wang y 

Rainbow, 2008), si se da la circunstancia de encontrarse por encima de los niveles 

de toxicidad  (Macdonald et al., 1996), aunque también a bajas concentraciones 

pueden  infundir  efectos  perjudiciales  sobre  respuestas  biológicas  (Del  Valls  y 

Conradi,  2000;  Nicholson  y  Lam,  2005).  Es  preciso  señalar  que  además  de 

elementos como el Hg, Cd y plomo (Pb),  que son los más relevantes desde el 

punto de vista ambiental, existen otros como el cromo (Cr) y el arsénico (As) que 

causan toxicidad aguda o crónica, llegando a ser bioacumulados y biomagnificados 

por organismos marinos que forman parte de la cadena alimentaria (Croteau et al., 

2005; Hammerschmidt y Fitzgerald, 2006; Rainbow y Luoma, 2011; Schafer et al., 

1983).  Esto  deja  a  la  luz  la  importancia  de  los  metales  pesados  en  estos 

ecosistemas,  tanto  en  lo  referente  a  la  contaminación  ambiental  como  en  lo 

relacionado con la salud humana por el consumo de organismos marinos con fácil  

acceso a dichas sustancias, desde moluscos y peces hasta algas.

Por el riesgo que representan, metales pesados como el Hg, el Pb y el Cd están 

considerados  como peligrosos,  tanto  desde el  punto  de  vista  de  salud  pública 

como desde el toxicológico (ATSDR, 2022; Díaz et al., 1993; Nordberg et al., 2007) 

estando incluidos en la lista de sustancias peligrosas en el ámbito de la política de 

aguas, así como en las de sustancias prioritarias de organismos internacionales 

(Decisión  nº  2455/2001/CE  del  Parlamento  Europeo  y  del  Consejo,  de  20  de 

noviembre de 2001; Directiva 2013/39/UE del Parlamento Europeo y del Consejo, 

de 12 de agosto de 2013; (US EPA, 2023). De hecho, la Agencia para Sustancias 

Tóxicas y Registro de Enfermedades (Agency for Toxic Substances and Disease 

Registry, ATSDR) incluye a estos tres metales en las posiciones 2 (Pb), 3 (Hg) y 7 

(Cd) del ranking global por peligrosidad (ATSDR, 2022). El Hg incluso está sujeto a 

acuerdos internacionales (Convenio de Minamata sobre el Mercurio, UNEP, 2019). 

Estos  metales  son  altamente  tóxicos  para  todo  tipo  de  organismos  marinos, 

pudiendo provocar  efectos  metabólicos  y  comportamentales,  afectando a  nivel 

hematológico, hepático, renal, nervioso, inmunológico, osmoregulador, endocrino y 

reproductor, involucrando a diversas enzimas, y provocando deformidades, estrés 

oxidativo y daño en el ADN (Abadin et al., 2007; Faroon et al., 2012; Huang et al., 

2011; Lee et al., 2019; Liu et al., 2022; O’Bryhim et al., 2017; Zheng et al., 2019).
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Se trata de elementos persistentes, de especial  toxicidad, con la capacidad de 

bioacumularse en aguas superficiales,  por  lo  que son recogidos en normativas 

legales  (RD 817/2015) e  incluidos en los  programas de vigilancia  y  control  de 

aguas superficiales por el Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación, así como 

en  los  programas  de  control  de  diversos  organismos  como  la  United  States 

Environmental  Protection  Agency  (EPA)  y  la  ATSDR,  así  como  en  el  Convenio 

OSPAR. Según el último informe (Larsen y Hjermann, 2022), el Hg es problemático 

en todas las áreas de estudio, mientras que en el caso del Pb y el Cd depende de 

las zonas, con tendencias crecientes o decrecientes según la zona y/o la matriz de 

estudio (aguas costeras vs. mar abierto, sedimento vs. biota).

1.3.1. Mercurio 

El Hg es un contaminante global que afecta a la salud humana y a los ecosistemas 

(Driscoll et al., 2013), debido a su transporte mundial por el medio ambiente y a 

los importantes problemas de salud que produce (UNEP, 2019). En 1998, Wolfe y 

colaboradores indicaron que los efluentes industriales aumentaban en ríos y lagos 

a razón de  90 ng L-1 por año (Wolfe et al., 1998). 

Se trata de un metal no esencial, el cual produce importantes efectos en la salud 

tanto animal como humana, por lo que es comúnmente objeto de investigación (de 

Almeida Rodrigues et al., 2019).  A modo de ejemplo, los costes globales para la 

sociedad por los déficits neurocognitivos en relación con la toxicidad del Hg se 

estiman en varios miles de millones de dólares (Bellanguer et al., 2013; Grandjean 

y Bellanguer 2017).

El Hg es liberado a la atmósfera a partir de combustibles fósiles y minerales (su 

principal fuente son las centrales térmicas de carbón), y se deposita en suelos y 

agua  (Xu  et  al.,  2015).  Además,  procede  de  la  desgasificación  de  la  corteza 

terrestre y de la evaporación del agua de los océanos (Rahman and Singh, 2019). 

Según algunos autores, las emisiones antropogénicas de Hg ascienden a 2.000

toneladas/año (Pirrone et al., 2010; Streets et al., 2011). Una vez liberado, el Hg 

se  transporta  en  forma  elemental  (Hg0)  a  largas  distancias,  gracias  a  su 

prolongado tiempo en la atmósfera (Mason, 2009), llegando de nuevo al mar por la 

lluvia (Li et al., 2020). En mares y océanos, el Hg se presenta en forma elemental y 

como ion mercúrico (Hg+2), llegando a los sedimentos. En este material, su forma 

química depende de muchos factores, como por ejemplo el origen de la materia 

orgánica (organismos marinos que van al fondo al morir, heces, etc.) (Grajewska et 

al., 2020; Jędruch et al., 2017), a lo que se le une los procesos físico-químicos que 

puede  sufrir  (adsorción  a  minerales,  formación  de  complejos,  etc.).  En 

consecuencia, el Hg puede quedar ligado a sulfuros de forma más o menos estable 
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(según esté en forma HgS-2 o HgS0), precipitando o quedando biodisponibles para 

su metilación por bacterias (Benoit et al., 1999, 2003). Según algunos autores, los 

océanos  acumulan  la  mitad  del  Hg  de  origen  antropogénico  a  través  de  los 

sedimentos  (Covelli  et  al.,  2021;  Zhang  et  al.,  2014),  actuando  éstos  como 

sumidero de este metal. Además, los sedimentos pueden resuspenderse, inducido 

por  procesos  físicos  naturales  (olas,  tormentas,  etc.),  procesos  biológicos 

(bioturbación) e incluso por actividades antropogénicas (navegación, arrastre, etc.) 

(Clarke et al., 1982; Josefsson et al., 2010; Lund-Hansen et al., 1999; Morgan et al., 

2012), e ingresar en la columna de agua por difusión, advección y resuspensión 

(Chapman y Wang, 2001; Chen et al., 2008).

Si bien el Hg es tóxico  per se, su forma más tóxica es el metilmercurio (MeHg). 

Esta  forma  química  se  produce  debido  a  la  acción  (metilación)  de  diferentes 

microorganismos reductores de sulfato presentes en los sedimentos (Benoit et al., 

1998).  Diversos  factores  afectan  la  producción  de  MeHg  en  los  sedimentos, 

incluyendo la salinidad, la presencia de materia orgánica y de sulfuros (Bradford et 

al., 2022); según estos autores, estos factores tienen efectos tanto aditivos como 

reductores en la metilación de Hg, sugiriendo la existencia de factores ecológicos 

específicos que requieren mayor aclaración. En cualquier caso, la exposición a esta 

forma  química  afecta  al  crecimiento,  la  reproducción,  el  desarrollo,  el 

comportamiento, la bioquímica, y la supervivencia de los peces (Sorensen, 1991; 

Wiener  et  al.,  2003;  Wiener  y  Spry,  1996),  con  efectos  a  nivel  neurológico, 

hematológico e inmunológico (Sweet Li et al., 2001). Por su parte el Hg en forma 

inorgánica también daña el hígado y la piel de los peces (Sweet Li et al., 2001; 

Denizeau et al.,  1990),  además de detener el  crecimiento gonadal y reducir el 

índice gonadosomático (Ram RN et al., 1983). 

En el ser humano, el Hg provoca importantes efectos a nivel celular (Flora et al., 

2008; Lund et al., 1993; Naganuma et al., 2002; Peraza et al., 1998; Wang y Jia,  

2005),  produciendo  problemas  a  nivel  neurológico,  cardiovascular,  pulmonar, 

hematológico, renal, digestivo, reproductor, endocrino y del sistema inmune (Rice 

et al., 2014).  

Aunque la contaminación por Hg es un problema mundial en mares y océanos, es 

especialmente importante en el Mar Mediterráneo por las actividades mineras y de 

volcanes submarinos (Cinnirella et al., 2019), con al menos tres fuentes primarias 

de deposición atmosférica sobre la superficie de los sedimentos derivada de la 

precipitación  urbana,  industrial  y  global  (Ogrinc  et  al.,  2019).  En  las  últimas 

décadas, los pescados procedentes del Mediterráneo han sido relacionados con 

una mayor concentración de Hg que los de otros océanos (Bernhard et al., 1977; 

Bacci  1989,  Lahaye  et  al.,  2006;  Cossa  et  al.,  2012),  convirtiéndose  en  un 
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problema de gran preocupación ya que el pescado juega un papel fundamental en 

la  dieta  mediterránea.  Esta  dieta  recomienda  consumir  pescado  al  menos  dos 

veces por semana, para reducir el  riesgo de contraer muchas patologías como 

enfermedades cardiovasculares, enfermedades pulmonares, cáncer o enfermedad 

de Alzheimer, gracias a la ingesta del contenido de ácidos grasos omega-3 (Prato y 

Biandolino 2015).

Por otro lado, la acumulación y biomagnificación de Hg en depredadores acuáticos 

en lo alto de la cadena trófica está bien documentada, y se considera que las 

concentraciones ambientales en los tejidos de estos depredadores se encuentran 

amplificadas un millón de veces o más, pudiendo verse exacerbado por el cambio 

climático (Schartup et al., 2019).  Es por ello por lo que en los últimos años, el  

potencial  de riesgo por Hg asociado con el  excesivo consumo de atún ha sido 

extensamente discutido (EFSA 2012, EFSA 2014, EFSA 2015). En este sentido, los 

valores  máximos  de  Hg  en  ciertos  alimentos  han  sido  regulados  por  las 

autoridades europeas (Reglamento (CE) nº 2023/915), siendo 1,0 mg kg−1 de peso 

fresco el nivel máximo en la carne de músculo de una serie de especies incluidas 

en su apartado 3.3.1.2, entre las que se encuentra el atún (Thunnus sp, Euthynnus 

sp, Katsuwonus pelamis). Para otras especies el valor máximo está en 0,5 mg kg−1. 

Según el citado reglamento, estos límites se consideran sobre el pez completo si 

está destinado a ser  consumido entero,  mientras que en el  caso de alimentos 

desecados,  diluidos,  transformados  o  compuestos,  se  tendrán  en  cuenta  los 

cambios de concentración provocados por los procesos a los que se somete el 

pescado,  así  como  las  proporciones  relativas  de  los  ingredientes  y  el  límite 

analítico de cuantificación (art. 3 del Reglamento). 

En los últimos años,  diversos autores han destacado la necesidad de tener un 

mayor conocimiento sobre este tema (Ferreira Rodriguez et al., 2021), y prestar 

mayor  atención  a  la  toxicología  en  los  pescados  marinos  en  relación  con  su 

bioacumulación  y  los  efectos  tóxicos  (Zheng  et  al.,  2019).  Como  resultado, 

diversos estudios se han centrado en medir el contenido de Hg en el músculo así 

como en  el  hígado  en  diferentes  depredadores  marinos  que  son  de  frecuente 

consumo  humano,  recomendando  esto  como  un  indicador  medioambiental  de 

contaminación  del  agua,  aunque  el  músculo  puede  mostrar  concentraciones 

superiores de Hg (Licata et al., 2005). En una reciente publicación (Médieu et al., 

2024), se muestra la gran variabilidad interanual de las concentraciones de Hg en 

atunes  a  escala  global,  contrastando  la  estabilidad  en  las  tendencias  de 

concentración frente a la  disminución general  de las  emisiones y  deposiciones 

antropogénicas desde la década de 1970.

REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 25



Antonio Belmonte Ríos Tésis Doctoral

Por otra parte, los subproductos de la industria de la acuicultura del atún (como 

branquias,  vísceras  y  huesos)  se  utilizan en alimentación animal  (comida para 

mascotas,  harina de pescado o para uso en acuicultura),  con  fines industriales 

(aceites esenciales y derivados), o para consumo humano (Garrido Gamarro et al., 

2013; Hosch 2016).  Sin embargo, la literatura científica acerca de la distribución 

tisular de Hg en otros tejidos de atún rojo es muy escasa  (Licata et al.,  2005; 

Storelli et al., 2005); Hernández Hernández et al., 1990; Srebocan et al., 2007). 

En contraposición al Hg, el selenio (Se) es un antagonista de la toxicidad de este 

metal  pesado,  al  proteger  los  tejidos  contra  el  daño  oxidativo  que  provoca  y 

prevenir las consecuencias patológicas de la bioacumulación del metal (Ralston et 

al.,  2019).  Si  el  suministro  de  Se  está  alterado,  los  peces  no  responden 

adecuadamente al crecimiento y a las funciones fisiológicas y bioquímicas (como 

la respuesta antioxidante), pero un exceso también podría ser dañino (Khan et al., 

2017).  Los peces teleósteos transportan a través de su cuerpo más Se que la 

mayoría del resto de vertebrados (Sarangi et al., 2018), y han desarrollado una 

mayor  dependencia  del  Se  del  medio  ambiente.  Además,  algunas  especies 

depredadoras contienen concentraciones más altas de Se que las encontradas en 

otras especies de peces (Olmedo et al., 2013). Sin embargo, el Se solo se estudia 

en el músculo de pescado en temas de seguridad alimenticia humana. De hecho, 

se informa que el Valor de Beneficio de Salud del Selenio (HBVSe) (Ralston et al., 

2016)  es  un  buen  instrumento  para  entender  mejor  la  disponibilidad  del  Se 

después de su interacción con Hg. 

1.3.2. Plomo

El  plomo (Pb)  es  un elemento químico considerado no esencial  para  los  seres 

humanos y para la vida acuática (Mager et al., 2010). Se le considera tóxico, y 

junto con otros elementos como el Cd, cobre (Cu), Hg, cromo (Cr),  manganeso 

(Mn) y  zinc (Zn)  constituyen el  grupo de los  “metales pesados”,  los  cuales  se 

caracterizan por su capacidad de acumulación en los distintos eslabones de la 

cadena alimentaria a niveles perjudiciales (Pan y Wang, 2012), así como por no ser 

biodegradables, provocando por ello efectos perjudiciales en los ecosistemas.

A lo largo de la historia, el ser humano ha utilizado el Pb de muy diversas maneras,  

en gran medida por su ductilidad y fácil fundición, aunque fue durante el desarrollo 

de la industria de automoción cuando su uso aumentó de forma importante, pues 

se utilizó para evitar la detonación de la gasolina utilizada como combustible en 

los vehículos (Gad, 2005). Además, este metal se utilizó para la construcción y 

conducción de agua, así como en procesos de extracción y fundición(Caurant et 

al., 2006; Mao et al., 2009), aunque en la actualidad su uso quedó relegado a la 

26 REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA



Antonio Belmonte Ríos

fabricación de baterías. No obstante, se trata de un metal con fuentes naturales, 

ya que se libera como consecuencia de erupciones volcánicas, incendios, por la 

erosión de depósitos naturales, niebla salina marina, etc. (Richardson et al., 2001).

Debido a su uso en la industria minera y metalúrgica, el Pb ha tenido un origen en 

el  medio ambiente eminentemente antropogénico,  provocado por la  deposición 

atmosférica de diversos subproductos (Caurant et al., 2006; Mao et al., 2009). En 

este  sentido,  se  podría  decir  que  durante  años  se  ha  debido  sobre  todo  a  la 

industria de fundición (US EPA, 2008), siendo la responsable del 90% del Pb que 

entraba  anualmente  en  los  océanos.  La  cantidad  liberada  por  esta  vía  fue 

estimada en 90.000-140.000 Tm, mientras que la procedente del origen natural 

(volcanes y demás fuentes naturales) se estimó en 1.400-4.000 Tm (Cossa et al., 

1993; Van de Flierdt et al., 2003). Según algunos autores, más de 40 países siguen 

extrayendo Pb, con una producción anual total de 4.800 x 103 Tm (dato de 2015, 

(Rahman y Singh, 2019). Según  Pure Earth (2015), casi 800 lugares de nuestro 

planeta tienen alta exposición a Pb, provocando riesgos para la salud en más de 

26 millones de personas.

A principio de la década de los 80, la concentración de Pb en los mares y océanos 

estaba  en  torno  a  1g  L-1 (Brügmann,  1981),  aunque  en  aguas  contaminadas 

marinas se llegó a registrar con anterioridad medidas de hasta 200 g L -1 (OMS, 

1972).  Los  organismos  con  competencias  en  protección  del  medio  ambiente 

implantaron medidas para disminuir el uso del Pb en los años 90, sobre todo en los 

combustibles,  como  antidetonante  (Directiva  98/70/CE;  RD  785/2001), lo  que 

supuso un gran salto hacia delante para disminuir la emisión de este elemento a la 

atmósfera. En una reciente revisión (hasta el año 2000,  Botté et al.,  2022), se 

muestran  concentraciones  más  reducidas  de  Pb  en  aguas  marinas  y  costeras, 

aunque en algunos lugares las concentraciones seguían siendo elevadas (ej. Golfo 

de Gabes, con 765 µg L-1 (Drira et al.,  2017),  o Pasir  Gudang, con 362 µg L-1, 

(Mahat et al., 2018). Una vez que el Pb está en mares y océanos, se transporta a 

largas distancias gracias a las corrientes marinas, llegando incluso a zonas polares 

(Celis et al., 2015). 

Probablemente y debido a que el Pb entra a los océanos a través de la atmósfera 

(Libes, 2009), su distribución en el mar es tal que en la superficie se detecta en 

mayor concentración, comparando con aguas más profundas en donde disminuye. 

La biomagnificación de este elemento dista todavía de estar resuelta, pues varía 

entre 1.000 y 100.000 según los organismos que se estudien (Alzieu et al., 1999) y 

es  por  lo  que  hay  trabajos  científicos  que  coinciden  en  que  no  existe  en  las 

cadenas tróficas  marinas  una biomagnificación para este  metal  (Amiard et  al., 

1980; Barwick y Maher, 2003; Cardwell et al., 2013; Metayer et al., 1980; Mikac et 
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al., 2001; Timmermans et al., 1989; Vighi, 1981; Ward et al., 1986).

Dependiendo del grado de solubilidad y naturaleza química, todos los compuestos 

de Pb son tóxicos, aunque en diferente grado, siendo los compuestos orgánicos los 

más tóxicos. El Pb en el medio marino se puede encontrar en diferentes formas 

(Botté et al., 2022) (Pain, 1995) como sulfato o carbonato, compuestos complejos 

como cloruros e hidroxilos, acomplejado con compuestos orgánicos, así como en 

forma de Pb libre (ion Pb+2), pudiendo precipitar cuando se excede su límite de 

solubilidad (Angel et al., 2015; Flora et al., 2006). Así, en el medio marino el Pb se 

encuentra  fundamentalmente  en  sedimentos,  y  solo  una  pequeña  parte 

permanece  disuelta  (Botté  et  al.,  2022);  cuando  ésta  fracción  está  disponible, 

ingresa en la cadena trófica marina.

La absorción y biodisponibilidad de Pb en el medio acuático depende de factores 

como la edad del organismo, sexo, tasa de crecimiento y tamaño, cantidad de 

otros  elementos  químicos,  presencia  de  otros  contaminantes  y  factores 

ambientales  como  pH,  estacionalidad  anual,  materia  orgánica  en  sedimentos 

(Darling y Thomas, 2005; Graham et al., 2006; Grosell et al., 2006; Metcalfe-Smith 

et al., 1996; Stewart, 1999; Wiesner et al., 2001). En organismos marinos, el Pb 

penetra a través de la piel, las branquias y tracto digestivo, siendo las branquias 

de peces  (Spokas et al., 2006) y caracoles  (Supanopas et al., 2005) los mayores 

depósitos de Pb. 

Como ya se ha comentado,  el  Pb es  un elemento muy tóxico,  provocando en 

organismos superiores interrupción de la activación de enzimas, inhibición de la 

absorción de minerales traza, interrupción de la síntesis de proteínas estructurales 

por la unión a grupos sulfhidrilo, alteración de la homeostasis del calcio (Ca) y 

disminución de nivel  de reservas  antioxidantes,  y  todo ello  relacionado con el 

efecto oxidante que ejerce en componentes tisulares y celulares (Patrick, 2006). El 

Pb no tiene función fisiológica alguna en los organismos marinos  (Johannesson, 

2002), al igual que en los organismos superiores, llegando a poder ser tóxico en 

cantidades  traza  (Angelo  et  al.,  2007;  Krause-Nehring  et  al.,  2012).  Según  la 

Organización  Mundial  de  la  Salud  (WHO,  2022,  2024),  la  exposición  a  Pb 

representa 21,7 millones de años perdidos por discapacidad y muerte en todo el 

mundo, debido a sus efectos a largo plazo en términos de discapacidad intelectual, 

enfermedades  cardiovasculares  y  enfermedades  renales  crónicas,  con  casi  un 

millón  de  vidas  perdidas  en  2019 como consecuencia  de  la  exposición  a  este 

metal.
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Desde  el  punto  de  vista  alimentario,  el  Pb  es  objeto  de  control  sanitario  en 

especies marinas (Comisión Europea, 2023), estableciéndose un límite máximo de 

estos metales en músculo de peces (0,3 mg kg -1, en peso fresco, con la misma 

consideración  indicada  para  el  Hg  con  respecto  a  los  alimentos  desecados, 

diluidos, transformados o compuestos), siendo numerosos los trabajos en los que 

se  estudia  la  concentración  muscular  de  este  metal  en  especies  marinas  (por 

ejemplo,  Fakhri  et  al.,  2018).  Sin  embargo,  para  la  mayoría  de  las  especies 

comerciales se desconoce la presencia y acumulación de estos elementos en otros 

tejidos, a pesar de que la toxicidad de estos metales en los peces es inducida 

principalmente por la bioacumulación en tejidos específicos (Lee et al., 2019). En 

especies  como  el  atún  rojo,  el  conocimiento  de  la  distribución  y  acumulación 

tisular de estos metales resulta de gran interés, ya que se trata de una especie 

con altas tasas metabólicas, con alta tasa de ingesta de alimentos (sobre todo en 

viveros  de  acuicultura)  y,  por  tanto,  con  posibilidad  de  acumular  altas 

concentraciones de metales (Storelli et al., 2005). 

1.3.3. Cadmio

El Cd tampoco no tiene ninguna función esencial en los seres vivos (Jensen y Bro-

Rasmussen,  1992;  Phillips,  1980;  Webb,  1979).  Desde  el  punto  de  vista 

medioambiental, el Cd está considerado como uno de los metales pesados más 

importantes. Se ha encontrado en áreas como el Ártico, la Antártida, Himalaya 

(Hong et al., 2004; Lee et al., 2008; Planchon et al., 2002; Wolf et al., 1999), lo que 

provoca en la sociedad y en la comunidad científica gran interés por conocer su 

ciclo biogeoquímico y sus efectos en la salud humana. Al igual que el Pb y el Hg, el 

Cd está incluido en las listas de contaminantes prioritarios (ATSDR, 2022; US EPA, 

2023; Directiva 2013/39/EU; Decisión 2455/2001/EC).

En el medio acuático, la presencia del Cd es debida igualmente a las actividades 

de origen antropogénicas: descarga de contaminantes a la atmósfera, quema de 

carbón, fundiciones de metales, vertidos de lodos de depuradoras, etc. (Clemens, 

2006). Durante años el Cd ha procedido de las baterías de níquel (Ni)-Cd, refinería 

de minerales de sulfuro de zinc (Zn), pigmentos y derivados de la minería del Pb y 

el cobre (Cu) (Dabas et al., 2011; Das et al., 1997; Duruibe et al., 2007; Fishbein, 

1981),  aunque  en  menor  medida  también  puede  deberse  su  presencia  a 

fenómenos  naturales  como el  vulcanismo,  erosión,  etc.  (Chiarelli  et  al.,  2014; 

Henkel y Krebs, 2004; Choi et al., 2007). Según Fatima et al., (2019), 25.000 Tm 

de  Cd  se  liberan  anualmente  al  medio  de  forma  natural,  mientras  que  la 

producción ronda las 14.000 Tm (en los años 90 la producción mundial de Cd era 

de  unas  20.000  Tm  aproximadamente  (Ferrero  et  al.,  2012).  Gracias  a  las 
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regulaciones aplicadas con respecto a la fabricación de pilas (RD 106/2008) y de 

componentes de vehículos (RD 1383/2002), las emisiones de este elemento en el 

medioambiente han disminuido. No obstante, la cantidad que sigue llegando al 

océano sigue siendo elevada, 15.000 Tm a nivel mundial  (Hayat et al., 2019), y 

algunos autores subrayan la importancia de profundizar en el conocimiento de sus 

rutas de exposición  (Järup y Akesson, 2009; Mason, 2013), pues insisten en que 

debido a su aún amplio uso,  sus niveles han aumentado en el  medioambiente 

(Zhang y Reynolds, 2019). 

Como se ha indicado anteriormente, el 40% de la población mundial vive en una 

franja costera de aproximadamente 100 km de ancha, lo que supone que en la 

interacción entre continente y océano se encuentre la mayor concentración de 

sustancias provenientes de las actividades humanas (Valdés et al., 2006); en el 

caso del Cd, su presencia en el medio ambiente ha ido en aumento en los últimos 

años (Cortés-Gómez et al., 2014; Giambérini y Cajaraville, 2005; Gust and Fleeger, 

2006; Pyatt et al., 2005). Según estudios de Cullen y Maldonado (2013), se estima 

la presencia en el mar de 1010  g de Cd, con 104 años de permanencia (Bruland y 

Lohan, 2003). Según Hayes (2016), su abundancia en el mar es de 1,1 x 104 mgL-1. 

En  la  columna  de  agua,  el  Cd  presenta  una  distribución  de  tipo  vertical, 

fuertemente correlacionada con la de los nutrientes inorgánicos como el fosfato y 

nitrato.  Esta  presencia  se  caracteriza  por  presentar  niveles  bajos  cerca  de  la 

superficie (5 ng L-1), incrementándose por debajo de la termoclina, y alcanzando 

sus niveles máximos (aproximadamente 120 ng L-1) a los 1.000 m de profundidad 

(Libes, 2009). En el agua, las formas solubles forman iones y/o complejos (Cd+2, 

CdCl+, CdOH+, Cd(OH)2) (Mason, 2013; Zhang y Reynolds, 2019). Según Fernández 

Galindo (2012), la forma más dominante y biodisponible en la que se encuentra el 

Cd en el  agua de mar es como ion libre (Fernández Galindo, 2012).  Así,  en la 

columna de agua se puede presentar disuelto o particulado, aunque es la disuelta 

la forma en la que predomina en los océanos, con unas concentraciones que van 

desde 1 a 1.000 nmol kg-1 (Bruland et al., 1978; de Baar et al., 1994; Sherrell and 

Boyle, 1992). Según Cullen y Maldonado (2013), la concentración de Cd disuelto 

en aguas superficiales costeras es mayor que en aguas oceánicas, oscilando entre 

0,2 y 0,9 nmol kg-1.No obstante, la forma de presentación del Cd en el agua puede 

estar influenciada por la materia orgánica, el pH, y los agentes quelantes, además 

de la salinidad y la temperatura (Thwala et al., 2011; Wiech et al., 2020; Zhang y 

Reynolds,  2019).  Según algunos  autores  (Mok et  al.,  2015,  2014);  de  Almeida 

Rodrigues, 2022), la adsorción y la quelación del Cd acuoso a la materia orgánica 

aumenta las concentraciones de Cd en sedimentos. En este sentido cabe reseñar 

que las formas complejas con carga neutra tienen características similares a las 

especies no iónicas y a los compuestos orgánicos, siendo fácilmente absorbidas 
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por difusión pasiva a través de las membranas (Zhang y Reynolds, 2019).

En el medio ambiente, el Cd está presente en todas partes, y se acumula en todo 

tipo de organismos, con una vida media biológica de entre 10 y 30 años (Wu et al., 

2008).  En  un  orden  de  menor  a  mayor,  los  organismos  acuáticos  lo  pueden 

acumular  por  este  orden:  algas,  moluscos,  crustáceos  y  peces  (Jensen  y  Bro-

Rasmussen, 1992). Generalmente no se biomagnifica (Cardwell et al., 2013) en las 

cadenas tróficas de productores primarios, consumidores de macroinvertebrados y 

peces, existiendo un mejor potencial de biomagnificación en los niveles tróficos 

inferiores  (de  Almeida  Rodrigues  et  al.,  2022).  Una  vez  absorbido  por  los 

organismos  marinos,  su  distribución  no  es  uniforme,  produciéndose  una 

acumulación en hígado, riñón, branquias y exoesqueleto  (Ray, 1986; Thompson, 

1990),  aunque la bioacumulación depende de la salinidad y temperatura  (Ray, 

1986).

Aun siendo un elemento no esencial,  en condiciones de limitación de Zn en el 

medio, el Cd puede actuar como nutriente (Price y Morel, 1990), y por la misma 

razón puede mejorar el crecimiento de microalgas clorofitas y prymnesiofitas (Lee 

y Morel, 1995). 

En cualquier caso, el Cd es tóxico para los humanos, animales y plantas, aún a 

bajas  concentraciones  (Benavides  et  al.,  2005).  Así  en  organismos  marinos 

provoca toxicidad por su bajo nivel de excreción y su bioacumulación (Désy et al., 

2002; Faroon et al., 2012; Liu et al., 2022; Vellinger et al., 2013, 2012a, 2012b; 

Wang y Rainbow, 2008;  Dabas et al.,  2012; Landis et al.,  2011),  afectando  a 

órganos como el riñón, hígado, branquias e intestino, alterando el crecimiento y la 

osmorregulación  (Eisler,  1985;  Kim et  al.,  2004;  Ferm y Layton,  1981;  ATSDR, 

1999b).  Por  estar  en  la  parte  más  baja  de  las  cadenas  tróficas  y  por  su 

bioacumulación, organismos como esponjas, moluscos, crustáceos y equinodermos 

son utilizados habitualmente como bioindicadores para evaluación de ambientes 

acuáticos (Roccheri and Matranga, 2010).

Por otra parte, el Cd es un contaminante presente en las normativas legales que 

limitan la concentración de éstos en productos alimenticios.  Así,  en Europa,  la 

concentración máxima de Cd en productos de la pesca está también regulada a 

través  del  citado  Reglamento  (UE)  2023/915,  considerando  diferentes   límites 

(sobre  peso  fresco)  en  carne  según  la  especie  de  pescado.  Así,  para  caballa 

(Scomber  spp.),  atún  (Thunnus  spp.,  Katsuwonus  pelamis,  Euthynnus  spp.)  y 

bichique (Sicyopterus lagocephalus),  este límite está en 0,10 mg kg-1; para melva 

(Auxis spp.) el límite es 0,15 mg kg-1; para anchoa (Engraulis spp.), pez espada 

(Xiphias gladius) y sardina (Sardina pilchardus) 0,25 mg kg-1; y para el resto de 
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especies  es  de  0.05  mg  kg-1. En  todos  los  casos,  igualmente  se  considera  lo 

indicado  para  Hg  y  Pb  con  respecto  a  alimentos  desecados,  diluidos, 

transformados o compuestos.  

1.3.4. Influencia de las condiciones hidrodinámicas

Las condiciones ambientales que caracterizan un área marina para llevar a cabo el 

cultivo de una determinada especie en mar abierto son inalterables por la acción 

del operador del vivero, lo que no ocurre en cultivos que se realizan en tierra, en 

donde se pueden cambiar las condiciones de luz,  temperatura, velocidad de la 

corriente,  niveles  de  oxígeno,  etc.  durante  las  distintas  fases  del  proceso  de 

cultivo. Es por ello la gran importancia que tiene la selección de zonas aptas para 

el desarrollo de la acuicultura en una determinada área marina, según el tipo de 

especie que se vaya a cultivar.

A gran escala, las aguas de la Región de Murcia se enmarcan dentro del complejo 

del Mediterráneo Occidental (Figura 18). Las masas de agua que bañan la región 

marcan la zona de divergencia entre la corriente del Mar de Alborán. zona del 

Polígono  de  Cultivos  Marinos de  El  Gorguel  (PCM-EG),  y  la  corriente  Liguro-

Provenzal que bordea el Mar Catalán y Provenzal, zona del Polígono de Cultivos 

Marinos de San Pedro (PCM-SP). Esta transición de origen termohalino sufre una 

clara fluctuación estacional marcada por la mayor o menor influencia del régimen 

de vientos  de poniente o  de levante,  lo  que a  su vez  condiciona el  grado de 

influencia de las distintas corrientes y de las masas de agua que éstas transportan.

De esta manera durante la primera parte del año predomina la influencia de las 

aguas  procedentes  del  Golfo  de  León,  que  alcanzan  netamente  hasta  la  zona 

costera de Cabo de Palos, al norte de la cual la influencia de las aguas de Alborán 

es notablemente menor. No obstante, las aguas superficiales (inferiores a los 250 

metros de profundidad), como las que nos ocupan, pertenecen al dominio de las 

denominadas con el acrónimo en inglés MAW (Modified Atlantic Water), las cuales 

se ven sometidas a fenómenos de un carácter más local y a fluctuaciones ligadas a 

la  estacionalidad o  a  la  dualidad entre  invierno-primavera  y  verano-otoño.  Por 

tanto, las aguas de la Región de Murcia presentan una gran complejidad desde el 

punto de vista de la hidrodinámica, al encontrarse en un área frontera entre las 

aguas pertenecientes al  Mar de Alborán y aquellas que conforman la corriente 

Liguro-Provenzal.
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Figura 18. Esquema de circulación en el Mediterráneo Occidental para la zona de profundidad del agua 
atlántica modificada y el agua de invierno. Las flechas continuas indican corrientes que aparecen de 
forma  estable.  Los  remolinos  de  mesoescala  se  representan  con  las  flechas  discontinuas  y  las  
corrientes inducidas por el viento de invierno se representan por puntos. Fuente: Millot (1999).

Pero no solo se encuentra ubicada en una zona de divergencia entre dos corrientes 

mediterráneas,  sino  que  la  batimetría  también  presenta  dos  zonas  muy 

diferenciadas entre su vertiente norte y la sur. En dirección a la Manga del Mar 

Menor se encuentra una plataforma costera con una pequeña pendiente que se 

extiende varios kilómetros mar a adentro, mientras que la costa que se encuentra 

en  dirección  Almería  presenta  una  fuerte  pendiente,  encontrándose  un  gran 

incremento  en  la  profundidad  a  pocos  metros  de  la  costa.  La  diferencia 

morfológica entre cada una de las vertientes influye sobre la hidrodinámica y la 

ecología de la zona.

Las características hidrodinámicas de una zona, como las corrientes, las olas y los 

vientos,  interactúan  en  una  amplia  gama  de  escalas  espaciales  y  temporales 

(Villas  Bôas  et  al.,  2019).  En  este  sentido,  cabe  esperar  que  las  condiciones 

ambientales en las que se encuentran los viveros de acuicultura de la Región de 

Murcia  sobre  los  que  hemos  hecho  este  estudio,  varíen  en  función  de  su 

localización  y  entre  años,  y  que  éstas  pueden  influir  de  forma  directa  en  la 

fisiología de los peces cultivados en cada una de esas zonas, y  por ende, en su 

respuesta ante la presencia de metales, o bien sobre las características del agua 

en la que se encuentran, con fenómenos de resuspensión, dispersión y deposición 

de los metales que modificarán la exposición de los atunes a aquellos. 

En los últimos años son numerosos los estudios realizados sobre los efectos del 

cambio climático en acuicultura. Si eliminamos éstos, el interés se focaliza sobre 

los efectos de las condiciones hidrodinámicas en cuestiones como el transporte de 
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organismos (por ejemplo, larvas, Falcini et al., 2015), o los efectos de tormentas 

tropicales (Bacheler et al., 2019), por citar algunos, y pocos son los estudios que 

aportan  datos  sobre  los  efectos  directos  sobre  la  fisiología  de  los  peces  (por 

ejemplo,  sobre  estabilidad  y  en  la  eficiencia  energética,  Li  et  al.,  2019).  En 

entornos de acuicultura, los estudios realizados sobre el efecto de estas variables 

hidrodinámicas  se  centran  en  su  impacto  directo  sobre  las  estructuras  de  los 

viveros flotantes, para garantizar su estabilidad (p.j.  Cui et al., 2023), y pocos son 

los estudios que muestran la relación entre algún componente y los peces (por 

ejemplo, entre la distribución vertical  y la preferencia horizontal  de peces bajo 

diferentes condiciones de oleaje y de corrientes, Johannesen et al., 2020, 2022). 

Igualmente, la temperatura del agua es otro factor importante a nivel ambiental, y 

de  hecho  algunos  estudios  muestran  cómo  la  temperatura  afecta  a  la  tasa 

metabólica y, por tanto, al equilibrio energético, al comportamiento alimentario y 

locomotor de los peces (Volkoff et al., 2020). Hasta donde tenemos conocimiento, 

no  hay  estudios  sobre  los  efectos  de  las  condiciones  hidrodinámicas  y  de  la 

temperatura del agua sobre el atún rojo en viveros  de acuicultura. 
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2.  HIPÓTESIS Y OBJETIVOS

El  objetivo general de esta tesis doctoral fue avanzar en el conocimiento de la 

cinética tisular de los principales metales pesados de interés ambiental y sanitario 

(Hg, Cd y Pb) en una especie de gran interés económico, social y de consumo, el 

atún  rojo  del  Atlántico  (Thunnus  thynnus),  incluyendo  las  posibles  diferencias 

asociadas a las características hidrodinámicas de las zonas de ubicación de los 

viveros de acuicultura. Para este fin se han planteado los siguientes  objetivos 

específicos:

• Conocer  la  bioacumulación y  distribución tisular  del  Hg,  Cd y Pb en los 

principales  órganos  y  tejidos  de  atunes  engordados  en  viveros  de 

acuicultura (sangre, hígado, riñón, músculo, cerebro, branquia y hueso).

• Conocer  las  diferencias  en  la  acumulación  muscular  de  Hg,  Cd  y  Pb 

asociadas a las características hidrodinámicas de las zonas donde se ubican 

los viveros para el engorde de los mismos.

La  hipótesis de  partida  es  que  variables  como  el  tipo  de  tejido,  y  las 

características hidrodinámicas de la zona donde se ubican los viveros influyen en 

la concentración y distribución tisular de los metales pesados de mayor interés 

sanitario y ambiental. 
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3.  MATERIAL Y MÉTODOS 

3.1.  Ubicación de las instalaciones de acuicultura

Las instalaciones de acuicultura de las que se tomaron las muestras de los atunes 

se encuentran ubicadas en dos cuerpos de agua bien diferenciados, debido a la 

morfología submarina que incluyen dos dominios (oriental y occidental), separados 

por  el  zócalo  situado  frente  a  Cabo  de  Palos  (Figura  19).  Este  complejo  está 

compuesto por una cadena de bajos, islas e islotes que forman una barrera natural 

al giro de la corriente marina costera de componente predominante sur. La zona 

de Cabo de Palos, no solo se encuentra ubicada en una zona de divergencia entre 

dos corrientes mediterráneas, sino que la batimetría también presenta dos zonas 

muy diferenciadas entre su vertiente norte y sur (Figura 19).

Figura 19. Geomorfología de la zona de estudio. Fuente: Mapa Topobatimétrico del Sureste Español 
INSTITUTO ESPAÑOL DE OCEANOGRAFÍA. Web: www.ieo.es

En  dirección  norte  se  encuentra  una  plataforma  costera  con  una  pequeña 

pendiente  que  se  extiende  varios  kilómetros  mar  a  dentro,  mientras  que  en 

dirección  sur  la  costa  presenta  una  fuerte  pendiente,  encontrándose  un  gran 

incremento  en  la  profundidad  a  pocos  metros  de  la  costa.  Esta  diferencia 

morfológica entre cada una de las vertientes tiene una importante influencia sobre 

la hidrodinámica y la ecología de cada zona.
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3.1.1. Polígono de Cultivos Marinos de San Pedro del Pinatar

El Polígono de Cultivos Marinos de San Pedro del Pinatar (en adelante PCM-SP) 

(Latitud: 37° 49′  26,240″ N; longitud: 0° 40′  25,760″ O) (Figura 20),  dista 3,20 

millas de la costa, y está constituido por cuatro parcelas, una de las cuales estuvo 

ocupada por los atunes capturados en las campañas de 2016, 2021 y 2022 y sobre 

los que se hizo parte de este estudio. El área sobre la que están instaladas estas 

parcelas  se  caracteriza  por  la  presencia  en  sus  fondos  de  una  biocenosis  de 

detrítico costero que aparece a partir del límite inferior de la pradera de Posidonia 

oceanica, que en esta zona se sitúa entre los 26 y 31 m de profundidad. A estas 

profundidades  los  sedimentos  que  soporta  esta  comunidad  presentan  un 

importante  componente  biogénico,  y  la  cantidad de fango es  muy baja,  como 

corresponde a  una  zona  donde el  hidrodinamismo en  general  es  elevado.  Por 

tanto,  podría  ser  considerado  como  una  biocenosis  de  detrítico  costero  no 

enfangado con presencia de una rica y diversa comunidad infaunal dominada por 

moluscos y poliquetos. Hacia el norte y hacia la costa hay una zona con contenidos 

mayores en materiales finos, resultado de aportes terrígenos, catalogada como 

detrítico enfangado, con una comunidad infaunal ligeramente menos desarrollada. 

El detrítico fangoso irrumpe en el detrítico costero formando lenguas, de manera 

que en la zona de intersección se intercalan franjas de ambas comunidades.

A lo largo de todo el sector afloran alineaciones de naturaleza rocosa, que forman 

bruscos  desniveles  denominados  “barras”,  resultado  del  concrecionamiento  de 

alineaciones  arenosas  formadas  por  la  sedimentación  que  modela  la  corriente 

dominante (de norte a sur), procesos de subsidencia y por elevación del nivel del 

mar. 

Al norte de Cabo de Palos se encuentra la pradera de P. oceanica más extensa y 

amplia, junto con la de Calblanque, del litoral murciano. Posee una superficie de 

aproximadamente 5.000 Ha, sobrepasando el término de la provincia de Alicante, 

a partir del cual continúa hacia Guardamar, donde desaparece por influencia de la 

desembocadura del río Segura. El  principal factor determinante de esta amplia 

distribución en la zona es la  amplitud de la plataforma continental,  que oscila 

entre 15,5 Km en el Cabo de Palos y 31 Km en el límite provincial, y por tanto, las 

suaves pendientes (< 3%). La pradera de  P. oceanica que se extiende desde la 

Playa de Levante de Cabo Palos hasta la Playa de El Mojón no sólo se caracteriza 

por  su  excepcional  extensión,  sino  porque  su  grado  de  desarrollo  estructural 

(biomasa  y  cobertura)  es  también  muy  elevado,  y  además  su  límite  inferior 

alcanza una gran profundidad (31 m aproximadamente).
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La parcela administrativa donde se ubican los viveros  que contienen los atunes 

objeto  del  presente  estudio  se  encuentra  en  el  extremo  norte  de  la  costa 

murciana, a más de 4,5 millas de la costa, sometida a los vientos predominantes y 

provenientes del 1º y 2º cuadrante.

Figura 20. Localización del polígono de cultivos marinos de San Pedro del Pinatar y su correspondiente 
boya oceanográfica. Principales biocenosis del ámbito en el que se ubica el polígono de San Pedro. 
Cortesía de Pedro Miñano Alemán.
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3.1.2. Polígono  de  Cultivos  Marinos  de  El  Gorguel 

(Cartagena)

El Polígono de Cultivos Marinos de El Gorguel (en adelante PCM-EG) (Latitud: 37° 

33′  51,610″  N;  longitud:  0°  52′  29,030″  O) está  formado por  tres parcelas 

administrativas (Figura 21), de las cuales una estuvo ocupada por atunes a los que 

se también les tomaron muestras para el presente estudio. Esta zona del litoral se 

encuentra catalogada en el  Decreto nº7/1993 de 26 de marzo,  como “área de 

sensibilidad ecológica baja”,  debido a que sus valores naturales se encuentran 

degradados, como consecuencia del vertido de estériles mineros que se realizó 

durante décadas a la Bahía de Portmán provenientes de la actividad extractiva.

En este sector costero, el  límite inferior de pradera de  P. oceanica aparece de 

forma  muy  brusca,  en  las  zonas  donde  la  influencia  del  hidrodinamismo  es 

elevada, y los rizomas aparecen formando un pequeño escarpe o terraza. En el 

resto de zonas, el límite inferior es de tipo progresivo, indicando que, en ausencia 

de un efecto importante de factores de tipo erosivo, la luz es el principal factor que 

limita la distribución de la pradera al aumentar la profundidad.

El PCM-EG se encuentra situado casi en su totalidad sobre fondos blandos estériles 

muy contaminados,  razón  determinante  para  la  selección  de esta  localización, 

alejando así la actividad acuícola de comunidades o biocenosis de mayor valor 

ecológico. 

La pradera de P. oceanica se encuentra al este de la Bahía de Portmán, entre Cabo 

Negrete y La Playa de Calblanque, aproximadamente hasta Punta Negra, siendo 

una  de  las  praderas  más  extensas  del  litoral  murciano,  con  una  superficie 

aproximada de 2.300 Ha, representando el 20% de la superficie total de praderas 

del litoral murciano. El principal factor determinante de esta amplia distribución en 

la zona es la amplitud de su plataforma continental, alcanzándose el límite inferior 

en la zona más ancha de pradera, a 4 km de la costa, oscilando entre los 25 y los 

31  m de  profundidad. Esta  pradera  no  sólo  se  caracteriza  por  su  excepcional 

extensión, ya que además presenta un alto grado de desarrollo estructural, y su 

límite inferior alcanza la máxima profundidad registrada en el litoral murciano (31 

m aproximadamente).  Estos  datos  sugieren  la  importancia  de  esta  comunidad 

para el  funcionamiento del  ecosistema marino en la zona de estudio,  tanto en 

términos de producción primaria como en relación con el control de la dinámica 

sedimentaria  y  biogeoquímica  del  área,  así  como  de  los  recursos  biológicos 

asociados a estos ecosistemas.
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Entre Punta Escucha y el Cabo del Agua, entre las isobatas de 16-17 m y las de 6-9 

m (dependiendo de la profundidad a la que comienza el sustrato rocoso) destaca 

una  estrecha  banda  constituida  por  la  biocenosis  de  pradera  de  P.  oceanica. 

Concretamente en la zona este del tramo, al sur de Punta Escucha, se localiza el 

inicio de dicha banda, constituida por rizoma muerto de P. oceanica que progresa 

en  dirección  oeste  con  un  marcado  gradiente  con  la  aparición  de  manchas 

dispersas  de  pradera en  buen  estado,  cada  vez  más  abundantes  conforme 

continuamos  el  desplazamiento  en  dirección  hacia  el  Cabo  del  Agua,  hasta 

configurar  un manto de posidonia  con un alto  estado de conservación y  valor 

ecológico.

La parcela administrativa donde se ubican los viveros  que contienen los atunes 

objeto  del  presente  estudio  se  encuentra  a  resguardo  de  los  vientos 

predominantes, y por su cercanía a la costa (menos de 1 milla) y su proximidad a 

Cabo de Palos, está afectada por un régimen de corrientes más intenso y distinto 

al del PCM-SP.
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Figura 21. Localización del polígono de cultivos marinos de El Gorguel y su correspondiente boya oceanográfica. Principales biocenosis del ámbito en el que se ubica el polígono 
de cultivos. Cortesía de Pedro Miñano Alemán.
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3.2.  Recogida de muestras

Para los estudios descritos en los Capítulos 1 y 2  de esta tesis se emplearon 43 

ejemplares de atún rojo  Tabla 2, pescados con redes de cerco en el Mar Balear 

(Mar Mediterráneo) en mayo de 2016 y trasladados a instalaciones de cultivo en 

viveros  flotantes  en  San  Pedro  del  Pinatar,  donde  se  mantuvieron  hasta  su 

sacrificio para consumo humano (septiembre a octubre de 2016). Los ejemplares 

fueron sacrificados bajo el agua con una lupara y luego izados mediante una grúa 

al buque de maniobra. La edad se determinó a partir de su tamaño (Cort, 1991), 

considerando que la longitud de los atunes estabulados durante un periodo de 4-5 

meses  no  varía.  Las  muestras  de  distintos  tejidos  (cerebro,  músculo,  hueso, 

hígado,  riñón  y  branquia)  fueron  cuidadosamente  tomadas  (0,5–1  g)  según  el 

protocolo establecido por ICCAT a través del Programa de Investigación del Atún 

Rojo Atlántico. Las muestras de músculo se extrajeron de la región del pedúnculo 

caudal, y también se recogieron muestras de hueso de los dentículos óseos del 

arco branquial. Adicionalmente, para el estudio descrito en el Capítulo 2, se tomó 1 

ml  de  sangre  de  cada  ejemplar  en  la  línea  lateral,  que  fue  congelado 

inmediatamente a -200C hasta su procesado analítico. Las muestras de hueso se 

secaron a 400 C hasta peso constante, y los porcentajes de materia seca para cada 

muestra (individuo) fueron calculados. Las muestras de branquias se lavaron con 

agua purificada (MilliQ), ácido nítrico (2%), y nuevamente agua MilliQ, y luego se 

secaron a temperatura ambiente. Todas las muestras fueron almacenadas a -200 C 

hasta su análisis. 

Tabla  2.  Ejemplares  de  atún  rojo  utilizados  en  los  Capítulos  1  y  2  de  este  estudio.  Peso: 
media±desviación estándar (mínimo y máximo). 

Peso (Kg) Longitud furcal (cm)

Población total  (n=43) 267,5±43,6 (163-357) 224,8±13,0 (195-258)

Hembras (n=19) 238,8±38,1 (163-304) 217,8±11,7 (195-237)

Machos (n=24) 290,1±33,6 (218-357) 230,3±11,4 (206-258)

Para el estudio descrito en el Capítulo 3 se emplearon 67 ejemplares de atún rojo 

(Tabla 3), pescados con redes de cerco en el Mar Balear en los meses de junio de 

2021 y 2022 y trasladados a instalaciones de cultivo en viveros flotantes en San 

Pedro del Pinatar y en El Gorguel, donde se mantuvieron hasta su sacrificio para 

consumo  humano.  Asimismo  se  muestrearon  32  ejemplares  adultos  recién 

capturados y muertos durante las maniobras de captura en el Mar Balear en las 

mismas campañas (2021 y 2022) y por tanto, no sometidos al proceso de engorde. 

Las características biométricas de estos ejemplares quedan reflejadas en la Tabla

3.
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Tabla 3. Ejemplares de atún rojo utilizados en el Capítulo 3 de este estudio. Peso: media ± desviación 
estándar (rango). 

Año de muestreo n Meses en cultivo Peso (Kg)

Ejemplares recién capturados
2021 18 0 121±53 (45-230)

2022 14 0 169±67 (108-360)

Vivero de San Pedro del 
Pinatar

2021 20 6 271±49 (217-386)

2022 15 5 246±60 (171-365)

Vivero de El Gorguel
2021 17 6 350±61 (259-476)

2022 15 5 285±83 (114-477)

 

3.3.  Análisis de metales

3.3.1. Análisis de mercurio

El  contenido  de  mercurio  (Hg)  en  cada  tejido  (muestras  por  triplicado)  se 

determinó  utilizando  espectrometría  de  absorción  atómica  de  pirólisis  con 

amalgama de oro (AMA 254 Analizador de Mercurio Avanzado, LECO Instrumentos 

S.A., Madrid, España), según la metodología descrita por Costley et al. (2000). Con 

el fin de asegurar la calidad de los resultados obtenidos se utilizaron blancos de 

análisis y material certificado (NIST2976). La precisión del método fue de un 9%, 

calculado  a  partir  del  coeficiente  de  variación  de  los  blancos  analíticos.  La 

recuperación de los resultados respecto al material certificado fue del 110%, y el 

límite de detección analítico (LD) de 0,01 ng.

3.3.2. Análisis de cadmio, plomo y selenio

Las muestras se analizaron mediante espectrometría de emisión óptica de plasma 

acoplado inductivamente (ICP-OES, ICAP 6500 Duo, Thermo Scientific,  One Fast 

System,  ThermoFisher  Scientific,  Waltham,  Estados  Unidos).  Previamente  las 

muestras fueron digeridas en tubos de reacción especiales de teflón con 4 ml de 

ácido nítrico de grado mineral traza (69%) y 1 mL de peróxido de hidrógeno (33%) 

(Suprapure,  Merck)  a  2200 C  durante  20  minutos,  utilizando  un  sistema  de 

digestión  por  microondas  (UltraClave-Microwave  Milestone,  Sorisole,  Italia). 

Finalmente,  las  muestras  fueron  diluidas  a  10  mL  con  agua  doblemente 

desionizada. Se realizaron dos lecturas para cada muestra, por lo que los valores 

de concentración utilizados fueron la media de ambas lecturas. Para comprobar 

posibles efectos de contaminación, se analizó una muestra en blanco por cada 

once muestras. Se prepararon estándares de calibración (SCP Science, en ácido 

nítrico  al  4%)  con  concentraciones  específicas  del  elemento  y  patrones 
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intermedios. La calibración del dispositivo fue establecida por lotes, con un mínimo 

de  tres  puntos  por  cada  lote.  Cada  análisis  comenzó  con  los  estándares  de 

calibración, continuó con muestras y patrones intermedios, y finalizó con las series 

de patrones intermedios (coeficiente de variación del 10%). Dada la importancia 

que tiene el Se como elemento amortiguador del efecto del Hg, este elemento se 

incluyó en el análisis. Las longitudes de onda (nm) fueron 196.090-203.985 (Se), 

220.353 (Pb) y 214.438 (Cd). Los porcentajes de incertidumbre de los elementos 

fueron 6,43 (Se), 6,14 (Pb) y 4,56 (Cd). La recuperación para los materiales de 

referencia (Standard Material de referencia, L577b) fue de 103,93% (Se), 95,32% 

(Cd) y 96,44% (Pb). El límite de detección (LD) fue de 0,001 µg g-1. 

Para  una  mejor  interpretación  de  los  resultados,  y  para  comparar  entre  los 

diferentes tejidos, los valores de concentración de Hg y Se (Capítulo 1) obtenidos 

en hueso se transformaron a peso húmedo. Para ello se determinó el porcentaje 

de humedad de cada muestra y con ello se hizo la transformación. Por ello, todos 

los resultados se muestran en µg g-1 sobre peso húmedo (ph).

En el Capítulo 2, las concentraciones de los elementos analizados se expresan en 

µg g-1 (ph), excepto el hueso, que se muestran sobre peso seco (ps).

3.4.  Condiciones hidrodinámicas: temperatura, viento, oleaje 

y corrientes marinas 

Para la caracterización de las condiciones hidrodinámicas del entorno se utilizaron 

dos boyas oceanográficas propiedad del grupo empresarial al que pertenecen los 

dos viveros (Grupo Ricardo Fuentes e Hijos). La boya de San Pedro del Pinatar se 

fondeó a 41 metros de profundidad, en la ubicación (latitud/longitud) 37°49,4934’ 

N  /  0°  0,6618’  W,  mientras  que la  boya de El  Gorguel  se  fondeó a  50 m de 

profundidad, en la posición 37°33,6882’ N/ 0° 52,0380’ W. 

Las  boyas  (Figura  22) recopilaron  la  información  de  oleaje  (altura,  periodo  y 

dirección)  y  corrientes  marinas  (velocidad y  dirección  de  corrientes) 

correspondiente al periodo comprendido entre el 25 de junio y el 18 de noviembre, 

por ser el tiempo en el que los atunes estuvieron en los viveros, de 2021 y 2022.  

Concretamente  las  variables  registradas  fueron:  fecha  y  hora  UTC (Tiempo 

Universal  Coordinado),  temperatura  del  agua,  altura  significativa  de  ola  (HS, 

diferencia  entre  el  valle  y  la  cresta  de  ola),  altura  máxima  de  ola  (Hmax), 

velocidad o módulo y dirección de propagación de las corrientes en un perfil de 

30m de profundidad, dividido en 15 capas de 2m de espesor. 
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Figura 22. Esquema técnico de las boyas oceanográficas utilizadas para el estudio. Cortesía de Tomás 
Senabre

3.5.  Análisis de datos

Para  todos  los  datos  recogidos  se  estudió  su  normalidad  (tests  Kolmogorov-

Smirnov y Shapiro-Wilk,  según el  número de muestras)  y  su homocedasticidad 

(test de Levene), y según los resultados se presentaron los datos como media o 

mediana;  igualmente  y  según  el  caso  se  presentaron  el  error  o  la  desviación 

estándar,  mientras que el  valor mínimo y el  máximo se presentó en todos los 

casos. 

Para realizar estos análisis, las concentraciones de los elementos estudiados que 

se encontraban por debajo del límite de detección del equipo se expresaron como 

la mitad de éste (0,0005 µg g-1) (GEMS/Food-EURO, 1995).

El nivel de significación para todas las pruebas se fijó en 0,05. Todos los análisis 

estadísticos se realizaron con el programa IBM SPSS Statistics v.24.0 (IBM, New 

York, NY, USA). 

A continuación se detalla para cada capítulo los estudios estadísticos realizados.

En el Capítulo 1 se calculó el denominado  Valor del Beneficio de Salud del selenio, 

o  HBVSe (“Selenium Health  Benefit  Value”,  Ralston  et  al.,  2016)  en  todos  los 

tejidos:
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HBVSe = ([Se - Hg] / Se) × (Se + Hg)

donde Se y Hg se incluyen en concentraciones molares (µmol  kg -1)  para estos 

elementos. Un valor positivo de HBVSe se considera saludable (Ralston et al., 2016; 

Melgar et al., 2019). La escala del valor refleja de forma proporcional el déficit o 

superavit de Se asociado con la ingesta de este producto (Ralston et al., 2016). Por 

otro  lado,  el  ratio  de  concentración  de  Se/THg  se  calculó  para  cada  muestra 

individual  y  posteriormente se realizó el  promedio.  El  ratio  molar  Se:Hg no se 

presenta  como  resultado  (este  se  puede  obtener  multiplicando  la  relación  de 

concentración de Se/THg por 2,54).

Por otro lado, para cada tejido se comparó la concentración de cada elemento, el 

ratio Se:Hg y el HBVSe entre hembras y machos (t de Sudent), y se analizaron las 

diferencias entre tejidos (test  ANOVA y  pos hoc Games-Howell).  Finalmente se 

analizaron las correlaciones (test de Pearson) entre los datos biométricos, edad y 

concentración de elementos en cada tejido, y la correlación (para cada elemento) 

entre  tejidos,  considerando  en  todos  los  casos  la  población  total,  hembras  y 

machos.

En el Capítulo 2 se estudiaron las diferencias de concentración de cada uno de los 

metales, Cd y Pb, entre tejidos (test Kruskal-Wallis), así como las diferencias de 

concentración entre ambos metales para cada tejido (test U de Mann-Whitney). Se 

realizó un test de Spearman para establecer coeficientes de correlación entre (1) 

concentraciones de metales para cada tejido y datos biométricos, (2) metales en 

cada tejido, y (3) tejidos para cada metal. Estos tests se hicieron para la población 

en su totalidad y para cada sexo.

Para los datos biométricos y la edad se realizó una comparación de medias (t de 

Student), para comprobar si había diferencias estadísticamente significativas entre 

machos y hembras. Para comprobar la existencia de una posible relación entre la 

concentración de los metales y el  sexo asociada al  peso se realizó un Modelo 

Lineal Generalizado (MLG) univariante. 

En el Capítulo 3 se obtuvieron los datos la velocidad media del viento obtenida del 

conjunto de datos históricos SIMAR, procedente del modelado numérico de Puertos 

del  Estado  (https://bancodatos.puertos.es/BD/informes/INT_8.pdf);  y  los 

correspondientes a la dirección de procedencia del oleaje (en forma de rosa de 

dirección) de la base de datos de Puertos del Estado (https://www.puertos.es/es-

es). Se trata de una representación muy parecida al histograma, pero en la que las 

columnas representan las velocidades registradas, y se ordenan de manera que 

marcan  las  direcciones  establecidas  en  los  ocho  cuadrantes  de  la  rosa  de 
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corrientes (N, NE, E, SE, S, SW, W, NW), de manera que cuanto más largo son los 

ejes representados mayor es la velocidad registrada en dicha dirección.

Las comparaciones  de  las  variables  (temperatura,  oleaje  y  corrientes)  entre 

localizaciones para cada año, y entre años para cada localización se realizaron con 

el test U de Mann-Whitney. Para simplificar los resultados se realizó un Análisis de 

Componentes Principales (ACP).  Para este test se consideró una carga factorial 

umbral  de 0,32 correspondiente a una varianza promedio explicada del  56,6% 

(Peterson, 2000). Además, para evaluar la validez del método se utilizó el índice 

de Kaiser Meyer Olkin (KMO), un valor de p inferior a 0,05 (prueba de esfericidad 

de Bartlett) y el criterio de valor propio (mayor a 1).

Para facilitar la comprensión de la acumulación biológica se calculó el Índice de 
Bioacumulación Media Individual (IMBI) (Maes et al., 2005):

donde  Ci  =  concentración  de  metal  individual  del  metal  pesado  i,  Cimax  = 

concentración máxima observada de metal pesado i, y n = número de metales 

analizados. Los valores de IMBI están entre 0 y 1. 

Por otro lado se utilizó el test t-Student para estudiar las diferencias de peso entre 

grupos. Para estudiar las diferencias de concentración de cada metal e IMBI, para 

cada  grupo  entre  años,  y  para  cada  año  entre  grupos,  se  realizó  un  MGL 

univariante, tomando el peso como covariable. Para clasificar los grupos en base a 

los resultados de todas estas variables y visualizar mejor los resultados se realizó 

un Análisis Discriminante Canónico (ADC), utilizando Lambda de Wilk para probar 

la significancia de la discriminación (p<0,05) y creándose dos funciones. Para el 

estudio de correlaciones se utilizó el test de Spearman. El nivel de significación 

para todos los test fue de 0,05.
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4.  CAPÍTULO 1. Distribución del mercurio en 
los  tejidos  del  atún  rojo  (Thunnus  thynnus, 
Linnaeus, 1.758) 

4.1.  RESUMEN 

El  Hg es  un importante metal  pesado a  tener  en cuenta en los  depredadores 

marinos, mientras que el Se tiene un efecto antagónico natural sobre este metal 

en los peces. El atún rojo es un depredador pelágico situado en la cúspide de la 

cadena trófica y el contenido en Hg muscular es objeto de preocupación en temas 

de salud alimentaria. Sin embargo, la información relativa a los niveles de este 

metal  en el  resto de tejidos es escasa,  lo  cual  puede tener  importancia como 

fuente  de  subproductos.  Para  ello,  la  concentración  de  ambos  elementos  fue 

determinada en hígado, riñón, cerebro, branquias y hueso, además de en músculo. 

El riñón fue el tejido que presentó las mayores concentraciones de mercurio total 

(THg) y Se. Además, la ratio de concentración de Se/THg fue similar en todos los 

tejidos, a excepción del hueso y el músculo. El Valor de Beneficio de Salud del Se 

(HBVSe) fue positivo en cada ejemplar y en los tejidos, indicando esto que el Se 

juega un importante rol para contrarrestar al Hg en todos los tejidos.

Los datos de la concentración de THg no sólo en el músculo, sino también en otros 

tejidos  de  atún  rojo  contribuye  a  aumentar  el  conocimiento  sobre  la 

bioacumulación de este metal pesado, la salud de esta especie de túnido y los 

riesgos alimentarios que su consumo directo o a través de subproductos utilizados 

en  la  producción  de  harina  y  aceite  de  pescado  para  alimento  destinados  a 

animales de abasto, supone para el consumidor.  Por último destacar que aunque 

no se ha encontrado un patrón específico en la concentración y distribución de Se 

y THg  entre machos y hembras parece que el músculo es el tejido que menos 

contribuye en el establecimiento de diferencias entre sexos.

4.2.  RESULTADOS

Los  resultados  del  análisis  del  año  de  nacimiento  a  partir  del  tamaño  de  los 

ejemplares  indicó  que los  ejemplares  de atún rojo  analizados en este  capítulo 

nacieron entre el año 2001 y el 2006, teniendo una media de edad de 12,4 años 

(rango 10-15). Los atunes macho tenían mayor longitud y peso que las hembras 

(p<0.05), siendo la media de edad la misma en ambos grupos (p>0.05).Respecto 

a la concentración de THg y Se, todas las muestras se encontraron por encima del 

límite de detección  (LD) del analizador de Hg. 
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Las concentraciones detectadas de THg y Se en diferentes tejidos en el total de 

ejemplares  analizados (población total) se exponen en la Tabla 4.

Tabla  4 Concentración  de  mercurio  total  (THg)  y  selenio  (Se)  (µg  g -1,  peso  húmedo),  ratio  de 
concentración de Se/THg y HBV

Se 
en los diferentes tejidos de atún rojo. Datos: media ± error estándar, 

mínimo-máximo.

n = 43 THg Se Se/THg HBVSe

Cerebro
0,198±0,010
(0,084-0,350)

2,188±0,145
(0,802-4,609)

12,672±1,124
(2,759-32,018)

27,664±1,836
(9,975-58,349)

Músculo
0,737±0,040
(0,089-1,603)

0,847±0,110
(0,293-3,516)

1,35±0,274
(0,414-10,471)

8,777±1,500
(0,351-44,459)

Hígado
0,566±0,038
(0,166-1,542)

6,452±0,298
(1,390-12,801)

12,881±0,856
(5,382-28,803)

81,601±3,770
(17,543-162,049)

Riñón
4,821±0,371

(1,636-11,234)
51,776±1,884

(32,910-81,000)
13,162±1,025
(5,362-39,447)

654,663±23,811
(416,305-1022,739)

Hueso
0,283±0,013
(0,145-0,531)

1,736±0,106
(0,430-4,565)

6,422±0,379
(1,255-11,668)

21,875±1,349
(4,908-57,731)

Branquias
0,458±0,025
(0,187-1,030)

6,024±0,250
(3,194-10,567)

14,391±0,843
(5,329-30,163)

76,216±3,170
(40,345-133,805)

En términos generales, cabe destacar que la mayor concentración media fue para 

el Se en el riñón (51,776 µg g−1), y la más baja para el THg en el cerebro (0,198 µg 

g−1). La Figura 23 muestra las diferentes concentraciones obtenidas de THg y Se 

para cada tejido y por sexo. Las hembras presentaron una mayor concentración de 

THg que los machos (p < 0,05) en el cerebro, el hígado, los huesos y las branquias. 

En el caso del Se, las hembras tuvieron una mayor concentración que los machos 

en el hígado, pero menor en las branquias (p < 0,05). 

Figura 23: Concentraciones totales de Hg y Se de atún rojo por tejido y sexo. Para cada tejido, la misma 
letra minúscula muestra diferencias estadísticas entre machos y hembras. Las barras muestran el error 
estándar.
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Respecto al  total  de la población,  no se encontraron diferencias en el  ratio de 

concentración de Se/THg entre las branquias, el riñón, el hígado y el cerebro, y 

estas  fueron  más  altas  que  las  encontradas  en  hueso  y  músculo 

((branquias~riñón~hígado~cerebro)  >  hueso  >  músculo).  Al  analizar  estos 

resultados  por  sexo  se  encontraron  diferencias  estadísticamente  significativas 

entre el riñón y las branquias en los machos, y no se encontraron diferencias entre 

cerebro y hueso en las hembras. Las diferencias entre sexos se muestran en la 

Figura 24.

Figura 24: Relación de concentración Se/THg de atún rojo del Atlántico por tejido y sexo. Para 
cada  tejido,  la  misma  letra  minúscula  muestra  diferencias  estadísticas  entre  machos  y 
hembras. Las barras muestran el error estándar.

En  cuanto  al  índice  HBVSe,  en  la  población  total  se  detectaron  diferencias 

estadísticamente  significativas  entre  los  distintos  tejidos:  riñón  > 

(hígado~branquias)  >  (cerebro~hueso)  >  músculo.  La  Figura  25 muestra  las 

diferencias entre las hembras y los machos: las hembras presentaban un HBVSe 

más alto que los machos en el hígado, pero inferior para el caso de las branquias 

(p<0,05).
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Figura 25: Valor del beneficio para la salud del selenio (HBVSe) para el atún rojo del Atlántico 
por tejido y sexo. Para cada tejido, la misma letra minúscula muestra diferencias estadísticas 
significativas entre machos y hembras. Las barras muestran el error estándar.

Las  correlaciones  significativas  entre  los  datos  biométricos,  la  edad  y  los 

elementos (por tejido) se exponen en Tabla 5.

Tabla  5.  Correlaciones  estadísticamente  significativas  entre  los  datos  biométricos,  la  edad  y  las 
concentración de elementos en diferentes tejidos de atún rojo. HG= hígado, R = riñón, HS = hueso, M 
= músculo, B = branquias, C= cerebro.

Longitud furcal Peso Edad THg Se

Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀
Longitud furcal

Peso 0,827 
**

0,692 
**

0,850 
**

Edad 0,369 * 0,521 
**

THg
0,330 * 

R
0,448 

* R

-
0,326 
* HG

Se
0,319 * 

R
0,477 
* HS

0,484 
* R

-
0,399 
** HG

0,476 
* R

-
0,305 
* M

0,395 
** HG

0,531 
** R

0,594 
** R

0,531 
* R

0,537 
* B

**Correlación significativa al nivel 0,01. *Correlación significativa al nivel 0,05.

Para cada elemento, las correlaciones significativas entre tejidos se muestran en la 

Tabla 6 (THg), en la Tabla 7 (Se), y en la Figura 26 (Hg).
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Tabla 6. Correlaciones estadísticamente significativas para la concentración de mercurio total (THg) entre diferentes tejidos de atún rojo.

Cerebro Músculo Hígado Riñón Hueso Branquias

Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀

Cerebro

Músculo 0,355 * 0,459 *

Hígado 0,632 ** 0,465 * 0,571 * 0,463 ** 0,625 **

Riñón

Hueso 0,509 ** 0,518 ** 0,362 * 0,433 **

Branquias 0,532 ** 0,531 ** 0,403 ** 0,550 * 0,719 ** 0,420 
*

0,816 
**

0,403 
**

0,665 
**

0,371 
*

0,519 
**

                                  **Correlación significativa al nivel 0,01. *Correlación significativa al nivel 0,05

Tabla 7.  Correlaciones estadísticamente significativas para la concentración de selenio (Se) entre diferentes tejidos de atún rojo.

Cerebro Músculo Hígado Riñón Hueso Branquias

Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀ Total ♂ ♀
Cerebro

Musculo

Hígado

Riñón 0,522 **

Hueso 0,447 ** 0,564 * 0,556 **

Branquias

**Correlación significativa al nivel 0,01. *Correlación significativa al nivel 0,05
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Músculo
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Figura 26  Correlaciones entre tejidos para la concentración de THg en atún rojo. La línea continua 
indica un valor p < 0,01, y la línea discontinua un valor p < 0,05. El grosor de la línea representa la  
fuerza de la relación. 

4.3.  DISCUSIÓN

El  Hg es un elemento importante relacionado con el  atún rojo y,  debido a las 

implicaciones  que  su  presencia  tiene  en  la  seguridad  alimentaria,  la  literatura 

científica refleja concentraciones de este metal pesado principalmente en músculo 

(Tabla 8).  De hecho,  varios  estudios alertan sobre la  importancia de limitar  el 

consumo de este pescado, así como de la necesidad de monitorizar los niveles de 

Hg en esta especie y el  control  de la talla de los atunes (Storelli  et al.,  2002; 

Storelli y Marcotrigiano 2001; Özden et al., 2018). Sin embargo, la cinética de este 

elemento en especímenes de atún rojo del Mar Mediterráneo es escasa ya que solo 

se han descrito concentraciones de Hg en el hígado (Tabla 8).

Además,  hay  pocos  estudios  sobre  la  relación  entre  el  Se  y  el  Hg en túnidos 

(Annibaldi et al., 2019; Kaneko y Ralston, 2007; Melgar et al., 2019; Ralston et al.,  

2016; Ruelas-Inzunza et al., 2018), y según nuestro conocimiento, ninguno en la 

especie  T.  thynnus.  Por  otra  parte,  las  diferencias  entre  sexos  han  sido 

escasamente estudiadas (Annibaldi et al., 2019; Di Bella et al., 2015; Licata et al., 

2005). Por lo tanto, se hace necesario un mejor conocimiento de la distribución y 

acumulación en los tejidos de concentraciones de THg y Se en esta especie. 
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Tabla 8. Concentraciones totales de mercurio (Hg) y selenio (Se) en atún rojo procedente del Mar Mediterráneo. Datos: media ± desviación estándar, µg g -1, peso húmedo.

Localidad n Origen Peso (Kg) Tejido Hg Se Referencia

Sur-Este Malta 40 Vivero 238±93 Músculo 0,61±0,20 1.07±0.86
Di Bella et al. 2015

Cerdeña (Italia) 33 Silvestre 45±26 Músculo 1,68±0,58 0.64±0.31

Mar Jónico (Grecia) 20 Vivero
80-540

(254,9±96,7) Músculo
0,57±0,21
(0,28-1,28) na Sandheinrich et al. 2011

Mar Adriático

29

Vivero 100-300

Músculo 0,899
(0,490-1,809)

na
Sarangi et al, 2018

15 Hígado 1,165
(0,324-3,248)

na

Estrecho de Mesina (Italia) 14 Silvestre 50-190

Músculo 3,03±0,55
(2,45-4,21)

na

Storelli et al, 2005

Hígado 1,88±0,54
(1,32-3,02)

na

Mar Jónico 
73

(pools, 
n = 7)

Silvestre
2.85-4,36

(3,613±0,471)

Músculo 0,20±0,07
(0,13-0,35)

na

Ralston et al, 2016

Hígado 0,39±0,10
(0,27-0,60)

na

Mar Mediterráneo (España) 3 Silvestre 0,74-1,085

Músculo 0,207±0,087
(0,144-0,306)

na

Khan et al, 2017

Hígado 0,276±0,005
(0,270-0,280)

na

Mar Mediterráneo (Italia) 23 Silvestre 130-290 Músculo 0,446
(0,246-0,714)

0.607
(0.270-1.207)

Berntssen et al, 2004

Mar Tirreno 169 Silvestre 39,5±43,8
(0,33-158)

Músculo 1,02±0,99
(0,07-4,26)

na Storelli et al, 2002

Mar Jónico 161
(14 pools)

Silvestre 36,1±23,53
(5,3-83)

Músculo 1,18±0,85
(0,16-2,59)

na Özden et al, 2018

Mar Egeo (Turquía)
6

Vivero
91,5±2,59 Músculo 0,454 ± 0,048 na

Kaneko et al, 2007
43 235,60 ± 75,53 Músculo 0,490 ± 0,064 na

Mar Tirreno 20 Vivero 56,4±34,0
(13-161)

Músculo 0,61
(0,07-1,76)

na Jaffar et al, 1988

Mar Mediterráneo (Italia) 23 Vivero 135,7±45,8
(46,5-258,8)

Músculo 0,660±0,585
(0,140-2,211)

na Koffi et al, 2014
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4.3.1. Riñón

El riñón fue el tejido que presentó mayores concentraciones de Se y THg (Tabla 4), 

detectándose  una  alta  variabilidad  de  ambos  elementos  entre  los  diferentes 

especímenes. Este es un buen tejido perfusor, por lo que la concentración renal de 

Hg en los peces suele ser alta (Bertssen et al., 2004; Sandheinrich et al., 2011). 

Sin embargo, el riñón no suele ser analizado en las especies de túnidos, y solo hay 

un trabajo con este dato realizado con ejemplares de atún rojo procedentes del 

Mar Arábigo (Jaffar y Ashraf 1988), siendo los valores mucho más bajos que los 

encontrados  en  nuestro  estudio  (0,187  vs.  4,821  µgg−1)  y  similares  a  los 

detectados  en  otras  especies  de  peces  marinos  procedentes  de  aguas  no 

contaminadas (Martin y Knauer 1973).

En otras especies de túnidos, las concentraciones renales de Hg fueron también 

más bajas que las encontradas en T. thynnus en el presente estudio: 0,216 µg g−1 

(Katsuwonus pelamis), 0,260 µg g−1 (Thunnus albacares) y 0,201  µg g−1 (Thunnus 

obesus) (Koffi  et al.,  2014); incluso en el riñón de  T. albacares y  K. pelamis la 

concentración  media  fue  de  0,39  a  0,45  y  0,20  µg  g−1,  respectivamente 

(Kojadinovic et al., 2007).  En algunos estudios, se expone que la concentración 

renal de Hg es mayor que la del músculo, el hígado y el cerebro, en el mismo 

orden de magnitud (por ejemplo, Burger et al., 2013 con respecto a  Pomatomus 

saltratix),  pero  en  el  caso  del  riñón  de  T.  thynnus (presente  estudio)  se  han 

obtenido  resultados  hasta  25  veces  superiores  a  los  descritos  por  los  autores 

citados para el Hg. En este sentido, algunos factores tales como la alimentación, la 

unión Hg–proteína y la contaminación del mar podrían explicar estos resultados. 

En cuanto a la alimentación, el atún de vivero se alimenta de forma intensiva con 

pescados como la sardina, alacha, jurel, arenque del Atlántico  o caballa, entre 

otros, y se sabe que el MeHg se bioacumula en los organismos acuáticos. Según 

Raihan et al. (2020), el riñón tenía la concentración más alta de MeHg, seguido por 

el  hígado  y  las  branquias,  en  el  halibut  de  Japón  (Paralichthys  olivaceus) 

alimentado con Hg orgánico, mientras que en los ejemplares alimentados con una 

dieta con Hg inorgánico la mayor concentración se detectó en el hígado. 

Por  otro  lado,  un  aumento  en  la  exposición  al  MeHg  podría  acelerar  la 

desmetilación en el hígado (Cizdziel et al., 2003), uniéndose e inmovilizando a la 

metalotioneína y otras proteínas que contienen grupos sulfhidrilo (Ajsuvakova et 

al., 2020; Hogstrand y Haux 1990). La capacidad del hígado para metabolizar o 

eliminar Hg puede determinar las concentraciones en otros tejidos de los peces 

(Bradley et al., 2017), y el Hg en forma inorgánica puede eliminarse a través de los 

riñones (Smith et al., 1994; Smith et al., 1996). Se ha estudiado la presencia de la 
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metalotioneína en el riñón de peces inducida por Hg (Miero et al., 2011) y varios 

estudios  mostraron  que  el  Hg  se  desplaza  de  las  proteínas  tiol  de  bajo  peso 

molecular, con las que tienen una mayor afinidad, cuando aumenta la dosis y el 

tiempo  (Spiller 2017), por lo que el blanco objetivo del Hg es el Se y no el azufre 

(S). 

En nuestro estudio hubo una alta concentración de Se en riñón (51,776 ± 1,884 µg 

g−1). En otras especies de depredadores (Merluccius productus y  M. merluccius), 

algunos autores han descrito al riñón como el tejido con mayores niveles de Se, 

aunque las concentraciones de este elemento fueron entre 11 y 16 veces más 

bajas que las encontrados en atún rojo en el presente estudio. Nuestros resultados 

indican  la  existencia  de  una  relación  entre  moderada  y  alta  entre  ambos 

elementos en este tejido (r = 0,531, p < 0,01), mientras que esta relación fue 

menor en el hígado (r = 0,395, p < 0,01). Así mismo, se detectó una relación de 

moderada  a  baja  entre  la  concentración  renal  de  THg  y  Se  y  la  longitud  del 

espécimen (Tabla 5).

Por último, cabe destacar que el riñón presentó la mayor relación molar Se-Hg (en 

forma de HBVSe), seguido por el hígado (Tabla 4).  La alta concentración renal de 

Hg detectada en nuestro estudio podría ser el resultado de las dietas intensivas 

del atún de vivero, a una capacidad insuficiente del hígado para almacenar altos 

concentraciones de este metal, así como a una eficaz protección renal a base de 

Se. 

4.3.2. Branquias

Los resultados del presente estudio sugieren que la concentración de Hg en las 

branquias del atún podría estar relacionada con la presencia de este metal en el 

Mar Mediterráneo, ya que la población de peces estudiada fue capturada en esta 

zona, y se alimentó en viveros en estas aguas durante 4-5 meses. Según Storelli et 

al. (2005), los factores abióticos pueden afectar a la acumulación de metales en 

los  peces,  y  en  general  se  cree  que  el  Mar  Mediterráneo  contiene  altas 

concentraciones  de  Hg  repartidas  por  toda  su  cuenca,  con  altos  niveles  en 

organismos pelágicos y bentónicos (Renzi et al., 2014; Srebocan et al., 2007). A 

pesar de que algunos autores describieron una alta concentración de Hg en las 

branquias de peces después de la exposición al agua (Monteiro et al., 1829), otros 

autores (Xu et al., 2018) reportaron bajas concentraciones de este metal pesado 

en este tejido, lo que indica que la absorción de Hg en los órganos de los peces no 

se produce principalmente a través del agua.
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En  nuestro  estudio,  los  ejemplares  de  atún  rojo  analizados  presentaban  una 

concentración de THg similar en las branquias y en el hígado. Además, se observó 

una correlación significativa entre la concentración en las branquias y en el riñón 

(Tabla 6,  Figura 26), lo que sugiere la posibilidad de que el Hg se transporte a 

través del cuerpo, al menos en esta área (ya que el riñón solo mostró correlación 

con las branquias). Además, la concentración de THg detectada en las branquias 

de T. thynnus en el presente estudio fue similar a las encontradas por Koffi et al. 

(Koffi et al., 2014) en T. albacares, T. obesus y K. Pelamis (0,440, 0,475 y 0,474 µg 

g−  1,  respectivamente) del Océano Atlántico. Cabe destacar que en el  presente 

estudio las branquias fueron el tejido con mayor concentración de Hg y que se 

detectaron relaciones significativas entre la concentración en las branquias y en 

los restantes tejidos (Tabla 6, Figura 26).

Finalmente, la concentración de Se en branquias fue alta, siete veces superior a la 

encontrada  en  la  especie  depredadora  M.  productus (Acosta-Lazárraga  et  al., 

2020) y, con una proporción de Se/THg similar a la encontrada en el riñón (14:1 vs. 

13:1), aunque menor índice HBVSe (Tabla 4), por lo que podríamos considerar a 

este tejido como un depósito temporal de Hg.

4.3.3. Músculo

Debido a las implicaciones en salud pública, el músculo es un tejido en el que se 

analiza habitualmente la concentración de Hg en el  atún rojo del Mediterráneo 

(Tabla 8), y es considerado como uno de los principales tejidos de acumulación de 

este metal pesado. En este sentido, algunos autores presentan en sus trabajos que 

este tejido tiene una eliminación insignificante de Hg y una captación eficiente de 

otros tejidos (Xu et al., 2018). De hecho, en el presente estudio se observó una 

correlación positiva entre la concentración de Hg en el músculo y su concentración 

en  el  resto  de  tejidos,  a  excepción  del  riñón  (Tabla  6,  Figura  26).  Estas 

concentraciones de Hg en el músculo de atún rojo son similares a las observadas 

en túnidos de vivero procedentes de varias zonas mediterráneas, e inferiores a las 

detectadas en túnidos silvestres (Tabla 8).

Las  concentraciones  de  Hg  detectadas  en  músculo  en  el  presente  estudio  no 

mostraban correlación significativa con las medidas biométricas (Tabla 5). Varios 

autores han encontrado una correlación positiva entre la concentración muscular 

de Hg y el peso y/o longitud (Annibaldi et al., 2019; Milatou et al., 2015; Renzi et 

al., 2014; Storelli et al., 2002; Storelli y Marcotrigiano 2001), pero curiosamente en 

estos estudios los ejemplares eran silvestres o de vivero con bajo peso (excepto 

los estudiados por Milatou et al., 2015). En túnidos de mayor peso algunos autores 

han  descrito  la  ausencia  de  dicha  correlación  positiva  en  atunes  de  vivero 
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(Annibaldi et al., 2019) o una relación negativa en túnidos silvestres  (Licata et al., 

2005). Algunos autores han encontrado una fuerte relación entre la concentración 

muscular  de Hg y el  peso en atunes con un peso superior  a 40 kg (Storelli  y 

Marcotrigiano  2001; Storelli  et  al.,  2002).  Nuestros  resultados  están  en 

consonancia  con  los  descritos  por  Nakao  et  al.  (2007),  quien  indicó  que  la 

concentración  de  THg  en  T.  orientalis nacido  y  criado  en  cautividad  no  se 

corresponde  con  su  peso  corporal,  siendo  bastante  diferentes  a  las 

concentraciones  detectadas  en  el  atún  silvestre.  Esto  estaría  asociado  con  el 

rápido crecimiento de los ejemplares pues la masa del tejido aumenta más rápido 

que la entrada de contaminantes (Burger et al., 2007).

En nuestro estudio, cinco ejemplares presentaron una concentración de THg por 

encima de 1,0 µg g −1 (1,032, 1,055, 1,083, 1,277 y 1,603 µg g −1). Es importante 

resaltar que la concentración de Se en los peces puede compensar el riesgo de 

exposición al Hg para el consumidor (Ralston et al., 2019; Wang y Wang 2017), por 

lo que se considera un elemento de gran importancia en términos de seguridad 

alimentaria. En el presente estudio la concentración de Se muscular fue menor que 

la  encontrada en atunes de vivero procedentes  del  Mediterráneo con un peso 

similar (Annibaldi et al., 2019), y superior al observado por Di Bella et al. (2015) en 

T.  thynnus silvestre  (Tabla  8).  Además,  esos  resultados  fueron  similares  o 

inferiores que los  observados en otras especies de túnidos  (Burger  y  Gochfeld 

2005; Burger y Gochfeld 2013; Kaneko y Ralston 2007; Ruelas-Inzunza et al., 2018; 

Yamashita et al., 2011; Yamashita et al., 2013). De hecho, el músculo fue el tejido 

con la menor concentración de Se, por lo que la distribución observada en nuestro 

estudio coincidió con lo observado previamente por Acosta-Lizárraga et al. (2020) 

en otras especies de depredadores. Tal y como se ha mencionado anteriormente, 

un concepto importante a considerar es la relación Se/Hg, por la capacidad del Se 

para disminuir o eliminar los efectos tóxicos del Hg (Bjørklund et al., 2017; Ralston 

2018; Ralston y Raymond 2018; Spiller 2017). Así, algunos trabajos han mostrado 

una buena proporción entre ambos elementos en el atún (Kaneko y Ralston 2007; 

Ordiano-Flores et al., 2012; Ralston et al., 2016). En este sentido, el músculo fue el 

tejido con menor relación de concentración de Se/THg (1.4/1), pero el HBVSe fue, 

para cada ejemplar, positivo (8,777 ± 1,500, 0,351-44,459), similar a lo observado 

tanto  en  la  misma especie  de  túnidos  como en  otras  (Annibaldi  et  al.,  2019; 

Kaneko y Ralston 2007; Melgar et al., 2019; Ralston et al., 2016; Ruelas-Inzunza et 

al., 2018), o incluso mayores que los encontrados en pequeñas especies pelágicas. 

Este  resultado  pone  de  manifiesto  la  seguridad  para  el  consumidor  de  los 

ejemplares analizados.
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4.3.4. Hígado

La concentración de Hg en hígado presentó valores intermedios a los observados 

en  estudios  previos  realizados  con  atunes  procedentes  del  Mar  Mediterráneo 

(Tabla  8).  Teniendo  en  cuenta  el  peso  de  los  atunes  analizados,  nuestros 

resultados deberían ser similares a los descritos por Licata et al. (2005) y Srebocan 

et al. (2007). No obstante, hay que tener en cuenta que en nuestro estudio se 

detectó  una  correlación  negativa  entre  el  peso  de  los  ejemplares  y  la 

concentración de THg en el hígado (r= -0,326, p < 0,05), por lo que podríamos 

deducir que la masa hepática también aumenta más rápido que la entrada de Hg. 

Sin  embargo,  las  concentraciones  hepáticas  de  THg  fueron  más  altas  que  las 

observadas en  T.  thynnus por  Jaffar  y  Ashraf  (Jaffar  y  Ashraf  1988)  en el  Mar 

Arábigo y en otras especies de túnidos (T. albacares, T. obesus y  K. pelamis) en 

otras zonas marinas (Océano Atlántico, Pacífico e Índico).

La  concentración  total  de  Hg  en  el  hígado  y  en  las  branquias  mostró  una 

correlación  sólida  (r  =  0,719,  p  <  0,01),  y  no  se  encontraron  diferencias 

estadísticamente  significativas entre ambos tejidos, lo que sugiere que los niveles 

de Hg en la cuenca mediterránea y un transporte directo entre las branquias y el 

hígado podrían explicar estos datos.

Al igual que la concentración de THg, la de Se en el hígado también mostró una 

correlación negativa con el peso del atún (r = -0,399, p < 0,01); se observó una 

relación  positiva  (p  <  0.01)  entre  Se  y  THg  en  hígado,  y  no  se  encontraron 

diferencias estadísticas en la concentración de Se entre hígado y branquias. Por lo 

tanto,  parece  que  existe  un  patrón  de  funcionamiento  similar  entre  ambos 

elementos  y  tejidos.  En  este  sentido,  Tallandini  et  al.  (1996)  encontraron 

características cinéticas similares entre ambos tejidos para el Se. Sin embargo, no 

se encontró relación entre la concentración de Se en hígado y en branquias, lo que 

sugiere la existencia de un transporte de Se desde el hígado hasta otros tejidos de 

los peces. Por otro lado, las concentraciones de Se en el hígado fueron más bajas 

que las descritas en  T. albacares y  K. pelamis (Kojadinovic et al., 2007; Ruelas-

Inzunza et al.,  2018), coincidiendo con lo observado por otros autores en otras 

especies depredadoras, siendo el segundo tejido con la concentración más alta 

(Acosta-Lizárraga et al., 2020).

La UE, segundo mayor comerciante mundial de productos pesqueros y acuícolas 

después de China (Anonymous 2020),  promueve el  uso de subproductos de la 

pesca  y  la  acuicultura.  En  el  presente  estudio,  la  concentración  de THg en el 

hígado fue superior a 0,1 µg g −1 en todas las muestras, por lo que en teoría, y de 

acuerdo con el  Reglamento (UE) 2019/1869 de la Comisión, estos datos deben 
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tenerse  en  cuenta  si  el  hígado  se  utiliza  como  fuente  de  subproductos.  Sin 

embargo, y al igual que ocurre con otros tejidos, la relación de concentración de 

Se/THg en el hígado fue mayor de 10, y el índice HBVSe también fue alto (Tabla 4), 

con un mínimo de 17,543. Sería muy interesante que se tuviesen en cuenta estos 

datos  en  la  normativa  relativa  a  las  sustancias  destinadas  a  la  alimentación 

animal.

4.3.5. Cerebro

El  cerebro  mostró  la  concentración  más  baja  de  THg  (Tabla  4).  El  Hg  es 

neurotóxico, su toxicidad es ampliamente conocida (Yang et al., 2020), y se ha 

estudiado su riesgo en humanos (EFSA, 2015). De hecho, se han publicado muchos 

estudios  realizados  en  personas,  en  los  que  se  incluye  la  relación  de  Hg  con 

enfermedades  cardiovasculares,  efectos  en  el  tracto  gastrointestinal,  riñones, 

hígado, piel, genotoxicidad y cáncer (Risher, 2003), trastornos del espectro autista 

y enfermedad de Alzheimer (Kern et al., 2016, Siblerud et al., 2019). Sin embargo, 

la información sobre sus efectos en el sistema nervioso de los peces así como su 

mecanismo de acción en teleósteos aún es limitada (Morcillo  et  al.,  2017).  De 

hecho, existen pocos estudios sobre la concentración de Hg en el cerebro de atún, 

y hasta donde sabemos, ninguno en T. thynnus. 

Según varios autores, el Hg cruza la barrera hematoencefálica, llega al cerebro de 

los peces y produce toxicidad (Farina et al., 2013; Miero et al., 2017;  Pereira et al.,  

2016). En otras especies de túnidos (T. obesus, T. albacares y K. pelamis), Koffi et 

al. (2014) encontraron concentraciones de Hg muy similares a las detectadas en el 

presente estudio en atún rojo (0,162 a 0,186  vs. 0,198 µg g−1), mientras que la 

concentración de este metal pesado en otras especies de peces varía entre 0,02 

(Trichiurus lepturus, Cardoso et al., 2009) y 1,33 µg g−1 (Carcharhinus limbatus, 

Núñez-Nogueira, 2005). 

Según Burger  et  al.  (2013),  la  relación molar  Se/Hg es  importante en algunos 

tejidos  como  el  riñón,  el  hígado  o  el  cerebro.  En  el  presente  estudio,  no  se 

encontraron diferencias estadísticamente significativas en la relación Se/THg entre 

estos tejidos ni  en las branquias, siendo esta relación superior (p < 0.05) a la 

encontrada  en  el  hueso  y  el  músculo  (Tabla  4).  Por  ello,  coincidimos  con  los 

mencionados autores en el posible papel protector del Se frente a los niveles de 

Hg en tejidos importantes como el cerebro. Por otro lado, se ha encontrado una 

correlación positiva y significativa entre la concentración de THg en el cerebro y en 

el resto de tejidos (a excepción del riñón) (Tabla 6, Figura 26). El hecho de que el 

MeHg pueda ser desmetilado en el cerebro, y que el hígado y branquias también 

participen en este proceso, mientras que los músculos almacenen MeHg (Allen et 
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al.,  2002;  Vahter  et  al.,  1995;  Wang  et  al.,  2017)  podría  explicar  las  altas 

correlaciones encontradas (Tabla 6).

4.3.6. Hueso

El hueso se considera el tejido principal de la bioacumulación de metales como Cu, 

Zn o Fe, principalmente por la hidroxiapatita. Hasta donde sabemos, no hay datos 

sobre la concentración de Hg en el hueso de T. thynnus. Por ello, los resultados del 

presente  estudio  se  compararon  con  los  descritos  en  la  espina  dorsal  de 

ejemplares  de  la  misma  especie  (Ugarte  et  al.,  2012),  siendo  superior  la 

concentración de THg en el hueso de atún rojo (0,283 frente a 0,11 µg g−1). En 

otras  especies  de  peces,  las  concentraciones  de  Hg  descritas  en  hueso  son 

inferiores (media inferior de 0,012 µg g−1, Shalini et al., 2021), o similares (medias 

de 0,18 a 0,33 µg g−1, Perugini et al., 2014) a las encontradas en atún rojo en 

nuestro estudio.   Las concentraciones de Hg y Se no se correlacionaron en el 

hueso de atún rojo, pero la concentración de THg en este tejido mostró correlación 

con la concentración hallada en el resto de tejidos,  a excepción del riñón, siendo 

alta esta correlación con las concentraciones en el cerebro (r = 0,509, p < 0,01).

Por  tanto,  a  priori,  se  podría  pensar  que  se  trata  de  un  tejido  útil  para  la 

bioacumulación, pero la baja concentración de THg parece indicar que este es un 

lugar temporal para la acumulación antes de la eliminación por branquias o riñón. 

De hecho, las branquias han sido descritas como la ruta más importante en la 

eliminación de Hg en peces marinos (Wang y Wang 2015), y el riñón fue el tejido 

con  mayor  concentración  de  THg  en  atún  rojo.  En  lo  que  respecta  a  la 

concentración de Se, no se vió diferencias entre las detectadas en el hueso y en el 

cerebro ni  tampoco en el  índice HBVSe,  pero la relación Se/THg se situó en un 

punto intermedio respecto a las encontradas en las branquias,  riñón,  hígado y 

cerebro. Por lo tanto, estudios adicionales podrían ayudar a esclarecer la relación 

entre ambos tejidos. 

4.3.7. Mercurio y selenio por sexos

Pocos  estudios  han  abordado  las  diferencias  en  la  bioacumulación  de  metales 

pesados en función del  sexo en  atún rojo.  Algunos autores no han encontrado 

diferencias  en  las  concentraciones  musculares  y  hepáticas  de  Hg  y  Se  entre 

hembras y machos (Annibaldi et al., 2019; Licata et al., 2005), mientras que otros 

autores encontraron diferencias en la concentración de Se (Di Bella et al., 2015). 

En  este  sentido,  es  interesante  mencionar  que  una  revisión  reciente  de  ocho 

estudios con varias especies de peces mostró que los machos presentaban una 

mayor  concentración  de  Hg  en  el  músculo  que  las  hembras,  mientras  que  la 
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situación opuesta fue encontrada en otros siete estudios, concluyendo que el sexo 

no es el principal impulsor de bioacumulación de Hg (Bastos et al., 2016). Por otro 

lado,  en  T.  thynnus no  se observó un patrón específico  en la  concentración y 

distribución de Se y THg entre machos y hembras, a pesar de que la concentración 

de THg en el  hígado estaba correlacionada con cerebro y branquias en ambos 

grupos (Tabla 4), y las concentraciones de Se y THg solo estaban correlacionadas 

en  el  riñón,  tanto  en  machos  como  en  hembras.  Además,  se  encontraron 

diferencias estadísticas entre la concentración de THg de machos y hembras en 

hígado,  cerebro,   branquias  y  hueso  (Figura  23),  así  como  diferencias 

estadísticamente  significativas  entre  la  concentración  de  Se  en  hígado  y  en 

branquias  (Figura 23). Estos resultados concuerdan con lo descrito por Madenjian 

et al. (2021), quienes indicaron que en los peces teleósteos los machos eliminan 

Hg más rápido que las hembras. Finalmente, parece que el músculo es el tejido 

que menos contribuye a establecer diferencias entre sexos.

4.4.  Conclusión 

Los resultados presentados en este capítulo muestran un papel importante del Se 

para contrarrestar la presencia del Hg en todos los tejidos analizados, con valores 

similares en cerebro, hígado, riñón y branquias. Los datos de la concentración de 

THg no sólo en el músculo, sino también en otros tejidos contribuye a aumentar el 

conocimiento  sobre  la  bioacumulación  de este  metal  pesado,  la  salud  de esta 

especie de túnido y los riesgos alimentarios que su consumo directo o a través de 

subproductos  utilizados  en  la  producción  de  harina  y  aceite  de  pescado  para 

alimento destinados a animales de abasto, así como en la industria farmacéutica, 

supone para el consumidor.  Por último destacar que aunque no se ha encontrado 

un patrón específico en la concentración y distribución de Se y THg  entre machos 

y  hembras,  parece  que  el  músculo  es  el  tejido  que  menos  contribuye  en  el 

establecimiento de diferencias entre sexos.

Se puede decir que la distribución diferencial de Hg y Se en los tejidos del atún 

rojo ilustra la complejidad de los mecanismos de bioacumulación y detoxificación 

en  organismos  marinos.  Estos  hallazgos  subrayan  la  importancia  de  continuar 

explorando las variaciones inter e intraespecíficas en la acumulación de metales 

pesados, lo que podría revelar nuevas formas de entender la respuesta biológica a 

la contaminación ambiental. Asimismo, el estudio de las diferencias entre sexos en 

la  acumulación  de  estos  metales  ofrece  un  campo  prometedor  para  futuras 

investigaciones que podrían ajustar las recomendaciones de consumo y gestionar 

de manera más efectiva los riesgos para la salud humana y la sostenibilidad de las 

especies marinas. 
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5.  CAPÍTULO 2. Plomo y cadmio en sangre y 
tejidos  de  atún  rojo  del  Atlántico  (Thunnus 
thynnus, Linnaeus, 1.758)

5.1.  Resumen

En el presente capítulo hemos analizado la presencia de cadmio (Cd) y plomo (Pb) 

en sangre y en seis tejidos (hígado, riñón, músculo, cerebro, branquia y hueso) de 

atún rojo, con el objetivo de proporcionar información relativa a la distribución, 

acumulación y relaciones posibles (entre metales, entre tejidos y con la biometría), 

así como las diferencias de bioacumulación según el sexo. 

En la  población total  estudiada,  el  rango de concentración del  Cd osciló  entre 

inferior al límite de detección (hueso) hasta 8,512 µg g-1 (hígado), y para el Pb 

desde inferior al límite de detección (hueso y branquias) hasta 0,063 µg g -1 (riñón). 

La  concentración  media  en  los  músculos  (0,008 y  0,029 μg g-1 para  Cd y  Pb, 

respectivamente)  fue  10  veces  inferior  al  máximo  permitido  para  consumo 

humano. Se demostró que el sexo es una variable importante que afecta a las 

concentraciones de Cd tanto en el  hígado como en los  riñones,  por  lo  que se 

recomienda encarecidamente tener en cuenta el sexo al interpretar los resultados. 

También se destaca la importancia de la acumulación de Cd y Pb en subproductos 

pesqueros,  cada  vez  mejor  considerados  y  más  empleados  en  los  circuitos 

comerciales.

5.2.  Resultados

5.2.1. Edad, sexo y datos biométricos

En este capítulo se emplearon los mismos ejemplares utilizados para el capítulo I. 

El peso, longitud y sexo aparecen descritos en la Tabla 2. Los atunes macho tenían 

mayor longitud y peso que las hembras (p<0,05),  siendo la media de edad la 

misma en ambos grupos 12,4 años (rango 10-15)(p>0.05).

5.2.2. Concentraciones de cadmio y plomo 

El Cd fue detectado en todas las muestras estudiadas, excepto en la sangre (97,7 

%), el cerebro (97,7 %), el músculo (95,3 %) y el hueso (30,2 %).  En el caso del Pb 

fueron las muestras de cerebro, hígado y riñón las que estuvieron por encima del 

límite de detección en el 100% de los casos, y en el 95,3% de los casos para el 

músculo, el 86,0% para sangre, el 11,6% para hueso y el 2,3% para branquias.
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Las concentraciones detectadas de metales tanto en la población completa como 

según el sexo de los ejemplares en sangre y en los tejidos analizados se muestran 

en la Tabla 9. La mayor concentración detectada fue la de Cd en el hígado. 

Tabla  9.  Concentración media (mínimo-máximo) de Cd y Pb (mg kg−1 peso fresco) en atún rojo en 
sangre y tejidos (hígado, riñón, branquias, hueso, cerebro y músculo). 

Sangre Cerebro Músculo Hígado Riñón Hueso Branquias

Cd

Total

0,011

(nd-0,201)

0,026

(nd-0,972)

0,008

(nd-0,024)

8,512

(0,109-2,044)

0,385

(0,220-2,062)

<DL

(nd-0,074)

0,191

(0,009-
3,891)

♀
0,011

(nd-0,139)

0,031

(0,007-0,972)

0,010

(nd-0,024)

11,753

(3,401-32,044)

0,431

(0,265-2,062)

<DL

(nd-0,074)

0,160

(0,034-
3,891)

♂
0,011 

(0,005-0,201)

0,019

(nd-0,050)

0,007

(0,003-0,024)

6,782

(0,109-15,746)

0,354

(0,220-0,938)

<DL

(nd-0,038)

0,217

(0,009-
0,906)

Pb

Total

0,011

(nd-0,385)

0,037

(0,010-1,911)

0,029

(nd-1,174)

0,057

(0,008-0,316)

0,063

(0,022-0,229)

<DL

(nd-36,908)

<DL

(nd-0,013)

♀ 0,005 

(nd-0,101)

0,030 

(0,013-1,911)

0,032 

(nd-0,144)

0,061 

(0,028-0,233)

0,053 

(0,022-0,099)

<DL 

(nd-0,194)

<DL 

(nd)

♂
0,015 

(0,001-0,385)

0,039

(0,010-1,264)

0,027

(nd-1,174)

0,053

(0,008-0,316)

0,066

(0,022-0,229)

<DL

(nd-36,908)

<DL

(nd-0,013)

En las figuras  27 y  28 se muestran los subconjuntos homogéneos basados en la 

concentración de cada uno de los metales pesados analizados en este capítulo.

Figura 27. Subconjuntos homogéneos basados en la acumulación de Cd. La bioacumulación del metal 
es de mayor a menor de izquierda a derecha.
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Figura 28. Subconjuntos homogéneos basados en la acumulación de Pb. La bioacumulación del metal 
es de mayor a menor de izquierda a derecha 

En la población completa, la concentración de Pb fue superior a la de Cd (p<0,05) 

en cerebro y músculo (p<0,05), mientras que la concentración de Cd fue superior 

a  la  de  Pb  (p<0,05)  en  hígado,  riñón  y  branquia.  Cuando  se  analizaron  las 

concentraciones en función del sexo se observó que este patrón se repetía en 

machos,  mientras  que  en  hembras  no  había  diferencias  estadísticamente 

significativas en el cerebro, siendo marginalmente significativa en el caso de la 

sangre (mayor concentración de Cd).

5.2.3 Análisis de correlaciones

Respecto  a  las  correlaciones,  se  encontró  una  correlación  negativa  entre  la 

concentración de Cd en hígado y el peso de los atunes cuando se analizaba la 

población completa (Tabla 10), una correlación positiva entre la concentración de 

Cd en sangre con el peso y la longitud de los atunes en hembras, así como una 

correlación entre la  concentración de Pb en el  músculo y la  longitud furcal  en 

machos (Tabla 11).
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Tabla 10. Correlaciones estadísticamente significativas entre la concentración de Cd en tejidos y datos biométricos en la población total y por sexo. Los números después de la 
barra indican el número de muestras con las que se ha realizado el ensayo (Spearman).

  Longitud furcal Sangre Cerebro Músculo Hígado Riñón Hueso Branquias

Peso

Hembras 0,854**/19 0,588*/18 -0,201/19 0,232/17 -0,121/19 -0,126/19 0,393/7 0,093/19

Machos 0,645**/24 -0,057/24 0,239/23 0,133/24 -0,168/24 0,150/24 0,371/6 -0,057/24

Pob.total 0,795**/43 0,171/42 -0,231/42 0,066/41 -0,342*/43 -0,155/43 0,000/13 -0,052/43

Longitud

Furcal

Hembras 0,639**/18 0,049/19 0,083/17 0,097/19 0,015/19 0,286/7 0,066/19

Machos -0,090/24 0,129/23 -0,106/24 -0,042/24 -0,092/24 -0,145/6 0,130/24

Pob.total 0,210/42 -0,140/42 -0,091/41 -0,151/43 -0,185/43 -0,127/13 0,030/43

Sangre

Hembras 0,236/18 0,391/16 0,356/18 0,395/18 0,286/7 0,476*/18

Machos -0,047/23 0,445*/24 0,097/24 0,455*/24 0,943**/6 0,326/24

Pob.total 0,110/41 0,453**/40 0,239/42 0,381*/42 0,544/13 0,380*/42

Cerebro

Hembras 0,167/17 0,711**/19 0,637**/19 0,357/7 0,454/19

Machos 0,326/23 0,345/23 0,142/23 0,886*/6 0,169/23

Pob.total 0,292/40 0,599**/42 0,484**/42 0,555*/13 0,290/42

Músculo

Hembras 0,336/17 0,618**/17 0,750/7 0,833**/17

Machos 0,056/24 0,300/24 -0,657/6 0,105/24

Pob.total 0,221/41 0,434**/41 0,286/13 0,418**/41

Hígado

Hembras 0,684**/19 0,071/7 0,553*/19

Machos 0,396/24 0,600/6 0,336/24

Pob.total 0,577**/43 0,379/13 0,375*/43

Riñón

Hembras 0,536/7 0,733**/19

Machos 0,886*/6 0,387/24

Pob.total 0,802**/13 0,482**/43

Hueso

Hembras 0,429/7

Machos 0,543/6

Pob.total 0,451/13

**Correlación significativa al nivel de 0,01, *Correlación significativa al nivel de 0,05. Pob. Total= Población total
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Tabla  11.  Correlaciones estadísticamente significativas entre la concentración de Pb en los tejidos y los parámetros biométricos (población total y por sexo). Los números  
después de la barra indican el número de muestras con las que se ha realizado el ensayo (Spearman). 

 Longitud furcal Sangre Cerebro Músculo Hígado Riñón

Peso

Hembras 0,854**/19 0,302/13 0,085/19 0,357/18 -0,081/19 0,251/19

Machos 0,645**/24 -0,058/24 0,010/24 0,163/23 0,052/24 -0,051/24

Población total 0,795**/43 0,081/37 0,065/43 0,116/41 -0,137/43 0,235/43

Longitud furcal

Hembras 0,450/13 0,156/19 0,237/18 0,116/19 0,301/19

Machos 0,027/24 -0,089/24 0,523*/23 0,349/24 0,055/24

Población total 0,196/37 0,070/43 0,277/41 0,124/43 0,273/43

Sangre

Hembras -0,027/13 0,084/12 0,165/13 -0,225/13

Machos 0,024/24 0,364/23 -0,001/24 -0,237/24

Población total 0,060/37 0,249/35 0,078/37 -0,180/37

Cerebro

Hembras 0,106/18 -0,072/19 0,209/19

Machos -0,003/23 0,340/24 -0,073/24

Población total 0,041/41 0,181/43 0,059/43

Músculo

Hembras -0,146/18 0,370/18

Machos 0,312/23 0,060/23

Población total 0,136/41 0,162/41

Hígado

Hembras -0,421/19

Machos 0,146/24

Población total -0,115/43

**Correlación significativa al nivel de 0,01; *Correlación significativa al nivel de 0,05
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Con respecto a las correlaciones entre las concentraciones de ambos elementos 

para  cada  tejido,  solo  en  sangre  se  encontró  una  relación  estadísticamente 

significativa, tanto para machos como para hembras y para la población completa 

(Tabla 12).

Tabla  12.  Correlaciones entre las concentraciones de cadmio y plomo para cada tejido. Los números 
después  de  la  barra  indican  el  número  de  muestras  con  las  que  se  ha  realizado  el  estudio  de  
correlación (Spearman).

Sangre Cerebro Músculo Hígado Riñón Hueso Branquias

Hembras 0,698*/13 -0,025/19 0,015/16 0,067/19 -0,247/19 - -

Machos 0,543*/24 -0,118/23 0,047/23 0,134/24 -0,124/24 - -

Población total 0,602*/37 -0,740/42 0,154/39 0,241/43 -0,263/43 - -

*Correlación significativa al nivel de 0,01

En  cuanto  a  la  concentración  de  Cd  cabe  destacar  que  se  encontraron 

correlaciones  positivas  entre  diferentes  tejidos  (población  total,  hembras  y 

machos,  Tabla 10, Figuras  29 y  30). No se encontró ninguna correlación para el 

caso del  Pb (Tabla  11).  Las  únicas  correlaciones coincidentes  en ambos sexos 

fueron para el Cd entre el hígado y el riñón, así como entre la branquia y el riñón,  

aunque en el caso de los machos estas correlaciones fueron sólo marginalmente 

significativas (p=0,056 y 0,062 respectivamente). Y al analizar la bioacumulación 

del  Cd en función del  sexo se observó que había  diferencias  estadísticamente 

significativas en las concentraciones hepáticas y renales de Cd, siendo mayores en 

hembras, una vez eliminadas las diferencias en peso asociadas al sexo (MLG). 

Figura 29. Correlaciones entre la concentración de Cd en los distintos tejidos de 
hembras de atún rojo. El grosor de la línea representa la fuerza de la relación. 
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Figura 30. Correlaciones entre la concentración de Cd en los distintos tejidos de 
machos de atún rojo. El grosor de la línea representa la fuerza de la relación.

5.3.  Discusión 

Muchos estudios muestran las concentraciones de Pb y Cd en pescado, ya que son 

contaminantes  con  importantes  efectos  en  el  ser  humano (Baladi-Mood et  al., 

2021). En los últimos años, se han realizado diversos estudios de bioacumulación 

de estos metales pesados en atunes de distintas especies y procedentes de varias 

partes  del  mundo,  incluyendo  además  del  músculo,  el  hígado  (Tabla  13).  Sin 

embargo, ningún estudio había abordado la distribución y compartimentación de 

este metal pesado en sangre y otros tejidos como el hueso, menos frecuentes en 

los estudios de biomonitorización y en los de seguridad alimentaria, a pesar de su 

introducción cada vez más frecuente en la  cadena alimentaria,  en la  industria 

farmacéutica o en la cosmética como subproductos. 

5.3.1. Distribución tisular de cadmio y plomo

En los ejemplares estudiados, se observa una clara distribución del Cd (Figura 27) 

en compartimentos  individuales  cuando se analizaba la  población completa.  Al 

analizar los resultados en función del sexo, en el caso de los ejemplares macho se 

observó  una  agrupación  de  tejidos  con  concentración  intermedia  (riñón  y 

branquia) y baja (cerebro y sangre), y en las hembras una agrupación entre los 
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tejidos con menor concentración (sangre,  músculo y hueso).  En el  caso del  Pb 

(Figura 28), el patrón de distribución estaba mejor definido, tanto para la población 

total como al analizar los datos por sexo, en los tejidos con concentraciones más 

bajas (sangre, hueso y branquia), existiendo diferencias de compartimentación en 

los tejidos con mayor concentración de este metal. Sin embargo, no se encontró 

ninguna  correlación  entre  los  tejidos  que  compartían  el  mismo  grupo  de 

acumulación,  lo  cual  podría  estar  relacionado con el  metabolismo tisular,  pero 

también con diferencias en la química ambiental y con la dieta, ya que los metales 

son absorbidos por las branquias o por el tracto intestinal y transportados a través 

de la sangre a los tejidos (Filipovic y Raspor 2003; Marijić y Raspor 2006). 

Por otro lado, y al igual que ocurre con los mamíferos, los peces acumulan los 

metales  pesados  en altas  concentraciones  en  tejidos  diana (Bustamante  et  al. 

2004; Kraemer et al. 2005), aunque esto depende de la presencia de moléculas a 

las que se unen los metales, como las metalotioneínas. Estas proteínas se unen al 

Cd (Ghedira et al., 2010) y al Pb (Wong et al., 2017), siendo el hígado el tejido que 

más metalotioneínas  contiene, seguido de otros órganos como riñón, branquia, 

siendo su concentración menor en músculo (Bourdineaud et al., 2006; De Smet et 

al.,  2001;  Ghedira  et  al.,  2010;  Lakra  et  al.,  2021).  Esto  podría  justificar  la 

distribución encontrada para ambos metales pero no la baja frecuencia de atunes 

con concentración de Pb en branquia por encima del límite de detección (2,3%). 

Un estudio  realizado por  Sow et  al.  2019 sobre  Monopterus  albus mostró  una 

correlación positiva y significativa entre esta proteína y la concentración de Cd en 

hígado, pero ninguna para Cd y Pb en branquia. Además, metales como el Pb y Cd 

pueden  competir  con  otros  elementos,  por  ejemplo  el  Ca,  en  membranas 

biológicas  como  las  branquiales  (Macdonald  et  al.,  2002).  Por  lo  tanto,  las 

concentraciones  más  bajas  de  metalotioneínas  en  las  branquias  junto  a  la 

competencia  entre  ambos metales  debida a  los  mecanismos de entrada en la 

membrana, o incluso la interacción del Pb con el agua (por ejemplo, con materia 

orgánica)  podrían  reducir  la  unión  del  Pb  a  estas  membranas  y,  por  tanto, 

disminuir su concentración en este tejido. Por otro lado, el Cd es considerado como 

un  fuerte  inductor  de  metalotioneínas  (Nordberg  and  Nordberg,  2022),  lo  cual 

podría justificar la mayor concentración de Cd con respecto al Pb en hígado, riñón 

y branquia (Tabla 9). En el caso del músculo y del cerebro, si bien las diferencias 

fueron estadísticamente significativas, las concentraciones eran bajas para ambos 

metales, al igual que en la sangre, cuya concentración de Pb y Cd fue la misma. 

Finalmente, el hueso no parece tener una gran importancia en la acumulación de 

estos metales,  en oposición a lo  que ocurre en mamíferos,  donde se acumula 

durante muchos años en este tejido (Pb, WHO, 1995) o de forma diferente según el 

hueso (Cd, Roczniak et al., 2017). No obstante, sería necesario realizar estudios 
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sobre la bioacumulación de estos metales en distintos huesos de atún rojo para 

confirmar esta hipótesis.

Respecto al orden de los tejidos con relación a la concentración de los metales, los 

resultados obtenidos (Figuras 27 y 28) son similares a los descritos por Koffi et al. 

(2014) en T. albacares y T. obesus para el Cd, pero no para el Pb, destacando para 

este último metal la diferente posición de la branquia (última junto al hueso en 

nuestro estudio). Igualmente, en el estudio de El-Moselhy et al. (2014), la branquia 

también  resultó  ser  el  tejido  con  mayor  concentración  de  Pb  y  Cd,  siendo 

superiores  a  las  del  hígado.  Otros  estudios  realizados sobre otras  especies  de 

peces de ecosistemas marinos situaban a las branquias en una posición intermedia 

o final cuando el Pb entra a través de la dieta (Hwang et al., 2016; Kim y Kang,  

2015, 2017).

5.3.2.  Concentración de cadmio y plomo

5.3.2.1. HÍGADO Y RIÑÓN

La mayor parte de los estudios consultados reportan concentraciones de metales 

pesados  en  ejemplares  silvestres  (Tabla  13).  En  estos  estudios  se  observa  un 

amplio rango de concentraciones hepáticas descritas para el Cd, las cuales van 

desde 0,187 µg g-1  (Koffi et al., 2014) hasta 34-45 µg g-1 descrita por Kojadinovic et 

al. (2007), una vez transformados sus resultados a peso fresco según el porcentaje 

de humedad indicado por dichos autores (67-73%). Como se puede observar en 

dicha tabla, resulta complejo hacer una comparación exhaustiva, habida cuenta 

las diferentes especies en los que se han hecho estos análisis, el diferente peso y 

el  distinto  origen  (silvestre  y  de  vivero).  Así  pues,  se  podría  decir  que  los 

resultados obtenidos en nuestro estudio estaban por debajo de los reportados por 

Kojadinovic et  al.  (2007) y por Aráujo y Cerdeño-Macías (2016),  pero en estos 

casos eran ejemplares más pequeños, silvestres y de otra especie de túnidos (T. 

albacares). 
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Tabla 13. Concentraciones de cadmio (Cd) y plomo (Pb) en tejidos de atún rojo (datos en µg g-1 sobre peso fresco).

Localidad N Origen Peso Longitud Tejido Cd Pb Ref

Thunnus alalunga

Océano Atlántico (España) 24 Silvestre nr (51-95)c Músculo
0,013Ʊ

(0,004–0,039)

-

(<0,002–0,012)Ʊ 
Besada et al., 2006

Mar Mediterráneo 

(Adriatico)

14

pools
Silvestre (4,4–7,7) nr

Músculo
0,05±0,03

(0,03–0,10)
na

Storelli and Marcotrigiano, 2004

Hígado
9,22±1,22

(7,07–11,67)
na

Mar Mediterráneo 

(Norte Mar Egeo, Grecia)
41

Silvestre
7,94±2,37

(3,07–12,52)

79,26±9,98

(57,01-101,52)c

Músculo
0,184±0,176

(0,022-0,669)

0,049±0,116

(0,021-0,557)
Stamatis et al., 2019

Mar Mediterráneo 

(Sur Mar Egeo,Grecia)
41 Músculo

0,082±0,118

(0,021-0,558)

0,046±0,077

(0,020-0,422)

Thunnus albacares

Océano Atlántico (España) 13 Silvestre nr (96-145)c Músculo
0,004Ʊ

(0,002–0,007)

-

(<0,002–0,018) 
Besada et al., 2006

Océano Atlántico (España) 10 Silvestrem nr nr Músculo
0,024±0,010

(0,011–0,039)
nd Núñez et al., 2018

Océano Atlántico (España) 50 Silvestre m nr nr Músculo
0,03 ± 0,005δ

(0,02)£

0,04 ± 0,01δ

(0,02)£
Burger and Gochfeld, 2005

Océano Pacifico Este

(Ecuador)

29

Silvestre nr (74–163)b

Músculo
2,4±5,1 

(<0,011–17)(0,24)Ʊ

0,07±0,06 

(<0,04–0,32) (0,04)Ʊ Araújo and Cedeño-Macias, 

2016

30 Hígado

13±10 

(<0,011–41)

(12)Ʊ

0,09±0,07 

(<0,04–0,27) (0,04)Ʊ

Océano Pacifico Este 14 Silvestre
15,7 

(10,0–30,0)
nr Músculo 0,006ß 0,057ß Ruelas-Inzunza et al., 2012

Océano Pacifico Este 44 Silvestre 13,6±17,2 (78,6±30,2)a Músculo 0,18±0,15¥ 0,06±0,04¥ Ruelas-Inzunza et al., 2014

Océano Indico

(Canal de Mozambique)

24

Silvestre
21

(5-55)

107

(65-156)c

Músculo 0,25±0,21¥ 0,09±0,14¥ 

Kojadinovic et al., 200722 Hígado 138±60¥ 0,1±0,12¥

17 Riñón 3,39±2,49¥ 0,13±0,15¥

Océano Indico

(Isla Reunion) 
128 Silvestre nr 102±5a Músculo 0,07±0,03¥ 0,01±0,03¥ Chouvelon et al., 2017

Océano Indico

(Isla Reunion) 

17

Silvestre
24

(2-75)

104

(49-170)c

Músculo 0,23±0,20¥ 0,02±0,07¥ 

Kojadinovic et al., 200721 Hígado 126±130¥ 0,05±0,08¥

13 Riñón 24,1±31,2¥ 0,08±0,09¥
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Océano Indico

(Seychelles)
118

Silvestre nr

96±5a Músculo 0,09±0,16¥ 0,00±0,00¥

Chouvelon et al., 2017
Océano Indico

(Sur Africa)
197 87±8a Músculo 0,34±0,26¥ 0,01±0,02¥ 

Mar Rojo

(Egipto)
4 Silvestre m 0,45-7,5 39-50c

Músculo 0,06±0,01 0,32±0,03

El-Moselhy et al., 2014Hígado 0,40±0,02 0,63±0,10

Branquias 0,51±0,06 2,61±0,33

Océano Atlántico 

(Costa de Marfíl)
264 nr nr nr

Músculo 0,014±0,004 0,112±0,031

Koffi et al., 2014

Hígado 0,187±0,053 0,277±0,058

Riñón 0,014±0,008 0,285±0,032

Cerebro 0,014±0,006 0,296±0,090

Branquias 0,051±0,019 0,278±0,046

Thunnus obesus

Océano Atlántico (España) 30 Silvestre nr (60-167)c Músculo
0,010Ʊ

(0,005–0,025)

-

(<0,002–0,048)
Besada et al., 2006

Océano Atlántico 

(Costa de Marfíl)
90 nr nr nr

Músculo 0,009±0,007 0,157±0,033
Koffi et al., 2014

Hígado 0,276±0,057 0,341±0,053

Riñón 0,014±0,008 0,323±0,069

Cerebro 0,012±0,006 0,882±0,196

Branquias 0,040±0,017 0,341±0,052

Océano Atlántico

Océano Índico

53

Silvestre

62,4±31,2

(9-137)

148,7±27,9a

(79-198)
Músculo 0,025±0,025

(0,001-0,136) na Chen et al., 2018

34
34,5±19

(13-97)

119,7±24,0a

(53–182)
Músculo

0,039±0,030

(0,004-0,148) 

Océano Atlántico Medio

(Azores)

15
Silvestre 10,6±0,8δ nr

Músculo 0,186±0,058δ 0,036±0,001δ

Torres et al., 2016
15 Hígado 0,728±0,089δ 0,098±0,007δ

Océano Pacífico 

(Sur del Mar de China)
39 Silvestre (0,93-1,6)  (27–30)c Músculo 0,043±0,006  0,15±0,02 Gu et al., 2017

Thunnus orientalis

Océano Pacífico
(Baja California) 20 Vivero

11,54±5,31£

(7,34-24,95)

88±11

(73-113)a£
Músculo 0,022 to 0,058§ na Lares et al., 2012

Thunnus thynnus

Océano Atlántico

(Portugal)
3 nrm nr nr Músculo 0,01±0,0 

0,003±0,002

(0,001–0,004)
Djedjibegovic et al., 2020

Mar Mediterráneo 73 Silvestre 3,61±0,47 58,5±2,7 Músculo 0,02±0,01  0,10±0,03 Storelli et al., 2005
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(Mar Jónico, Italia) (2,85-4,36) (54–62,5)c

(0,01–0,04) (0,07–0,18)

73 Hígado
1,50±0,80

(0,06–2,72)

 0,21±0,11

(0,11–0,39)

Mar Mediterráneo

(Estrecho de Messina)

14

Silvestre (50-190) (162–235)c

Hígado
1,19±0,46

(0,38–1,75) 

0,31±0,35

(0,06–1,29) 
Licata et al., 2005

14 Músculo
0,03±0,07

(nd−0,26) 

0,02±0,06

(nd-0,24) 

Mar Mediterráneo

(Mar Tirreno)
20 Silvestre

56,4±34,0

(13–161)

140,5±27,1

(105-218)c
Músculo

0,01

(nd-0,03)

0,07

(nd-0,33) 
Storelli et al., 2010

Mar Mediterráneo

(Sicilia Oeste, Italia)

6
Vivero 35,67±7,87 138,17±9,37b

Músculo <0,1 <0,2

Vizzini et al., 2010
6 Hígado <1,5 <0,3

9
Silvestre 28,06±8,41 126,26±11,56b

Músculo <0,1 <0,2

9 Hígado <1,5 <0,3

Océano Atlántico

(slas Canarias, España)
11 Silvestre nr nr Músculo 0,008Ʊ 0,004Ʊ Olmedo et al., 2013

Mar Mediterráneo
43 Vivero 267,5±43,6 224,8±13,0

Sangre
0,011

(nd-0,201)

0,011

(nd-0,385)

Presente estudio

Cerebro
0,026

(nd-0,972)

0,037

(0,010-1,911)

Músculo
0,008

(nd-0,024)

0,029

(nd-1,174)

Hígado
8,512

(0,109-32,044)

0,057

(0,008-0,316)

Riñón
0,385

(0,220-2,062)

0,063

(0,022-0,229)

Hueso
< LD

(nd-0,074)

< LD

(nd-36,908)

Branquias
0,191

(0,009-3,891)

< LD

(nd-0,013)

Thunnus spp.

Mar Mediterráneo

(Italia/Francia)
26 Silvestre m 1,2 100b Músculo

0,01Ʊ

(0,003–0,02) 

0,03Ʊ

(0,02–0,085)
Yusà et al., 2008

No reportado

nr
1

pool
nrm nr nr Músculo 0,009c 0,007c Perelló et al., 2014

¥ = peso seco; peso = kg; longitud = cm; Sp = especies; Ref = Referencia; Para longitud: a = longitud furcal (desde la punta de la boca hasta la horquilla); b= longitud total; c= no especificada; δ = 
error estandard; Ʊ= mediana; £ = media geometrica; § = rango de medias geometricas; ß = medidas no indicadas; m = obtenidos en mercado; nr = no reportado; na= no analizado; nd = no detectado
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Por otro lado, los resultados obtenidos eran ligeramente inferiores a los descritos 

por Storelli et al. (2004), pero también se trataba de ejemplares más pequeños, 

silvestres y de otra especie (T. alalunga).  Cuando comparamos exclusivamente 

con ejemplares de la misma especie (T. thynnus), se observa que las diferencias 

volvían a estar en el tamaño, pues los datos descritos por Licata et al. (2005), 

Storelli  et  al.  (2005),  y  Vizzini  et  al.  (2010)  eran  también  de  ejemplares  más 

pequeños. Finalmente, la concentración hepática de Cd fue superior a la descrita 

por algunos autores en  T. obesus (Koffi et al., 2014; Torres et al., 2016) y en  T. 

albacares (El-Moselhy et al., 2014; Koffi et al., 2014). Como se observa, no parece 

existir un patrón de acumulación asociado al peso o a la especie, por lo que otros 

factores como la alimentación, forma de vida (silvestre versus acuicultura) y la 

carga de contaminantes en las zonas en las que habitan, podrían explicar estas 

diferencias. 

Con respecto a la concentración de Pb en hígado, la hallada en nuestro estudio fue 

inferior  a  la  reportada  en  los  estudios  consultados  (Tabla  13),  excepto  por 

Kojadinovic et al. (2007). En el caso de T. thynnus, Storelli et al. (2005) y Licata et 

al. (2005) encontraron en atunes silvestres concentraciones de Pb hepático hasta 

cinco veces superiores a la  encontrada en nuestro estudio,  aun tratándose de 

ejemplares más pequeños. En este sentido,  Baptista et al. (2019)  indicaron que 

diversos factores biológicos y ecológicos, tales como la tasa de crecimiento o un 

cambio ontogénico en las preferencias dietéticas, podrían explicar la falta de un 

patrón  general  en  la  dinámica  de  los  metales  en  el  cuerpo.  De  hecho,  estos 

autores indican que el crecimiento de todo el cuerpo puede ir acompañado de un 

aumento en el volumen del hígado, lo que daría lugar a un “efecto dilución” y, por 

tanto,  a una disminución de la concentración de estos metales al  aumentar el 

tamaño del pez. 

Solo pudimos encontrar dos estudios que analizaron las concentraciones de estos 

metales en los riñones,  específicamente en  T. albacares  (Koffi  et  al.,  2014  y 

Kojadinovic et al., 2007) y T. obesus (Koffi et al., 2014), sin observarse un patrón 

común  (mayor  concentración  de  Cd  en  Kojadinovic  et  al.,  2007  y  mayor 

concentración de Pb en Koffi et al., 2014). Además, en el estudio de Kojadinovic et 

al.  (2007)  se  observa  el  mismo  patrón  que  lo  descrito  en  el  hígado  (mayor 

concentración de Cd y  menor  de Pb que las  encontradas en nuestro  estudio), 

siendo inversa la situación descrita en el estudio de Koffi et al. (2014). Por otro 

lado,  las  concentraciones de Cd encontradas en el  riñón de otras  especies  de 

peces  varían  en  un  rango  muy  amplio,  que  oscila  entre  0,07  y  19,50  µg  g-1, 

mientras que en las de Pb la horquilla es mucho más reducida, no superando en 

muchos casos los 0,1 µg g-1  (Masresha et al., 2021; Popović et al., 2019). 
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Con respecto al sexo de los animales, se encontraron diferencias estadísticamente 

significativas (MLG) en la concentración de Cd en hígado y riñón, siendo superior 

en las hembras (casi  el  doble en el  caso del  hígado).  Pocos estudios reportan 

concentraciones de Cd y Pb en tejidos de atún según el sexo y, hasta donde llega 

nuestro conocimiento,  en ningún caso se han descrito  diferencias asociadas al 

sexo en estos tejidos (Kojadinovic et al 2007; Licata et al 2005; Torres et al 2016).  

No  obstante,  en  un  estudio  realizado  sobre  T.  thynnus procedente  del  Mar 

Mediterráneo se muestra una mayor concentración hepática de Cd en hembras, 

aunque no estadísticamente significativa (Licata et al., 2005). Dada la toxicidad 

del Cd, se necesitan nuevos estudios para corroborar si esta diferencia asociada al 

sexo pudiera tener consecuencias en la salud de las hembras de esta especie, ya 

que en otras especies se ha descrito una mayor concentración renal y hepática en 

hembras y diferencias en sus efectos asociadas al sexo (por ejemplo, en humanos, 

Nishijo et al., 2004).

Por  otro  lado,  no encontramos diferencias  estadísticamente significativas  en la 

concentración  de  Pb  entre  riñón  e  hígado  (Figura  28).  Sin  embargo,  la 

concentración de Cd fue superior (p<0,05) en hígado con respecto al riñón (Tabla

9,  Figura 27). Algunos autores indican que el Cd se acumula fácilmente en los 

tejidos de los peces, teniendo gran afinidad por hígado y riñón (ej. Cao et al. 2012; 

Ghedira et al. 2010; Wu et al. 2007). Estos autores describen un claro patrón en 

dicha  distribución  con  una  mayor  concentración  en  hígado  que  en  riñón  tras 

exposiciones a altas concentraciones (acumulándose primeramente en hígado), y 

una  mayor  acumulación  en  riñón  tras  exposiciones  prolongadas  a  bajas 

concentraciones (Bonda et al., 2007; De Conto Cinier et al., 1997; Kondera et al., 

2014). Según Khaled (2004), el Cd es difícil de excretar del hígado, una vez que es 

acumulado. Todo esto justificaría las altas concentraciones hepáticas encontradas 

en  los  atunes  de  nuestro  estudio,  aun  siendo  inferiores  a  las  descritas  en  T. 

albacares por Kojadinovic et al. (2007) y Araújo y Cedeño-Macias (2016). En este 

sentido  hay  que  tener  en  cuenta  que  la  acumulación  tisular  de  los  metales 

depende de factores como el área geográfica y concentración del metal, vía de 

entrada  y tiempo de exposición, pero también de otros como la especie, edad y 

metabolismo de los tejidos (Bielmyer et al.  2006; Bonda et al.  2007).  Thunnus 

thynnus es una especie con una alta tasa metabólica, a lo que se une el hecho de 

que es alimentado intensamente con especies de pequeños pelǵicos, por lo que 

futuros estudios deberían considerar el análisis de Cd en la alimentación durante la 

fase de engorde. 

Algunos autores indican que el Cd en hígado se relaciona positivamente con la 

edad  del  pez  (Eisler,  2010)  o  con  su  longitud  furcal  (Ploetz  et  al.  2007). 

Curiosamente la concentración hepática de Cd se relacionó negativamente con el 
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peso de los atunes objeto de estudio, aunque dicha correlación no se mantuvo en 

el análisis para cada sexo (Tabla 10). Quizá el denominado “efecto dilución”, ritmo 

de crecimiento tisular superior a la incorporación de elementos traza, descrito por 

Baptista et al. (2019) podría explicar esta negativa y/o ausencia de correlaciones 

en  los  ejemplares  estudiados,  los  cuales  reciben  una  alimentación  intensiva 

durante el periodo de engorde. Otros autores (Kojadinovic et al., 2007) asocian 

este efecto a la edad del animal, debido a que la actividad metabólica es mayor en 

los  ejemplares  jóvenes  (Canli  y  Atli,  2003),  y  la  tasa  de  absorción  de 

contaminantes está positivamente relacionada con la tasa metabólica.

5.3.2.2. BRANQUIAS

Las branquias fueron el tercer tejido en cuanto a concentración de Cd (Tabla 9), 

aunque en el caso de los ejemplares macho no había diferencias de concentración 

con el riñón (Figura 27). No hemos encontrado estudios en los que se muestre la 

concentración  de  estos  metales  en  branquias  de  T.  thynnus.  Algunos  autores 

indican  que  las  branquias  es  el  principal  lugar  de  absorción  de  metales 

transportados por el agua, aunque se trata de un tejido de acumulación temporal 

ya que desde aquí se transfiere vía sanguínea a otros órganos, principalmente a 

hígado y riñón (Kraemer et al., 2005; Wu et al. 2007). Con respecto a los metales 

analizados en el presente estudio, a diferencia del Cd que como se ha mencionado 

anteriormente,  puede proceder  fundamentalmente de la  alimentación,  el  Pb lo 

hace también a través del agua (Dobaradaran et al.,  2010; Meng et al.,  2014; 

Taweel et al., 2013). Esto provoca que la concentración de Pb en este tejido sea 

superior a la del Cd (ej. El Moselhy et al., 2014; Koffi et al., 2014). Sin embargo, en 

nuestro estudio solo un ejemplar presentó Pb en branquia por encima del límite de 

detección, mientras que el Cd estuvo presente en el 100% de las muestras. Como 

se ha indicado anteriormente, diversos factores (competencia por mecanismos de 

entrada en las membranas, interacción del Pb con materia orgánica, presencia de 

metalotioneína)  podrían  estar  asociados  a  este  resultado.  Finalmente,  la 

concentración de Cd encontrada en el presente estudio en T. thynnus fue inferior a 

la reportada por El-Moselhy et al. (2014) en numerosas especies, incluyendo a T. 

albacares del Mar Rojo, pero superior a las indicadas por Koffi et al. (2014) en T. 

albacares y T. obesus.

5.3.2.3. MÚSCULO

El músculo fue uno de los tejidos que menos Cd acumuló (Figura 27), siendo la 

concentración  de  Pb  inferior  a  la  encontrada  en  hígado  e  intermedia  a  la 

encontrada en el resto de tejidos (Figura 28), coincidiendo con lo descrito en otros 
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estudios  (Tabla  13).  Para  este  metal,  Storelli  et  al.  (2005)  encuentran  en  T. 

thynnus del Mar Mediterráneo el doble de concentración hepática que muscular, 

una  proporción  similar  a  la  encontrada  en  nuestro  estudio.  Por  otro  lado,  la 

mayoría de los estudios consultados muestran una concentración muscular de Cd 

superior a la de Pb (Tabla 13), no coincidiendo con los resultados obtenidos en 

nuestro estudio (Tabla 9). Esto podría deberse a diversos factores, ya indicados 

anteriormente, como el peso de los ejemplares, su origen (silvestre vs. acuicultura) 

o  la  especie  y  área  de  procedencia.  No  obstante,  en  el  estudio  realizado  por 

Storelli  et  al.  (2010)  sobre  T.  thynnus de   elevado  peso  (hasta  161  kg)  y 

capturados en el Mar Mediterráneo también se observó una mayor concentración 

muscular de Pb que de Cd. En nuestro estudio, la concentración de Cd encontrada 

en este tejido fue similar a las reportadas en T. alalunga (Besada et al., 2006), T. 

albacares (Besada et al., 2006; Ruelas-Inzunza et al., 2012; Koffi et al., 2014),  T. 

obesus (Besada et al.,  2006; Koffi  et al.,  2014),  T. thynnus (Djedjibegovi et al., 

2020; Olmedo et al., 2013; Storelli et al., 2010), Thunnus spp (Yusa et al., 2008) y 

en atunes cuya especie no fue especificada (Perelló et al., 2014), e inferior a las 

reportadas por el resto de autores incluidos en la Tabla 13. 

En el  caso del  Pb se detectó una concentración superior  a  la  descrita  para  T. 

albacares (Chouvelon et al., 2017; Kojadinovic et al., 2007; Ruelas-Inzunza et al., 

2014), T. thynnus (Djedjibegovi et al., 2020; Olmedo et al., 2013) y en el grupo de 

especie no determinada (Perelló et al., 2014), siendo similar o inferior a la descrita 

en el resto de estudios. Este tejido es el de mayor importancia desde el punto de 

vista alimentario, siendo la concentración máxima de Cd y Pb permitida para esta 

especie de 0,1 y 0,3 mg/kg (peso fresco) respectivamente (Reglamento 2023/915). 

En los ejemplares estudiados ninguno superó estos valores, estando 10 veces por 

debajo de los valores máximos permitidos. Finalmente, y al igual que lo reportado 

en otros estudios (Chen et al., 2018; Chouvelon et al., 2017; Kojadinovic et al., 

2007;  Licata  et  al.,  2005;  Stamatis  et  al.,  2019;  Torres  et  al.,  2016),  no 

encontramos diferencias estadísticas en la  concentración muscular  de Cd y Pb 

entre sexos.

5.3.2.4. CEREBRO

El  Cd  y  Pb  pueden  entrar  en  el  cerebro de  los  peces  y  provocar  efectos 

neurológicos (Green y Planchart, 2017; Lee at al., 2019; Liu et al., 2022). En peces 

expuestos experimentalmente a estos metales, el cerebro es el tejido en el que se 

han descrito concentraciones más bajas de este metal (ej.  Hwang et al.,  2016; 

Vergauwen et al., 2013), aunque el patrón de distribución dependía de factores 

como dosis, tiempo de exposición, especie y vía de entrada. Sin embargo, pocos 
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estudios muestran la acumulación de estos metales en el  cerebro de túnidos. En 

nuestro estudio, la concentración de Pb en cerebro era similar a la encontrada en 

músculo  y  superior  a  la  encontrada  en  hueso  y  branquia  (Figura  28),  no 

coincidiendo en el patrón de distribución tisular del Pb con lo descrito por Koffi et 

al. (2014) en diversas especies de atunes. En el caso del Cd (Figura 27), el patrón 

de distribución sí se ajustaba a lo descrito por dichos autores. Por otro lado, la 

concentración de Pb fue significativamente mayor que la del Cd en la población 

completa, coincidiendo con lo descrito por Koffi et al. (2014), pero este patrón no 

se presentó en las hembras, por lo que las diferencias asociadas al sexo deberían 

ser  tenidas  en  cuenta  en  cualquier  estudio  de  biomonitorización  de  la 

contaminación ambiental.

5.3.2.5. SANGRE

Con respecto a la sangre, la concentración de ambos metales en este fluido fue 

baja (Tabla 9,  Figura 27 y  28). La sangre es considerada como un indicador de 

utilidad en los estudios de seguimiento de contaminantes marinos (Breckenridge 

et al., 2002), aunque su uso no está generalizado. De hecho, algunos estudios se 

han  enfocado  en  el  Pb  (ej.  Nakagawa  et  al.,  1995),  pero  raramente  se  han 

explorado otros elementos, y hasta donde sabemos, ninguno se ha llevado a cabo 

en túnidos. En un estudio realizado por Brumbaugh et al. (2005) se muestra la 

concentración de Cd y Pb en sangre de varias especies de peces,  siendo muy 

similar  a  las  encontradas en el  presente estudio en el  caso del  Cd,  y  solo  en 

algunos casos con las de Pb. Las muestras de sangre son consideradas como difícil 

de obtener, pero en el caso de atunes para consumo humano son muestras más 

accesibles por la existencia de los viveros de engorde, sirviendo de gran utilidad 

para conocer la exposición en el momento del sacrificio para el consumo. 

Por  otro lado,  la  concentración de ambos metales estaba correlacionada en la 

sangre (Tabla 12), por lo que se podría pensar en una entrada simultánea de Cd y 

Pb, y posteriormente una distribución y acumulación diferente para cada tejido. 

Sin embargo, no había ninguna correlación entre la concentración sanguínea de Pb 

y la de los tejidos, y en el caso del Cd, ésta se produjo de forma diferente entre  

machos  y  hembras  (Tabla  10).  Además,  solo  en  las  hembras  existía  una 

correlación entre la concentración sanguínea de Cd y los datos biométricos. Por 

tanto, de nuevo el sexo de los ejemplares marca diferencias en cuanto a la cinética 

de estos elementos. 
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5.3.2.6. HUESO

En hueso, Cd y Pb fueron detectados en pocos especímenes (Cd: 13 atunes, 6 

machos y 7 hembras; Pb: 5 atunes, 3 machos y 2 hembras). En estos ejemplares, 

sus concentraciones estaban por debajo de 0,074 y 0,193 µg g -1, respectivamente, 

excepto para un macho de 296 kg con 36,908 µg g-1 de Pb. El Pb es un elemento 

habitualmente  presente  en  el  hueso  de  otros  grupos  taxonómicos, en 

concentraciones que pueden ser elevadas (ej. Cortés-Gómez et al., 2018; Mulero et 

al., 2016), mientras que la concentración ósea de Cd suele ser menor (ej. Kim et 

al., 2007, Kim y Oh, 2015). 

El hueso es lugar de almacenamiento de Pb en exposiciones crónicas (Kakkar y 

Jaffery, 2005), y es un tejido donde aparece el efecto de la exposición a Cd, tanto 

de  forma  directa  como  a  través  de  una  disfunción  renal,  con  alteración  del 

metabolismo del Ca (Berglund et al., 2000; Kessabi et al., 2009). A pesar de la 

importancia de este tejido y su relación con estos metales, no hemos encontrado 

estudios en atún en los que se muestre la concentración ósea de estos elementos. 

En otras especies del Mar Mediterráneo (Mullus barbatus,  Merluccius merluccius, 

Micromesistius poutassou y  Scomber scombrus) se han descrito concentraciones 

de Cd en hueso entre 0,02 y 0,04 µg g-1 (peso fresco), y entre 0,03 y 0,23 µg g-1 

(peso fresco) de Pb (Perugini et al., 2014), las cuales son similares a las detectadas 

en nuestro estudio en los ejemplares con concentración por encima del LD (con 

excepción del ejemplar citado anteriormente con alta concentración de Pb). 

Otros  estudios  en  peces  muestran  al  hueso  como  un  importante  tejido  de 

acumulación  cuando la  exposición  a  Pb  es  alta  (Łuszczek-Trojnar  et  al.,  2012; 

Mariussen et al. 2017), con concentraciones que superan los 5 µg g -1 en estudios 

experimentales (Łuszczek-Trojnar et al., 2012) y llegando hasta los 104 µg g -1 en 

zonas contaminadas (Mariussen et al. 2017). 

Algunos  autores  muestran  una  posible  relación  entre  deformidades  óseas  y 

concentraciones  de  Cd  en  hueso,  con  concentraciones  de  Cd  superiores  a  las 

encontradas en nuestro estudio, tanto en peces silvestres (Kessabi et al., 2009) 

como en exposiciones experimentales (Berntssen et al., 2003; Boughammoura et 

al., 2013). En este sentido, cabría pensar que en los atunes estudiados no se ha 

estado  produciendo  una  exposición  crónica  a  estos  elementos  a  altas 

concentraciones. 
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5.4.  Concentración de metales, tejidos y datos biométricos

Entre tejidos, no encontramos ninguna correlación para el Pb, y en el caso del Cd, 

la relación variaba diferente según el sexo (Tabla 10, Figuras 29 y  30). Como se 

puede observar, la sangre y el hueso fueron los tejidos con más asociaciones en 

los machos, seguido del riñón, mientras que en hembras fueron la branquia y el 

riñón,  seguido  del  cerebro,  hígado  y  músculo.  En  todos  los  casos,  excepto  la 

relación  sangre/hueso  de  los  machos,  la  correlación  también  se  presentaba  al 

analizar  la  población  en  su  totalidad,  por  lo  que  un  análisis  en  el  que  no  se 

considere los sexos por separado daría una información sesgada, al ser solo uno 

de los sexos el que aporta significación estadística a la correlación. 

Finalmente, la relación entre la concentración tisular de metales y la biometría de 

los atunes ha sido descrita en diversos estudios, pero solo para el músculo, no 

existiendo un patrón concreto: correlación positiva para la concentración de Cd 

con el  peso (Stamatis  et  al.,  2019;  Ruelas-Inzunza et  al.,  2012)  y  con la  talla 

(Kojadinovic et al., 2007), y negativa con el índice de condición (Lares et al., 2012); 

correlación positiva entre la concentración de Pb y el peso (Ruelas-Inzunza et al., 

2012), y ausencia de correlación (Araújo  y  Cedeño-Macias, 2016; Besada et al., 

2006; Storelli et al., 2004;  Torres et al., 2016). En T. thynnus, Vizzini et al. (2010) 

describían una correlación positiva para el Pb y ausencia de correlación para el Cd. 

La ausencia de una relación entre la concentración de estos metales, la talla y el 

peso  de  los  peces  (Tabla  10)  muestran  un  dato  de  interés  en  términos  de 

seguridad alimentaria,  al  no  poderse  asociar  un  aumento  del  riesgo por  estos 

contaminantes con el tamaño de los atunes. 

5.5.  Conclusión

Los resultados expuestos en este capítulo revelan que el Cd y Pb presentan una 

cinética de distribución y acumulación diferente entre sí y dependiente del sexo de 

T.  thynnus.  En  el  caso  del  Cd,  la  secuencia  de  tejidos  en  función  de  su 

concentración  estaba  muy  bien  definida  e  individualizada  en  la  población 

completa,  mientras que en machos y hembras encontrábamos compartimentos 

que agrupaban a algunos tejidos, no coincidiendo en ambos sexos. Para este metal 

destaca la alta concentración encontrada en el hígado, mientras que en hueso, 

sangre, cerebro y músculo las concentraciones fueron muy bajas, mostrando la 

mayor  importancia  en  términos  de  biomonitorización  el  hígado,  el  riñón  y  las 

branquias.   Por ello,  el  papel  del  sexo en la cinética y en las relaciones entre 

tejidos debería ser considerada en futuros estudios sobre este elemento, ya que 

un análisis en el que no se consideren los sexos por separado podría aportar una 

CAPÍTULO 2. Plomo y cadmio en sangre y tejidos de atún rojo del Atlántico (Thunnus thynnus,
Linnaeus, 1.758) 81



Antonio Belmonte Ríos Tésis Doctoral

información  sesgada,  al  ser  solo  uno  de  los  sexos  el  que  aporta  significación 

estadística a las relaciones entre tejidos. 

En el caso del Pb las concentraciones encontradas en sangre y tejidos fueron muy 

bajas, destacando el bajo porcentaje de ejemplares con concentración detectable 

en hueso y branquias. Al igual que en el caso del Cd, la secuencia de tejidos en 

función  de  la  concentración  de  Pb  fue  similar  entre  sexos.  La  ausencia  de 

correlaciones entre tejidos permite considerar una cinética de distribución más 

homogénea entre  sexos.  Sin  embargo,  se  encontraron diferentes  agrupaciones 

entre  los  tejidos  con  mayor  concentración  de  Pb  (riñón,  hígado,  cerebro  y 

músculo), por lo que también se debería considerar el sexo de los ejemplares en 

futuros estudios de presencia de este metal en la especie.

Respecto a la seguridad alimentaria, la baja concentración de Cd detectada en 

músculo, por debajo del límite máximo permitido por la legislación europea para 

todos los ejemplares, permite considerar seguro su consumo con respecto a este 

metal.  En el caso del Pb solo dos ejemplares superaron este límite, aunque su 

consumo no parece indicar un riesgo para el consumidor. Además, la ausencia de 

una relación entre la concentración de estos metales, la talla y el  peso de los 

peces  impide  asociar  un  aumento  del  riesgo  por  estos  contaminantes  con  el 

tamaño de estos atunes.
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6.  CAPÍTULO  3.  Efecto  de  las  condiciones 
hidrodinámicas y del tiempo de engorde en la 
acumulación  muscular  de  metales  pesados 
(Pb,  Cd  y  Hg)  en  atún  rojo  del  Atlántico 
(Thunnus thynnus) 

6.1.  Resumen

En este capítulo se investiga cómo las condiciones hidrodinámicas y el tiempo de 

engorde afectan la acumulación de metales pesados (Pb, Cd y Hg) en el atún rojo,  

utilizando datos recogidos en 2021 y 2022 en dos localizaciones: San Pedro del 

Pinatar y El Gorguel (Cartagena). Se analizaron variables como la velocidad del 

viento, la temperatura, el oleaje y las corrientes marinas, destacando variaciones 

significativas en estas condiciones entre ambas localidades.

Los resultados indican que estas diferencias hidrodinámicas influyen notablemente 

en la resuspensión de sedimentos y la disponibilidad de metales en el agua, con 

niveles  de  Hg  más  altos  en  los  atunes  capturados  en  2021  y  mayores 

concentraciones de Pb y Cd en 2022. La acumulación de estos metales mostró 

variaciones estadísticamente significativas no solo entre años, sino también entre 

localizaciones.

Se  emplearon  técnicas  estadísticas  como  el  ACP  y  el  ADC  para  elucidar  las 

relaciones entre las condiciones ambientales y la acumulación de metales.  Los 

hallazgos sugieren que las fluctuaciones en la concentración de metales podrían 

estar  vinculadas  a  cambios  en  las  condiciones  hidrodinámicas,  exacerbados 

potencialmente por el calentamiento global y otros factores ambientales.

En  conclusión,  el  estudio  destaca  la  importancia  crítica  de  las  condiciones 

hidrodinámicas  en  la  bioacumulación  de  metales  pesados  en  el  atún  rojo, 

subrayando las implicaciones para la seguridad alimentaria y la gestión ambiental 

en  la  acuicultura  marina.  Esta  investigación  proporciona  bases  para  futuros 

estudios que evalúen el impacto del cambio climático en los ecosistemas marinos 

y en la acuicultura.
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6.2.  Resultados

6.2.1. Estudio de las condiciones hidrodinámicas

6.2.1.1. DATOS DE VIENTO

La  Figura 31 representa la velocidad media del viento obtenida del conjunto de 

datos  históricos  de  series  temporales  de  parámetros  de  viento  y  oleaje 

procedentes  de  modelado  numérico  con  cadencia  horaria  (SIMAR), 

(https://bancodatos.puertos.es/BD/informes/INT_8.pdf),  para  el  mismo  periodo 

considerado  para  el  registro  de  datos  de  temperatura,  oleaje  y  corrientes  de 

ambas boyas oceanográficas.

PCM San Pedro PCM Gorguel

m/s

Figura  31:  Rosa  de  viento  para  el  periodo  2021  a  2022.  Los  ángulos  representan  direcciones  de 
procedencia del viento, las longitudes de las barras reflejan la frecuencia de ocurrencia, y los colores 
del histograma indican la velocidad media del viento expresado en m/s. El criterio de direcciones es N 
=  0,  E  =  90,  S  =  180,  W  =  270.  Fuente:  Puertos  del  Estado 
(https://www.puertos.es/es-es/oceanografia/Paginas/portus.aspx)

Para los dos años considerados (2021-2022),  los valores medios registrados se 

concentran en el eje de alternancia NE-SO, más definido en la zona del PCM-EG, y 

con  mayor  variabilidad  en  el  PCM-SP.  Las  velocidades  máximas  también 

coincidieron sobre  este  eje  NE-SO,  aunque en la  zona del  PCM-SP también se 

daban  vientos  fuertes  con  procedencia  de  componente  N-NO.  Las  velocidades 

medias que proceden del NE con más frecuencia fueron entre 3 y 4,5 m/s (6-9 

nudos) y 4,5-6 m/s (9-11 nudos), para el PCM-SP y PCM-EG respectivamente. Por lo 

tanto el régimen medio de vientos es ligeramente superior en la posición del PCM-

EG, aunque debido a que se encuentra más próximo a tierra y que estos datos 

proceden  de  un  modelo  numérico  que  no  considera  el  efecto  de  protección 

costera,  la  realidad  podría  ser  muy  diferente. 
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(https://bancodatos.puertos.es/BD/informes/INT_8.pdf).  Del  mismo  modo,  los 

vientos medios procedentes de SW, también son más fuertes y frecuentes en el 

caso del PCM-EG 4,5 m/s (9 nudos), respecto del PCM-SP, que son más frecuentes 

los de procedencia S de 3 m/s (6 nudos).

6.2.1.2. DATOS DE OLEAJE

Las variables estudiadas fueron el periodo pico de ola, la altura significativa y la 

altura máxima de ola.

El periodo pico de ola, es decir, el tiempo en segundos que separa dos crestas de 

ola, fue la variable utilizada para diferenciar el tipo de oleaje. Periodos por encima 

de 10 segundos señalan eventos de mar de fondo, con oleaje formado a mucha 

distancia de costa por grandes borrascas. Por el contrario, periodos inferiores a 10 

segundos indican oleaje formado por el régimen de brisas locales. Los resultados 

para esta variable se muestran en la  Tabla 14 y en la  Figura 32. Del total  de 

registros  de  2021,  el  1,70  y  el  1,45%  (San  Pedro  del  Pinatar  y  El  Gorguel 

respectivamente) superaron los 10 segundos, con medias de 12,93 y 14,23; en 

2022 esos porcentajes fueron 3,76 y 3,20, con medias de 15,76 y 15,63 segundos 

respectivamente.

Tabla 14. Pico de ola (segundos) para cada localización y año de estudio.

n Mediana Mínimo Máximo

2021
San Pedro del Pinatar 6.924 5,80 1,75 18,28

El Gorguel 6.955 5,55 1,49 18,28

2022
San Pedro del Pinatar 7.022 5,21 1,79 18,28

El Gorguel 7.059 5,21 1,70 18,28

Se encontraron diferencias estadísticamente significativas al comparar el oleaje en 

cada localización entre los dos años analizados, así como diferencias en el oleaje 

entre las dos localizaciones tanto en el 2021 como en el 2022.
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a) 2021 b) 2022

Figura 32. Serie temporal del pico de ola para ambas localizaciones. 

La Tabla 15, la Figura 33 y la 34 muestran la altura significativa de la ola, es decir, 

la media aritmética del tercio con mayor altura de olas registradas en un periodo 

de 30 minutos. La mayoría del oleaje se produjo en ambas localizaciones y años de 

estudio por debajo de un metro de altura.

Tabla 15. Altura significativa de ola (m) para cada localización y año de estudio.

n Mediana Mínimo Máximo

2021
San Pedro del Pinatar 6.924 0,58 0,15 2,58

El Gorguel 6.955 0,54 0,17 1,95

2022
San Pedro del Pinatar 7.022 0,43 0,14 2,13

El Gorguel 7.059 0,49 0,14 1,78

Se encontraron diferencias estadísticamente significativas al comparar el oleaje en 

cada localización entre los dos años analizados, así como diferencias en el oleaje 

entre las dos localizaciones tanto en 2021 como en 2022.

a) 2021 b) 2022

Figura 33. Serie temporal de la altura significativa de ola (Hs) para ambas localizaciones. 
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a) 2021 b) 2022

Figura 34. Histograma de frecuencia de ocurrencia de altura de ola significativa. 

La Tabla 16, las Figuras 35 y 36 muestran el análisis de la altura máxima de la ola 

(Hmax), es decir, el valor máximo registrado durante los periodos de 30 minutos 

registrados  para  el  cálculo  de  la  ola  significativa.  Se  encontraron  diferencias 

estadísticamente significativas al comparar el oleaje en cada localización entre los 

dos años analizados, así como diferencias en el oleaje entre las dos localizaciones 

tanto  en  el  2021  como en  el  2022. Cabe  destacar  el  dato  de  altura  máxima 

registrada en la boya de San Pedro del Pinatar de 4,17 m en 2021.

                      Tabla 16. Altura máxima de ola (m) para cada localización y año de estudio.

n Mediana Mínimo Máximo

2021
San Pedro del Pinatar 6.924 1,00 0,28 4,17

El Gorguel 6.955 0,92 0,30 3,26

2022
San Pedro del Pinatar 7.022 0,74 0,23 3,50

El Gorguel 7.059 0,83 0,25 3,04

a) 2021 b) 2022

Figura 35. Serie temporal de la altura máxima de ola para ambas localizaciones. 
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a) 2021 b) 2022

Figura 36. Histograma de frecuencia de ocurrencia de altura máxima de ola. 

En el presente documento, las rosas de viento y oleaje muestran la dirección de 

procedencia, y en el caso de las corrientes marinas, la dirección de propagación o 

hacia la que está soplando el viento. 

A continuación se muestran las rosas de direcciones de procedencia del oleaje en 

los periodos de estudio (Figura 37). 

San Pedro del Pinatar (2021) San Pedro del Pinatar (2022)

El Gorguel (2021) El Gorguel (2022)

Figura 37. Rosa de dirección de procedencia del oleaje para cada año y localización.

A  modo  resumen,  cabe  destacar  que  el  oleaje  fue  mayor  en  2021.  Entre 

localizaciones el resultado no fue uniforme, ya que en San Pedro del Pinatar fue 

mayor en 2021 y en El Gorguel en 2022.
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6.2.1.3. CORRIENTES MARINAS

Los  resultados  correspondientes  a  las  corrientes  marinas  se  muestran  en  las 

Tablas 17 y 18. 

Tabla 17. Velocidad (nudos) de las corrientes marinas a diferentes profundidades.

 5 m 10 m 15 m 25 m

2021

San Pedro del Pinatar 
(n=7.009)

Mediana 0,224 0,202 0,196 0,204

Mínimo 0,000 0,002 0,000 0,000

Máximo 1,281 1,168 1,538 3,223

El Gorguel 
(n=7.009)

Mediana 0,303 0,257 0,227 0,177

Mínimo 0,002 0,002 0,002 0,000

Máximo 1,613 1,339 1,716 1,662

2022

San Pedro del Pinatar 
(n=7.074)

Mediana 0,214 0,208 0,200 0,212

Mínimo 0,000 0,002 0,000 0,000

Máximo 0,906 2,216 3,126 5,361

El Gorguel 
(n=7.075)

Mediana 0,268 0,222 0,190 0,161

Mínimo 0,004 0,000 0,000 0,002

Máximo 1,380 1,302 1,658 1,541

Tabla  18.  Diferencias  estadísticamente  significativas  entre  años  para  cada  localización  y  entre 
localizaciones para cada año. Se indica el valor superior solo en el caso de p<0,05.

Comparación Mayor en

a) Comparativa entre años para una misma localización

San Pedro del Pinatar (2021/22)

Vel. 5 m 2021

Vel. 10 m -

Vel. 15 m -

Vel. 25 m 2022

El Gorguel (2021/22)

Vel. 5 m 2021

Vel. 10 m 2021

Vel. 15 m 2021

Vel. 25 m 2021

b) Comparativa entre localizaciones para cada año

San Pedro del Pinatar/El Gorguel (2021)

Vel. 5 m El Gorguel

Vel. 10 m El Gorguel

Vel. 15 m El Gorguel

Vel. 25 m San Pedro del Pinatar

San Pedro del Pinatar/El Gorguel (2022)

Vel. 5 m El Gorguel

Vel. 10 m El Gorguel

Vel. 15 m San Pedro del Pinatar

Vel. 25 m San Pedro del Pinatar
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La  Figura  38 muestra  la  serie  temporal  de  las  corrientes  marinas  para  cada 

profundidad,  año  y  localización.  La  Figura  39 representa  los  histogramas  de 

frecuencia de ocurrencia del módulo de corrientes marinas.
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Velocidad de corrientes a 5 metros de profundidad.

Velocidad de corrientes a 10 metros de profundidad.
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Velocidad de corrientes a 25 metros de profundidad.
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Figura 39. Histogramas de frecuencia de ocurrencia del módulo de corrientes marina a profundidades de 5, 10, 15 y 25 m para San Pedro del Pinatar y El Gorguel en los años  
2021 y 2022.

Velocidad de corrientes a 5 metros de profundidad.

Velocidad de corrientes a 10 metros de profundidad.
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6.2.1.4. TEMPERATURA SUPERFICIAL DEL AGUA

Los datos de temperaturas para cada año y localización se muestran en la Tabla

19 y en la Figura 40. 

Tabla 19. Temperatura (ºC) para cada localización y año de estudio.

n Mediana Mínimo Máximo

2021
San Pedro del Pinatar 7.009 24,95 19,08 28,43

El Gorguel 7.009 24,76 18,99 28,38

2022
San Pedro del Pinatar 7.074 26,03 19,52 29,63

El Gorguel 7.075 25,95 17,36 30,04

Tanto en San Pedro del Pinatar como en El Gorguel la temperatura fue menor en 

2021  (p<0,05).  Al  comparar  la  temperatura  entre  localizaciones,  en  2021  la 

temperatura fue superior (p<0,05) en San Pedro del Pinatar, mientras que en 2022 

no se encontraron diferencias significativas entre localizaciones.

a) 2021 b) 2022

Figura 40. Serie temporal de temperatura para cada localización y año de estudio.

6.2.1.5. ANÁLISIS DE COMPONENTES PRINCIPALES (ACP)

El ACP se realizó con las variables vistas, pero al obtener muy baja la comunalidad 

de la velocidad a 25 m, ésta se retiró del análisis. En estas condiciones se obtuvo 

un KMO de 0,582, una varianza total explicada de 76,96%, p<0,05 (prueba de 

esfericidad de Barlett) y tres componentes que explicaban el 35,15% (componente 

principal  1),  el  26,34%  (componente  principal  2)  y  el  15,47%  (componente 

principal 3) de la varianza. La Tabla 20 muestra la matriz de componentes rotados.
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Tabla 20. Matriz de componentes rotados. Método de rotación: Normalización Varimax con Kaiser.

Componente

 1 2 3

Velocidad a 10 m 0,920 0,072 0,020

Velocidad a 15 m 0,844 0,088 0,038

Velocidad a 5 m 0,803 0,025 -0,082

Altura máxima de ola 0,080 0,991 0,082

Altura significativa de ola 0,081 0,990 0,094

Temperatura superficial 0,013 -0,023 -0,788

Periodo pico de ola -0,007 0,111 0,732

 Al  ser  la  nube de puntos obtenida muy densa,  utilizamos para cada grupo la 

media de los componentes creados. La representación gráfica se muestra en la 

Figura 41.
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Figura  41. Análisis de componentes principales. San Pedro del Pinatar (2021); El Gorguel 
(2021); San Pedro del Pinatar (2022); El Gorguel (2022).

Para los componentes 1 (velocidad) y 2 (altura de ola) hay separación en 2021 

entre  las  dos  localizaciones (en 2022 permanecen en el  mismo cuadrante).  Al 

comparar años para cada localización, en San Pedro hay cambios en base al PC2 

(altura), y en El Gorguel en base al PC1 (velocidad). 
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Con respecto a la temperatura (componente 3), en ambas localizaciones aumentó 

en  2022,  disminuyendo  el  periodo  pico  de  ola  (componente  3).  Mientras  eso 

ocurrió,  la  velocidad  se  mantuvo  en  San  Pedro  del  Pinatar  y  disminuyó  en  El 

Gorguel, y la altura de la ola disminuyó en ambas localizaciones. 

En resumen, la velocidad de las corrientes fue superior en El Gorguel en las dos 

temporadas, mientras que el oleaje fue mayor en 2021 en San Pedro del Pinatar, y 

en 2022 en El Gorguel. De 2021 a 2022 en San Pedro del Pinatar disminuye el 

oleaje (la bajada es más acusada que en El Gorguel) y se mantiene la velocidad; 

en  El  Gorguel  disminuye  la  velocidad  y  un  poco  el  oleaje.  En  2022  hay  más 

eventos de mar de fondo en las dos localizaciones. En 2021 la intensidad de esos 

eventos fue un poco menor en San Pedro del Pinatar, mientras que en 2022 era 

igual en las dos localizaciones. 

6.2.2. Metales pesados

Tal y como se mencionó en el apartado Material y Métodos, en el Capítulo 3 de 

esta  tesis  doctoral  se  emplearon  un  total  de  67  atunes  rojos  (Tabla  2).  Los 

ejemplares silvestres de 2022 tenían mayor peso (p<0,05) que los de 2021 (Tabla

21, Figura 42). La comparativa del peso de los ejemplares de los grupos de estudio 

se muestran en la Tabla 22.

Tabla 21. Peso de los atunes (Kg) según el grupo y año.

n Media Desv. típ. Mínimo Máximo Mediana

Silvestres
2021 18 121 53 45 230 107

2022 14 169 67 108 360 154

San Pedro del Pinatar
2021 20 271 49 217 386 258

2022 15 246 60 171 365 231

El Gorguel

2021 17 350 61 259 476 351

2022 15 285 83 114 477 282
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Figura  42. Pesos de los ejemplares de atún estudiados. Las barras de error 
muestran los intervalos de confianza al 95%.

Las concentraciones de cada metal en cada grupo de estudio y para cada año se 

muestran  en la  Tabla  23 y  en  la  Figura  43.  El  elemento  con  mayores 

concentraciones medias fue el Hg, seguido del Pb. Las mayores concentraciones 

de Cd y Pb se detectaron en los ejemplares de San Pedro del Pinatar en 2022; 

mientras que la mayor concentración de Hg se halló en los ejemplares silvestres 

muestreados en 2021.

Tabla 22. Comparación de pesos entre grupos (p-valor, t-Student).

Silvestres 
(2022)

San Pedro 
(2021

El Gorguel 
(2021)

San Pedro 
(2022)

El Gorguel 
(2022)

Silvestres 
(2021) 0,037 0,000 0,000 - -

Silvestres 
(2022) - - - 0,003 0,000

San Pedro 
(2021) - - 0,000 0,182 -

El Gorguel 
(2021) - - - - 0,015

San Pedro 
(2022) - - - - 0,158
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Tabla 23. Concentración de metales (mg/Kg) para cada grupo y año.

 Cd Pb Hg

Silvestres 

2021

Mediana 0,003 0,010 0,945

Media 0,004 0,017 0,939

Desv. típ. 0,005 0,018 0,266

Mínimo nd nd 0,496

Máximo 0,021 0,064 1,354

2022

Mediana 0,005 nd 0,762

Media 0,005 0,010 0,803

Desv. típ. 0,004 0,020 0,233

Mínimo nd nd 0,478

Máximo 0,017 0,067 1,199

San Pedro del Pinatar

2021

Mediana 0,005 0,083 0,633

Media 0,008 0,134 0,621

Desv. típ. 0,009 0,149 0,180

Mínimo nd 0,006 0,108

Máximo 0,034 0,531 0,866

2022

Mediana 0,021 0,339 0,559

Media 0,022 0,514 0,636

Desv. típ. 0,010 0,849 0,248

Mínimo 0,010 nd 0,352

Máximo 0,038 3,462 1,269

El Gorguel

2021

Mediana 0,009 0,034 0,637

Media 0,011 0,066 0,692

Desv. típ. 0,005 0,075 0,205

Mínimo 0,004 0,008 0,464

Máximo 0,022 0,258 1,105

2022

Mediana nd nd 0,776

Media nd nd 0,813

Desv. típ. - - 0,314

Mínimo nd nd 0,521

Máximo nd nd 1,866

nd=no detectado; Desv. Típ.= Desviación típica
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error muestran los intervalos de confianza al 95%.
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Los resultados del MLG se muestran en la  Tabla 24. El elemento con el que se 

encontraron más diferencias entre grupos y/o años fue el Cd, seguido del Hg. Para 

el  Cd  se  encontró  un  resultado  marginalmente  significativo  (silvestres  vs El 

Gorguel, en 2021), y dos en el caso del Pb (silvestres vs San Pedro del Pinatar, en 

2022, y San Pedro del Pinatar 2021 vs 2022).

Tabla 24. Comparación de concentraciones (p-valor, MLG).

Silvestres 
2022

San Pedro 
2021

El Gorguel 
2021

San Pedro 
2022

El Gorguel 
2022

Silvestres 2021
Cd: 0,648
Pb: 0,606

HgƜ: 0,020*

Cd: 0,614
Pb: 0,107

Hg: 0,002£

Cd: 0,080§
Pb: 0,134

Hg: 0,010£
- -

Silvestres 2022 - - -
Cd: 0,000¥
Pb: 0,057¥
Hg: 0,041£

Cd: 0,010£
Pb: 0,220
Hg: 0,428

San Pedro 2021 - -
Cd: 0,657
Pb: 0,129
Hg: 0,680

CdƜ: 0,000**
Pb: 0,076**
Hg: 0,924

-

El Gorguel 2021 - - - -
Cd: 0,000*
Pb: 0,006*
Hg: 0,143

San Pedro 2022 - - - -
Cd: 0,000¥
Pb: 0,040¥
Hg: 0,117

ƜAsociación entre peso del atún y concentración de metal; *Mayor concentración en 2021; **Mayor concentración en 
2022 

£Mayor concentración en ejemplares silvestres;  ¥Mayor concentración en ejemplares de San Pedro del Pinatar;  §Mayor 
concentración en ejemplares de El Gorguel.

En el ADC se observa la separación entre grupos en base al peso de los atunes y a 

las concentraciones de Cd y Hg (Figura 44). Los valores de las funciones canónicas 

discriminantes se muestran en la Tabla 25.
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Figura 44. Distribución espacial de grupos basada en funciones resultantes del ADC.

Tabla  25. Funciones discriminantes canónicas y datos estadísticos del análisis. El 66,7% de los casos 
agrupados originales se clasificaron correctamente.

Función Autovalores Varianza
(%) Correlación Lambda de 

Wilks

Coeficientes de función 
discriminantes canónica 

(estandarizados)

1 2.25 65.1 0.832 0.136, 
p<0.001 Cd (0.515), Hg (-0.572), peso (0.783)

2 1.16 33.5 0.732 0.442, 
p<0.001 Cd 0.883), Hg (-0.205), peso (-0.624)

3 0.49 1.4 0.215 0.954, 
p=0.219 Cd (0.221), Hg (0.858), peso (0.197)

Los resultados obtenidos en el Índice de Bioacumulación Media Individual (IMBI) se 

muestran en la Tabla 26. El mayor valor del IMBI se obtuvo en los ejemplares de 

San Pedro del Pinatar en 2022, mientras que el valor más bajo se obtuvo para el 

mismo año en ejemplares de El Gorguel. Las diferencias entre grupos y años se 

muestran en la Figura 45. En 2022, en los ejemplares de San Pedro del Pinatar el 
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IMBI subió (p<0,05) y en los de El Gorguel bajó (p<0,05), en ambos casos con 

respecto al  año anterior,  y con diferencias estadísticamente significativas entre 

ambas localizaciones; en 2021 el IMBI de los tres grupos (ejemplares silvestres, de 

San  Pedro  y  de  El  Gorguel)  no  presentaron  diferencias  estadísticamente 

significativas; en 2022, el IMBI subió en los ejemplares de San Pedro con respecto 

a los  silvestres (p<0,05),  mientras que en los  de El  Gorguel  el  valor  bajó  con 

respecto a los silvestres (p<0,05).

Tabla 26. IMBI para cada grupo y año.

Media Desv. típ. Mediana Mínimo Máximo

Silvestres 
2021 0,208 0,072 0,204 0,098 0,405

2022 0,189 0,063 0,190 0,090 0,337

San Pedro del Pinatar
2021 0,196 0,102 0,169 0,032 0,445

2022 0,354 0,106 0,349 0,202 0,536

El Gorguel
2021 0,226 0,068 0,236 0,126 0,353

2022 0,150 0,056 0,143 0,097 0,338

Figura 45. Valor medio del IMBI para cada grupo y año. Las barras de error muestran el 
95% del intervalo de confianza. 

Respecto  al  estudio  de  correlaciones  con  el  peso  de  los  ejemplares,  solo  se 

encontró una correlación para la concentración de Pb en los ejemplares silvestres 

de  2021 (r=-0,497,  p<0,05)  y  para  la  concentración  de  Hg en  los  ejemplares 

silvestres de 2022 (r=0,581, p<0,05). Las rectas de regresión se muestran en la 

Figura 46.
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Figura  46. Regresión lineal entre el peso y la concentración de Pb (silvestres, 2021) y Hg (silvestres, 
2022).

No se encontraron correlaciones entre metales (para cada grupo y año), excepto 

en 2021, para Cd/Hg en San Pedro del  Pinatar (r=0,647, p<0,01).  La recta de 

regresión se muestra en la Figura 47. No se encontró correlación alguna entre el 

valor IMBI y el peso de los atunes (para cada grupo y año).
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Figura 47. Regresión lineal entre la concentración de Cd y la concentración de 
Hg en el grupo de San Pedro del Pinatar (2021).
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6.3.  Discusión

Tal y como se ha mencionado con anterioridad, las características hidrodinámicas 

de una zona, tales como las corrientes, las olas y los vientos, interactúan en una 

amplia gama de escalas espaciales y temporales (Villas Bôas et al., 2019) por lo 

que cabe esperar que las condiciones ambientales en las que se encuentran los 

viveros de acuicultura influyan de forma directa en la resuspensión, dispersión y 

deposición de los metales pesados y ésto a su vez en la exposición de los atunes 

a dichos contaminantes. 

Los resultados de nuestro estudio ponen de manifiesto que nos encontramos con 

situaciones diferentes según el año: en 2021 la velocidad de las corrientes marinas 

hasta los 15 metros de profundidad y el pico de ola en los eventos de mar de 

fondo fueron superiores en El Gorguel, mientras que la velocidad de las corrientes 

a 25 metros de profundidad, la frecuencia de eventos de mar de fondo, la altura y 

el pico de ola fueron superiores en San Pedro del Pinatar (Tablas 14, 15, 16 y 17);  

en 2022 la velocidad de las corrientes a 5 y 10 metros de profundidad y la altura 

de la ola fueron superiores en El Gorguel, mientras que el pico de ola fue igual en 

ambas localizaciones, y la frecuencia de eventos de mar de fondo volvió a ser 

superior en San Pedro del Pinatar (Tablas 14, 15, 16 y 17). En ambas temporadas, 

la  temperatura superficial  del  agua fue ligeramente superior  en San Pedro del 

Pinatar (Tabla 19).

Con respecto a la presencia y acumulación de Cd, Pb y Hg, el IMBI más elevado se 

dio en los ejemplares engordados en San Pedro del Pinatar en 2022 (Tabla 26), 

disminuyendo en ese año en los ejemplares engordados en El Gorguel. Como se 

puede  ver  en  la  Figura  45,  en  2021  se  mantuvo  el  valor  del  índice  en  los 

ejemplares  de  ambas  localizaciones,  siendo  similar  al  encontrado  en  los 

ejemplares recién capturados, por lo que a igualdad de alimentación (la carnada 

en los viveros es la misma, independientemente de las localizaciones), se podría 

pensar  que  se  produjeron  cambios  ambientales  en  las  zonas  que  ocasionaran 

estas diferencias. En ausencia de procesos antropogénicos que pudieran ocasionar 

un  aumento  puntual  de  la  presencia  de  metales  pesados,  estos  cambios 

ambientales podrían estar asociados a las diferentes condiciones hidrodinámicas 

observadas en ambas localizaciones. 

En el mar, los niveles de metales disueltos son generalmente bajos, debido a su 

baja solubilidad (Botté et al., 2022). Así, los metales pesados entran en los cuerpos 

de agua adsorbidos en partículas suspendidas y en sedimentos, depositándose en 

los fondos marinos (Che et al., 2003; Fan et al., 2021; Liang et al., 2019). Según 

Liu et al. (2023), en entornos costeros, las corrientes, las olas, las tormentas y las 
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interacciones entre las corrientes impulsan la resuspensión de los sedimentos. En 

este  sentido,  los  eventos  de mar  de fondo,  con olas  de alta  energía,  también 

pueden resuspender los sedimentos del fondo, por lo que es de gran importancia 

conocer  la  frecuencia,  magnitud  y  duración  de  los  eventos  que  alteran  estos 

sedimentos (Roberts, 2012). En nuestro estudio, la frecuencia de estos eventos 

(periodos por encima de 10 segundos de pico de ola) fue mayor en San Pedro del 

Pinatar, sobre todo en 2022 (3,76%), lo que podría haber condicionado una mayor 

frecuencia de procesos de resuspensión del sedimento en esta zona, y con ésta, la 

disposición  de  los  metales  en  la  columna de  agua.  No  obstante,  hay  muchos 

factores que condicionan esta resuspensión, como el tipo de sedimento, presencia 

de materia orgánica, estado químico del metal, nivel del oxígeno del sedimento, 

presencia  de  sulfuros  y  características  del  agua,  como pH,  oxígeno  disuelto  y 

salinidad (Roberts, 2012), a lo que cabría añadir las corrientes marinas. Si bien de 

los primeros factores no disponemos de datos, la velocidad de las corrientes sí 

fueron medidas. 

Al igual que los eventos de mar de fondo, las corrientes marinas juegan un papel 

importante en la resuspensión de los metales en la columna de agua (Bruland et 

al.,  2008;  Kalnejais  et  al.,  2007),  aunque  también  favorecen  la  dispersión  de 

contaminantes en el océano (Hu et al., 2022). En este sentido, las velocidades de 

las corrientes a mayor profundidad fueron detectadas en la zona de San Pedro del 

Pinatar (a partir de 25 metros en 2021 y a partir de 15 metros en 2022), lo cual 

podría contribuir a una mayor disponibilidad de metales en esa zona y año. Como 

hemos indicado, las corrientes también podrían dispersar los metales, y aunque es 

mera especulación, se podría pensar que en las capas más superficiales de la zona 

de  El  Gorguel  se  podría  haber  producido  dicho  efecto  dispersante,  lo  que 

disminuiría  la  exposición  de  los  atunes  a  los  mismos.  Lamentablemente,  no 

disponemos de datos  de  la  profundidad a  la  que nadan los  atunes  en ambas 

localizaciones, por lo que un estudio con cámaras subacuáticas, como el realizado 

sobre  salmón  en  acuicultura  (Johannesen  et  al.,  2020),  podría  aportar  más 

información al respecto.  

Otro de los factores a tener en cuenta es la temperatura. Los mares europeos, 

como  el  Mediterráneo,  están  experimentando  un  rápido  calentamiento  como 

consecuencia del cambio climático (Predragovic et al., 2023), y el aumento de la 

temperatura  puede  afectar  la  química  de  los  metales  pesados,  alterando  su 

movilidad y su disponibilidad en ambientes marinos y, por tanto, su interacción 

con  los  organismos  vivos.  Concretamente,  diversos  autores  indican  que  los 

cambios globales derivados del aumento de las temperaturas de la superficie del 

mar  y  los  niveles  de  acidez  pueden  afectar  los  ciclos  biogeoquímicos  de  los 

metales traza en los sistemas marinos (Harmesa y Wahyudi, 2020; Hoffmann et 
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al.,  2012;  Hutchins  y  Boyd,  2016),  afectando  los  procesos  de  solubilidad  y 

adsorción de los metales en este medio (Harmesa et al., 2022). En nuestro estudio, 

la  temperatura  media  se  incrementó  en  2022 en  un  grado  aproximadamente, 

tanto  en San Pedro del  Pinatar  como en El  Gorguel,  siendo muy similar  entre 

ambas  localidades  (Tabla  19).  Como  se  puede  observar  (Tabla  23),  la 

concentración de Cd y Pb detectada en 2022 en los ejemplares de San Pedro del 

Pinatar fue superior a la detectada en 2021, mientras que en El Gorguel no se 

apreció ese incremento. La temperatura del agua puede influir en la solubilidad de 

los metales (Fritioff et al., 2005), aunque según Zumdahl (1992), las variaciones 

estacionales de temperatura no tienen un efecto directo sobre dicha solubilidad. 

Según Cairns  et  al.  (1975),  la  solubilidad aumenta con la  temperatura,  lo  que 

podría hacerlos más disponibles para su absorción por los organismos marinos. Por 

tanto,  el  aumento  de  temperatura  observado  podría  estar  influyendo  en  la 

movilidad de los metales pesados desde los sedimentos y en la columna de agua 

de las zonas de estudio, una vez que estos han sido resuspendidos por la acción 

mecánica de las corrientes y los eventos de mar de fondo. 

Sin embargo, habría que tener en cuenta que la movilidad de los metales pesados 

y su disponibilidad en los sedimentos están muy relacionados con otros factores, 

como los tipos de enlace que establecen con los componentes de los sedimentos 

(Mosalem et al., 2024). Además, la movilidad desde los sedimentos depende del 

grado de contaminación de éstos, de manera que, en sedimentos contaminados, 

los metales pesados son generalmente más móviles, mientras que en sedimentos 

no contaminados, los metales se unen a silicatos y minerales primarios, siendo 

generalmente inmóviles (Al-Mur, 2020; Sungur et al., 2014). 

En el caso del Hg, la materia orgánica parece desempeñar un importante papel en 

la unión de este elemento a los sedimentos, en su solubilidad y en su presencia en 

la columna de agua (Yu et al., 2012), ya que, entre otras cosas, en los sedimentos 

es  donde  se  producen  procesos  de  metilación  del  metal,  tanto  biótica  como 

abiótica (Ullrich et al., 2001). En nuestro estudio, se observó una disminución de la 

concentración de este elemento, de 2021 a 2022 (Tabla 23) en los ejemplares de 

San Pedro del Pinatar, y un aumento en los de El Gorguel, lo que podría indicar 

que, entre ambas localizaciones, se produce una diferente disponibilidad de este 

metal, a igualdad de lo que entra en los atunes a través de la carnada. 

Como  también  se  ha  comentado,  la  acidez  de  los  mares  es  otro  fenómeno 

derivado del calentamiento global, puesto en evidencia por diversos autores (por 

ejemplo, Stockeret et al., 2013), siendo posible que esto también haya influido en 

los  resultados  obtenidos  en  nuestro  estudio.  No  disponemos  de  datos  de  los 

niveles  de  acidez  en  las  zonas  de  estudio,  por  lo  que  de  nuevo  sería  mera 
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especulación,  aunque  muy  a  tener  en  cuenta,  ya  que  es  probable  que  la 

disponibilidad de metales traza disueltos en el mar aumente en el futuro debido a 

la disminución del pH (Harmesa et al., 2022).

Otro de los factores a tener en cuenta es el importante papel que el fitoplancton 

puede jugar en la distribución vertical de los metales pesados, a través de los 

procesos  de  absorción  de  nutrientes  (Harmesa  et  al.,  2022).  Los  episodios  de 

afloramiento (blooms) de fitoplancton como consecuencia del calentamiento global 

también se suceden a nivel mundial, independientemente de la latitud (Gobler et 

al., 2017; Griffith et al., 2019; Moore et al., 2009), por lo que deberían ser tenidos 

en cuenta en estudios en los que se valore la temperatura y la hidrodinámica en la 

presencia de contaminantes ambientales en especies de acuicultura.

A todo lo dicho cabría añadir que el comportamiento geoquímico de los metales 

traza  puede  ser  regulado  por  la  materia  orgánica,  mediante  procesos  de 

adsorción/desorción e interacción, lo que permite que ésta controle parcialmente 

la  solubilidad,  la  biodisponibilidad  y  la  distribución  de  las  concentraciones  de 

metales en los sedimentos (Mellett y Buck, 2020; Zhang et al., 2014; Zhu et al.,  

2018). De hecho, el carbono juega un importante papel en la biodisponibilidad, 

transporte y  destino de los  metales en el  medio marino (Kontas,  2012).  En la 

actualidad, el crecimiento de la población en zonas costeras, el uso de fertilizantes 

y los vertidos domésticos y urbanos son causa del aumento de la materia orgánica 

en estas zonas.  Tampoco disponemos de estos datos,  por  lo  que no podemos 

asociar estos factores a los resultados obtenidos en nuestro estudio.

6.4.  Conclusión

Este  estudio  ha  demostrado  que  las  características  hidrodinámicas,  como  las 

corrientes, mar de fondo, olas y vientos, son diferentes entre las dos localidades 

de estudio, variando incluso entre años. En 2021, la velocidad de las corrientes 

marinas hasta los 15 metros de profundidad y el pico de ola en eventos de mar de 

fondo fueron superiores en El Gorguel, mientras que en San Pedro del Pinatar se 

registraron mayores velocidades de corrientes a 25 metros de profundidad, mayor 

altura y pico de ola y mayor frecuencia de eventos de mar de fondo. En 2022, las 

corrientes a 5 y 10 metros de profundidad y la altura de las olas fueron superiores 

en  El  Gorguel,  pero  San  Pedro  del  Pinatar  mantuvo  una  mayor  frecuencia  de 

eventos de mar de fondo, siendo el pico de ola igual en ambas localizaciones. 

Estas características podrían afectar a la resuspensión, dispersión y deposición de 

metales  pesados  presentes  en  el  entorno,  provocando  diferentes  niveles  de 

exposición a los animales que se mantienen en producción en los viveros de cada 
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zona. De hecho, se observó que el valor IMBI más elevado se dio en los atunes 

engordados en San Pedro del Pinatar en 2022, mientras que en 2021 los valores 

fueron similares en ambas localizaciones, siendo incluso similar al de los animales 

recién capturados. 

Pero el comportamiento biogeoquímico de los metales en el agua de mar es muy 

complejo, dependiendo, además, de características que no han sido medidas en 

este  estudio,  como el  tipo  de sedimento,  la  presencia  de materia  orgánica,  el 

estado químico del metal, el nivel de oxígeno en el sedimento, el pH, el oxígeno 

disuelto y la salinidad del agua, además de la profundidad de nado de los atunes 

en los viveros. Todas estas características, junto al aumento de temperatura de la 

superficie del mar, podrían haber favorecido el incremento de la concentración de 

estos elementos y del valor IMBI en los ejemplares muestreados en San Pedro del 

Pinatar  en  2022,  pero  serían  necesarios  futuros  estudios  para  evaluar  si 

verdaderamente existe una relación directa entre la  zona donde se ubican los 

viveros de acuicultura y los metales pesados presentes en su carne.

CAPÍTULO 3. Efecto de las condiciones hidrodinámicas y del tiempo de engorde en la acumulación
muscular de metales pesados (Pb, Cd y Hg) en atún rojo del Atlántico (Thunnus thynnus) 109
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7.  DISCUSIÓN GENERAL CON RELACIÓN A LAS 
CONCENTRACIONES DE METALES PESADOS

La comparación de los resultados obtenidos en los análisis  de Cd, Pb y Hg en 

músculo, realizados en los tres capítulos de esta tesis, se resume en las Figuras 

48,  49 y  50. Estas gráficas reflejan varias cuestiones de interés. La primera de 

ellas es que la localización de San Pedro del Pinatar en 2022 es la que destaca por 

la mayor concentración de Cd y Pb en los atunes, siendo precisamente en esta 

localización y año donde se detectaron las concentraciones más bajas de Hg. En 

segundo lugar, se observa que la concentración de cada uno de los metales siguió 

dinámicas diferentes,  entre localizaciones y entre años de estudio.  Así,  en San 

pedro del Pinatar la concentración media de Cd en los atunes estudiados se redujo 

entre los años 2016 y 2021, para incrementar su valor en 2022; el Pb mantuvo una 

tendencia  creciente,  y  el  Hg  decreciente.  Por  el  contrario,  en  El  Gorguel  las 

concentraciones medias de Cd y Pb se redujeron en 2022 con relación a 2021, 

mientras  que  la  de  Hg  aumentó.  Así  mismo,  en  los  ejemplares  silvestres  la 

concentración de Cd aumentó en 2022 con respecto a 2021, mientras que la de Hg 

disminuyó. En el caso del Pb las concentraciones fueron muy bajas en ambos años, 

y  aunque se detectó  una disminución de la  concentración,  el  dato  habría  que 

tomarlo con cautela. Por último,  al comparar la evolución de la concentración de 

los  metales  entre  los  atunes  recién  capturados  y  los  engordados  también  se 

observaron diferencias. En el caso del Cd, la concentración media se incrementó 

en los ejemplares de San Pedro del Pinatar, tanto en 2021 (ligeramente) como en 

2022;  en  los  ejemplares  engordados  en  El  Gorguel  se  incrementó  esta 

concentración en 2021 y disminuyó en 2022. En el caso del Pb, igualmente en los 

ejemplares de San Pedro del Pinatar se incrementó la concentración con respecto 

a  los  ejemplares  recién  capturados,  tanto  en  2021  como  en  2022;  en  los 

ejemplares engordados en El Gorguel, la concentración de Pb se incrementó en 

2021  y  se  mantuvo  igual  en  2022.  Finalmente,  para  el  Hg  la  concentración 

disminuyó en los ejemplares del vivero de San Pedro del Pinatar en ambos años, 

mientras que en los de El Gorguel disminuyó en 2021 y se mantuvo en 2022.

Según  estos  resultados,  sería  conveniente  realizar  un  seguimiento  de  las 

concentraciones  de  estos  metales  en  dichas  ubicaciones,  con  el  objetivo  de 

comprobar si mantienen las tendencias observadas, ya que los tres elementos son 

objeto de vigilancia sanitaria (Reglamento 2023/915). En algunos estudios se ha 

indicado un posible efecto dilución de las concentraciones por el crecimiento de los 

peces (Canli y Atli, 2003; Jiang et al., 2022), y este efecto en músculo se ha visto 

en estudios previos (Jiang et al., 2022; Liu et al., 2018; Rashed, 2001), aunque esto 
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puede depender del propio elemento y de las condiciones ambientales (Li et al.,  

2023). En el caso concreto del Hg el efecto suele ser inverso, es decir, aumento 

con el crecimiento y nivel trófico (Briand et al., 2018; Sun et al., 2020), aunque en 

atunes en cautividad quizá el rápido engorde al que se someten anule este efecto. 

En cualquier caso, las diferencias observadas entre localizaciones parecen indicar 

posibles  efectos  ambientales,  ya  que  la  alimentación  de  los  ejemplares  fue 

siempre la misma en ambos viveros. Por ello, un futuro estudio de las condiciones 

hidrodinámicas  y  de  temperatura,  incorporando  otras  variables  ambientales 

(materia  orgánica  en  suspensión,  turbidez,  concentración  de  fitoplancton  y 

monitorización de los ejemplares para conocer la  profundidad a la  que nadan) 

podría  aportar  nueva  información  sobre  la  posible  relación  entre  ubicación  y 

concentración de estos metales.

Figura  48:  Concentración de Cd en músculo  según los  grupos de estudio.  Dato: 
mediana e intervalos de confianza al 95%

Como se  ha  comentado,  el  caso  del  Hg  merece  una  mención  aparte,  pues  la 

concentración de este metal en los ejemplares recién capturados y en los de los 

viveros de San Pedro del Pinatar tiende a disminuir, mientras que en El Gorguel 

aumentó. Como se ha comentado en el Capítulo 3, las características químicas del 

Hg pueden condicionar su unión a los sedimentos, su solubilidad y su presencia en 

la columna de agua, por ejemplo, a través de la materia orgánica (Yu et al., 2012), 

por  lo  que  esta  tendencia  en  El  Gorguel  debería  ser  así  mismo  vigilada.  La 

disminución de la concentración de Hg entre los ejemplares recién capturados y 

los de los viveros de San Pedro y El  Gorguel en 2021 es pues beneficiosa, en 

términos de seguridad alimentaria. Sin embargo, en 2022, en los ejemplares del 

vivero de El Gorguel no se produjo dicha disminución, por lo que, aun estando la 

concentración mediana dentro de los límites establecidos por la legislación vigente 

(Reglamento 2023/915), la tendencia debería ser objeto de vigilancia.
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Figura  49: Concentración de Pb en músculo según los grupos de estudio. Dato: 
mediana e intervalos de confianza al 95%

Figura  50: Concentración de Hg en músculo según los grupos de estudio. Dato: 
mediana e intervalos de confianza al 95%.

Otra  información  que  se  puede  derivar  del  estudio  de  los  tres  metales 

conjuntamente  es  la  relación  entre  ellos  en  cada  tejido,  ya  que  los  atunes 

utilizados en los Capítulos 1 y 2 fueron los mismos. Así, el estudio de correlaciones 

(test de Spearman) sobre la población total (n=43) nos mostró una relación entre 

el  Hg  y  el  Cd  en  cerebro  (p<0,01,  r=0,468),  en  hígado  (p<0,05,  r=0,378)  y 

branquia (p<0,05, r=0,373). En el Capítulo 2, las relaciones entre Cd y Pb en cada 

tejido también se estudió, no encontrándose ninguna asociación, salvo en el caso 

de  la  sangre,  donde  la  concentración  de  ambos  metales  estuvo  altamente 

correlacionada (r=0,602, p<0,05). Para comprobar si dicha relación, pero con el 

Hg,  se  mantenía  en  sangre,  se  analizaron  las  concentraciones  de  Hg  en  esta 

matriz, siendo la mediana de 0,087 mg kg-1 (mínimo de 0,016 y máximo de 0,329 

mg kg-1), un valor muy similar al encontrado de Cd y Pb. Sin embargo, en la sangre 

no se encontró ninguna correlación con estos dos metales. No obstante, y al igual 

que en los capítulos correspondientes, se procedió a estudiar si existían relaciones 

entre sexos. Los resultados obtenidos figuran en la Tabla 27.
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Tabla 27: Correlaciones entre las concentraciones de Cd y Pb con el Hg, en función del sexo en cada 
tejido. Ejemplares correspondientes a los Capítulos 1 y 2.

Sexo Metales p r

Sangre Hembra Hg/Pb 0,015 0,654

Cerebro Hembra Hg/Cd 0,004 0,633

Músculo Macho Hg/Pb 0,044 0,424

Músculo Hembra Hg/Pb 0,030 -0,511

Hígado Macho Hg/Cd 0,036 0,430

Como se puede observar de nuevo el sexo marcó diferencias en la relación del Hg 
con el Cd y Pb, mostrando relaciones que no se observaron al estudiar el grupo en 
su totalidad.

A continuación (Figura 51, 52 y 53) se muestra la concentración de cada uno de 

los metales en músculo según el sexo, en los ejemplares analizados en esta tesis.

Figura 51: Concentración de Cd en músculo, según el sexo. 

Figura 52: Concentración de Pb en músculo, según el sexo.
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Figura 53: Concentración de Hg en músculo, según el sexo.

Como se puede observar, en el estudio entre localizaciones y años también parece 

existir  una  tendencia  general  a  que  las  hembras  acumulen  mayores 

concentraciones de estos metales. Como estas diferencias podrían estar asociadas 

al peso, tanto por posibles efectos de dilución o de biomagnificación, se estudió la 

correlación entre el peso de los ejemplares y la concentración muscular de Cd, Pb 

y  Hg.  En  los  Capítulos  1  y  2  no  encontramos  correlaciones  estadísticamente 

significativas, tanto en la población completa como por sexos. En los ejemplares 

analizados en el Capítulo 3 no encontramos correlaciones al considerar el grupo 

completo, pero sí al segmentar los grupos por sexo. Las correlaciones encontradas 

fueron las siguientes: en el grupo de atunes muestreados en los viveros de San 

Pedro  del  Pinatar  en  2021,  con  la  concentración  de  Cd  (p<0,05,  r=0,627,  en 

hembras), y con la de Hg (p<0,05, r=0,645, en hembras); en el grupo de atunes 

muestreados en El  Gorguel  en 2021,  con la  concentración de Pb (p<0,05,  r=-

0,815, en machos); ninguna correlación en los grupos muestreados en 2022. En 

vista de estos resultados, realizamos en los ejemplares de este capítulo un MLG 

univariado,  con  el  peso  como  covariable,  para  comprobar  si  las  diferencias 

observadas  entre  sexos  en  la  concentración  muscular  de  estos  metales  eran 

significativas o no. En esta prueba solo encontramos diferencias estadísticamente 

significativas  para  el  Hg  en  los  atunes  del  vivero de  San  Pedro  del  Pinatar 

muestreados en 2021 (mayor en hembras), aunque dado el reducido número de 

ejemplares  analizados  (8  machos  y  11  hembras)  sería  preciso  hacer  un 

seguimiento con un mayor número de muestras. A este respecto cabe recordar 

que en los  ejemplares  considerados en los  Capítulos  1  y  2  no se  encontraron 

diferencias estadísticamente significativas asociadas al sexo en el tejido muscular.
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El  denominado  IMBI,  utilizado  en  el  Capítulo  3  de  esta  tesis,  ha  mostrado  su 

utilidad en diferentes estudios (por ejemplo, Genc y Yilmaz, 2017; Romero et al., 

2020; Salvat-Leal et al., 2020). La Tabla 28 y la Figura 55 muestran los resultados 

obtenidos en cada tejido de los ejemplares correspondientes a los Capítulos 1 y 2 

de  esta  tesis.  Los  subconjuntos  homogéneos,  según  el  test  Kruskal-Wallis,  se 

muestran en la Figura 54.

Figura 54: Subconjuntos de tejidos según el IMBI

El músculo ocupó en este orden una posición preferente, al mismo nivel que el 

riñón y el hígado.  Para los ejemplares correspondientes a los viveros de San Pedro 

del Pinatar se observa que el valor medio del IMBI en músculo fue superior en 

2016 (0,305), bajando en 2021 (0,196) para volver a subir en 2022 (0,354), siendo 

esta secuencia igual a la correspondiente a la concentración muscular de Cd en 

esta  localización,  lo  cual  lleva  a  considerar  este  elemento,  junto  al  Pb,  como 

importante en el incremento del valor IMBI en 2022. Según Maes et al. (2005), 

valores  IMBI  más  bajos  y  más  altos  corresponden a  animales  recolectados  en 

zonas menos y más contaminadas, respectivamente.

Tabla 28: IMBI para cada tejido (ejemplares correspondientes a los Capítulos 1 y 2).

Sangre Cerebro Músculo Hígado Riñón Hueso Branquia

Media 0,170 0,231 0,305 0,304 0,330 0,236 0,203

Desv. típ. 0,141 0,110 0,125 0,127 0,115 0,112 0,107

Mediana 0,130 0,196 0,265 0,290 0,305 0,200 0,168

Mínimo 0,029 0,087 0,128 0,119 0,171 0,096 0,100

Máximo 0,837 0,619 0,642 0,706 0,647 0,547 0,679

Desv. Típ. = Desviación típica.
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Figura  55: Valor medio del IMBI para cada tejido (ejemplares correspondientes a 
los  Capítulos  1  y  2).  Las  barras  de  error  muestran  el  95%  del  intervalo  de 
confianza.

En estos ejemplares se pudo realizar un estudio de correlaciones para el  valor 

IMBI, cuyos resultados se muestran en la  Tabla 29 y en la Figura 56. Como se 

puede  apreciar,  había  numerosas  relaciones  entre  tejidos,  lo  cual  muestra  la 

utilidad de este marcador para conocer la bioacumulación por estos tres metales 

de forma simultánea. Los tejidos con más correlaciones fueron la branquia y el 

hueso,  seguido por el  hígado,  cerebro y riñón,  siendo la sangre la que menos 

correlaciones presentó. El  peso de los atunes se relacionó solo con el  IMBI del 

hígado y de forma negativa.

Tabla 29: Correlaciones entre tejidos para los valores de IMBI. Atunes correspondientes a los Capítulos 
1 y 2.

Encéfalo Músculo Hígado Riñón Hueso Branquia Peso

Sangre 0,133 0,098 0,353* 0,163 0,158 0,197 0,087

Cerebro 0,073 0,640** 0,329* 0,360* 0,401** -0,195

Músculo 0,288 0, 384* 0,549** 0,475** 0,024

Hígado 0,275 0,350* 0,549** -0,359*

Riñón 0,416** 0,404** 0,201

Hueso 0,474** 0,051

Branquia -0,213
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Figura  56:  Correlaciones del  valor  IMBI  entre tejidos y  con el  peso del  atún.  El  grosor  de la  línea 
representa la fuerza de la relación (coeficiente de correlación).

Finalmente se realizó un ACP (Figuras  57,  58 y  59). Los datos obtenidos de este 

análisis  fueron los siguientes:  KMO=0,696,  varianza total  explicada de 68,35%, 

tres componentes (CP1= músculo, hueso, branquia y riñón; CP2= cerebro, hígado 

y peso; y CP3= sangre). La matriz de componentes se muestra en la Tabla 30.

     Tabla 30: Matriz de componentes rotado.

CP1 CP2 CP3

Músculo 0,818 0,000 -0,142

Hueso 0,810 0,128 0,073

Branquia 0,778 0,325 0,065

Riñón 0,656 -0,080 0,226

Peso 0,130 -0,760 0,257

Cerebro 0,114 0,733 0,100

Hígado 0,417 0,732 0,329

Sangre 0,818 0,000 -0,142
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Figura 57: ACP: componentes 1 y 2 según el sexo de los atunes.

Figura 58: ACP: componentes 1 y 3 según el sexo de los atunes.
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Figura 59: ACP: componentes 2 y 3 según el sexo de los atunes.

Como se puede observar, existe una cierta separación entre machos y hembras 

con el peso y con los valores de IMBI en los tejidos, mientras que con la sangre 

esta separación no era visible. Como ya se ha indicado, este indicador es un índice 

global  de  los  contaminantes  estudiados,  y  al  igual  que  ocurría  en  el  estudio 

específico de las concentraciones, también se observa con el IMBI un diferente 

comportamiento en la acumulación según el sexo de los atunes, por lo que debería 

ser tenido en cuenta en futuros estudios.

7.1.  CONCLUSIONES

Para cada grupo de estudio (atunes recién capturados y engordados en cada una 

de las  localizaciones)  las  concentraciones musculares de Cd,  Pb y  Hg variaron 

entre los años de estudio, sin un claro patrón, observándose tanto incrementos 

como disminuciones de los niveles detectados. Así mismo, en cada año de estudio, 

la concentración de los metales en los ejemplares de vivero con respecto a los 

recién capturados tampoco siguió un patrón consistente, aunque podría haber una 

cierta tendencia a incrementarse la concentración de Pb y Cd y a disminuir la de 

Hg.  Considerando la vigilancia sanitaria obligatoria para este tipo de producto, 
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sería recomendable hacer un seguimiento integral de las concentraciones de estos 

metales, en ambas localizaciones y con respecto a los atunes recién capturados.

Con respecto a las relaciones entre las concentraciones de los tres metales en la 

sangre  y  en  cada  tejido,  tampoco  se  observó  un  patrón  uniforme,  aunque 

nuevamente se detectaron diferencias asociadas al sexo de los atunes. 

Por  otro  lado,  la  mayor  concentración  de  los  tres  elementos  observada  en  el 

músculo de las hembras podría tener su explicación en el peso de los ejemplares, 

aunque en el caso del Hg de los animales muestreados en San Pedro del Pinatar en 

2021 la  concentración podría  estar  realmente asociado al  sexo.  Por  ello,  sería 

conveniente intensificar los estudios relacionados con la concentración muscular 

de estos metales en función del sexo.

Con respecto a la evaluación global a través del IMBI, este índice ha mostrado su 

utilidad  para  entender  mejor  las  relaciones  entre  tejidos  con  respecto  a  la 

acumulación de metales, poniendo de manifiesto la importancia que puede tener 

el  músculo  como  indicador  integral,  comparable  a  tejidos  conocidos  por  su 

capacidad de acumulación, como el hígado y el riñón. Igualmente, el sexo mostró 

tener  influencia  entre  tejidos  con  este  indicador,  por  lo  que  debería  ser 

considerado en futuros estudios. 
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8.  CONCLUSIONES FINALES

A través de la presente Tesis Doctoral se ha podido conocer de forma simultánea 

la  cinética  de  distribución  de  los  contaminantes  metálicos  de  mayor  interés 

ambiental  y  sanitario  en  sangre  y  en  los  principales  tejidos  (hígado,  riñón, 

músculo, cerebro, hueso y branquia) del atún rojo del Atlántico. 

PRIMERA.  A  pesar  de  que  no  se  ha  identificado  un  patrón  específico  de 

bioacumulación para el Hg ni el Se, los hallazgos sugieren que el músculo es el 

tejido que acumula en menor medida estos elementos.

SEGUNDA. El Se muestra un papel importante para amortiguar los efectos del Hg, 

tanto en sangre como en los tejidos estudiados, lo que subraya la importancia de 

este oligoelemento en productos alimentarios y en los posibles subproductos que 

puedan ser utilizados a partir de los restos del pescado (huesos, hígado, etc.).

TERCERA. En el caso del Cd, la secuencia de tejidos en función de la concentración 

del metal estaba muy bien definida al abordar los datos sin considerar el sexo. En 

el  caso  del  Pb,  los  tejidos  con  las  concentraciones  eran  los  mismos, 

independientemente de que el estudio se haga en función del sexo o no. El sexo es 

una variable a ser considerada en la evaluación cinética de estos metales en la 

especie.

CUARTA. En el  estudio individualizado el  hueso se muestra como el  tejido que 

menos acumula Cd y Pb, mientras que en el caso del Hg habría que tener también 

en consideración al cerebro. En todos los casos, la sangre se posicionaba en un 

lugar intermedio-bajo en la secuencia de mayor a menor concentración.  

QUINTA. Las diferencias en las condiciones hidrodinámicas entre el Polígono de 

Cultivos  Marinos  de  San  Pedro  del  Pinatar  y  el  de  El  Gorguel  afectan 

significativamente a la bioacumulación de Hg, Cd y Pb en el atún rojo del Atlántico, 

siendo  más  pronunciado  el  efecto  para  el  Cd  y  Pb.  Estas  y  otras  variables 

asociadas  a  la  hidrodinámica  deberían  ser  objeto  de  seguimiento,  dadas  las 

tendencias que se han observado con respecto a la concentración muscular de Cd 

y Pb.

SEXTA.  El  estudio  de  la  cinética  tisular  de  metales  pesados  en  atún  rojo  del 

Atlántico es complejo por diferentes motivos entre los que se incluyen diferencias 

asociadas al sexo, peso, alimentación (en libertad y en viveros) y características 

hidrodinámicas de las zonas de engorde, por lo que todas estas variables deberían 

ser tenidas muy en cuenta en futuros estudios sobre la especie.
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10.  ÍNDICE DE ABREVIATURAS

ABF: Atún de aleta azul del Atlántico (Atlantic Bluefin Tuna)

ADN: Ácido desoxirribonucleico 

ANOVA: Análisis de la varianza 

ATDSR: Agencia para el Registro de Sustancias Tóxicas y Enfermedades

CANA: Islas Canarias

CE: Comunidad Europea

EFSA: Autoridad Europea para la Seguridad Alimentaria

EU.ESP: EU.España

EU.ESP-ES-CANARY: EU.España (Islas Canarias)

EU.ESP-ES-CANT_ALB: UE.España (Mar Cantábrico) Objetivo Albacora

EU.ESP-ES-CANT_BFT: UE.España (Mar Cantábrico) Objetivo Atún rojo

EU.ESP-ES-MEDI: UE.España (Puertos Mediterráneos)

EU.ESP-ES-MEDI-Recr: UE.España (Puertos Recreativos Mediterráneos)

EU.ESP-ES-SWO: EU.España objetivo Pez Espada

FAO: Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura

FCR: Factor de conversión

GEBCO: Carta Batimétrica General de los Océanos

GEMS/Food: Evaluación fiable de los resultados analíticos de las mediciones de 
sustancias en los alimentos

HBVSe: Valor de beneficio del selenio para la salud

Hmax: Altura máxima de ola

HS: Altura significativa de ola

ICCAT: Comisión Internacional para la Conservación del Atún Atlántico
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ICP-OES:  Espectroscopía  de  Emisión  Atómica  con  Plasma  de  Acoplamiento 
Inductivo

IMBI: Índice de Bioacumulación Media Individual 

KMO:  Proporción  de  varianza  en  las  variables  que  pueden  ser  causadas  por 
factores subyacentes. 

LD: Límite de detección analítico

MAW: Agua Atlántica Modificada

MEDI: Mar Mediterráneo

MilliQ: Agua ultrapura a partir de agua purificada

MLG: Modelo lineal generalizado univariante

NE: Nor Este

OMS: Organización Mundial para la Salud

OPRC: Convenio Internacional sobre Cooperación, Preparación y Lucha contra la 
Contaminación por Hidrocarburos

OSPAR: Convención para la Protección del Medio Ambiente Marino del Atlántico del 
Nordeste

PBFT:  Atún de aleta azúl del Pacífico (Pacific Bluefin Tuna)

PCM El Gorguel: Polígono de Cultivos Marinos de El Gorguel

PCM San Pedro: Polígono de Cultivos Marinos de San Pedro

ROP-BFT:  Programa  regional  de  observadores  de  ICCAT  para  el  atún  rojo  del 
Atlántico Este y Mediterráneo

SBFT : Atún de aleta azúl del Sur ( Southern Bluefin Tuna)

SIMAR:  Series  temporales  de  parámetros  de  viento  y  oleaje  procedentes  de 
modelado numérico con cadencia horaria

UN: Naciones Unidas

UNEP: Programa Ambiental de las Naciones Unidas

US EPA: Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos de América del Norte

UTC: Tiempo Universal Coordinado
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