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Abstract  
 

Mercury (Hg) is widely recognized as one of the most toxic, complex and 
persistent pollutants in the environment. Despite extensive public awareness 
of the known environmental risks and numerous adverse effects on human 
health, it continues to be extensively used in various mining and industrial 
sectors. Artisanal and small-scale gold mining (ASGM), chloride monomer, 
chlor-alkali and acetaldehyde production are the most important Hg uses 
globally. Therefore, a significant increase in global anthropogenic Hg 
emissions has been observed in the last decades. Based on this situation and 
the special toxicodynamics of Hg, there is a persistent need to further 
investigate the dynamics and bioavailability of Hg in highly polluted 
ecosystems. 

In this doctoral thesis, priority has been given to the in situ implementation 
of the diffusive gradients in thin-films technique (DGT) in order to quantify 
the bioavailable fraction of Hg in aqueous medium. Furthermore, an 
exhaustive exploration and evaluation of new polymeric materials and 
derivatives of residual biomass has been carried out, with the aim of 
incorporating them in the DGT technique as alternatives for the uptake of 
labile Hg. The efforts have been oriented to developing an efficient and 
reliable strategy for the assessment and monitoring of Hg in aquatic systems 
in remote and hard-to-reach areas. 

In the first part of the thesis, the results of the evaluation of the level of 
contamination, the risk to human health and the carcinogenic risk from the 
consumption of Hg and As contaminated food in hard-to-reach areas highly 
impacted by ASGM in the Colombian rainforest are presented. The results of 
the hazard index (HI) of Hg and As through the consumption of fruits, tubers 
and fish exceeded the acceptable level (HI>1) and the carcinogenic risk 
related to As is shown. Concerning the quantification of the bioavailable 
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fraction of Hg, DGT devices were deployed along the Atrato river (Colombia) 
and in abandoned mining ponds (AMPs) close to local populations. These DGT 
devices were manufactured and calibrated in the laboratory using 3-
mercaptopropyl functionalized silica (3MFS) as the binding layer for Hg. In 
addition, it was considered relevant to quantify the bioavailable fraction of 
other trace metals (Pb, Cu, Zn, Cd, Ni, Mn and Cr) that could potentially have 
a common source with Hg contamination. Therefore, commercial DGT devices 
with Chelex-100 as a specific binding layer for the analysed metals were used. 
The results presented were consistent with other studies of Hg in the Atrato 
river and AMPs, and were compared with other studies with similar methods, 
which allowed us to conclude that the application of the DGT technique is 
efficient for the quantification and monitoring of bioavailable Hg in aquatic 
systems of this type of highly vulnerable and hard-to-reach ecosystems. 

The second part of the thesis focused on the exploration and evaluation of new 
materials for incorporation in the DGT technique through the valorization of 
agro-industrial biomass residues and the application of new polymeric 
materials for the determination of the labile fraction of Hg in aqueous 
medium. Biomass-derived materials (biochar, chicken feathers, cork, rice 
husk and canola) were evaluated with respect to its Hg removal potential, the 
facility of preparation of the binding layers (agarose and polyacrylamide 
hydrogels), and its efficiency in the determination of the labile fraction of Hg 
by time series experiments in aqueous medium, in the absence and presence 
of other trace elements (Mn, Cu, Zn, Ni, Pb, Cd and As), under controlled 
laboratory conditions. Similarly, three polymers synthesized from 
benzoylthiourea (BTP1, BTP2 and PBTU) with demonstrated affinity for Hg 
were evaluated for inclusion within the DGT technique. In this investigation 
of new materials, the BTP1 polymer demonstrated to be more effective in the 
uptake and quantification of labile Hg, and the efficacy of the DGT-BTP1 
devices was compared to DGT devices prepared with 3MFS during in situ Hg 
deployments in the Quito river (Colombia). The results showed a good 
performance in the quantification of the labile Hg fraction and, furthermore, 
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it was also demonstrated that DGT-BTP1 devices are a useful tool for in situ 
monitoring of bioavailable Hg in freshwaters. In conclusion, the results 
obtained for the inclusion of new materials in the DGT technique could be 
considered satisfactory and promising. At the same time, this thesis provides 
a solid basis for future research and applications in Hg contamination studies, 
as well as, supporting the principles of green chemistry and residue 
valorization. 
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Resum 
 

El mercuri (Hg) és un dels contaminants més tòxics, complexos i persistents 
en el medi ambient. Malgrat els riscos ambientals coneguts i els nombrosos 
efectes adversos per a la salut humana, encara s'utilitza àmpliament en 
diversos sectors miners i industrials. Així doncs, el Hg s’usa principalment en 
la mineria d’or artesanal i en petita escala (MAPE) i en la producció de clorur 
de vinil, clor-alcali i acetaldehid, amb un increment significatiu d’emissions 
mundials de Hg antropogènic en les últimes dècades. Degut a aquesta 
situació, i a l'especial toxicodinàmica del Hg, existeix la necessitat de 
profunditzar en la dinàmica i biodisponibilitat del Hg en ecosistemes 
altament contaminats. 

En aquesta tesi doctoral s'ha investigat sobre la implementació in situ de la 
tècnica de gradient de difusió en capa prima (DGT) amb la finalitat de 
quantificar la fracció biodisponible de Hg en medi aquàtic. Així mateix, s'ha 
dut a terme una exhaustiva exploració i avaluació de nous materials 
polimèrics i derivats de biomassa residual, amb l'objectiu d'incorporar-los en 
aquesta tècnica com a alternatives per a la captació del Hg làbil. Aquests 
esforços han estat orientats al desenvolupament d'una estratègia eficient i 
fiable per a l'avaluació i el monitoratge del Hg en sistemes aquàtics d'àrees 
remotes.  

En la primera part de la tesi, es presenten els resultats de l'avaluació del 
nivell de contaminació, el risc per a la salut humana i el risc carcinogènic 
derivat del consum d'aliments contaminats amb Hg i As en àrees de difícil 
accés altament impactades per MAPE a la selva tropical colombiana. En 
termes generals, els resultats dels índexs de perillositat (HI) per a Hg i As pel 
consum d’aliments locals, van superar el nivell acceptable (HI>1), existint 
també un risc carcinogènic relacionat amb l'As. Pel que fa a la quantificació 
de la fracció biodisponible de Hg, es van desplegar dispositius DGT al llarg 
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del riu Atrato (Colòmbia) i en basses abandonades (AMPs) per la MAPE, 
properes a poblacions locals. Aquests dispositius DGT es van fabricar i 
calibrar al laboratori utilitzant sílice funcionalitzada amb 3-mercaptopropil 
(3MFS) com a capa de resina per al Hg. A més, es va considerar rellevant 
quantificar la fracció biodisponible d'altres metalls traça (Pb, Cu, Zn, Cd, Ni, 
Mn i Cr) que podrien compartir un origen comú amb la contaminació per Hg. 
Amb aquesta finalitat es van utilitzar dispositius DGT de tipus comercial amb 
Chelex-100 com a capa d'unió específica per als metalls analitzats. Els 
resultats presentats van ser coherents amb altres estudis de Hg al riu Atrato 
i AMPs, i es van comparar amb altres estudis amb mètodes similars. Això ens 
va permetre concloure que l'aplicació de la tècnica DGT és eficient per a la 
quantificació i el monitoratge del Hg biodisponible en sistemes aquàtics en 
aquests tipus d'ecosistemes altament vulnerables i de difícil accés. 

La segona part de la tesi es va centrar en l'exploració i avaluació de nous 
materials per a la seva incorporació en la tècnica DGT mitjançant la 
revalorització de residus agroindustrials i l'aplicació de nous materials 
polimèrics per a la determinació de la fracció làbil de Hg en medi aquàtic. Els 
materials derivats de biomassa (biocarbó, plomes de pollastre, suro, closca de 
arròs i colza) van ser avaluats en relació amb la seva capacitat de captació del 
Hg, la facilitat de preparació de les capes d'unió (hidrogels d'agarosa i 
poliacrilamida) i la seva eficàcia en la determinació de la fracció làbil de Hg. 
Es van dissenyar experiments de sèrie temporal en medi aquàtic, en absència 
i presència d'altres elements traça (Mn, Cu, Zn, Ni, Pb, Cd i As) i en condicions 
controlades de laboratori. De manera similar, es van avaluar tres polímers 
sintetitzats a partir de la benzotioamida (BTP1, BTP2 i PBTU) amb 
demostrada afinitat amb el Hg per al seu ús en la tècnica DGT. En aquesta 
recerca de nous materials, el polímer BTP1 va mostrar una major efectivitat 
en la captació i quantificació del Hg làbil, i l'eficàcia dels dispositius DGT-
BTP1 va ser comparada amb la dels dispositius DGT preparats amb 3MFS en 
mesures in situ de Hg al riu Quito (Colòmbia). Els resultats van mostrar un 
bon rendiment en la quantificació de la fracció de Hg làbil i, alhora, es va 
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demostrar que els dispositius DGT-BTP1 són una eina útil per al monitoratge 
in situ de Hg biodisponible en aigües dolces.  

En conclusió, els resultats obtinguts mitjançant la inclusió de nous materials 
en la tècnica DGT es poden considerar satisfactoris i prometedors. Així 
mateix, aquesta tesi proporciona una base sòlida per a futures investigacions 
i aplicacions en estudis de la contaminació per Hg, alhora que recolza els 
principis de la química verda i la valorització de residus. 
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Resumen 
 

El mercurio (Hg) es uno de los contaminantes más tóxicos, complejos y 
persistentes en el medioambiente. A pesar de la amplia conciencia sobre los 
riesgos ambientales conocidos y de los numerosos efectos adversos para la 
salud humana, sigue siendo ampliamente utilizado en diversos sectores 
mineros e industriales. Principalmente se utiliza en la minería de oro 
artesanal y en pequeña escala (MAPE), así como en la producción de cloruro 
de vinilo, cloro-álcali y acetaldehído, observándose un aumento significativo 
en las emisiones mundiales de Hg antropogénico en las últimas décadas. A 
causa de esta situación y de la especial toxicodinámica del Hg, existe la 
necesidad de profundizar en la dinámica y biodisponibilidad del Hg 
ecosistemas altamente contaminados. 

En esta tesis doctoral se ha priorizado la implementación in situ de la técnica 
de gradiente de difusión en capa fina (DGT) con el propósito de cuantificar la 
fracción biodisponible de Hg en medio acuático. Asimismo, se ha llevado a 
cabo una exhaustiva exploración y evaluación de nuevos materiales 
poliméricos y derivados de biomasa residual, con el objetivo de incorporarlos 
a esta técnica como alternativas para la captación del Hg lábil. Estos 
esfuerzos han sido orientados hacia el desarrollo de una estrategia eficiente y 
confiable para la evaluación y el monitoreo del Hg en sistemas acuáticos de 
áreas remotas y de difícil acceso. 

En la primera parte de la tesis, se presentan los resultados de la evaluación 
del nivel de contaminación, el riesgo para la salud humana y el riesgo 
carcinogénico por consumo de alimentos contaminados con Hg y As en áreas 
de difícil acceso altamente impactadas por MAPE en la selva tropical 
colombiana. En términos generales, los resultados de los índices de 
peligrosidad (HI) para Hg y As a través del consumo de frutas, tubérculos y 
pescado superaron el nivel aceptable (HI>1) y también se muestra el riesgo 
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carcinogénico relacionado con As. En cuanto a la cuantificación de la fracción 
biodisponible de Hg, se desplegaron dispositivos DGT a lo largo del río Atrato 
(Colombia) y en pozas mineras abandonadas (AMPs) por la MAPE cercanas a 
poblaciones locales. Estos dispositivos DGT fueron manufacturados y 
calibrados en el laboratorio usando sílica funcionalizada con 3-
mercaptopropilo (3MFS) como gl para el Hg. Además, se consideró relevante 
cuantificar la fracción biodisponible de otros metales traza (Pb, Cu, Zn, Cd, 
Ni, Mn y Cr) que podrían compartir un origen común con la contaminación 
por Hg. Para tal fin, se utilizaron dispositivos DGT de tipo comercial con 
Chelex-100 como capa de unión específica para los metales. Los resultados 
presentados fueron coherentes con otros estudios de Hg en el río Atrato y 
AMPs, y fueron comparados con otros estudios con métodos similares, lo que 
nos permitió concluir que la aplicación de la técnica DGT es eficiente para la 
cuantificación y monitoreo del Hg biodisponible en sistemas acuáticos 
altamente vulnerables y de difícil acceso. 

La segunda parte de la tesis se enfocó en la exploración y evaluación de 
nuevos materiales para su incorporación en la técnica DGT mediante la 
revaloración de residuos agroindustriales y la aplicación de nuevos materiales 
poliméricos para la determinación de la fracción lábil de Hg en el medio 
acuático. Los materiales derivados de biomasa (biocarbón, plumas de pollo, 
corcho, cáscara de arroz y canola) fueron evaluados en cuanto a su capacidad 
de captación del Hg, la facilidad de preparación de las capas de unión 
(hidrogeles de agarosa y poliacrilamida), y su eficacia en la determinación de 
la fracción lábil de Hg. Para este fin se diseñaron experimentos de serie 
temporal en medio acuoso, en ausencia y presencia de otros elementos traza 
(Mn, Cu, Zn, Ni, Pb, Cd y As) y en condiciones controladas de laboratorio. De 
manera similar, se evaluaron tres polímeros sintetizados a partir de la 
benzoiltiourea (BTP1, BTP2 y PBTU) con demostrada afinidad con el Hg para 
su uso en la técnica DGT. En esta búsqueda de nuevos materiales, el polímero 
BTP1 demostró una mayor efectividad en la captación y cuantificación del Hg 
lábil, y la eficacia de los dispositivos DGT-BTP1 fue comparada con la de 
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dispositivos DGT preparados con 3MFS en mediciones in situ de Hg en el río 
Quito (Colombia). Los resultados mostraron un buen rendimiento en la 
cuantificación de la fracción de Hg lábil y, a su vez, se demostró que los 
dispositivos DGT-BTP1 son una herramienta útil para la monitorización in 

situ de Hg biodisponible en aguas dulces. En conclusión, los resultados 
obtenidos a través de la inclusión de nuevos materiales en la técnica DGT 
podrían considerarse satisfactorios y prometedores. Asimismo, esta tesis 
proporciona una base sólida para futuras investigaciones y aplicaciones en 
estudios de la contaminación por Hg, al tiempo que se respaldan los principios 
de la química verde y la valorización de residuos. 

 



 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

CAPÍTULO 1: Introducción 
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1.1. Generalidades sobre el mercurio y los 
elementos traza 

Los procesos agroindustriales y la minería nos han permitido tener avances 

técnicos y tecnológicos significativos que facilitan nuestra cotidianidad, no 

obstante, en cada una de estas actividades se liberan al medioambiente 

diversos tipos de contaminantes, dentro de los que se destacan los elementos 

traza, principalmente metales, porque pueden llegar a tener una alta 

toxicidad a muy bajas concentraciones en el medioambiente (≤ 100 mg kg–1).  

Aunque algunos de los elementos traza tienen un rol esencial en el correcto 

desarrollo de los seres vivos, otros ‘no esenciales’ son una de las formas más 

peligrosas de contaminación para los ecosistemas en todo el mundo, ya que 

son poco o nada biodegradables, tienen una alta movilidad y tendencia a 

acumularse en los tejidos vivos por largos períodos de tiempo. Esta 

persistencia puede desencadenar procesos de biomagnificación dentro de las 

cadenas tróficas, causando alteraciones metabólicas y mutaciones, y 

afectando sustancialmente la biodiversidad y la salud humana. 

Es por ello que el interés de la comunidad científica por estudiar los elementos 

traza se ha incrementado notablemente con los años. En esta introducción se 

hará mención únicamente a los elementos traza que podrían representar un 

riesgo para las comunidades, a raíz de los resultados obtenidos durante el 

desarrollo de este estudio: mercurio (Hg), arsénico (As) y níquel (Ni), haciendo 

especial énfasis en el Hg, considerado uno de los contaminantes más 

peligrosos. 
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1.1.1.  Mercurio 

El símbolo químico del mercurio, Hg, se origina en la palabra griega 

hydrargyros, que significa “agua plateada”. Sin embargo, su nombre proviene 

de un símil con el dios romano Mercurio, debido a la fluidez que 

representaban al dios y al metal. El Hg es el único elemento químico metálico 

líquido a temperatura ambiente (25ºC), con una temperatura de fusión de –

38,87ºC y una temperatura de ebullición de 356,58ºC. Debido a su alta 

densidad de 13,456 g mL–1 a 25°C, se considera un “metal pesado”, y su brillo 

es similar al de la plata, de ahí que los romanos también le llamasen 

Argentum Vivum, que significa “plata líquida”.  

El mercurio elemental (Hg0) tiene masa atómica promedio de 200,59 g mol–1 

y su número atómico es 80. Su configuración electrónica (1s2 2s2 2p6 3s2 3p6 

3d10 4s2 4p6 4d10 5s2 5p6 4f14 5d10 6s2) es la responsable de sus propiedades 

químicas únicas, ya que los electrones llenan todos los niveles de energía 

disponibles hasta 6s permitiendo un comportamiento químicamente similar 

los gases nobles. Dada su estabilidad energética, los electrones de valencia no 

son compartidos fácilmente, y es habitual la formación de enlaces débiles Hg–

Hg en su propia estructura, o al unirse con otros metales. Esta característica 

también convierte al Hg en el metal más volátil existente con una presión de 

vapor de 0,261 Pa (2,58×10−6 atm) a 25 °C, y en efecto, el Hg es el único metal 

que no existe como dímero en su fase gaseosa (Fahlman, 2007; Gaffney y 

Marley, 2014). 
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1.1.1.1. Usos frecuentes del mercurio 

El mercurio ha sido utilizado desde la antigüedad. Desde el Paleolítico 

Superior, periodo comprendido entre 33000 y 9000 a.C., el bermellón o polvo 

de cinabrio (HgS) fue empleado como pigmento rojo en pinturas rupestres, 

como se ha evidenciado en las obras encontradas en Lascaux o Altamira. 

Similarmente, estudios antropológicos de civilizaciones antiguas como la 

china, india, egipcia, maya, griega y romana han demostrado el uso de 

compuestos mercuriales en la elaboración de cremas, ungüentos, cosméticos, 

medicinas, pigmentos y ornamentos.  

Se estima que alrededor del año 500 a.C., el Hg se empezó a usar para 

amalgamar otros metales, principalmente oro y plata. Casi dos siglos después, 

el filósofo y botánico griego Teofrasto documentó un método para obtener Hg 

líquido a partir de la molienda de cinabrio en un mortero de cobre. No 

obstante, no fue hasta principios del siglo XIX, que las propiedades químicas 

del Hg fueron reconocidas y estudiadas por Antoine Lavoisier y Joseph 

Priestley, al emplear el metal en sus experimentos con gases. Su papel en el 

descubrimiento del oxígeno fue tan relevante que incluso se concertó una 

unidad de medida de la presión de los gases en referencia a él (mm de Hg).  

En la actualidad, el uso del Hg está prácticamente prohibido a causa de su 

toxicidad. Por ejemplo, una de las formas más comunes de exposición se da 

por la ruptura accidental de termómetros o lámparas que contienen Hg, cuyos 

vapores altamente tóxicos podrían saturar rápidamente la atmósfera en un 

ambiente cerrado y superar fácilmente el límite máximo seguro de exposición 
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ocupacional, el cual es 0,02 mg m–3 según la normativa española (INSST, 

2021). Sin embargo, el Hg y algunos de sus compuestos siguen siendo 

considerados importantes para el desarrollo industrial, y los principales usos 

o aplicaciones que se le dan varían mucho dependiendo del país. De los 

principales usos reconocidos de este metal podríamos destacar los siguientes: 

● Minería de oro y plata 

● Amalgamas dentales 

● Producción de cloro y álcalis 

● Termómetros y manómetros 

● Síntesis de pigmentos y colorantes 

● Pilas y baterías (como óxido de mercurio) 

● Fabricaciones de electrodos (calomelanos) 

● Lámparas fluorescentes y tubos de rayos X 

● Cosméticos ilegales y productos para la piel 

● Interruptores eléctricos y dispositivos de relé 

● Productos farmacéuticos y vacunas (como antiséptico) 

● Biocidas, fungicidas y otros productos agroindustriales 

 

Estimación mundial del uso del mercurio 

Los datos globales detallados sobre el consumo de mercurio en un periodo de 

10 años (2005 a 2015) fueron publicados por el Programa de las Naciones 

Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA o UNEP) categorizados por sector 
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de aplicación (figura 1) y región geográfica (figura 2) (UNEP, 2017a). En la 

figura 1 se muestra la tendencia del uso del Hg en diversos sectores, siendo 

más notable el aumento de su uso en los sectores de la minería aurífera y la 

producción de monómero de cloruro de vinilo (VCM), que sumaron entre los 

dos más de 2000 t anuales.  

 
Figura 1. Uso mundial del mercurio por sector. Elaboración propia basada en 
datos obtenidos de UNEP (2017). 
 

En relación al sector de la minería de oro, la minería de oro artesanal y en 

pequeña escala (MAPE o ASGM, por sus siglas en inglés) desempeña un papel 

crítico en la demanda global de este metal, especialmente desde que el precio 

del oro se ha ido incrementando con el tiempo (UNEP, 2017a). La sección 

1.1.1.4 de esta tesis abordará la relación entre la MAPE y la contaminación 

por Hg. En el caso de la producción de VCM, el aumento se relaciona con la 

necesidad de materiales plásticos a base de cloruro de polivinilo (PVC), que 
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se emplean en la construcción, revestimientos de cables eléctricos, carcasas 

de teléfonos y computadoras, marcos de puertas y ventanas, juguetes, entre 

otros. En contraste, una disminución constante en el uso del Hg se observó en 

la fabricación de productos electrónicos, lámparas y baterías, sin embargo, el 

impacto de estas cantidades no es significativo en comparación con el 

aumento registrado.  

En la figura 2 se muestra la tendencia del uso del Hg en diversas áreas 

geográficas. De acuerdo con el informe de las Naciones Unidas sobre la Oferta, 

Comercio y Demanda Mundial de Mercurio (UNEP, 2017a), la agrupación de 

países se realizó considerando los perfiles de uso del Hg, la ubicación 

geográfica, y las estadísticas de su importación y exportación para cada 

región, basándose en los datos proporcionados por Comtrade.  

 
Figura 2. Uso mundial del mercurio por región geográfica. Elaboración propia 
basada en datos obtenidos de UNEP (2017). 
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Se observaron aumentos significativos en las regiones de Asia, América del 

Sur y África, donde la MAPE tiene un papel relevante en la economía. Sin 

embargo, el incremento del uso del Hg no fue tan pronunciado entre 2010 y 

2015, lo que sugiere una posible transición hacia otros métodos de extracción 

aurífera, como las piscinas de cianuración y otros métodos gravimétricos, 

entre los que se incluye el lavado de oro en una bandeja o 'barequeo'. 

 

1.1.1.2. Toxicidad del mercurio 

Desde la antigüedad hay evidencias de que los antiguos griegos y romanos 

estaban expuestos a niveles tóxicos de Hg a consecuencia de su uso en la 

minería y la producción de pigmentos. Hipócrates y Plinio, en el 370 a.C. y 77 

a.C. respectivamente, describieron las enfermedades y dolencias que 

experimentaban los esclavos que trabajaban en minas de Hg. De igual 

manera, los Mayas se vieron obligados a abandonar una de sus más 

importantes ciudades a causa de la contaminación de sus depósitos de agua 

con altas concentraciones del metal (Lentz et al. 2020).  

Los primeros informes de los efectos tóxicos del vapor de mercurio (Hg0) como 

riesgo laboral aparecieron mucho más tarde, en el trabajo de Ulrich Ellenberg 

titulado “Von der Grifftigen Bensen Terupffen von Reiichen der metal” (1473), 

y en el escrito de Paracelso titulado “Von der Bergsucht und auderen 

Baykrankheiten” (1533). No obstante, uno de los casos más populares de 

envenenamiento se dió durante el siglo XIX, en los trabajadores expuestos a 
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los vapores generados por el tratamiento de fieltros con sales nítricas de 

mercurio, los cuales comenzaron a presentar una serie de síntomas, tales 

como inestabilidad emocional, depresión, irritabilidad, delirios, y alteraciones 

de la memoria, a los que se le denominó eretismo mercurial o “locura de los 

sombrereros”, y fue representado por Lewis Carrol en su personaje del 

sombrerero loco del libro “Alicia en el país de las maravillas” (Blesa y Castro, 

2015).  

En la era moderna, los efectos del Hg en la salud se han estudiado de manera 

más detallada y rigurosa. A partir de la década de 1950, los investigadores 

comenzaron a estudiar los efectos del Hg en Japón, donde se observaron 

diversos síntomas de envenenamiento en las poblaciones cercanas a la bahía 

de Minamata. Más de 400 niños nacidos de madres asintomáticas 

presentaron graves afectaciones neurológicas, incluyendo dificultades en la 

coordinación de los movimientos (ataxia), alteración sensorial en manos y 

pies, deterioro en la capacidad auditiva y del habla, reducción del campo 

visual, debilidad muscular, y en casos extremos, parálisis, convulsiones y 

muerte. El síndrome de Minamata, se describió entonces como una grave 

enfermedad causada por la exposición crónica al metilmercurio (MeHg) en 

pescado de la bahía que había sido contaminado por las descargas residuales 

de una fábrica de cloruro de vinilo y acetaldehído local durante el período 

1953–1960 (Harada, 1995).  

Otro episodio de intoxicación aguda ocurrió en Iraq, dónde más de 400 

personas murieron por intoxicación con MeHg debido al consumo de panes 
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cuyo trigo había sido tratado con un fungicida basado en este compuesto 

organometálico. En adultos, el síntoma más común fue la parestesia, que 

aparecía después de un período de latencia de entre 16 y 38 días y variaba 

según la dosis. Otros síntomas fueron ataxia, visión borrosa y dificultades 

auditivas. Sin embargo, los bebés nacidos de mujeres que ingirieron pan 

contaminado durante el embarazo presentaron los efectos más graves, como 

retraso en el habla y en el desarrollo motor, anormalidades en los reflejos y 

convulsiones (Greenwood, 1985). Desde entonces, la exposición al Hg y sus 

compuestos se convirtió en una preocupación de salud pública.  

Si bien, se ha descubierto que todas las personas están expuestas a cierto 

nivel de Hg a lo largo de su vida, ya sea a través de alimentos, agua, aire o 

productos comerciales, sería un error suponer que la totalidad del metal es 

asimilado por los organismos vivos. A la cantidad estimada de Hg, o de 

cualquier otro contaminante, que es absorbida y asimilada por los organismos 

vivos se le denomina fracción biodisponible, y es un buen indicador del riesgo 

potencial para salud (Meyer, 2002; McGeer et al., 2004).  

La fracción biodisponible del Hg también es la cantidad estimada que ingresa 

a las cadenas tróficas, y tiene el potencial de bioacumularse y 

biomagnificarse, implicando el aumento de las concentraciones de 

contaminante a medida que se avanza dentro de la cadena (figura 3). Por otro 

lado, el concepto de “biodisponibilidad del metal” es aún difícil de definir y 

varios autores han intentado dar una aproximación desde distintos enfoques 

(Meyer, 2002; Gochfeld, 2003; Peijnenburg y Jagger, 2003; McGeer et al., 
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2004). Aún así, existe un consenso en que para su evaluación en el 

medioambiente se deben considerar (i) las propiedades fisicoquímicas del 

medio, (ii) la biota y microorganismos presentes, y (iii) las especies químicas 

del metal (Landner y Reuther, 2004).  

 

 
 

Figura 3. Representación de (A) la bioacumulación y (B) la biomagnificación 
del mercurio en medio acuático. 

 

En el caso del Hg, aunque todas sus especies químicas son tóxicas, difieren en 

su grado de toxicidad y en su biodisponibilidad. El grado de exposición al Hg 

dependerá además de la duración y vías de exposición, y del estado de 

desarrollo de la persona expuesta, siendo los infantes y las mujeres gestantes 

las poblaciones más vulnerables.  

Las especies químicas del Hg se clasifican en mercurio elemental o metálico, 

el mercurio inorgánico y el mercurio orgánico, y son detalladas en la tabla 1. 



 

— 35 — 

Tabla 1. Principales especies químicas del mercurio en el medioambiente. 

Clasificación Nombre de la especie Representación química 

Mercurio inorgánico 

Mercurio elemental o 
metálico Hg0 

Ion mercurioso Hg+, Hg22+ 

Ion mercúrico Hg2+ 

Mercurio orgánico 
Metilmercurio  CH3Hg+, MeHg 
Dimetilmercurio  C2H6Hg, Me2Hg, DMHg 
Etilmercurio C2H5Hg+, EtHg 

 

Mercurio elemental  

La inhalación del vapor de mercurio elemental (Hg0) es la forma más común 

de exposición, sin embargo, es importante destacar que las concentraciones 

atmosféricas no suelen ser lo suficientemente altas como para causar 

toxicidad aguda, excepto en casos de derrames o contaminación extrema. De 

igual manera, tenemos que considerar que el aumento de los niveles en el aire 

a largo plazo, sí pueden dar lugar a una exposición crónica a los vapores de 

Hg0 y afectar la salud.  

Cuando el Hg0 es inhalado, alrededor del 80% es asimilado por el cuerpo, a 

diferencia de la exposición por vía dérmica que resulta en una absorción de 

menos del 1%, o por ingestión que es menor al 0,1%, no obstante, la vida media 

del Hg0 en el cuerpo es de unos 60 días en la mayoría de los casos (Broussard 

et al., 2002; Bernhoft, 2012). Es importante destacar que el vapor de Hg0 es 

soluble en lípidos, con un coeficiente de partición heptano/agua de 20, lo que 
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permite su rápida absorción en nuestro organismo (Clarkson et al., 1984). 

Una vez que pasa al torrente sanguíneo a través de los alvéolos pulmonares, 

el Hg0 se oxida rápidamente a Hg2+ en los glóbulos rojos por la vía de la 

catalasa de peróxido de hidrógeno (Broussard et al., 2002), y el Hg0 remanente 

se oxida lentamente a Hg2+ una vez que logra entrar en las células cerebrales, 

permaneciendo por años dentro de estas (Oliveira et al. 2018). Este proceso 

es coherente con las observaciones que indican que la distribución del Hg0 en 

los tejidos es similar al de las especies inorgánicas (sales de Hg2+).  

En las actividades de la MAPE, la exposición al vapor de Hg0 se da 

principalmente durante los procesos de amalgamación y su quema, que 

muchas veces se hacen sin la mínima protección (uso de mascarillas, guantes 

o ‘retortas’), inclusive en presencia de infantes o dentro del hogar. El vapor de 

Hg0 también se deposita en las superficies de los alimentos, suelos y fuentes 

de agua locales, pudiendo provocar efectos sobre el sistema nervioso central, 

con síntomas como temblores, irritabilidad, insomnio, debilidad muscular y 

problemas de memoria y cognición. Asimismo, en personas expuestas 

crónicamente a vapores de Hg0 se han observado erupciones eritematosas con 

pigmentación parda en las extremidades, y sensaciones de hormigueo en las 

plantas de los pies y las palmas de las manos (acrodinia). Existen casos de 

contaminación accidental o incluso intencional con Hg, como el de una niña 

de 3 meses que estuvo expuesta al Hg0 por varias horas, presentando 

neumotórax e insuficiencia respiratoria (Gao et al., 2019), y varios estudios 

han demostrado que los mineros y poblaciones expuestas a la MAPE han 
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presentado concentraciones elevadas de Hg en cabello, orina y sangre, y 

síntomas asociados al envenenamiento progresivo con Hg (Risher et al., 2003; 

Noble et al., 2016; Do et al., 2017). 

 

Mercurio inorgánico 

El mercurio inorgánico comúnmente se refiere a los compuestos que contienen 

Hg+ y Hg2+, es decir, sales (nitratos, cloruros, sulfuros, etc.) y óxidos de 

mercurio. Debemos señalar que el Hg+ se encuentra con menos frecuencia en 

la naturaleza, presentándose como catión Hg22+ en soluciones ácidas, y 

convirtiéndose en Hg2+ mediante una rápida oxidación al ingresar al tracto 

digestivo (Clarkson et al., 1984). 

Los compuestos de mercurio inorgánico poseen una muy baja solubilidad en 

lípidos, por lo que no atraviesan fácilmente las membranas biológicas y se 

estima que la fracción biodisponible es solo del 15%. Sin embargo, es 

importante resaltar que una vez absorbido por el cuerpo humano, el Hg2+ 

podrá unirse fuertemente a la cisteína (complejos Hg–Cys), aumentando su 

solubilidad lipídica y su capacidad de ser transportado, atravesando 

fácilmente barreras protectoras como la hematoencefálica y placentaria, y 

acumulándose principalmente en los riñones, ocasionando daños renales 

irreversibles con el tiempo (Oliveira et al. 2018).  

De igual manera, se ha observado que el Hg2+ tiene gran afinidad con el azufre 

(S) y el selenio (Se), en especial cuándo estos se presentan como grupos tiol o 
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mercapto (–SH) y selenol (–SeH). Es por ello que, el Se se ha identificado como 

uno de los potenciales protectores contra la toxicidad de Hg en poblaciones 

expuestas. Conjuntamente, la metilación del Hg2+ por la microbiota del tracto 

intestinal puede convertirlo en MeHg (Martín-Doimeadios et al. 2017). 

Broussard et al., (2002) han reportado que la vida media en el organismo de 

los compuestos inorgánicos de Hg es de aproximadamente 40 días. 

 

Mercurio orgánico 

El mercurio orgánico se considera la forma más peligrosa y frecuente de 

exposición. Las especies químicas principales son MeHg, Me2Hg y EtHg, de 

las cuales el MeHg es el que se presenta con mayor frecuencia en el 

medioambiente. Aunque se han identificado otras especies orgánicas, como el 

fenilmercurio (C6H5Hg+) o la merbromina (C20H8Br2HgNa2O6), se ha 

demostrado que se convierten rápidamente en mercurio inorgánico, por lo que 

no se profundizará sobre ellas en esta tesis. 

El MeHg se produce en el medioambiente principalmente por la acción de 

bacterias presentes en sedimentos, suelos y aguas superficiales, que utilizan 

el mercurio inorgánico como fuente de energía en un proceso de respiración 

anaerobia denominado metilación, del cual se hablará con más detalle en la 

sección 1.1.1.5. de esta tesis.  

Aunque la absorción del MeHg puede darse por inhalación, la principal fuente 

de exposición humana es la ingestión de pescado, mariscos y mamíferos 
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marinos contaminados. En consecuencia, las autoridades sanitarias han 

establecido recomendaciones o límites legales para la cantidad máxima 

permitida de Hg y/o MeHg en el pescado comercial buscando proteger la salud 

pública. Según el criterio de la Comisión del Codex Alimentarius, la 

recomendación sobre las concentraciones de MeHg no debería ser mayor de 

0,5 mg kg−1 en peces no depredadores y de 1 mg kg−1 en peces depredadores. 

La Comunidad Europea también recomienda un límite máximo de 0,5 mg kg−1 

para el Hg total en productos de la pesca (con algunas excepciones), mientras 

que para la Administración de Alimentos y Medicamentos de los Estados 

Unidos (FDA) el límite máximo permitido es de 1 mg kg−1 de MeHg en peces 

y mariscos. Sin embargo, la Agencia de Protección Ambiental de los Estados 

Unidos (USEPA) recomienda que la concentración de MeHg en el tejido 

muscular de pescado no sea superior a 0,3 mg kg−1 (peso húmedo), y este 

mismo límite fue adoptado por Japón, que es uno de los principales países 

consumidores de productos marinos (USEPA, 2001; UNEP/WHO, 2008).  

En estudios de campo se han reportado concentraciones de hasta 4 mg kg−1 

de MeHg en diversas especies de peces, lo que supera significativamente los 

límites recomendados por las autoridades sanitarias (Díez, 2009; Marrugo-

Negrete et al., 2020a; Cruz-Esquivel et al., 2023). Además, se ha observado 

que la concentración de MeHg en peces varía de acuerdo a factores 

medioambientales como el pH, el potencial redox del agua, y el tipo de cuerpo 

de agua, así como factores biológicos, como la especie, edad, tamaño y dieta 

de los peces (Díez, 2009). Los factores de bioacumulación (BAF) para el MeHg 
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fueron emitidos por la USEPA para estimar la medida en la que se 

bioacumula o biomagnifica dentro de la cadena trófica, y representan la 

relación entre la concentración del MeHg en el tejido y su concentración en el 

medio (por ejemplo, agua o suelo) en situaciones en las que el organismo está 

expuesto tanto directamente como a través la dieta (USEPA 1997). En 

sistemas acuáticos, el MeHg producido bioquímicamente por 

microorganismos es absorbido por plantas y se estiman que los BAF son 1×105 

en microorganismos en el nivel trófico 2, como el zooplancton; 7×105 para los 

carnívoros primarios en el nivel trófico 3; y 3×106 para los carnívoros 

secundarios en el nivel trófico 4, incluidos los peces y las aves. Por lo tanto, 

los peces y mamíferos depredadores, como el tiburón, el pez espada, la 

barracuda, el atún, el bagre, las focas, las ballenas, entre otros, tendrán las 

mayores concentraciones de MeHg (USEPA 2001; Díez, 2008; Scudder 

Eikenberry et al. 2015).  

Más del 90% de MeHg ingerido se absorbe en el tracto gastrointestinal, 

pasando directamente al torrente sanguíneo en dónde se une a residuos de 

cisteína (complejos MeHg–Cys), que se transportan fácilmente a través de las 

membranas celulares, debido a su alta solubilidad en lípidos y a su semejanza 

estructural con el aminoácido esencial metionina (figura 4), lo que conlleva a 

una metabolización similar a éste (Bjørklund et al. 2017). Se ha observado 

que el MeHg tiene una vida media de 70-80 días en el cuerpo humano, 

reaccionando con grupos –SH que interfieren con la estructura celular, la 

función enzimática y la síntesis de proteínas, y desmetilándose lentamente a 
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Hg2+, presumiblemente por la microbiota intestinal (Bernhoft, 2012; 

Clarkson, 2002; Díez, 2008; Martín-Doimeadios et al. 2017). Asimismo, la 

interacción del MeHg con los grupos –SH puede influir significativamente en 

cambios epigenéticos, como la metilación del ADN, así como en las 

modificaciones estructurales de las proteínas ribosómicas y el ARN (Cediel-

Ulloa et al. 2022; Pan et al. 2022). 

 
Figura 4. Comparación estructural entre el complejo formado entre el MeHg 
y la cisteína en el organismo, y el aminoácido esencial metionina. Elaboración 
propia basada en Clarkson (1987). 

 

Aunque los efectos del MeHg en la salud varían ampliamente a nivel 

individual y están influenciados por factores genéticos, se ha comprobado que 

los alimentos ricos en Se pueden ayudar a mitigar los efectos nocivos del Hg 

en el organismo. Debido a la alta afinidad ente el Se y el Hg, los compuesto 

de Se pueden favorecer la formación de complejos estables y secuestro del Hg 

biodisponible, el aumento de las selenoproteínas y su actividad antioxidante, 

y la desmetilación del MeHg que facilita su excreción (Bjørklund et al. 2017). 

Asimismo, los alimentos que contienen Zn, Cu, Mg, y vitaminas C, E y B han 
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mostrado un efecto protector contra la toxicidad del MeHg. Los elementos 

esenciales Zn, Cu y Mg son cofactores de varias enzimas antioxidantes y 

detoxificantes que protegen al cuerpo de los radicales libres y ayudan a 

reducir el estrés oxidativo que puede empeorar los efectos tóxicos del MeHg. 

Las vitaminas C y E también son conocidos antioxidantes que protegen a las 

células del daño oxidativo inducido por el MeHg, y se ha demostrado que la 

vitamina C puede reducir las concentraciones de Hg en la sangre y los tejidos, 

especialmente en hígado y riñones a través de la excreción urinaria (Lee et 

al., 2016), mientras que las vitaminas del grupo B, como la B12 y B9 (ácido 

fólico), son importantes para la síntesis de glutatión, que es un antioxidante 

endógeno y un agente de desintoxicación que se sabe que se reduce en 

presencia de MeHg. Moniruzzaman et al. (2021) demostraron que una 

suplementación dietaria con Se, vitamina E y vitamina C no evita la 

bioacumulación de Hg en los tejidos y órganos de ratones, sin embargo, si 

reducen significativamente la peroxidación de lípidos séricos y prolongan la 

tasa de supervivencia acumulada en términos de exposiciones altas a MeHg. 

Por lo tanto, a pesar de la necesidad de mayor investigación en humanos, se 

sugiere que además de reducir las cantidades de alimentos contaminados con 

MeHg, una alimentación balanceada con una adecuada cantidad de los 

micronutrientes mencionados, ayudan a proteger contra los efectos tóxicos del 

MeHg. 

El EtHg es usado como preservante en diversas aplicaciones médicas, 

incluyendo vacunas multidosis (Tiomersal), medicamentos tópicos nasales y 
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oftálmicos, y en algunas tintas para tatuajes. A diferencia del MeHg, el EtHg 

tiene una vida media en sangre mucho más corta (3 a 7 días) y se excreta del 

cuerpo sin acumularse en el sistema nervioso central. Aunque ha habido una 

controversia mundial por el posible vínculo entre las vacunas que contienen 

tiomersal y aumentos en los casos de trastornos del neurodesarrollo en 

infantes (autismo), la evidencia científica actual no respalda esta asociación 

(Gabis et al. 2022).  

El Me2Hg, también representado como DMHg, se encuentra en pequeñas 

cantidades en el medioambiente, principalmente como resultado de la 

transformación del MeHg en sistemas acuáticos. A pesar de su presencia 

limitada en la naturaleza, su uso como estándar es común en procedimientos 

analíticos. Sin embargo, actualmente se le conoce como una de las 

neurotoxinas más potentes conocidas.  

Un triste ejemplo de su peligrosidad se registró en 1997, cuando la 

investigadora Karen Wetterhahn falleció después de haberse expuesto 

accidentalmente a unas cuantas gotas de Me2Hg, mientras usaba guantes de 

látex desechables para manipular el reactivo y pese a haber seguido todas las 

medidas de seguridad sugeridas en la época. Las pruebas posteriores 

revelaron que el Me2Hg penetra rápidamente el látex, PVC y neopreno, lo que 

indica que los guantes fabricados con estos materiales no ofrecen la protección 

adecuada, siendo ahora los guantes laminados de plástico la opción adecuada 

para la manipulación del Me2Hg (OSHA, 2023). En la figura 5 se pueden 

apreciar las principales interconversiones entre las especies químicas del Hg 
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y efectos tóxicos en el cuerpo humano, teniendo en cuenta que el MeHg y el 

EtHg tienen comportamientos toxicodinámicos similares.  

 

 
Figura 5. Toxicodinámica de las especies químicas del mercurio y efectos en 
el cuerpo humano. Adaptado del diseño “air pollution effects on human body 
infographic” de freepik.com. Fotografía: autoría propia. 

 

1.1.1.3. Valores de referencia y aspectos legales 

La expansión demográfica es bastante notoria, por lo que garantizar la 

seguridad alimentaria se ha convertido en una gran preocupación mundial en 

especial en las poblaciones cuya dieta depende mucho de la pesca. En 

respuesta a esta situación, la Organización Mundial de la Salud (OMS o 

WHO) y la Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la 

Agricultura (FAO) han creado directrices conjuntas que instan a las 
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autoridades nacionales a evaluar los beneficios y riesgos del consumo de 

pescado, con base en la información disponible sobre sus propiedades 

nutricionales.  

El Comité Mixto FAO/OMS de Expertos en Aditivos Alimentarios (JECFA) 

estableció valores para la ingesta semanal tolerable provisional (PTWI) de 4 

µg kg−1 bw (bw: peso corporal) para el Hg total, y de 1,6 µg kg−1 bw para el 

MeHg (JECFA, 2011). Similarmente, la OMS estableció el valor límite de 6 

µg L−1 para el Hg total en agua potable (WHO, 2017).  

Respecto a la calidad del aire, la OMS estimó que las concentraciones de Hg 

en exteriores, a excepción de los sitios altamente contaminados, usualmente 

estaban entre 0,005 y 0,010 µg m−3, por lo que estableció el valor límite 1 µg 

m−3 como promedio anual para la exposición a los vapores de Hg0 (WHO, 

2000), aunque poco tiempo después modificó este valor a 0,2 µg m−3 (WHO, 

2003). En España, el Instituto Nacional de Seguridad y Salud en el Trabajo 

(INSST) estimó el valor legal del límite de exposición permisible (PEL) en el 

aire en 0,02 mg m−3 (20 µg m−3) diarios para vapores de Hg0 (INSST, 2021), 

mientras que en Estados Unidos está establecido en 0,05 mg m−3 en promedio 

para una jornada laboral de 10 horas (OSHA, 2014).  

El Convenio de Minamata sobre el Mercurio es un tratado mundial que fue 

adoptado por el PNUMA en 2013. El objetivo del Convenio es salvaguardar la 

integridad de la salud humana y el medioambiente de las emisiones 

antropogénicas de Hg y sus compuestos, representando el esfuerzo más 

relevante de los últimos 50 años en términos de alcance global en la lucha 



 

— 46 — 

contra la contaminación por dicho metal (UNEP, 2017b). La figura 6 muestra 

los 141 países que han ratificado el convenio, incluyendo los 128 firmantes 

que han ido implementando medidas para reducir el uso y emisiones de Hg, 

así como la gestión de sus desechos y la remediación de sitios contaminados 

(pasivos ambientales) en sus territorios, enfatizando en la regulación 

progresiva de las actividades de la MAPE en los países que dependen de este 

sector.  

 
Figura 6. Mapa de los países que han ratificado el Convenio de Minamata 
sobre el Mercurio hasta el año 2021. Elaboración propia basada en mapa 
publicado en www.mercuryconvention.org [Consultado en: 01/05/2023]. 

 

1.1.1.4. Fuentes de emisión del mercurio 

El Hg es emitido al medioambiente a través de diversas fuentes, que incluyen 

procesos naturales como actividades antropogénicas, y debido a la alta 

toxicidad del este, es importante entender y controlar sus fuentes de emisión 

para controlar sus impactos negativos. Con el propósito de evaluar el estado 
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y las tendencias globales del Hg, cada cuatro años se publica el informe Global 

Mercury Assessment (GMA). Este informe brinda una visión holística de la 

situación actual en relación con el Hg, incluyendo sus fuentes de emisión, 

cantidades, transporte y distribución en el medioambiente. Además, el GMA 

es ampliamente reconocido como una referencia clave para el establecimiento 

de estrategias eficaces y para la toma de decisiones políticas y 

administrativas a nivel nacional e internacional en relación con el metal.  

Las fuentes de emisión del Hg pueden agruparse en tres categorías 

principales: naturales, antropogénicas, y de re-emisión y removilización 

(UNEP, 2013). 

 

Fuentes naturales 

El Hg se encuentra de manera natural en la corteza terrestre en una 

concentración estimada en 0,05 mg kg–1 y en una mezcla de siete isótopos 

estables, siendo el 202Hg el más abundante (29,7%). Los otros isótopos son 

196Hg (0,16%), 198Hg (10,0%), 199Hg (16,9%), 200Hg (23,1%), 201Hg (13,2%) y 

204Hg (6,83%). Los isótopos 199Hg, 200Hg y 201Hg son considerados isótopos 

estables altamente enriquecidos y se han utilizado ampliamente en estudios 

de trazabilidad y su ciclo biogeoquímico (Blum et al., 2020; Tsui et al., 2020).  

Se han registrado más de 100 minerales que contienen Hg, siendo el cinabrio 

(HgS) el más común, así como amalgamas naturales con cloruros (calomel), 

oro (weishanita), plata (moschellandsbergita), cobre (belendorffita), paladio 
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(potarita), entre otros (Mindat, 2023). El cinabrio ha sido el mineral más 

explotado en la producción de Hg a nivel mundial por su alto contenido de 

este (~85%), y se encuentra cerca de cráteres activos, depósitos químicos de 

fuentes hidrotermales alcalinas y en impregnaciones de areniscas, pizarras y 

dolomitas relacionados con las manifestaciones volcánicas (Córdoba Sola, 

2018).  

La liberación del Hg de origen geológico se da por procesos naturales como la 

erosión del suelo, meteorización de rocas, erupciones volcánicas, y procesos 

biogeoquímicos en ecosistemas acuáticos. Las actividades volcánicas y 

geotérmicas son una fuente importante de emisiones naturales de Hg, ya que 

liberan Hg0 y otros de sus compuestos de las rocas, aunque en el caso de los 

volcanes, estas emisiones usualmente no son constantes y dependen de la 

actividad del volcán.  

En general, se estima que alrededor del 10% de todo el Hg emitido a la 

atmósfera proviene de fuentes naturales, es decir, aproximadamente de 550 

– 890 t de Hg al año. Si bien, estas cantidades pueden resultar pequeñas en 

comparación con las cantidades de Hg emitidas de fuentes antropogénicas 

(2000 – 3000 t al año), debemos tener en cuenta que estos valores son 

imprecisos, ya que los modelos utilizados están sujetos a varias 

incertidumbres, entre las cuales está la dificultad de diferenciar entre la 

contribución meramente natural y procesos de re-emisión de Hg originado de 

fuentes antropogénicas del pasado (UNEP, 2013, 2019).  
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Fuentes antropogénicas 

Las fuentes antropogénicas de Hg se refieren a aquellas relacionadas con 

actividades humanas industriales y comerciales. Durante más de 2500 años, 

las minas de Almadén (España), Monte Amiata (Italia) y Idrija (Eslovenia) 

fueron los principales yacimientos de Hg, aunque actualmente se encuentran 

agotados o cerrados. Asimismo, grandes depósitos comerciales de Hg fueron 

extraídos de las minas Santa Bárbara (Perú) y New Almaden (Estados 

Unidos), y actualmente, la mayor extracción de Hg ocurre en los yacimientos 

de China, con un volumen de producción minera de 2000 mtu (USGS, 2023a). 

Según el reporte de GMA 2018, las fuentes antropogénicas aportan alrededor 

del 30% (~2220 t) de las emisiones anuales de Hg la atmósfera (UNEP, 2019), 

siendo la MAPE la fuente predominante al ser la responsable de casi el 38% 

(~838 t) de las emisiones antropogénicas de Hg al año, seguida de la 

combustión estacionaria de carbón con un 21%.  

Aunque en menor medida, las emisiones de Hg también provienen de la 

eliminación de residuos, la combustión de biomasa y otros combustibles, la 

industria de metales no-férreos, la industria del cemento, las emisiones 

asociadas a la eliminación de residuos con aditivos de Hg, la producción de 

metales ferrosos y fuentes diversas (figura 7). 
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Figura 7. Porcentajes de emisiones mundiales de mercurio a la atmósfera 
procedentes de diferentes sectores de fuentes antropogénicas. Elaboración 
propia basada en datos obtenidos de UNEP (2019). 

 

Las contribuciones de Hg antropogénico por región geográfica son muy 

similares a las tendencias observadas en el uso mundial del Hg. De acuerdo 

a los valores reportados por el GMA 2018 por regiones geográficas, la mayoría 

de las emisiones se produjeron en Asia (49%, de las cuales el 39% en Asia 

Oriental y Sudoriental), seguida de América del Sur (18%) y África 

Subsahariana (16%). Cabe destacar que la MAPE representa alrededor del 

70% y hasta el 80% de las emisiones de África Subsahariana y América del 

Sur, respectivamente (figura 8).  
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Figura 8. Cantidades de mercurio provenientes de fuentes antropogénicas, 
diferenciadas por sectores y región geográfica. Elaboración propia basada en 
datos obtenidos de UNEP (2019). 

 

Estos datos demuestran que el Hg es un problema internacional que afecta 

tanto a los países desarrollados como a países en vía de desarrollo, con 

especial impacto en aquellos con economías extractivistas, ya que pueden 

enfrentar mayores desafíos en la implementación del Convenio de Minamata 

para la gestión de las emisiones de Hg, así como en la transición a prácticas 

más sostenibles y menos dependientes de la extracción de metales preciosos 

y otros minerales. 

Aunque la extracción y uso industrial de Hg puede parecer ajeno a nuestra 

cotidianidad, diversos estudios han evidenciado que los picos en las emisiones 

de Hg al ambiente están correlacionados con momentos históricos cruciales 
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para el avance de la civilización, como la expansión romana en Europa, la 

revolución industrial, y recientemente, con el avance tecnológico exponencial 

que hemos venido experimentando desde el fin de la Segunda Guerra Mundial 

(López-Costas et al., 2020; Gębka et al., 2016; Gworek et al., 2017; Li et al., 

2020). El informe de Global Mercury Supply, Trade and Demand presenta un 

interesante análisis entre los precios internacionales del oro y del Hg en una 

ventana de observación de 36 años desde la etapa más tensa de la guerra fría 

en 1980 hasta nuestros días (UNEP, 2017a).  

En la actualidad, se estima que solo la industria tecnológica/electrónica 

consume alrededor de 265 t de oro para la fabricación de chips y microchips, 

y se prevé que dicha demanda continúe aumentando considerablemente en el 

futuro cercano. Además, en el actual sistema económico-financiero, el oro se 

ha consolidado como una opción segura de inversión, especialmente durante 

periodos de crisis caracterizados por notables fluctuaciones monetarias 

(World Gold Council, 2018).  

Considerando que la MAPE representa la principal fuente de emisiones 

antropogénicas de Hg al medioambiente, y aunque aún no se ha evaluado una 

correlación directa entre las emisiones de Hg y el crecimiento en la demanda 

de oro (tanto para aplicaciones tecnológicas como comerciales), si se podría 

considerar que el avance acelerado de la tecnología ha impulsado 

indirectamente el incremento de las actividades mineras, y por consiguiente 

de las emisiones de Hg, especialmente en los países con economías 

extractivistas.  
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Según la información presentada por la plataforma global DELVE 

(https://delvedatabase.org, consultado en 30/05/2023), la MAPE constituye la 

mayor fuerza laboral minera del mundo, posiblemente a causa de la 

informalidad que la caracteriza y a varios factores que hacen de la minería 

una de las actividades más lucrativas. En consecuencia, se estima que 

actualmente hay 44,6 millones de personas dedicadas a este oficio en 80 

países, de las cuales aproximadamente 30% son mujeres (a modo de 

contextualización, esta cifra es próxima a la población total de España). 

En cuanto a los países de América del Sur, que debido a la abundancia de 

recursos naturales suelen basar su economía en la extracción minera, se 

estima que hay 1,6 millones de mineros de la MAPE, y los países con mayor 

actividad minera de este tipo son Brasil, Perú, Bolivia, Colombia y Ecuador 

(figura 9). En Colombia, la MAPE se concentra principalmente en los 

departamentos de Antioquia, Chocó, Bolívar, Cauca y Nariño. Es importante 

destacar que en ninguna de las minas de estos departamentos existe un 

sistema de gestión ambiental integral que cumpla con la normativa para el 

manejo adecuado de los vertidos, emisiones y generación de residuos 

peligrosos asociados al proceso de extracción de oro. Por consiguiente, junto 

con la práctica ilegal de utilizar Hg en la amalgamación del oro, se añaden 

otros impactos significativos, como la deforestación, las considerables 

emisiones de mercurio y cianuro derivadas de su uso inapropiado en el proceso 

de extracción minera, y la elevada sedimentación en cuerpos de agua (Veiga 

y Baker, 2004; MME/UPME/UC, 2014; Seccatore et. al., 2014). 
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Figura 9. Emisiones de mercurio provenientes de las actividades de la MAPE 
en América del Sur. Elaboración propia basada en datos obtenidos de UNEP 
(2019). 

 

Fuentes de re-emisión y removilización 

Las fuentes de re-emisión y removilización representan la tercera categoría 

de fuentes de Hg y actualmente constituyen aproximadamente el 60% de las 

emisiones totales a la atmósfera. Estas re-emisiones ocurren cuando el Hg 

previamente depositado en el suelo, las aguas superficiales y la vegetación es 

liberado nuevamente al aire. Este proceso es resultado de procesos naturales 

que transforman las especies químicas orgánicas e inorgánicas (Hg2+) a su 

forma elemental (Hg0), el cual es volátil y, por lo tanto, se emite fácilmente 

hacia la atmósfera. Además, el Hg depositado en la superficie de las plantas 
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puede ser re-emitido durante eventos como incendios forestales o la quema de 

biomasa.  

Es importante destacar que las re-emisiones de Hg no deben considerarse 

como fuentes naturales, ya que su origen inicial puede ser tanto natural como 

antropogénico, siendo difícil o incluso imposible determinar su origen 

específico una vez que se vuelve a emitir. No obstante, es un hecho que la 

actividad humana ha incrementado la carga ambiental de Hg, lo cual ha 

resultado en niveles más altos de re-emisión. A su vez, las re-emisiones 

también se ven influenciadas por el arado y la agricultura intensiva y por el 

aumento de las temperaturas asociado al cambio climático (UNEP, 2013).  

La removilización ocurre cuando el Hg depositado y acumulado en suelos o 

sedimentos es movilizado nuevamente hacia el medio acuático, por ejemplo, a 

través de la lluvia, inundaciones, la acción de olas o tormentas, o durante el 

dragado del lecho de los ríos o creación de pozas en las prácticas de minería 

intensiva. La figura 10 muestra el caso de estudio del río Quito (departamento 

de Chocó, Colombia) en donde las actividades de minería intensiva han sido 

una preocupación significativa en relación con la removilización del Hg, As y 

otros metales, y la destrucción indiscriminada de la selva y el cauce de los 

ríos. Estas actividades de minería intensiva, incluidas la MAPE formal e 

ilegal, se caracterizan por el uso de maquinaria pesada (retroexcavadoras y 

dragas, también llamadas “dragones” por la comunidad local) para remover 

el suelo y el lecho de los ríos, en la búsqueda y extracción de oro y platino, 

conllevando a un destrucción ecológica irreversible de todo el ecosistema, que 
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hace parte del ‘hotspot’ de biodiversidad conocido como Chocó biogeográfico 

(Lara-Rodríguez, 2018; Córdoba-Tovar et al., 2023; Marrugo-Negrete et al., 

2023). Es preocupante evidenciar la existencia de numerosos casos de estudio 

similares al del río Quito en muchas otras localidades mineras, como el de 

Madre de Dios en la frontera entre Perú y Bolívia, el del delta del río Níger 

en Nigeria, o el de la provincia de Kalimantan en Indonesia, por poner tres 

ejemplos. Por lo tanto, es de suma importancia que la comunidad científica 

realice estudios en estos lugares con el propósito de evaluar los impactos 

ambientales reales que han sido generados y alertar a las autoridades 

correspondientes. 

 

 

Figura 10. (A) Imagen satelital del río Quito, Colombia. El cauce del río está 
destruido por las operaciones de dragado intensivo en operaciones de minería 
de oro, re-movilizando el Hg hacia el ecosistema adyacente (Google Earth, 
2023). (B) Fotografía de draga o también llamado “dragón”, comúnmente 
usada en operaciones de minería ilegal para remover el lecho del río en busca 
de oro y platino (Fotografía: autoría propia). 

 

La estimación de las tasas de re-emisión y re-movilización resulta difícil de 

calcular y se realiza frecuentemente utilizando enfoques de modelado. Estos 

modelos se basan en datos disponibles de Hg atmosférico, así como en el 

(A) (B) 
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conocimiento actual de las transformaciones químicas y la movilidad del Hg 

entre el aire, la tierra y el agua. El objetivo de estos modelos es establecer un 

balance aproximado de la cantidad de Hg circulante en la actualidad, al 

tiempo que son consistentes con los datos observados.  

Es importante reconocer que la temperatura es un factor clave en el proceso 

de re-emisión del Hg, ya que las tasas más bajas de re-emisión han sido 

observadas a temperaturas más frías. Al mismo tiempo, la re-emisión juega 

un papel importante en determinar el tiempo necesario para que las 

reducciones en las emisiones antropogénicas se vean reflejadas en la 

disminución de los niveles ambientales de Hg, ya que pueden pasar varios 

años antes de que el metal pueda volver a emitirse o movilizarse. Por tanto, 

es posible que los niveles de Hg permanezcan elevados, aún después de haber 

reducido sustancialmente las fuentes de emisión antropogénicas. En 

consecuencia, seguir aumentando la reserva mundial de Hg dejará un legado 

cada vez más prolongado de contaminación antropogénica en todo el mundo, 

por lo que los esfuerzos internacionales (como el Convenio de Minamata) para 

reducir las emisiones de Hg han de considerarse de carácter urgente (UNEP, 

2013, 2019). 

 

1.1.1.5. Ciclo biogeoquímico del mercurio  

El ciclo biogeoquímico del mercurio se refiere a su flujo continuo bidireccional 

de las especies químicas de Hg a través del medioambiente, incluyendo su 
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transformación y transporte entre la atmósfera, la tierra y el agua, lo cual es 

de suma importancia para entender y gestionar sus riesgos (Díez, 2018). Este 

ciclo está basado en el comportamiento del Hg en los diferentes medios, e 

implica una compleja interacción de procesos físicos, químicos y biológicos, y 

está influido por una serie de factores como las actividades humanas, así como 

los parámetros de transporte y su destino final. En cualquier punto de la 

Tierra, la cantidad de Hg presente dependerá de: 

● El ciclo global natural 

● El ciclo global perturbado por actividades antropogénicas 

● Las fuentes regionales de mercurio 

● Las fuentes locales de mercurio 

El ciclo natural global del Hg implica que éste es liberado a la atmósfera a 

través de procesos naturales como las erupciones volcánicas y la 

meteorización de las rocas, y también puede ser transportado a largas 

distancias a través de la atmósfera. Una vez en la atmósfera, el Hg puede 

transformarse en varias formas, tal como Hg0, MeHg, gaseoso reactivo o 

unirse a material particulado, y posteriormente pueden depositarse en 

superficies terrestres y acuáticas por precipitación o deposición seca, donde 

usualmente son absorbidas por plantas y animales.  

A su vez, las actividades antropogénicas han alterado considerablemente el 

ciclo global del Hg. La minería, la quema de combustibles fósiles y la 

incineración de residuos han provocado un aumento significativo de los 

niveles de Hg en el medioambiente y en la cadena alimentaria, lo que supone 
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un incremento del riesgo para la salud humana y la biota. Cuando estas 

fuentes de Hg son catalogadas como fuentes regionales o locales, pueden 

influir considerablemente en la contaminación de regiones adyacentes. Por 

ejemplo, las zonas de cinturones volcánicos, o con presencia de centrales 

eléctricas de carbón o explotaciones mineras auríferas usualmente presentan 

niveles más altos de Hg, provocando contaminaciones puntuales importantes 

que pueden afectar a comunidades locales (de Paula Gutiérrez y Agudelo, 

2020; Yang et al., 2022; Albanese et al., 2023).  

El ciclo del Hg se inició mucho antes del comienzo de la Era Industrial. En 

evaluaciones anteriores, a menudo se utilizaba el año 1850 como punto de 

referencia para medir el impacto humano en los niveles de Hg a nivel 

mundial, no obstante, aún no existe consenso sobre el período previo que 

debería considerarse. Además, es claro que las concentraciones actuales de 

Hg en la atmósfera son varias veces superiores a los niveles considerados 

"naturales". En este aspecto, los niveles de fondo natural son <5 ng L–1 de Hg 

de acuerdo a un estudio de concentraciones históricas de Hg realizado por el 

Servicio Geológico de Estados Unidos (USGS) usando un testigo de 

profundidad del glaciar Upper Fremont en Wyoming y una datación desde el 

año 1700 aproximadamente (Schuster et al. 2002; Díez, 2018; UNEP, 2019). 

Así pues, debido a la necesidad de cuantificar el ciclo del Hg, se han reportado 

las cantidades estimadas de las emisiones y liberaciones de Hg total 

provenientes de las diferentes fuentes naturales, antropogénicas y de re-

emisión en el informe GMA 2018.  
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La figura 11 muestra una estimación general del balance mundial de las 

cantidades de Hg (en toneladas), teniendo en cuenta los principales sectores 

y vías medioambientales. El Hg es liberado al medioambiente a partir de 

fuentes y procesos naturales y como resultado de las actividades humanas, y 

una vez ahí, la mayoría de sus especies químicas circulan entre el aire, la 

tierra y el agua, hasta que finalmente se entierran en sedimentos oceánicos 

profundos o sedimentos lacustres, o quedan atrapadas en compuestos 

minerales estables (UNEP, 2019).  

 

Figura 11. Estimación de las cantidades de mercurio emitidas a la atmósfera 
(en toneladas) de acuerdo a las principales rutas y fuentes de emisión en el 
ciclo global del Hg (UNEP, 2019). 

 

El mercurio en la atmósfera 

Los procesos que intervienen en el transporte y destino del Hg en nuestra 

atmósfera involucran principalmente sus emisiones, transformación y 
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transporte atmosférico, y su deposición. En el caso de las emisiones 

provenientes de fuentes naturales, dentro de los procesos que se dan 

encontramos la volatilización del Hg desde cuerpos de agua y océanos, la 

liberación de Hg proveniente de la vegetación, la emisión de gases de 

materiales geológicos y las emisiones volcánicas. Es importante destacar que 

las emisiones naturales de Hg ocurren principalmente en forma de Hg0. En 

cuanto a las emisiones proveniente de fuentes antropogénicas, éstas son 

predominantemente resultado de las actividades de la MAPE, de procesos 

industriales y de la combustión que contienen Hg en diferentes especies 

químicas, ya sea en forma gaseosa (Hg0 u otras formas oxidadas) o en forma 

de partículas (Hgp). En este último caso, el Hgp tiende a encontrarse en 

algunas de sus formas oxidadas debido a la alta presión de vapor del Hg0. 

Una vez que el Hg es liberado a la atmósfera, su tiempo de permanencia varía 

considerablemente dependiendo de su forma química. El Hg0 tiene un tiempo 

de residencia promedio de hasta un año, mientras que la forma oxidada Hg2+ 

que varía desde horas a días. Esto se debe a que el Hg2+ puede ser depositado 

con relativa facilidad tanto por vía húmeda (precipitación) como por vía seca 

(sedimentación directa sin la intervención de la lluvia). Así pues, el impacto 

de Hg2+ es a nivel local o regional, mientras que el Hg0 tiene un impacto a 

nivel global (Díez, 2018). 

A diferencia del mercurio inorgánico, el Hg0 presenta una baja solubilidad en 

agua y no es susceptible a los principales mecanismos de deposición seca. Sin 

embargo, el Hg0 si puede ser depositado a través de diversos mecanismos que 
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implican su conversión a Hg2+ dentro de las gotas de agua presentes en las 

nubes. Estos mecanismos se describen mediante las ecuaciones Ec.1 a Ec.3, 

que reflejan los productos finales de estas reacciones (Díez, 2018). 

Hg(g) → Hg(aq)     Ec.1 

Hg(aq) + O3/Br/●OH(aq) → Hg2+(aq)  Ec.2 

Hg2+(aq) + polvo/partículas → Hg2+(p) Ec.3 

Hg2+(aq) + SO32– → Hg0(aq)   Ec.4 

 

Después de que el Hg se haya depositado en cualquiera de sus formas, aunque 

la reacción química Ec.2 tiene una cinética muy rápida, es probable que el 

Hg2+ experimente reacciones químicas adicionales que lo transforman 

nuevamente en Hg0, por ejemplo, al reaccionar con grupos sulfitos, SO32– 

(Ec.4). Debido a este proceso, el Hg depositado a nivel local puede ser re-

emitido a la atmósfera y viajar grandes distancias desde la fuente de emisión, 

distribuyéndose por el planeta, en especial, en las regiones más frías como los 

cascos polares (Díez, 2018). 

 

El mercurio en suelos y sedimentos 

La especie química predominante en suelos y sedimentos es el Hg2+, y sus 

compuestos están sujetos a un amplio espectro de reacciones químicas y 

biológicas. Las condiciones del suelo o sedimento (pH, temperatura, materia 

orgánica, etc.) son normalmente favorables para la formación de compuestos 

inorgánicos de Hg2+ como HgCl2, Hg(OH)2, HgS y HgO. No obstante, aún no 
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es claro si el Hg en sedimentos se encuentra en forma de HgCl2, Hg(OH)2 

cuando se encuentra complejado por sustancias orgánicas, o bien en las 

formas menos reactivas de HgS o HgO (con una menor tendencia a la 

metilación que las anteriores). Aunque algunos compuestos inorgánicos de 

Hg2+ son bastante solubles en agua y en principio tienen una alta movilidad, 

también suelen formar complejos con la materia orgánica, tal como ácidos 

fúlvicos y húmicos, y arcillas en los suelos y sedimentos. En consecuencia, la 

mayor parte del Hg (>90%) se encuentra en el suelo y se asocia con la materia 

orgánica, formando enlaces fuertes con grupos reducidos de azufre (S) y 

limitando su movilidad.  

Basándonos en los rangos de concentración de Hg en suelos (20 a 70 ng g–1), 

se estima que la carga total a nivel global para los primeros 15 cm de suelo 

puede alcanzar el orden de magnitud de 106 t aproximadamente, y se estima 

que la actividad humana ha incrementado esta cantidad en alrededor de un 

15%, haciendo que los suelos y sedimentos actúen como grandes reservorios 

de Hg antropogénico (Díez, 2018).  

Por otra parte, en la vegetación encontramos una pequeña fracción del Hg, el 

cual puede encontrarse en las partes aéreas de la planta al ser captado 

principalmente del aire. El Hg2+ se deposita sobre las hojas a través de 

procesos de deposición húmeda y seca, mientras que el Hg0 se cree que es 

captado mediante un intercambio gaseoso en los estomas de las hojas. 

Asimismo, el Hg puede encontrarse en las raíces de las plantas al ser 
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absorbido del suelo. Por esto, el Hg contenido en la vegetación puede ser re-

emitido a la atmósfera por la quema de biomasa (Díez, 2018).  

Es importante mencionar que el MeHg también está presente en suelos y 

sedimentos, aunque en proporciones muy pequeñas. En general, la proporción 

de MeHg con respecto al Hg total presente en suelos y sedimentos suele ser 

inferior al 1%, y su formación ocurre principalmente a través de procesos 

microbianos que actúan sobre los compuestos de Hg2+ (metilación del Hg).  

 

El mercurio en sistemas acuáticos 

En los sistemas acuáticos, el Hg experimenta complejas transformaciones 

biogeoquímicas, incluida la metilación, que puede dar lugar a la formación de 

MeHg, el cual es altamente tóxico y se bioacumula. La deposición atmosférica 

es la principal fuente de entrada de Hg en los sistemas acuáticos, y tanto la 

deposición húmeda como la seca contribuyen a la carga total. Asimismo, el 

Hg2+ y el MeHg pueden ser incorporados al medio acuático por acción de la 

lluvia (Hg complejado a suelo/humus en suspensión, o a la materia orgánica 

disuelta, DOM), y por arrastre desde el suelo a través de escorrentías de las 

cuencas hidrográficas o de corrientes de aguas subterráneas (Mason et al., 

2012; Díez, 2018).  

Las especies químicas de Hg en los sistemas acuáticos son Hg0, Hg2+, MeHg, 

Hgp, Hg-coloidal, y en menor medida, Me2Hg y EtHg. Independientemente de 

la clasificación del sistema acuático (oceánico o continental), el Hg2+ 



 

— 65 — 

predomina en la dinámica del Hg en la columna de agua. De acuerdo a 

cálculos termodinámicos el Hg2+ en aguas superficiales no está presente como 

ion libre, sino que puede estar complejado en cantidades variables a hidroxilos 

(Hg(OH)+, Hg(OH)2 y Hg(OH)3) y a cloruros (HgCl+, HgClOH, HgCl2, HgCl3, 

HgCl42–), dependiendo del pH y de la concentración de cloruros en el medio 

(Morel et al., 1998; Marins et al., 2002).  

Posteriormente, este Hg2+ puede transformarse a Hg0 y pasar a la atmósfera 

mediante volatilización, parecido a lo que ocurre en suelos y sedimentos 

(Ec.4), o bien puede pasar al sedimento para luego ser re-emitido mediante 

procesos de difusión o resuspensión. Del mismo modo, una fracción de Hg2+ 

puede metilarse convirtiéndose en MeHg, que tiene la capacidad de 

bioacumulación y biomagnificación en la cadena trófica acuática, lo que 

supone un riesgo significativo para la biota y las comunidades humanas, tal 

como se mencionó en la pasada sección 1.1.1.2 de esta tesis.  

Asimismo, pueden producirse procesos de desmetilación, como la 

fotodesmetilación y la desmetilación microbiana, que convierten el MeHg de 

nuevo en Hg2+ (O'Driscoll et al., 2006). La figura 12 muestra una visión 

general del ciclo del Hg en sistemas acuáticos, y las interacciones y 

transformaciones entre las especies químicas del Hg que tienen lugar en el 

aire, el agua y el sedimento.  
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Figura 12. Ciclo biogeoquímico del mercurio en el medio acuático. Adaptado 
de Engstrom (2007). 

 

Metilación del mercurio 

El MeHg, la especie química más tóxica y bioacumulativa y que presenta el 

mayor riesgo para la salud de los seres humanos y la vida silvestre, se forma 

principalmente en ambientes acuáticos a través de procesos microbianos 

naturales.  

La metilación del Hg es un proceso bioquímico en el que el Hg2+ se convierte 

en MeHg (CH3Hg+) por la acción de determinados microorganismos 

anaeróbios metilantes, como lo son las bacterias sulfato-reductoras (SRB) y 

bacterias ferro-reductoras (FeRB o IRB) (Benoit et al., 2003, Tang et al., 

2020). Estos microorganismos poseen las enzimas necesarias, como la 
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metiltransferasa, para catalizar la transferencia de un grupo metilo (–CH3) 

de co-sustrato, normalmente S-adenosilmetionina (SAM), al Hg2+.  

Las SRB de oxidación completa sintetizan el MeHg mediante la vía de la 

acetil-CoA, mientras que las cepas de oxidación incompleta lo hacen a través 

de otra vía que aún se desconoce. Otros microorganismos metilantes de Hg 

conocidos son los metanógenos que pertenecen a la clase Methanomicrobia, 

pueden utilizar CO2, acetato y compuestos C1 como sustrato para el 

crecimiento y el metabolismo, y son los posibles responsables de la metilación 

del Hg en el perifiton (Compeau y Bartha, 1985; Hamelin et al., 2011; Tang 

et al., 2020). 

El descubrimiento más reciente es el de los genes hgcAB, los cuales 

proporcionan una base genética para la metilación del Hg, al tiempo que su 

presencia es indispensable para la metilación microbiana. Específicamente, 

el gen hgcA codifica la supuesta proteína corrinoide que transfiere un grupo 

–CH3 al Hg2+ para formar MeHg, mientras que el gen hgcB codifica [4Fe–4S] 

ferredoxina que es responsable de la reducción de hgcA (figura 13). A su vez, 

estos genes hgcAB también han sido considerados marcadores moleculares 

fiables para la predicción de MeHg en el medioambiente (Tang et al., 2020).  

La tasa y el alcance de la metilación del Hg están influidos en general por 

diversas condiciones ambientales y fisicoquímicas, como la temperatura, el 

pH, el potencial redox, la concentración de oxígeno en el sedimento/fase 

acuosa, la presencia de dadores y aceptores del grupo –CH3, la presencia de 

sulfato (SO42–) y sulfuro (S2–) en el medio, la biodisponibilidad de Hg2+, y la 
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presencia y actividad de microorganismos metiladores (Ullrich et al., 2001; 

Gilmour et al., 2013; Díes, 2018; Tang et al., 2020). Las concentraciones altas 

de sulfuro en el medio bloquean la actividad de las SRB, al favorecer la 

formación de HgS mientras que se disminuye la producción in situ de MeHg. 

De igual manera, la presencia de agentes complejantes, como la DOM puede 

reducir la biodisponibilidad del Hg2+ y, por consiguiente, disminuir las tasas 

de metilación (Ravichandran, 2004).  

 

 

Figura 13. Posibles vías implicadas en la metilación del mercurio en medio 
acuático. HgcA: proteínas corrinoides putativas, codificadas por el gen hgcA. 
HgcB: ferredoxinas 2[4Fe–4S] asociadas a la proteína corrinoide putativa, 
codificadas por el gen hgcB. Co-HgcA: cobalamina-HgcA. CH3-Co3+-HgcA: 
formado después de pasar el metilo (–CH3) a Co-HgcA a través de la enzima 
metilentetrahidrofolato (CH3-THF). Adaptado de Tang et al., (2020). 
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Dado que la transformación a MeHg ocurre en el interior de las bacterias, las 

especies químicas del Hg que atraviesan fácilmente la pared celular favorecen 

la eficiencia de la metilación. Por consiguiente, las concentraciones elevadas 

de Hg2+ aumentan la fracción biodisponible y la probabilidad de metilación. 

Dentro de las técnicas avanzadas que han demostrado ser muy prometedoras 

en la evaluación cuantitativa de la fracción biodisponible del Hg2+ para 

predecir la actividad de metiladores microbianos, tenemos a la aplicación de 

múltiples trazadores estables de Hg enriquecidos isotópicamente, biosensores 

de células enteras y la técnica de gradiente de difusión en capa fina (DGT), 

en la cual se enfoca esta tesis (Hintelmann et al., 2000; Martín-Doimeadios et 

al., 2004; Tang et al., 2020). 

Por otra parte, también existe un mecanismo de metilación abiótica dado 

principalmente por la transmetilación por parte de especies organometálicas 

de otros metales, tales como Pb, As o Sn (Díez, 2018).  

La producción neta de MeHg se determina por la diferencia entre los procesos 

de metilación y desmetilación del Hg. Por lo tanto, es esencial considerar 

también los procesos de desmetilación, los cuales pueden ser bióticos 

(oxidativos o reductivos) o abióticos. En la desmetilación oxidativa, las 

bacterias metanogénicas intervienen en la degradación del MeHg 

produciendo dióxido de carbono (CO2), metano (CH4) y, posiblemente Hg2+. En 

contraste, la desmetilación reductiva está relacionada con la presencia de las 

enzimas organomercurio liasa (MerB) y mercurio reductasa (MerA). La 

enzima MerB rompe el enlace C–Hg en el MeHg, generando CH4 y Hg2+ como 
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productos. Posteriormente, el Hg2+ se reduce a Hg0 por la acción de MerA. 

Además, los procesos abióticos de desmetilación incluyen la fotodegradación 

y la reacción con sulfuro, que resulta en la formación de Me2Hg y HgS (Díez, 

2018). 

 

1.1.2. Elementos traza  

Los elementos traza son elementos cuya concentración promedio es inferior a 

100 mg kg–1. Algunos elementos traza, como el Cu y el Zn, son esenciales en 

pequeñas cantidades para diversos procesos biológicos dentro de los 

organismos vivos, ya que desempeñan papeles cruciales en la función 

enzimática, la integridad estructural de las moléculas, el crecimiento de las 

plantas, etc. Sin embargo, otros elementos (Ni, Cd, Pb y As) pueden ser muy 

tóxicos en pequeñas concentraciones para la salud humana y la biota. A 

continuación, se presentará una breve introducción de los elementos traza 

cuyos resultados destacaron durante el desarrollo de esta tesis: As y Ni. 

 

1.1.2.1. Arsénico 

El arsénico (As) es un elemento químico con número atómico 33 y masa 

atómica 74,92 g mol–1, sublima a los 616 °C (a presión atmosférica) y está 

clasificado como un metaloide al presentar propiedades de metales y no-

metales. Usualmente se encuentra en la naturaleza combinado con elementos 

como oxígeno, cloro y azufre, siendo en estos casos denominado como arsénico 
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inorgánico, aunque también es posible encontrarle en la en asociación con 

hidrógeno o carbono, referido como arsénico orgánico (ATSDR, 2007). Su 

nombre viene del vocablo griego arsenikon (αρσενικόν), que era usado para 

nombrar un pigmento amarillo. Su descubrimiento como elemento se atribuye 

al obispo católico San Alberto Magno en el siglo XIII, aunque registros 

históricos mencionan que fue usado en el Antiguo Egipto en aplicaciones 

metalúrgicas y en la China del siglo XVI como plaguicida para cultivos de 

arroz (RSC, 2023). 

Es el veinteavo componente más abundante en la corteza terrestre, por lo que 

se encuentra distribuido en rocas, suelos y cuerpos de agua. No obstante, es 

poco común hallarlo en la forma de elemento nativo, pues su presencia como 

mineral ocurre especialmente en la forma de sulfuros como la arsenopirita 

[FeAsS], el rejalgar [As4S4] o el oropimente [As2S3] (SME, 2022). Dichos 

minerales han sido usados ocasionalmente como mena de As, en especial la 

arsenopirita, de la cual este puede extraerse mediante tostación. Sin 

embargo, no existe la minería de As como elemento de interés económico 

principal, y en general, este es obtenido como un subproducto de la 

explotación del Cu, Au y Pb, estando presente en los polvos de combustión 

resultantes del proceso de fundición de los metales mencionados; siendo 

recuperado y comercializado principalmente en la forma de óxido arsenioso 

[As2O3] (USGSb, 2023). 

El suministro mundial de As, según muestra el reporte World Mining Data 

2023, ha oscilado en los últimos años entre las 52000 t/año y 58000 t/año. 
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Particularmente, para el año 2021, estuvo cerca de las 55000 t, siendo China 

(aprox. 24.000 t) y Perú (aprox. 21.900 t) los países líderes en producción, 

seguidos a una considerable distancia por Marruecos (aprox. 6.900 t); logran 

consolidar alrededor del 95% del total de la producción global. 

Dentro de las aplicaciones industriales del As se encuentra su uso como 

conservante para el tratamiento de maderas y como agente fortalecedor en 

baterías de Pb, como insumo en la elaboración de plaguicidas e insecticidas, 

y también en la fabricación de vidrio. Es usado para endurecer aleaciones 

metálicas en municiones, soldaduras y rodamientos, e igualmente, como 

aditivo antifricción para cojinetes y contrapesos de ruedas para neumáticos. 

Asimismo, el metal de As de alta pureza se utiliza para la producción de 

semiconductores de arseniuro de galio e indio, que son implementados en 

dispositivos biomédicos, informáticos, fotovoltaicos, de telecomunicaciones, 

entre otros (SME, 2022; USGSb, 2023). 

El As se libera de manera natural en los ecosistemas a partir de la 

meteorización y oxidación de rocas (en especial volcánicas), y se estima que 

alrededor un 25% de las emisiones totales son provenientes de fuentes 

naturales, sobre todo de volcanes. A su vez, la liberación con origen en 

actividades antrópicas ocurre en su mayoría durante el proceso de fundición 

del Cu, siendo esto foco de diseño de tecnologías para control de emisiones. 

También hay presencia de As en las cenizas resultantes de la combustión de 

carbón para la generación de energía eléctrica (SME, 2022).  
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La concentración normal de arsénico en el suelo generalmente se encuentra 

alrededor de 3 y 4 mg kg–1, mientras que en aguas superficiales y 

subterráneas la presencia natural de este es alrededor de 1 µg L–1. Es 

probable hallar valores más altos en zonas cercanas a depósitos geológicos con 

presencia de minerales de As, o cerca de operaciones mineras, refinerías o 

terrenos agrícolas donde fueron aplicados pesticidas. A su vez, el nivel de As 

en aire de áreas urbanas usualmente oscila entre los 20 y 30 ng-As m–3, pero, 

dependiendo del nivel de actividad industrial, la ubicación y condiciones 

climáticas es posible encontrar mediciones yendo desde 1 hasta 2000 ng-As 

m–3 (ATSDR, 2007).  

El As puede entrar en el cuerpo humano a través del consumo de alimentos, 

agua o por la respiración, siendo el As inorgánico la forma más tóxica y 

peligrosa para la salud de las personas, pues este es inclusive reconocido como 

cancerígeno cuando ocurren períodos de exposición prolongados. Beber agua 

contaminada con As en concentraciones alrededor de 300 a 30000 µg L–1 

puede traer contraindicaciones como vómito, diarrea y dolor estomacal, 

mientras que niveles de contaminación superiores a los 60000 µg L–1 llegan a 

resultar fatales. De igual manera, la inhalación de arsénico inorgánico puede 

conducir a la irritación de pulmones, o a trastornos circulatorios y del sistema 

nervioso, aún si se da por periodos cortos, no existe certeza de los niveles 

mínimos a los que ocurre, pero se estima que puede ser alrededor de los 100 

µg-As m–3 (ATSDR, 2007).  
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Las agencias de Naciones Unidas, OMS y FAO, recomiendan que las 

evaluaciones de ingesta total de arsénico consideren la exposición de 

alimentos y agua (incluyendo la de consumo, la de preparación de alimentos 

y la de riego de cultivos) junto con los hábitos dietéticos de la región en 

estudio. Las entidades consideraban, hasta el 2011, una PTWI de hasta 15 µg 

kg−1 bw para el As inorgánico, pero la cifra fue reevaluada y la recomendación 

se retiró, pues se estableció como demasiado cercana al nivel en que el riesgo 

de incidencia de cáncer de pulmón supera el 0,5%, y que está establecido en 

2,1 µg-As/kg/semana (WHO, 2018; USEPA, 2022). La Agencia Europea para 

la Seguridad y la Salud en el Trabajo (OSHA) establece que el nivel límite 

permisible de exposición diario, en jornada de 8 horas, para el aire en el 

entorno de trabajo, es de hasta 10 µg-As m–3, mientras que la EPA dicta que 

una concentración de As en 10 µg L–1 es el nivel máximo de contaminante 

permitido en suministros públicos de agua potable, y la FDA dispone un tope 

de 2 mg kg–1 en contenido de la sustancia en alimentos (ATSDR, 2023). 

 

1.1.2.2. Níquel  

El níquel (Ni) es un elemento químico con número atómico 28, masa atómica 

de 58,71 g mol–1; con punto de fusión a 1453 °C, punto de ebullición a 2730 °C 

y densidad de 8,90 g cm–³ a temperatura ambiente (Nickel Institute, 2023a). 

Es un metal de color blanco-plateado, brillante, con una conductividad 

térmica y eléctrica relativamente baja, alta resistencia a la corrosión y 
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oxidación, la capacidad de magnetizarse y bastante resistente a altas 

temperaturas (INSG, 2023a).  

Se presume que el nombre del metal viene del vocablo germano kupfernickel, 

dado por mineros del siglo XV, cuando descubrieron una mena metálica de 

color marrón rojizo que imaginaron contenía Cu, pero de la cual no pudieron 

recuperar dicho metal. El Ni fue identificado y aislado como elemento por 

primera vez en el año 1751 por el sueco Axel Cronstedt. Durante el siglo XIX 

fue común su uso para la fabricación de monedas (tanto en aleaciones y como 

metal puro), y finalmente, en el siglo XX, con el descubrimiento de los aceros 

inoxidables, se convirtió en una de las principales materias primas hasta la 

actualidad (Nickel Institute, 2023b).  

En este orden de ideas, el consumo de níquel a nivel global ha tenido un 

importante aumento en la última década, pasando de alrededor de 1,4 

millones de toneladas en 2010 a más 2,8 millones de toneladas al año para el 

2021, siendo esto explicado por la expansión de la economía China, país que 

actualmente representa más de la mitad del consumo mundial del metal 

(Norilsk Nickel, 2023; Zhang et. al., 2023).  

Actualmente, la demanda de Ni se distribuye principalmente en la 

elaboración de aceros inoxidables (72%), otros productos intermedios como 

baterías (7%), en aleaciones ferrosas y fundiciones (7%), en aleaciones no 

ferrosas (6%), y en otros tipos de piezas niqueladas (8%). No obstante, frente 

a la proyección del desarrollo de la industria de los vehículos eléctricos, y la 

tendencia al uso de baterías con cátodos de alto contenido de Ni, existe la 
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expectativa de que la fabricación de baterías aumente sustancialmente su 

proporción dentro de la demanda mundial de Ni hasta un 37% para el 2030 

(Zhang et. al., 2023). Para ese mismo año, se espera que la demanda del Ni 

esté en un rango aproximado de 3,5 millones a 4,5 millones de toneladas al 

año, acorde con las estimaciones de la IEA (2021) sobre la electromovilidad. 

Sobre la oferta primaria de Ni, los datos presentados por el Ministerio de 

Finanzas Austriaco en el reporte World Mining Data 2023, reflejan que para 

2021 el país con el mayor registro de producción minera es Indonesia con 

aproximadamente un 40% del total a nivel mundial, y en una segunda 

instancia (con fracciones aproximadas de entre 1/3 a 1/10 del volumen de 

producción indonesio) aparecen estados como Filipinas, Nueva Caledonia, 

Rusia, Australia, Canadá y China. En este sentido, las reservas mineras 

mundiales se estiman en más de 100 millones de toneladas, siendo Indonesia, 

Australia y Brasil los países que reportan la mayor cantidad, sumando más 

del 50% del consolidado global. 

El Ni se extrae como elemento de interés principal en depósitos lateríticos, 

siendo sus menas la limonita niquelífera [(Fe,Ni)O(OH)] y la garnierita 

[Si4O13(Ni, Mg)2•2H2O], y asimismo, en depósitos de sulfuros magmáticos 

donde su mena más importante es la pentlandita [(Ni,Fe)9S8]; en algunos 

casos el níquel también puede obtenerse como un subproducto de la 

explotación minera de Cu o de elementos del grupo del platino (USGS, 2023c, 

2023d).  
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A su vez, el suministro secundario de Ni proviene en mayor medida del 

reciclaje del metal contenido en chatarra de acero inoxidable, usado para 

producir nuevamente este tipo de productos. En Estados Unidos, el reciclaje 

de Ni representó alrededor del 55% de todo el consumo aparente del Mineral 

Commodity Summaries en 2022 (USGS, 2023c). Vale la pena mencionar, que 

el Ni posee una tasa de reciclaje funcional de posconsumo superior al 50%, 

esto es, aquel reciclaje en que las propiedades físicas y químicas deseables en 

la sustancia se conservan para un uso posterior al final de vida útil del bien 

en que se encuentra contenida (UNEP, 2011). 

Por otro lado, el Ni puede liberarse en el ambiente desde las chimeneas de las 

siderúrgicas donde se producen aleaciones, así como de centrales eléctricas, 

de incineradores de residuos, o en aguas residuales industriales, donde buena 

parte de este termina en el suelo o en sedimentos adherido a partículas que 

contienen hierro (Fe), es común encontrar concentraciones de Ni en el suelo a 

niveles de 4 a 80 mg kg–1, aunque en áreas cercanas a operaciones mineras se 

han identificado concentraciones de hasta 9000 mg kg–1. De igual manera, las 

concentraciones de Ni en ríos o lagos suelen ser bastante bajas y usualmente 

por debajo de los 10 µg kg–1, pero en cuerpos de agua cercanos a operaciones 

mineras o industrias en algunos casos los niveles del metal en el recurso 

hídrico se encuentran alrededor de los 72 µg kg–1.  

En este orden de ideas, una persona en promedio ingiere alrededor 170 µm-

Ni/día a través del consumo de alimentos, 2 µm-Ni/día al beber agua y respira 

alrededor de 0,1 a 1 µm-Ni/día (sin considerar humo de tabaco), aunque la 
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principal exposición al metal es por la manipulación de monedas, joyería u 

otros objetos metálicos que han recibido procesos de niquelado, como las 

carcasas de algunos teléfonos móviles (ATSDR, 2005). 

Sobre los efectos adversos del Ni en la salud humana, se ha reconocido que el 

más común es una posible reacción alérgica al contacto con la piel mostrando 

erupciones cutáneas (alrededor de un 10% a 20% de las personas podrían ser 

sensibles a este). Afectaciones graves en la salud humana pueden ocurrir en 

trabajadores de la industria del Ni (que laboren en minas o refinerías) pues 

suelen estar expuestos por períodos prolongados a niveles de concentración 

mucho más altos que en el entorno común, en estos se han registrado casos 

de bronquitis crónica, reducción de la función pulmonar, o cáncer en pulmones 

y en senos nasales en casos de personas expuestas a ambientes con 

concentraciones superiores a los 10 mg-Ni m–3 en presencia de compuestos de 

níquel que resultan difíciles de disolver (ATSDR, 2005). 

 

1.2. Muestreo pasivo y técnica DGT 

La aplicación de los muestreadores pasivos es un método innovador utilizado 

en la monitorización medioambiental para evaluar la presencia y 

concentración de diversos contaminantes en distintos medios, como el aire, el 

agua y el suelo. Estos dispositivos funcionan permitiendo que los analitos 

objetivo se pre-concentren en un material absorbente durante un periodo de 

tiempo específico, proporcionando una concentración media de los analitos en 
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función del tiempo. Este tipo de muestreadores han sido objeto de gran 

atención en los últimos años debido a sus numerosas ventajas, como su 

simplicidad en la aplicación en campo, rentabilidad y capacidad para 

proporcionar mediciones significativas de la exposición a los contaminantes 

objeto de interés. 

Por otro lado, los muestreadores pasivos también presentan importantes 

limitaciones. Aunque algunos pueden ser adecuados para detectar 

concentraciones muy bajas de contaminantes, una de las principales 

limitaciones es que la sensibilidad de los métodos dependerá del material 

sorbente y del tiempo de despliegue dentro del medio. Adicionalmente, las 

mediciones pueden verse significativamente influidas por factores 

ambientales y biológicos, tal como la variación de la temperatura, la 

formación de biofilm o la bioincrustación, que pueden afectar a la precisión y 

fiabilidad de las mediciones.  

A pesar de estas dificultades, los muestreadores pasivos han demostrado ser 

herramientas valiosas en la investigación medioambiental, especialmente en 

el campo del análisis de metales traza. Una de estos métodos es la técnica de 

gradiente de difusión en capa fina (DGT), que se ha utilizado ampliamente 

para la medición de especies metálicas lábiles en agua, sedimentos y suelos. 

En esta introducción, se presenta a continuación la revisión titulada 

“Diffusive gradients in thin films for the measurement of labile metal species 

in water and soils: a review”, en la que se presenta una visión completa de la 

técnica DGT, sus aplicaciones, ventajas y desventajas, y su potencial para 
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avanzar en nuestra comprensión de la especiación y biodisponibilidad de los 

metales en diversas matrices ambientales. Se espera que esta revisión se 

convierta en un punto de referencia para estudiantes, investigadores y 

profesionales que deseen hacer uso de los métodos de la técnica DGT para 

hacer frente a los retos medioambientales actuales. 

 

1.2.1. Publicación 1: Diffusive gradients in thin films for the 

measurement of labile metal species in water and soils: a 

review 
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CAPÍTULO 2: Objetivos y 
estructura de la tesis 
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2.1. Objetivos 

La minería de oro artesanal y en pequeña escala (MAPE) es una actividad 

humana que conlleva una intensa demanda de recursos y que, por su 

naturaleza, es una de las principales fuentes de emisión de elementos tóxicos, 

como el Hg, y representa un alto riesgo ambiental y afectación a la salud 

humana.  

Los efectos del Hg, As y otros metales originados por la MAPE se ha 

investigado ampliamente, no obstante, se dispone de poca información sobre 

las dinámicas ambientales y la biodisponibilidad de estos contaminantes en 

ecosistemas únicos, como lo son los bosques y selvas tropicales, y en especial 

las pozas mineras abandonadas (AMPs) por la MAPE. Asimismo, la 

exposición al Hg en estas zonas puede ser aún más crítica para las poblaciones 

locales, que a menudo dependen de la pesca y la agricultura local para su 

sustento.  

Es necesario seguir investigando y evaluando los riesgos ambientales y de 

salud asociados con la exposición al Hg en zonas remotas y de difícil acceso, y 

desarrollar estrategias efectivas para monitorear y minimizar su impacto en 

estos ecosistemas únicos y vulnerables. Por este motivo, los objetivos 

generales de esta tesis son: 

● Evaluar el riesgo para la salud humana y riesgo carcinogénico por 

consumo de alimentos contaminados por elementos traza debido al 

impacto de la MAPE 
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● Evaluar la eficiencia de la técnica de gradiente de difusión en capa fina 

(diffusive gradients in thin-films, DGT) mediante la aplicación de 

dispositivos manufacturados con resinas comerciales y nuevos materiales, 

para el análisis cuantitativo del Hg lábil en condiciones controladas de 

laboratorio. 

● Estudiar la biodisponibilidad del Hg en la dinámica de la contaminación 

por minería aurífera, mediante la aplicación in situ de muestreadores 

pasivos tipo DGT en aguas naturales en áreas de difícil acceso impactadas 

por la MAPE. 

Para desarrollarlos, se establecieron los siguientes los objetivos específicos: 

1. Determinar las concentraciones de Hg y As en aguas y alimentos locales, 

y MeHg en peces en zonas afectadas por la minería. 

2. Evaluar el riesgo para la salud humana por exposición a especies de Hg y 

As a través del consumo de alimentos locales. 

3. Estudiar la capacidad de captación de Hg y de inclusión dentro del 

dispositivo DGT de nuevos materiales poliméricos derivados de la 

benzoiltiourea y de biomasa residual de actividades agroindustriales. 

4. Realizar ensayos de modificación de un material derivado de la biomasa 

(biochar) para mejorar su capacidad y selectividad para captar Hg. 

5. Preparar hidrogeles como capas de difusión y unión, a partir de agarosa, 

poliacrilamida, sílica funcionalizada con 3-mercaptopropilo (3MFS), 

nuevos polímeros derivados de la benzoiltiourea y materiales derivados de 

biomasa. 
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6. Manufacturar muestreadores DGT con hidrogeles de 3MFS y con nuevos 

materiales poliméricos y derivados de biomasa. 

7. Utilizar muestreadores DGT comerciales con resina de Chelex-100 para la 

cuantificación in situ de otros metales traza (Pb, Cu, Zn, Cd, Ni, Mn y Cr). 

8. Calibrar muestreadores DGT comerciales y manufacturados en el 

laboratorio con nuevos materiales para la captación de Hg lábil en 

condiciones de laboratorio. 

9. Desplegar los muestreadores DGT comerciales y manufacturados en el 

laboratorio en el río Atrato y AMPs en el departamento de Chocó, 

Colombia, para el análisis cuantitativo y monitoreo de la biodisponibilidad 

de Hg y otros metales. 

10. Relacionar la biodisponibilidad del Hg con el tiempo de abandono de las 

pozas mineras y con su proximidad a las zonas de mayor actividad de 

extracción de oro. 

 

2.2. Estructura de la tesis 

La estructura de esta tesis se compone de cinco capítulos principales. En el 

Capítulo 1 se presenta una introducción sobre el Hg en la dinámica de la 

contaminación por minería de oro. En este capítulo, se hace énfasis en la 

importancia del estudio de estos elementos tóxicos en zonas afectadas por la 

minería de oro, también se incluye una breve introducción de dos elementos 

traza (As y Ni) cuyos resultados fueron significativos y requieren atención, y 
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se incluye la publicación de una revisión detallada de los fundamentos y 

aplicabilidad de la técnica de gradiente de difusión en capa fina (DGT), así 

como se establece la necesidad de estudiar nuevos materiales como capas de 

unión. La publicación incluida es: 

 Publicación 1: Marrugo-Madrid, S., Turull, M., Zhang, H., & Díez, S. 

(2021). Diffusive gradients in thin films for the measurement of labile 

metal species in water and soils: a review. Environmental Chemistry 

Letters, 19(5), 3761-3788. DOI: 10.1007/s10311-021-01246-3 

 

En el Capítulo 2 se presentan los objetivos generales y específicos de la tesis, 

así como la estructura de la misma. Este capítulo es crucial para entender el 

enfoque de la investigación y cómo se abordarán los temas a lo largo de la 

tesis. 

 

En el Capítulo 3 se presentan dos publicaciones relacionadas con la 

evaluación de la contaminación por Hg y otros elementos traza en zonas 

afectadas por la MAPE. Una primera publicación está enfocada en los 

resultados obtenidos en una evaluación de riesgo para la salud humana por 

exposición a Hg y As a través del consumo de alimentos locales en un área 

minera de oro en Colombia. La segunda publicación se centra en la 

determinación de la biodisponibilidad del Hg mediante DGT en el río Atrato 
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y en AMPs, lugares donde los habitantes pescan el pescado que consumen. 

Las publicaciones incluidas son: 

 Publicación 2: Marrugo-Madrid, S., Pinedo-Hernández, J., Paternina-

Uribe, R., Marrugo-Negrete, J., & Díez, S. (2022). Health risk assessment 

for human exposure to mercury species and arsenic via consumption of 

local food in a gold mining area in Colombia. Environmental Research, 

215, 113950. DOI: 10.1016/j.envres.2022.113950 

 Publicación 3: Marrugo-Madrid, S., Salas-Moreno, M., Gutiérrez-

Mosquera, H., Salazar-Camacho, C., Marrugo-Negrete, J., & Díez, S. 

(2022). Assessment of dissolved mercury by diffusive gradients in thin 

films devices in abandoned ponds impacted by small scale gold mining. 

Environmental Research, 208, 112633. DOI: 

10.1016/j.envres.2021.112633 

 

El Capítulo 4 muestra los resultados obtenidos en los diferentes estudios 

realizados para lograr la inclusión de nuevos materiales poliméricos 

derivados de la benzoiltiourea y de biomasa residual de actividades 

agroindustriales en la técnica DGT en condiciones de laboratorio, y se 

desarrolla una discusión general al respecto. Las publicaciones incluidas en 

este capítulo son: 

 Publicación 4: Marrugo-Madrid, S.; Marrugo-Negrete, J.; Queralt, I.; 

Palet, C.; & Díez, S. (2023). Evaluation of novel biomass-derived materials 

as binding layers for determining labile mercury in water by diffusive 
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gradient in thin-film technique. [submitted to the journal: Environmental 

Technology & Innovation] 

 Publicación 5: Marrugo-Madrid, S., Fontàs, C., Kurt, G., Salazar-

Camacho, C., Salas-Moreno, M., Gutierrez-Mosquera, H., Marrugo-

Negrete, J. & Díez, S. (2022). Benzoylthiourea based polymers as new 

binding agents for diffusive gradients in thin films technique in labile 

mercury determination in freshwaters. Environmental Technology & 

Innovation, 28, 102911. DOI: 10.1016/j.eti.2022.102911 

 

Finalmente, en el Capítulo 5 se presentan las conclusiones de esta tesis en 

base a los objetivos planteados y los resultados obtenidos a lo largo del 

estudio, de igual manera, se establecen las recomendaciones para futuras 

investigaciones.



 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

CAPÍTULO 3: Evaluación de la 
contaminación por Hg en       

zonas afectadas por la MAPE 
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3.1. Introducción 

Conforme se ha expuesto en la introducción general de esta tesis doctoral, la 

contaminación ambiental por mercurio constituye una problemática de 

alcance mundial debido a la capacidad de algunas especies químicas del Hg 

de transportarse a largas distancias y transformarse en otras formas más 

tóxicas para la salud humana. Este riesgo se ve incrementado por la 

complejidad de la toxicología del Hg, los múltiples factores no controlables 

que influyen sobre el ciclo del Hg y la insuficiencia de sistemas adecuados de 

información y vigilancia sanitaria que permitan valorar el impacto real de la 

contaminación.  

Del mismo modo, es relevante recordar que, aunque la minería ha sido de 

indiscutible importancia para nuestro desarrollo económico y tecnológico 

como sociedad, una de sus principales consecuencias negativas es la 

generación de grandes emisiones de contaminantes a la atmósfera, la 

deforestación y el impacto negativo sobre ecosistemas y poblaciones cercanas 

a zonas en donde se implementa. En este contexto, cabe destacar la relevancia 

de la minería de oro artesanal y en pequeña escala (MAPE) dentro del 

panorama minero, dado que es la fuente antropogénica que más cantidad de 

Hg emite a la atmósfera actualmente, por tanto, este capítulo se enfoca 

principalmente en la evaluación de la contaminación por Hg en zonas 

afectadas por la MAPE, no obstante, otros elementos traza potencialmente 

tóxicos (Pb, Cu, Zn, Cd, Ni, Mn, Cr y As) también fueron medidos y discutidos 

en las publicaciones incluidas. 
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3.2. Metodología 

3.2.1. Consideraciones del área de estudio 

Los estudios presentados en este capítulo fueron llevados a cabo en la cuenca 

hidrográfica del río Atrato, situada en el departamento de Chocó al noroeste 

de Colombia (figura 14). El departamento de Chocó forma parte de uno de los 

hotspot de biodiversidad del planeta conocido como el Chocó biogeográfico, y 

el 90% de su territorio es considerado zona especial de conservación. Una 

característica particular del departamento de Chocó es la extrema 

pluviosidad, con alrededor de 11700 mm anuales, por lo que se le considera 

también uno de los lugares más húmedos del planeta.  

Estos factores ambientales favorecen la existencia de un ecosistema selvático 

que alberga más de 10000 especies endémicas, y es el hábitat de un gran 

número de resguardos indígenas y comunidades vulnerables que subsisten 

principalmente de la pesca y la minería. Adicionalmente, por su condición de 

selva tropical, singular geografía e intensas precipitaciones, las vías 

terrestres son escasas en el departamento. Esto resulta en un acceso 

sumamente desafiante a las zonas rurales y poca presencia estatal en el 

departamento, lo que a su vez propicia la presencia de grupos al margen de 

la ley que alteran el orden público (Medina-Rivas et al., 2016; Pérez-Escobar 

et al., 2019). 

Ahora bien, las adversas condiciones ambientales características del 

departamento de Chocó, no han sido obstáculo para el establecimiento de más 
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de 500 unidades de beneficio minero (denominadas entables mineros) 

dedicadas a la MAPE, de las cuales un considerable número operan en la 

ilegalidad. Como resultado de estas actividades de minería intensiva, el 

departamento es el segundo mayor productor de oro en Colombia 

(MME/UPME/UC, 2014).  

La MAPE en este departamento es predominantemente de aluvión, ya que la 

recuperación del mineral se hace principalmente mediante el lavado de oro 

en bandejas (barequeo), y el uso de dragas y retroexcavadoras. Mientras 

tanto, el Hg es utilizado con telas o placas en los canalones, o la amalgamación 

de los concentrados que se generan durante el proceso. El uso de éste se ve 

reflejado en las elevadas concentraciones de Hg encontradas en los suelos y 

sedimentos de los ríos de la región (MME/UPME/UC, 2014; MME/UPME/UC, 

2015; Palacios-Torres et. al., 2018).  

En este mismo contexto, otra de las problemáticas causadas por la MAPE en 

la cuenca del río Atrato, es la gran cantidad de sitios y pozas mineras 

abandonadas contaminadas con Hg (considerados pasivos ambientales). 

Muchas de las actividades de MAPE se llevan a cabo en los propios ríos y en 

áreas adyacentes a humedales naturales que forman parte de esta cuenca 

hidrográfica.  

Estos cuerpos de agua son fundamentales para las comunidades locales, ya 

que proporcionan recursos vitales como el pescado, agua para consumo y riego 

de cultivos, espacios recreativos, entre otros. En consecuencia, los efectos de 

la MAPE en esta región derivan en la deforestación, la sedimentación, las 
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altas concentraciones de Hg y otros elementos traza, así como de residuos 

aceitosos de la maquinaria empleada, generando un riesgo potencialmente 

alto para la salud de estas comunidades (Palacios-Torres et. al., 2018; 

Salazar-Camacho et. al., 2017). 

 

 

Figura 14. Ubicación del área de estudio y áreas rurales en la Cuenca del río 
Atrato. Fotografías: autoría propia. 

 

3.2.2. Generalidades sobre los muestreos 

Los muestreos realizados en el marco de esta tesis se integraron dentro de un 

macroestudio de tipo descriptivo transversal cuyo objetivo principal fue 

obtener información sustancial y representativa de los municipios que forman 

parte de la cuenca del río Atrato (Colombia) afectados por actividades 

mineras. Este proyecto se llevó a cabo con la colaboración de las entidades 
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gubernamentales presentes en la zona, en especial con las secretarías 

municipales de salud y representantes de las comunidades, con el fin de 

informar a las personas sobre la realización del estudio y facilitar la 

recolección de muestras. Aunque los detalles de cada muestreo están 

contenidos en los apartados de “Materiales y métodos” de ambas 

publicaciones, a continuación se presentan algunos aspectos generales sobre 

su realización: 

 

Aplicación de encuestas 

A los participantes del estudio se les aplicó una encuesta para recopilar 

información relacionada con condiciones sociodemográficas, ambientales, 

sanitarias, hábitos alimentarios, entre otras variables. En el marco de esta 

encuesta, se incluyó un cuestionario de dieta que se utilizó de forma aleatoria 

a 178 personas del área de estudio.  

Los alimentos mencionados incluyeron las principales frutas, tubérculos y 

pescados de origen local y comercial. Mediante el cuestionario, se obtuvo 

información sobre la edad, el sexo, el peso y el consumo de alimentos (por 

ejemplo, número de comidas diarias y semanales, así como tamaño de las 

porciones), lo que permitió dividir la muestra poblacional en tres grupos 

categorizados de la siguiente manera: niños (CHD: 1-15 años), mujeres en 

edad fértil (WCBA: 16-45 años), y el resto de la población (RP). 
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Recolección de peces y alimentos 

Se recolectaron muestras de pescado en los ecosistemas acuáticos del área de 

estudio, asegurando la inclusión de diversas especies y niveles tróficos. Estas 

muestras de pescado se embolsaron de manera individual en bolsas de 

polietileno debidamente etiquetadas y se transportaron refrigeradas al 

laboratorio. Una vez en el laboratorio, se llevó a cabo la extracción de 

muestras de tejido muscular, siguiendo el procedimiento descrito por 

UNEP/IOC/IAEA/FAO (1990), que implica la sustracción de la aleta pectoral 

izquierda junto con la piel, y el corte de una porción de 3 cm de ancho 

utilizando un cuchillo de plástico. Estas muestras de tejido muscular fueron 

guardadas individualmente en bolsas de polietileno y se preservaron en 

nevera a una temperatura constante de 4 ºC hasta su posterior análisis.  

Por otro lado, los frutos y tubérculos se recolectaron tanto de huertas y 

cultivos locales como de las casas de las personas encuestadas, considerando 

la información dietética obtenida de las encuestas. Al igual que las muestras 

de pescado, estos alimentos fueron envasados individualmente en bolsas de 

polietileno etiquetadas y se transportaron refrigerados al laboratorio para su 

posterior análisis.  

 

Muestreadores DGT 

En términos generales, los hidrogeles y dispositivos DGT utilizados para la 

determinación de la fracción biodisponible de Hg disuelto en el río Atrato y 
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AMPs fueron manufacturados en el laboratorio del IDAEA-CSIC a partir de 

la resina de sílice funcionalizada con 3-mercaptopropilo (3MFS), la cual fue 

incorporada en un gel de poliacrilamida dando como resultado el gel de resina 

donde se espera que el Hg sea retenido debido a su alta afinidad con el grupo 

mercapto (–SH) del 3MFS. En cuanto a la capa de difusión, los hidrogeles se 

prepararon utilizando solución de poliacrilamida, persulfato de amonio y 

N,N,N´,N´-tetrametiletilendiamina (TEMED) introducida entre dos placas de 

vidrio con un espaciador de 0,5 mm de grosor (figura 15). Posteriormente, 

fueron calentados a 45ºC, y una vez que fueron hidratados, los geles de 

poliacrilamida resultantes fueron capaces de expandirse hasta 0,8 mm de 

grosor.  

Los hidrogeles fueron cortados circularmente con 2 cm de diámetro, y 

montados sobre los moldes de plástico adquiridos de DGT® Research Ltd. 

para garantizar la estandarización del diseño. Para proteger los hidrogeles 

del exterior, se utilizaron membranas de filtro de Nylon con un tamaño de 

poro de 0,45 μm y con un grosor aproximado de 0,1 mm. Los dispositivos DGT 

fueron guardados individualmente en bolsas de polietileno para su 

refrigeración y transporte, al tiempo que la hidratación de los hidrogeles 

dentro de las bolsas se aseguró con gotas de agua ultrapura Milli-Q (figura 

15). 

De cada lote de dispositivos DGT preparados, se seleccionaron aleatoriamente 

hasta 15 dispositivos para llevar a cabo experimentos de serie temporal en 

condiciones controladas de concentración de Hg en el medio, fuerza iónica y 
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temperatura. Estos experimentos fueron necesarios para la calibración y 

cálculo de los coeficientes de difusión (D) de los dispositivos DGT con 3MFS. 

Asimismo, se seleccionaron dispositivos DGT para realizar controles de 

blancos tanto de la manufacturación como del muestreo. En la figura 15 se 

ilustra el proceso de preparación, calibración y despliegue de los dispositivos 

DGT en los sitios de muestreo. 
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Figura 15. (A) Materiales para la preparación de hidrogeles, montaje de 
dispositivos DGT y calibración mediante ensayo de serie temporal en 
condiciones de laboratorio. (B) Muestreo en el río Atrato y AMPs. 
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3.3. Resultados 

Los resultados obtenidos se encuentran recopilados en dos artículos 

científicos publicados en la revista Environmental Research (Q1). Estos 

artículos abordan el análisis de las concentraciones de Hg, MeHg y los 

elementos potencialmente tóxicos presentes en muestras de pescado, frutas, 

tubérculos y muestreadores DGT provenientes de la cuenca hidrográfica del 

río Atrato, ubicada en el departamento de Chocó, Colombia. Las publicaciones 

correspondientes son: 

● Publicación 2: Marrugo-Madrid, S., Pinedo-Hernández, J., Paternina-

Uribe, R., Marrugo-Negrete, J., & Díez, S. (2022). Health risk assessment 

for human exposure to mercury species and arsenic via consumption of 

local food in a gold mining area in Colombia. Environmental Research, 215, 

113950. DOI: 10.1016/j.envres.2022.113950 

● Publicación 3: Marrugo-Madrid, S., Salas-Moreno, M., Gutiérrez-

Mosquera, H., Salazar-Camacho, C., Marrugo-Negrete, J., & Díez, S. 

(2022). Assessment of dissolved mercury by diffusive gradients in thin 

films devices in abandoned ponds impacted by small scale gold mining. 

Environmental Research, 208, 112633. DOI: 10.1016/j.envres.2021.112633 
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3.4. Discusión 

Es esencial reconocer que el notable avance industrial y tecnológico de 

nuestra civilización ha estado estrechamente ligado al descubrimiento y 

explotación de recursos minerales, lo que confiere a la minería un papel 

indispensable en el sector industrial. Sin embargo, la problemática asociada 

a la MAPE, puede ser considerablemente más compleja de lo que se percibe 

inicialmente. Además de los impactos ambientales que esta actividad puede 

generar, también implica una serie de dinámicas sociales y económicas de alta 

complejidad, lo que dificulta en gran medida la implementación de soluciones 

efectivas. Por lo tanto, considero que los estudios ambientales en las áreas 

afectadas por la MAPE no cuentan con soluciones simples, y resulta 

fundamental adoptar una visión holística que aborde la realidad vivida por 

las comunidades afectadas. 

Considerando lo anterior, en los artículos que conforman este capítulo se 

presentan las discusiones detalladas desde una perspectiva analítica y 

ambiental acerca de los resultados obtenidos sobre la ingesta de alimentos 

contaminados con Hg, MeHg y As, y sus riesgos, así como de la fracción 

biodisponible de Hg, Pb, Cu, Zn, Cd, Ni, Mn y Cr disueltos en algunos 

sistemas acuáticos (ríos y AMPs) cercanos a zonas de minería y que ofrecen 

diversos servicios ecosistémicos a las comunidades de la cuenca del río Atrato, 

en el departamento de Chocó (Colombia). Por tanto, en esta sección se 

complementará la discusión científica con un análisis del contexto 



 

— 155 — 

sociopolítico que rodea a la región, identificando los desafíos para la 

protección de la salud y el ecosistema. 

 

3.4.1. Enfoque socioeconómico y político 

En el caso de Colombia, un país reconocido por su riqueza en recursos 

minerales y una economía que aún se basa en gran medida en la extracción 

de dichos recursos, la contribución del sector minero sigue siendo de vital 

importancia para el país. La minería en Colombia representa 

aproximadamente un tercio de las exportaciones (de las cuales el 33% 

corresponden a las exportaciones de oro), generando ingresos anuales 

cercanos a los US$10,2 billones de manera directa e indirecta por los sectores 

asociados. No obstante, las cifras oficiales reportan que, mientras el aporte 

del sector minero al Producto Interno Bruto (PIB) ha decrecido en los últimos 

5 años, la tendencia en la producción de oro nacional es ascendente, llegando 

hasta las 50 t anuales en 2021 según el último reporte del Servicio Geológico 

de Estados Unidos en 2022, y alcanzando el cuarto puesto dentro de los países 

productores de oro en América del Sur (SIMCO, 2021; ANM, 2022). 

Las cifras mencionadas anteriormente plantean una reflexión acerca del 

origen y la legalidad del oro en el país. Si bien es cierto que no toda la 

actividad de la MAPE es ilegal, la gran mayoría de la minería ilegal se 

encuentra en esta categoría, lo cual representa un importante desafío para la 

implementación de regulaciones ambientales y la adopción de leyes y 
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convenios orientados a reducir las emisiones de Hg. En Colombia se encontró 

que cerca del 87% de las actividades de minería aurífera son ilegales, es decir, 

que no cuentan con una licencia o título minero, ni están obligadas a cumplir 

con los requisitos legales y regulaciones ambientales sobre desechos y vertidos 

establecidas por las autoridades competentes. En este contexto, la cuenca 

hidrográfica del río Atrato es una de las áreas más afectadas por la MAPE, 

debido a su intensa actividad de extracción de minerales, particularmente oro 

y platino. Sin embargo, esta región cuenta con menos del 2% de las licencias 

mineras otorgadas en el país, lo que sugiere que una gran parte de la 

producción de oro proviene de actividades de minería ilegal y de mineros 

informales independientes (Minenergía, 2012; EConcept, 2020). 

Esta situación plantea un desafío considerable, ya que la informalidad que 

caracteriza a las actividades de la MAPE en combinación con la poca 

presencia del Estado en esta zona, derivan en problemas sociales más 

profundos que trascienden la problemática ambiental, tales como el lavado de 

dinero, actividades ilícitas, alteración del orden público y del bienestar social, 

aparición de grupos armados al margen de la ley, incremento de la 

prostitución, explotación laboral, trabajo infantil, entre otros (Science for 

Environment Policy, 2017). A diferencia de lo que se podría suponer dada la 

abundancia de oro, el departamento de Chocó enfrenta altos índices de 

pobreza y analfabetismo, particularmente en sus zonas rurales, que son 

también las más vulnerables y donde la actividad minera ilegal está más 

presente (DANE, 2014).  
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Así pues, este panorama refleja la complejidad de los impactos sociales y 

económicos asociados a la minería ilegal y refuerza la necesidad de abordar 

de manera integral los desafíos sociales que surgen a raíz de la MAPE. 

Consciente de la complejidad de este panorama, el gobierno de Colombia ha 

venido haciendo esfuerzos importantes para el abordaje de estos desafíos 

mediante la financiación de macroestudios enmarcados y la aprobación de 

leyes y sentencias que buscan proteger a la población y al medioambiente en 

situación de vulnerabilidad.  

Con la aprobación de la Ley 1658 de 2013 se marcó un punto de partida 

significativo en la gestión de la problemática. Esta ley tiene como objetivo 

principal prohibir el uso y la comercialización de Hg en todas las actividades 

extractivas, principalmente en la minería aurífera, con la visión de eliminar 

completamente su uso de todas las operaciones mineras para el año 2023. 

Además, Colombia firmó el Convenio de Minamata sobre el Mercurio en 2013, 

y posteriormente, se aprobó su implementación en el país a través de la Ley 

1892 de 2018, con la posterior ratificación internacional en agosto de 2019.  

En el mismo contexto, en 2014 se formuló el Plan Único Nacional de Mercurio 

(PUNHg), el cual ha sido actualizado en 2018. A partir del PUNHg se 

desarrolló el Plan de Acción Sectorial Ambiental de Mercurio (PASAHg), y 

más adelante, la Corte Constitucional colombiana emitió la Sentencia T-622 

de 2016, la cual instó a atender de manera urgente la problemática ambiental 

en la cuenca del río Atrato, respaldada por los derechos fundamentales a la 

vida, la salud, el agua, la seguridad alimentaria, el medioambiente sano, la 
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cultura y el territorio de las comunidades que habitan la región 

(Minambiente, 2023). 

Estos esfuerzos realizados por el gobierno colombiano están alineados con los 

Objetivos de Desarrollo Sostenible (ODS) establecidos por las Naciones 

Unidas, en especial con los objetivos (1) fin de la pobreza, (3) salud y bienestar, 

(6) agua limpia y saneamiento, (8) trabajo decente y crecimiento económico, y 

(15) vida de ecosistemas terrestres. De esta manera, se busca no solo abordar 

los impactos ambientales y de salud asociados a la MAPE y la contaminación 

por Hg, sino también contribuir a la consecución de metas más amplias 

relacionadas con la sostenibilidad, la protección de los derechos humanos y el 

desarrollo integral (UN, 2023). 

 

3.4.2. Enfoque en la salud pública 

La minería aurífera aluvial que se practica en la cuenca del río Atrato es 

desarrollada a cielo abierto de forma artesanal, forma artesanal, semi 

tecnificada y tecnificada, de las cuales la última es la que emite mayor 

cantidad de carga contaminantes y destruye el medioambiente (figura 16). 

Entre las consecuencias ambientales podemos destacar las afectaciones a la 

calidad fisicoquímica y ecológica de los cuerpos de agua, debido en gran 

medida por el aporte de grandes volúmenes de sedimentos, cargas orgánicas, 

metales pesados, grasas, aceites y combustibles, limitando el uso del recurso 

agua, entre otros. Desde el punto de vista ecológico, también hay 
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consecuencias importantes como la pérdida de la cobertura vegetal, reducción 

del hábitat y de conectividad entre la fauna, la erosión y destrucción de cauces 

de ríos, y la disminución del caudal debido a la gran demanda de agua que 

requiere la minería. La falta de regulación y control de la MAPE, 

especialmente la de carácter ilegal, también dificulta la implementación de 

estrategias para el manejo adecuado de pasivos ambientales de minería, lo 

que a su vez resulta en una marcada afectación a la agricultura, la pesca y la 

salud de la población local.  

 

 

Figura 16. MAPE aurífera aluvial artesanal y mecanizada desarrolladas a 
cielo abierto en la cuenca del río Atrato y aplicación de dispositivos DGT para 
la captación de metales traza derivados de la minería. Fotografías: Banco de 
imágenes de la Universidad de Córdoba (Colombia) y autoría propia. 

 

Dentro de las grandes cantidades de residuos y contaminantes emitidos a la 

biosfera debido al uso intensivo de maquinaria pesada en la MAPE, se 

destacan los metaloides (As) y varios metales (Cd, Cr, Co, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, 
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Pb y Zn). Por consiguiente, los riesgos para la salud provienen principalmente 

de la presencia de estos elementos potencialmente tóxicos en las fuentes 

hídricas de la zona.  

Las emisiones de dichos metales se vieron reflejadas en los resultados 

obtenidos mediante la implementación de los dispositivos DGT a lo largo del 

río Atrato y en las AMPs. Aunque a través de los dispositivos DGT podemos 

calcular exclusivamente la fracción lábil de los metales disueltos en el medio 

acuático y no sus concentraciones totales, es importante recordar que la 

importancia de determinar estas fracciones está directamente vinculada con 

su capacidad de ser absorbidos por los organismos y su potencial para causar 

enfermedades asociadas que se han mencionado en el capítulo de 

Introducción. Según los resultados, podemos destacar los obtenidos para las 

fracciones biodisponibles de Hg y Ni, ya que en general estuvieron muy por 

encima de los reportados en otros estudios que aplicaron la técnica DGT en 

sitios contaminados.  

Respecto al Ni, podríamos considerar alarmantes las concentraciones de Ni 

lábil encontradas en los puntos cercanos a la ciudad de Quibdó, capital del 

departamento de Chocó, que estuvieron alrededor de 493 µg L–1 (P3) y 

alrededor de 20 µg L–1 aguas abajo (P5). Estas concentraciones las cuales son 

significativamente mayores a las encontradas habitualmente en sitios 

afectados por la minería. Las concentraciones de Hg total lábil captadas por 

los dispositivos DGT-3MFS en el río Atrato estuvieron entre 54,7 y 145 ng L–

1, mientras que en las AMPs los valores fueron superiores entre 112,2 y 217,4 



 

— 161 — 

ng L–1. Este resultado era de esperarse, ya que se trata de dos ecosistemas 

acuáticos con dinámicas significativamente diferentes. Aunque ambos 

sistemas acuáticos están afectados por la MAPE, el río Atrato se distingue 

por tener uno de los cursos fluviales más caudalosos del país y sus 

características fisicoquímicas podrían ser más variables a lo largo de su curso, 

mientras que las AMPs son consideradas pasivos ambientales de minería lo 

cual ha permitido que durante varios años se produzca la deposición del Hg 

usado anteriormente en sus sedimentos y los suelos adyacentes. 

Debido a que algunas de estas pozas ofrecen servicios ecosistémicos a las 

comunidades locales y se encuentran en proximidad a áreas de cultivo, es 

posible que las altas concentraciones de Hg total lábil encontradas sean las 

responsables de que los valores del cociente de riesgo (HQ) del Hg estén por 

encima del nivel de seguridad (HQ < 1) en niños (CHD) y mujeres en edad 

fértil (WCBA) que viven en la parte alta de la cuenca del río Atrato. Asimismo, 

la remoción del suelo durante las intensas actividades de excavación podría 

ser la causa de la movilización del As hacia estos cuerpos de agua, que son 

usados posteriormente para el riego de cultivos. Esto se ve reflejado esto en 

los resultados obtenidos de HQ > 1 para el As y un riesgo carcinogénico (CR) 

alto para la mayoría de la población en dicha región (intervalo de 1,2×10–4 a 

7,7×10–4) como consecuencia de la ingesta frecuente de frutas. Entre ellas, 

destacan las distintas variedades de plátanos, que contienen altas 

concentraciones del metaloide y que son alimentos base de la dieta de la 

región (Berkowitz et. al., 2008). 
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Además de los estudios analizados previamente en los artículos de este 

capítulo, se han llevado a cabo recientemente otro estudio en la zona que 

también revelan el riesgo para la salud humana debido al consumo de pescado 

contaminado con Hg, As, Pb y Cd en la cuenca del río Atrato (Salazar-

Camacho et al. 2022). Dicha evaluación del riesgo para la salud se realizó en 

13 municipios de la zona y 47 especies de pescados. Similar a los resultados 

presentados en este capítulo, los resultados también sugirieron que la 

población podría experimentar efectos adversos para la salud no cancerígenos 

a través del consumo de pescado, especialmente de Hg y As. Los valores de 

EDI y el THQ individual seguían el orden: Hg > As > Pb ≈ Cd. En cuanto al 

CR por consumo de pescado, también fue considerado elevado ya que una gran 

parte de las especies más consumidas presentaron valores entre 1,074×10−4 y 

9,675×10−3, que superaron en aproximadamente dos órdenes de magnitud los 

valores de referencia (1×10−6 a 1×10−4). Las concentraciones más altas de 

MeHg se midieron en especies de peces carnívoros, particularmente en H. 

malabaricus, A. pardalis, P. schultzi, R. quelen y C. kraussii, demostrando 

que existe un riesgo significativo para la población por el consumo de estas 

especies. 

Otros estudios desarrollados en la zona han evidenciado la bioacumulación de 

Hg y otros metales en la población. Se destaca el estudio de Gutiérrez-

Mosquera et al. (2018), en el cual se analizaron las concentraciones de Hg 

total en matrices biológicas (cabello, sangre y orina) de habitantes de un 

distrito minero de la zona del alto Atrato. Al comparar los resultados entre 
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hombres y mujeres, las concentraciones medias de Hg total fueron: 16 y 9 µg 

g–1 en cabello, 24 y 6 µg L–1 en sangre, y 11 y 9 µg L–1 en orina, 

respectivamente. Estos valores alarmantes reflejan períodos prolongados de 

exposición al Hg, generando preocupación en cuanto a la salud pública.  

Lamentablemente, el consumo de alimentos contaminados como pescado y 

frutas no puede ser reemplazado rápidamente en la dieta de los habitantes de 

la cuenca del río Atrato. Por lo tanto, es fundamental establecer una 

evaluación de estrategias en relación con la continuación del consumo de estos 

alimentos, de modo que el análisis de riesgo para la salud realizado en este 

capítulo pueda proporcionar información relevante para formalizar 

recomendaciones adecuadas. En relación al control de la actividad minera en 

el Chocó, actualmente se están desarrollando campañas de capacitación en la 

región, involucrando especialmente a los mineros. Estos esfuerzos buscan 

mejorar las condiciones laborales y humanas de estas comunidades afectadas 

por la MAPE y fomentar la transición hacia una actividad minera formal. 

Por otro lado, los resultados aquí mostrados sugieren que se deben programar 

charlas divulgativas en estas comunidades para informar a la población de 

los peligros que conlleva el consumo de algunos tipos de pescados y frutas. El 

consumo de ciertas frutas como el plátano, no se debe consumir en las 

cantidades actuales, que son muy elevadas (cerca de 500 g al día). Igualmente, 

se debe reducir la ingesta diaria de ciertas especies de pescado, que en algunos 

casos llega a ser de cerca de 600 g al día en mujeres embarazadas. 
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CAPÍTULO 4: Inclusión de nuevos 
materiales en la técnica DGT 
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4.1. Introducción 

La química analítica desempeña un papel fundamental en la comprensión y 

el abordaje de diversos desafíos contemporáneos, que van desde la 

contaminación ambiental hasta los problemas de salud pública. Entre las 

técnicas destacadas en este campo se encuentra la técnica DGT, ampliamente 

empleada en la medición de especies metálicas lábiles en agua, sedimentos y 

suelos (Marrugo-Negrete et al. 2020b). Además, el muestreo pasivo con DGT 

tiene algunas ventajas, como proporcionar valores de concentración de la 

fracción disuelta de contaminantes promediadas en el tiempo (figura 17). 

También sirve como un procedimiento de enriquecimiento in situ y protege 

los analitos de la degradación durante el transporte de campo al laboratorio 

y almacenamiento. 

 
Figura 17. Comparación entre el muestreo puntual y el muestreo pasivo 
(Turull, 2019). 

 

Por otro lado, el campo de la química verde ha surgido como un enfoque 

esencial para el diseño de productos y procesos químicos que minimicen o 

eliminen el uso y generación de elementos potencialmente tóxicos. Este 
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enfoque está alineado con los ODS según las aspiraciones y prioridades de la 

agenda internacional de las Naciones Unidas para 2030, que buscan proteger 

el medioambiente y promover el crecimiento social y económico. Por lo tanto, 

la utilización de biomasa residual proveniente de actividades 

agroindustriales, su posterior pirolización y modificación estructural, 

ejemplifica los principios de la química verde en acción. Además, los polímeros 

derivados de benzoiltiourea destacan por su alta afinidad por el Hg podrían 

convertirse en buenos candidatos para su inclusión en dispositivos DGT. Este 

enfoque no solo provee una fuente sostenible de materiales para la 

manufacturación de dispositivos DGT, sino que también podría ofrecer una 

solución para la gestión de residuos agroindustriales, el cual es otro 

importante problema medioambiental, y que enlaza en cierta forma con la 

economía circular. 

En este marco, la incorporación de nuevos materiales poliméricos derivados 

de benzoiltiourea y biomasa residual de actividades agroindustriales a la 

técnica DGT representa un avance integral y significativo en los campos de la 

química analítica y la química verde, creando un valor añadido. Con estos 

estudios, además de evaluar la eficiencia de estos nuevos materiales en la 

técnica DGT, también buscamos contribuir al uso sostenible de recursos y a 

la reducción o valorización de residuos. 
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4.2. Metodología 

Los materiales y métodos empleados para la inclusión y análisis de los nuevos 

materiales en la técnica DGT están contenidos en las publicaciones incluidas 

en este capítulo. Cabe aclarar que los métodos usados para la incorporación 

de los materiales de biomasa residual (plumas, biocarbón, corcho, cáscara de 

canola y cáscara de arroz) y de los polímeros derivados de benzoiltiourea 

(PBTU, BTP1 y BTP2) fueron muy similares a los usados para la 

manufacturación de hidrogeles con 3MFS. Las figuras 18 y 19 muestran los 

diagramas de flujo de las metodologías que se siguieron en condiciones 

controladas de laboratorio. 
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Figura 18. Metodología para evaluar nuevos materiales derivados de la 
biomasa (plumas, biocarbón, corcho, cáscara de canola y cáscara de arroz) 
como posibles geles de unión en la técnica DGT para la determinación de Hg 
lábil. BC: Biocarbón base, SBC: Biocarbón sulfurado, FBC: Biocarbón de 
plumas. 
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Figura 19. Metodología para evaluar polímeros basados en benzoiltiourea 
(PBTU, BTP1 y BTP2) como posibles geles de unión en la técnica DGT para 
la determinación de Hg lábil. 
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4.3. Resultados 

Los resultados obtenidos se encuentran recopilados en dos artículos 

científicos, uno de los cuales ya ha sido publicado, mientras que el otro ha sido 

enviado para su revisión y posible publicación.  

En estos artículos se evaluaron materiales derivados de biomasa residual y 

polímeros derivados de la benzoiltiourea como capas de unión en la técnica 

DGT en su efectividad para la determinación de Hg lábil en medio acuoso y 

en condiciones de laboratorio. Las publicaciones correspondientes son: 

11. Publicación 4: Marrugo-Madrid, S.; Marrugo-Negrete, J.; Queralt, I.; 

Palet, C.; & Díez, S. (2023). Evaluation of novel biomass-derived materials 

as binding layers for determining labile mercury in water by diffusive 

gradient in thin-film technique. [submitted to the journal Environmental 

Technology & Innovation, on May 30, 2023] 

12. Publicación 5: Marrugo-Madrid, S., Fontàs, C., Kurt, G., Salazar-

Camacho, C., Salas-Moreno, M., Gutierrez-Mosquera, H., Marrugo-

Negrete, J. & Díez, S. (2022). Benzoylthiourea based polymers as new 

binding agents for diffusive gradients in thin films technique in labile 

mercury determination in freshwaters. Environmental Technology & 

Innovation, 28, 102911. DOI: 10.1016/j.eti.2022.102911 
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Abstract 

In this work, several binding gels were successfully prepared in Diffusive 

Gradient in Thin-film (DGT) that targeted the inclusion of novel biomass-

derived materials for the determination of the labile fraction of total Hg (THg) 

in water. First, five biomass-derived materials were tested and the 

descending order as a function of the average percentage of THg removal in 
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solution was feathers>biochar>cork>canola meal>rice husk. The best two 

materials were treated and pulverized into powder to be embedded in a 

hydrogel; and so, feathers were pyrolyzed preserving the sulfur contained in 

their keratin structure (FBC), and biochar (BC) was modified and pyrolyzed 

with sublimated sulfur (SBC) to increase the Hg sorption sites in its 

structure. Analysis by Energy Dispersive X-ray fluorescence (EDXRF) 

spectrometry confirmed that the different pyrolysis procedures increased 

sulfur absorption successfully. The efficiency of the obtained gels (BC, SBC 

and FBC) in agarose was evaluated by comparative Hg uptake tests, showing 

a larger efficacy in the following order: SBC>BC>FBC. To test its feasibility 

for freshwater deployments, DGTs were also evaluated to determine their 

diffusion coefficients (D) in the presence/absence of other trace elements (Mn, 

Cu, Zn, Ni, Pb, Cd and As) at controlled conditions in the lab. Good linear 

correlations were obtained between the amount of Hg uptake and the 

deployment time only for the DGT devices prepared with BC and SBC (R2 = 

0.907 and 0.942), respectively. Therefore, D obtained for the labile species of 

Hg were 2.8x10–6 for DGT-BC and 5.2x10–6 cm2 s–1 for DGT-SBC devices at 

25 ºC, both into the order of magnitude reported by previous studies. The good 

performance obtained by BC and SBC DGT devices is a promising result and 

indicates the potential for valorization of waste materials in the DGT 

technique. 

Keywords: Diffusive gradients in thin films; labile mercury; biomass-derived 

material; feathers; biochar; pyrolysis; binding gel 



 

— 176 — 

1.   Introduction 

Mercury (Hg) has been identified as one of the most hazardous pollutants 

worldwide as a consequence of its high levels of emissions into the 

environment, mainly from anthropogenic sources such as gold mining, chlor-

alkali industry, waste disposal, and others (UNEP, 2018). The concern around 

Hg arises from its capacity for biomagnification along foodwebs, and the 

proven harmful health effects in humans, affecting the nervous, respiratory, 

renal and immune systems (Bjørklund et al., 2017; Calao-Ramos et al., 2021). 

More than two million tons of Hg per year are emitted into the atmosphere 

from anthropogenic sources (UNEP, 2018). As a result, the Minamata 

Convention (i.e. the global treaty to protect human health and the 

environment from the adverse effects of Hg) has focused mainly on the 

reduction of Hg emissions and on public health strategies, but also in 

monitoring the Hg species already present in the different aquatic 

ecosystems, especially those that may represent the bioavailable fraction of 

the metal (UNEP, 2017b). 

Diffusive Gradients in Thin films (DGT) technique was established in the 90's 

by Davison and Zhang (1994) for the metal speciation in aqueous solutions. 

Since then, it has been widely studied and its efficiency has been proven in 

monitoring the Hg bioavailable fraction in complex matrices, such as natural 

waters, soils and sediments (Bratkič et al., 2019; Clarisse and Hintelmann, 

2006; Divis et al., 2005; Marrugo-Madrid et al., 2022b, 2021; Turull et al., 

2019). The DGT devices consist of three layers: two kinds of hydrogels, 
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diffusive and binding gels, protected by a membrane filter. The Hg 

bioavailable fraction present in the aqueous medium passes by diffusion 

through the filter membrane and the diffusion gel, until it is immobilized on 

the binding gel. This diffusion makes it possible to apply the Fick's first law 

to relate the amount of Hg uptake by the binding layer (M) and its 

concentration in solution (CDGT). The diffusive layer thickness (Δg), the 

diffusion coefficient of the labile Hg (D), the area of exposed surface (A) and 

the deployment time (t) can be determined experimentally (Eq.1). 

𝐶஽ீ் = ெ ௱௚஽ ஺ ௧  (Eq. 1) 

The effectiveness of the DGT technique is highly dependent on the capacity 

of the resin gel to retain the analyte; hence the importance of exploring 

materials with an affinity for Hg as binding layers. Initially, the Chelex-100 

cation exchange resin was used as binding layer in the determination of Hg 

and others trace metals in aqueous media (Davison and Zhang, 1994; 

Dočekalová and Diviš, 2005), however, its iminodiacetic functional groups 

only showed affinity with ionic Hg and weak Hg-complexes (Divis et al., 2005). 

Afterwards, this resin was substituted by others with thiol groups (–SH), 

which improved the Hg uptake in DGT devices, such as Spheron-Thiol, 3-

mercaptopropyl functionalized silica or thiol-modified carbon nanoparticles 

(Clarisse and Hintelmann, 2006; Diviš et al., 2010; Dočekalová and Diviš, 

2005; Gao et al., 2011; Shade and Hudson, 2005; Wu et al., 2017). 

Nevertheless, most of the resins included in the binding layers are relatively 

expensive and represent an important part of the manufacturing of DGT 
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devices. Therefore, there has been a need to study alternative materials as 

possible binding layers in an attempt to reduce costs. Three alternative 

materials successfully embedded in DGT binding layers, showing good 

performance and linearity in Hg uptake, were i) the cellulose phosphate-

based Whatman P81 membrane (Colaço et al., 2014; Larner and Seen, 2005; 

Li et al., 2002), ii) the biological substrate Saccharomyces cerevisiae (Tafurt-

Cardona et al., 2015), and more recently iii) a polymer derived from 

benzoylthiourea, BTP1 (Marrugo-Madrid et al., 2022a), of which only 

Saccharomyces cerevisiae is currently commercially available. An alternative 

source of materials with potential for use in the DGT technique could be 

biomass derived from agro-industrial residues. This type of residual biomass 

has also been studied as materials for the possible treatment of water and soil 

contaminated with Hg and other trace metals, in order to develop 

environmentally friendly methodologies and the attempt to improve the cost-

efficiency ratio. The main applications of this type of residual biomass have 

been as biosorbents or amendments, obtaining good results in studies carried 

out with materials such as rice husks, feathers, cork, and others (Arsenie et 

al., 2022; Chakraborty et al., 2020; El-Said et al., 2018; Feizi and Jalali, 2015; 

Lopes et al., 2014; Wang et al., 2020). Furthermore, different types of biochar 

obtained from the pyrolysis of this residual biomass have been shown to be 

successful in the immobilization of Hg, especially in contaminated soils in 

mining areas (de Souza et al., 2019; Gamboa-Herrera et al., 2021). To improve 

the Hg uptake capacity of biochar, modifications to their structure have been 

implemented by combining sulfur-containing functional groups with the base 
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structure of the biochar, based on the demonstrated affinity of these two 

elements (Huang et al., 2019; Park et al., 2019; Shi et al., 2022; Zhao et al., 

2022). 

The aim of the research was to assess the potential for valorization of waste 

materials in the use as binding gels in DGT devices for the determination of 

the dissolved-bioavailable fraction of Hg in water. Therefore, the Hg removal 

capacity of various types of biomass derived from agro-industrial residues 

was evaluated. The ease of handling the material, hydrogel manufacture, Hg 

affinity and possible competition with other metals usually present in mining-

contaminated waters were considered. In addition, the efficiency of these 

novel DGT devices was evaluated through the diffusion constants calculated 

experimentally in controlled conditions in the laboratory. 

 

2.   Materials and methods 

2.1. Uptake capacity of biomass-derived materials 

Five types of biomass-derived materials (biochar, canola meal, chicken 

feathers, cork and rice husk) were chosen to evaluate their Hg uptake 

capacity and to explore the possibility of including them as binding layers in 

the DGT technique. The materials were initially washed with milliQ water, 

dried at 40 °C for three days and stored in polyethylene bags, and afterwards, 

THg concentrations were determined to get background values. Then, 30 mg 

of each material was submerged in a solution with Hg(II) (12 mL, 0.01M 



 

— 180 — 

NaCl) at different concentrations (1.8 to 13 µg L-1) and pH values (4.8 and 6.8) 

) in a container of 15 mL of capacity. The stirring was constant for the entire 

24 h of the experiment at room temperature. Subsequently, the materials 

were centrifuged, filtered, washed and dried. The THg were determined both 

in the materials and in the containing solutions, before and after the 

experiment. Based on the values of the initial concentration (Ci) and final 

concentration (Cf) in each of the solutions, we can calculate the Hg removal 

percent (%R) according to the equation: %R = [(Ci – Cf) / Ci] x 100. 

 

2.2. Evaluation and modification of biomass materials 

Homogenization of the biomass-derived materials was carried out to evaluate 

their possible inclusion within the binding gels. The materials were ground 

and sieved to < 0.121 mm, which was chosen considering the thickness of 

binding gels plastic spacers used in the manufacture of DGTs. For those that 

could not be ground, diminished its particle size or did not offer ease of 

handling during the assay were either further treated to improve their 

inclusion within the binding gel or discarded. 

Biochar was produced by Bodegas Torres (Vilafranca del Penedès, Barcelona, 

Spain) from vineyards by pyrolysis at 400-600 oC. In order to improve the Hg 

affinity of our base biochar (BC), this BC was modified it by adding 

sublimated sulfur (S) according to the methodology proposed by Park et al. 

(2019). The BC was ground and sieved to < 0.121 mm and mixed with S in a 
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1:1 mass ratio. The mixture was placed in porcelain crucibles with covers and 

pyrolyzed at 600 °C in a Carbolite CWF1300 furnace with nitrogen 

atmosphere for 240 min, obtaining a sulfurized biochar (SBC). BC and SBC 

were stored in sealed glass vials until experiments. Likewise, a pyrolysis with 

feathers was carried out according to the thermogravimetric analysis shown 

by Senoz et al., (2012). Briefly, the feathers were weighed and washed with 

Milli-Q water, dried for 180 min at 60 °C and pyrolyzed in an oven with 

nitrogen gas purged, first to 210 °C at a heating rate of 4 °C min–1 for 180 

min, and subsequently to 450 °C by doubling the heating rate to 8 °C min–1 

until completing 270 min of the experiment, obtaining a biochar based on 

feathers (FBC). Similar to previous biochars, the FBC was also ground and 

sieved to < 0.121 mm, and stored in a sealed glass vial. 

 

2.3. EDXRF characterization 

The effectiveness of the biochar modification was verified by chemical 

characterization. The S content in the BC, SBC and FBC biomass derivatives 

was evaluated by small-spot energy dispersive X-ray fluorescence (EDXRF) 

in a FISCHERSCOPE® X-RAY XDV®-SDD analyser with 3 mm of focal spot, 

10 KV, 1000 µA and 300 s of counting time, as parameters. Samples of the 

certified reference material CRM/Coal SARM-18 (Mintek, SA) liver) were 

measured by triplicate. The S concentration found was 5655 ± 80 mg kg–1 

(certified value is 5600 mg kg–1). Finally, graphite Merck and graphite Merck 
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doped with 25% of elemental S were used for comparisons between 

measurements during the analysis. 

 

2.4. Gel preparation and mounting of DGT devices 

The reagents, the inclusion of new materials in polyacrylamide gels and the 

assembly of the in-house fabricated DGT devices have been described in 

previous studies (Fernández-Gómez et al., 2011; Marrugo-Madrid et al., 

2022b; Turull et al., 2017). The diffusive gels were made with polyacrylamide 

(0.80 mm thickness after hydration), and were cut into 2.5 cm diameter discs. 

Similarly, biochar-polyacrylamide binding layers were prepared at 6.0, 3.0 

and 1.5% w/v ratio. 

Diffusion and binding gels with agarose were also prepared. The diffusion 

gels were prepared by diluting agarose in Milli-Q water at 1.5% w/v ratio. The 

mixture was heated and stirred gently until completely homogenized, and the 

resulting solution was immediately pipetted onto two glass plates with a 

plastic spacer (0.75 mm thickness) and preheated to 45 °C. After cooling, the 

agarose gel was cut into 2.5 cm diameter discs and stored in a refrigerator at 

4 ºC (Fernández-Gómez et al., 2011; Gao et al., 2011). In a similar procedure, 

the binding gels were prepared by immobilizing BC, SBC and FBC materials 

into the agarose gel at 1.5% w/v ratio. 

A plastic mold based on a simple tight-fitting piston design with an exposure 

area of 3.14 cm2 (DGT Research Ltd., UK) was used to support the gels that 
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were protected by a nylon filter membrane (0.45 µm pore size and 0.11 mm 

thickness) as an outer layer. 

 

2.5. Mercury uptake capacity by binding gels 

The Hg uptake capacity was evaluated by deployments of biomass-derived 

materials/agarose discs gels in 10 µg L-1 HgNO3 solutions with pH adjusted 

around 6. The solutions were continuously stirred at 25 ºC, and the gel discs 

were removed at different periods of time (0, 1, 2, 3, and 6 h). 

 

2.6. Determination of the diffusion coefficient for labile Hg 

A time series experiment was performed with the aim of obtaining the 

diffusion coefficient of mercury. Three of DGT devices from each were 

submerged in 4 L of a solution (NaNO3 0.01M and pH 6.6) with the following 

concentrations: 40 µg L–1 of Hg, 100 µg L–1 of Mn, Cu, Zn and Ni; 10 µg L–1 of 

Pb and As, and 5 µg L–1 of Cd. Metal standards in 2% HNO3 were used for the 

preparation of the deployment solution and the concentrations were chosen 

considering studies carried out in rivers affected by mining activities 

(Enamorado-Montes et al., 2021). Sets of DGT devices were retrieved after 2, 

4, 6, 8, 10, 24 and 32 h. Controls consisted of units that were not deployed at 

all (DGT blank) and units, which were deployed for 32 h in 0.01 M NaNO3 
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(experimental blank). At each sampling interval, 5 mL of Hg solution were 

also sampled in order to monitor the Hg concentration remaining in solution. 

 

2.7. Mercury analysis 

A direct mercury analyzer DMA80 Evo Milestone was used to determine Hg 

concentrations in subsamples of the deployed solution and in the biomass-

derived material/agarose gel discs. The relationship between Hg masses in 

the binding layers, Hg concentrations in solution and the deployment time 

allow us to apply Fick's law (Eq. 1) to calculate D, that could be modified for 

different temperatures with the Stoke-Einstein equation (Zhang and 

Davison, 1995). Samples of the certified reference material DOLT-5 (dogfish 

liver), from the National Research Council of Canada (NRCC), were measured 

by triplicate to validate all analytical procedures. The Hg concentration found 

was 0.49 ± 0.07 mg kg–1 (n = 5, average recovery 110%), which agrees with 

the reference value (0.38 ± 0.10 mg kg–1). Finally, blank samples were used to 

calculate the limit of detection (LOD) (0.2 µg L–1 of Hg). 

 

3.   Results and discussion 

3.1. Comparison of biomass-derived materials 

The Hg uptake capacity was evaluated in biomass-derived materials (biochar, 

canola meal, chicken feathers, cork and rice husk), at different concentrations 
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and pH values, and considering the Hg removal percent as the response 

variable. Initial Hg concentrations measured in solution were 1.8, 3.0, 10 and 

13 µg L–1, at the same time that the pH was adjusted to values around 4.8 

and 6.7. The combinations between the controllable variables and the results 

of the percentage of THg removal for each material are shown in Figure S1.  

The percentage of THg removal values were 84-99% for feathers, 56-94% for 

biochar, 38-90% for cork, 11-84% for canola meal, and 3-80% for rice husk. 

Thereby, the descending order as a function of the average total-Hg removal 

percent in solutions was feathers>biochar>cork>canola meal>rice husk 

(Figure 1). A normal distribution in the results for all materials was shown 

by applying a Shapiro-Wilk test (p > 0.05). Statistically significant differences 

were found between the Hg removal results of each material at different 

combinations of pH and initial concentration of Hg in solution; nevertheless, 

no statistical differences were found in the percentages of Hg removal in 

relation to pH using feathers, therefore, the Hg removal in solution for this 

material is independent of the pH values in water. For all the materials, the 

highest percentage of Hg removal (80-100%) in solution was obtained at pH 

6.7 and Hg initial concentration of 13 µg L-1 (Figure S1). 
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Figure 1. Percentages of THg removal in solution by different biomass-
derived materials 

 

Based on the above results of Hg removal in solution, feathers, biochar and 

cork were chosen as materials for particle size homogenization tests and 

preparation of binding gels. Cork was discarded due to its low density and 

difficulty of handling, since it was not possible to weigh and sieve it properly, 

or to manufacture gels, because the material floats on the hydrogel surface. 

 

3.2. Preparation of sulfurized biochar (SBC) 

The modification of surface group structure in the BC could increase the 

sorption sites for Hg (Shi et al., 2022), therefore, once the BC was modified by 



 

— 187 — 

pyrolysis, both the BC and the obtained SBC were analyzed in triplicate by 

EDXRF with parameters of 3 mm of focal spot, 10 KV, 1000 µA and 300 s of 

counting time. Figure 2 shows the spectrum of BC, SBC and an unpyrolyzed 

1:1 mixture of BC and S. The peak of binding energy of 2.3 keV is assigned to 

S, and it could be observed a clear increasing signal of the peak, which means 

a successful absorption of S in the SBC samples in comparison with BC. 

 
Figure 2. EDXRF analysis spectra comparing samples of BC, SBC and a 
unpyrolyzed mixture of BC and S (1:1). 

 

The S content in the BC and SBC samples was 0.71 ± 0.03% and 18.56 ± 

0.23%, respectively, indicating a strong increase of S content, that is much 

higher than the increment of 8.7% obtained by Park et al. (2019). Finally, the 

SBC was successfully homogenized to a particle size of < 0.121 mm prior to 

be incorporated into the binding gel. 
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3.3 Preparation of biochar based on feathers (FBC) 

The feathers are a material very difficult to handle and could not be reduced 

mechanically or homogenized, however, it is an interesting material to be 

used as binding because it was the material that exhibited the best 

percentage of Hg removal in solution, probably due to the sulfhydryl groups 

of keratin that form strong bonds to metals. Therefore, a modification by 

pyrolysis was made trying to maintain the S associated with thiol groups (–

SH) in the keratin structure of feathers. Keratin pyrolysis is complex due to 

the large number of possible combinations between the sequences and molar 

ratios of the amino acids (Senoz et al., 2012). During the pyrolysis of feathers, 

the preservation and formation of disulfide bonds was enhanced by applying 

a short isothermal heat treatment below the melting point (215 °C) at a slow 

heating rate (4 °C min–1) (Senoz et al., 2012). The FBC obtained was ground 

and homogenized to a particle size of < 0.121 mm, and its S content was 2.77 

± 0.21% by EDXRF analysis, which is higher than BC and lower than SBC. 

 

3.4. Mercury uptake capacity by biochar-binding gels 

The binding gels with BC-polyacrylamide (BC-P) were manufactured 

following a similar procedure using 3-mercaptopropyl functionalized silica gel 

(3MFS) as resin (Fernández-Gómez et al., 2011). In the original procedure, 

the 3MFS ratio with respect to the polyacrylamide gel solution was 12% w/v, 

however, it was not possible to obtain stable gels by keeping the same ratio 
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or even reducing to 6% the amount of BC in the gel solution. Satisfactory 

results were obtained with the ratios of 3% and 1.5% w/v of BC, even so, gels 

prepared with a 3% w/v ratio could be considered saturated. 

A short explorative Hg uptake test was carried on using DGT devices 

assembled with BC-P gels as binding layer and polyacrylamide gel as 

diffusive layer (Figure S2). No statistically significant differences (p > 0.05) 

were found between the results obtained for both types of DGT-BC-P at the 

first 10 hours of experiment. Therefore, since no major differences were 

observed and the amount of BC used for manufacturing is lower, the ratio 

1.5% w/v of BC-P gel was chosen for the rest of the tests. Unlike the BC and 

FBC, it was not possible to obtain appropriate gels using SCB with 

polyacrylamide at any ratio. We obtained binding gels without a proper 

consistency for subsequent handling and inclusion in the DGT device, hence, 

a procedure with agarose was chosen for manufacturing all the diffusive and 

binding gels (Figure S3) (Fernández-Gómez et al., 2011; Gao et al., 2011). 

The Hg uptake capacity was evaluated by immersing discs of biochar-agarose 

binding gels (BC-A, SBC-A and FBC-A) in solutions prepared at 10 µg L–1 of 

HgNO3 and neutral pH. Figure 3 shows the Hg uptake by the three types of 

binding gels during a 6 h of times series experiment. The maximum Hg 

masses uptake by BC-A, SBC-A and FBC-A were 35.3, 36.8 and 19.0 ng, 

respectively. Although the Hg mass uptake was higher in BC-A gels during 

most of the experiment, differences were not statistically significant (p > 0.05) 

with the Hg values obtained with SBC-A gels. Moreover, a better linear 
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correlation with Hg mass in solution of SBC-A gels was obtained (R2 = 0.950), 

in comparison with those obtained for BC-A (R2 = 0.785) and FBC-A gels (R2 

= 0.836). 

 
Figure 3. Comparison between Hg mass uptake by the BC-A, SBC-A and 
FBC-A binding gels discs vs. deployment time in solution with Hg only at 25 
ºC. 

 

As previous studies claim (Haider et al., 2022; Li et al., 2017; Nkoh et al., 

2022), biochars are not specific for Hg uptake and may also have affinities for 

other trace metals, which could compete with Hg for sorption sites on the 

surface of their structure. To check its selectivity, a times series experiment 

was conducted in a solution prepared at 40 µg L–1 of Hg, 100 µg L–1 of Mn, Cu, 

Zn and Ni, 10 µg L–1 of Pb and As, and 5 µg L–1 of Cd, where the three types 

of DGT devices (DGT-BC, DGT-SBC and DGT-FBC) were deployed in 

triplicate. The comparison between the three types of DGT devices is shown 
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in Figure 4. As can be seen, results for DGT-FBC devices showed that Hg 

uptake increased linearly with the time but only during the first 4 h of the 

experiment, and later on, Hg accumulation in the DGT reaches a plateau. 

This weak positive correlation (R2= 0.551) in the DGT-FBC devices indicates 

that, although both variables (i.e. Hg vs. time) tend to go up in response to 

one another, there is a lower affinity for Hg in comparison with the other two 

types of devices. Thus, the Fick's first law cannot be applied to estimate the 

diffusion coefficient for Hg, and therefore, the performance for FBC as a resin 

to be used in binding gels for the DGT technique is not suitable. This result 

agrees with our previous findings in Figure 3, where FCB gels uptake was 

about 47% less of Hg per unit of disc with respect BC and SBC. 

 
Figure 4. Comparison between the relations of Hg masses in the binding gel 
(M) and measured Hg concentration in the solution (C) vs. deployment time 
for DGT-BC, DGT-SBC and DGT-FBC devices (all based on agarose gels) in a 
solution containing Hg, Mn, Cu, Zn, Ni, Pb, Cd and As, at 25.1 ± 0.6 ºC. 
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In contrast, two remarkable linear correlations between Hg uptake and 

deployment time were observed for the DGT-BC (R2 = 0.907) and DGT-SBC 

(R2 = 0.942) devices (Figure 4). The D obtained at 25 ºC for the labile species 

of Hg in solution were 2.8x10–6 for DGT-BC devices and almost two-fold for 

DGT-SBC devices (5.2x10–6 cm2 s–1). A comparison of the D values reported 

in previous studies to assess the labile Hg by DGT technique in water are 

shown in Table 1. While the D obtained with DGT-BC devices is the lowest, 

the D obtained with DGT-SBC could be considered similar to others reported 

for resins that have a well proven high affinity for Hg, such as 3MFS and 

Spheron-Thiol (Fernández-Gómez et al., 2011; Hong et al., 2011). 

 

Table 1. Diffusion coefficients (D) reported for labile Hg determination in 
water. 

 
 

Moreover, our findings could be considered a promising result considering 

that Hg uptake was determined in a deployment solution containing high 

concentrations of trace elements such as Mn, Cu, Zn, Ni, Pb, Cd and As. 
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Values of D for both DGT-BC and DGT-SBC devices are in the same order of 

magnitude (10–6) than those obtained in previous studies. Moreover, the 

higher affinity and more stable bonds between S and Hg were probably the 

main factors for the higher D of DGT-SBC in comparison with DGT-BC 

devices (Gao et al., 2011; Pearson, 1963; Shi et al., 2022). 

 

Conclusions 

The biochar, feathers and cork were the biomass-derived materials that 

exhibited an optimal Hg removal capacity in water with maximum 

percentages of 99%, 94% and 90%, respectively. In order to improve their 

affinity for Hg, the biochar was pyrolyzed with S (i.e. preparation of SBC) and 

feathers were pyrolyzed under controlled conditions to preserve the thiol 

groups of its structure (i.e. preparation of FBC). The suggested DGT method 

using BC and SBC agarose-based binding gels and agarose gels as diffusion 

layers was successful for the labile Hg determination under controlled 

experimental conditions, showing a satisfactory linearity correlation between 

Hg uptake and deployment time. The diffusion coefficients in agarose for 

labile Hg at 25 ºC were 2.8 x10−6 and 5.2 x10−6 cm2 s–1 for DGT-BC and DGT-

SBC devices, respectively, fitting the same order of magnitude reported in the 

literature. Considering that the deployment solution contained high 

concentrations of trace elements (Mn, Cu, Zn, Ni, Pb, Cd and As) in 

competition with Hg for sorption sites on the surface of BC and SBC, the very 
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good performance found is a promising result in the use of these biomass-

derived materials in the DGT technique. 
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Figure S1. Total-Hg removal percentages in solution by biomass-derived 
materials (biochar, canola meal, chicken feathers, cork and rice husk) at 
different combination of pH (4.8 and 6.7) and initial Hg concentration in 
solution (2, 3, 10 and 13 µg L–1). 

 

 

Figure S2. Comparison between the relations of Hg masses in the binding 
gel (M) and measured total Hg concentration in the solution (C) vs. 
deployment time for DGT devices assembled with biochar-polyacrylamide 
gels (BC-P) as binding layer and polyacrylamide gel as diffusive layer at 24.3 
± 0.5 ºC. The DGT-BC-P devices were prepared at two ratios of 3% and 1.5% 
w/v of BC. 
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Figure S3. Photos of (a) binding gels made from BC, SBC and FBC with 
agarose gel solution at 1.5 w/v; and (b) the result of SBC with polyacrylamide 
gel solution at 1.5% w/v. 
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4.4. Discusión 

La técnica DGT es una herramienta efectiva de la química analítica utilizada 

para la medición de la concentración Hg lábil (fracción biodisponible) en 

diversas matrices ambientales. La búsqueda, evaluación e implementación de 

nuevos materiales en la técnica DGT juegan un papel fundamental en el 

desarrollo y mejora continua de esta técnica, ya que la selectividad y la 

sensibilidad dependen en gran medida de la elección de los materiales 

adecuados. 

A su vez, la búsqueda de nuevos materiales implica investigar y explorar 

diversos compuestos, tales como resinas, geles, membranas, entre otros. En 

el caso de los materiales elegidos para integrar la capa de unión, estos deben 

tener una alta afinidad y capacidad de retención para el Hg, al tiempo de que 

su homogeneización y preparación sean relativamente sencillas. Estos dos 

aspectos fueron fundamentales para el enfoque que se le dió a los artículos 

presentados en este capítulo.  

De igual manera, es importante desarrollar los experimentos necesarios para 

determinar la eficiencia de los materiales en la captación y acumulación del 

Hg, y una vez se haya elegido un material potencialmente válido, se procede 

a la manufacturación de dispositivos DGT. Para ello se utiliza el material 

seleccionado, y se realizan ensayos de serie temporal para determinar el 

coeficiente de difusión (D) de los dispositivos, evaluando la optimización de 



 

— 218 — 

las condiciones experimentales (temperatura, fuerza iónica, pH, 

interferencias químicas) para garantizar mediciones precisas y reproducibles. 

En esta tesis doctoral se realizaron diversos análisis de materiales de biomasa 

residual (plumas de pollo, biocarbón, corcho, cáscara de canola y cáscara de 

arroz) y polímeros derivados de benzoiltiourea (PBTU, BTP1 y BTP2) (ver las 

estructuras químicas en la Tabla 1 de la publicación Marrugo-Madrid et al. 

2022) para evaluar sus propiedades físicas y químicas relevantes en relación 

a su aplicabilidad en la técnica DGT.  

Como se menciona en el primer artículo de este capítulo, los materiales 

derivados de biomasa que mostraron resultados prometedores en términos de 

su capacidad de absorción de Hg fueron las plumas, seguidas del biocarbón y 

el corcho. No obstante, se encontraron muchas dificultades en el tratamiento 

de las plumas durante los ensayos de homogeneización, debido a su 

incapacidad de reducir su tamaño y obtener una suspensión homogénea en 

las soluciones de agarosa o poliacrilamida. 

En contraste, el biocarbón base (BC) pudo ser fácilmente macerado y 

tamizado, adquiriendo una apariencia en forma de un polvo fino similar a la 

de los polímeros BTP1, BTP2 y PBTU. La pirólisis con S de nuestro BC se 

realizó con el objetivo de mejorar su afinidad por el Hg, obteniendo un nuevo 

biocarbón sulfurado (SBC). En las pruebas de preparación de hidrogeles, 

observamos que la manipulación de los biocarbones BC y SBC era sencilla, 

por lo que consideramos pirolizar las plumas obteniendo un nuevo biocarbón 
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(FBC). La homogenización (macerado y tamizado) de los tres biocarbones 

estudiados (BC, SBC y FBC) se realizó de manera óptima. 

Con el fin de verificar la retención de azufre en la estructura de nuestro 

biocarbón, se utilizó la espectrometría de fluorescencia de rayos X de 

dispersión de energía (EDXRF). Se compararon muestras de biocarbón 

original (BC), biocarbón sulfurado (SBC) y una mezcla no pirolizada de BC y 

S en una proporción de 1:1. El espectro resultante se incluye en la Publicación 

4 y muestra un claro aumento de la cantidad de S en el biocarbón modificado 

respecto al original. Previamente se habían considerado otras técnicas 

analíticas no destructivas disponibles en el centro, como la espectroscopía 

infrarroja por transformada de Fourier (FT-IR). Sin embargo, en los espectros 

obtenidos resultó difícil determinar la señal correspondiente a la presencia de 

S en las muestras de biocarbones. 

En los ensayos de preparación de hidrogeles, se encontró que el polímero 

PBTU, al carecer de propiedades hidrofóbicas, no pudo generar geles con una 

consistencia adecuada en ninguno de los ensayos realizados. Mientras, el 

carácter altamente hidrofóbico tanto de los biocarbones BC, SBC y FBC como 

los polímeros BTP1 y BTP2, permitieron la formación de geles con una 

consistencia adecuada para ser cortados y montados como dispositivos DGT, 

siempre que la cantidad de material en la solución agarosa o poliacrilamida 

no superara el 3% m/v (masa/volumen). En contraste con el protocolo de 

preparación de geles de resina 3MFS, que implica una relación de 12% m/v, 

ninguno de los biocarbones investigados ni los polímeros de benzoiltiourea 
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demostraron capacidad para gelificar a dicha proporción, lo cual indica una 

sobresaturación de los geles a tales relaciones. La figura 19 muestra la 

preparación de geles de unión usando los materiales estudiados.  

 

 

Figura 20. (A) Biocarbón obtenido a partir de plumas (FBC) para posterior 
preparación de geles de unión. (B) Preparación de dispositivos DGT-SBC. (C) 
Preparación de geles de unión con BTP1. 

 

La reducción de las relaciones m/v (1,5% m/v para BC, FBC y SBC/gel de 

agarosa y 2,3% m/v para BTP1 y BTP2/gel de poliacrilamida) en comparación 
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con las utilizadas en la preparación de dispositivos DGT con 3MFS (12% m/v 

en gel de poliacrilamida), no afectaron la eficiencia en la capacidad de captar 

Hg.  

A diferencia de 3MFS y BTP1, que fueron sintetizados para tener una alta 

afinidad con el Hg, los biocarbones BC, SBC y FBC no son específicos para 

captar Hg, sino que también pueden mostrar afinidad por otros metales 

presentes en el medio. Es por esto que para los biocarbones BC, SBC y FBC 

se llevaron a cabo ensayos de serie temporal en ausencia y presencia de otros 

metales que pudieran competir con el Hg por los sitios de sorción. Los ensayos 

de serie temporal permitieron realizar la calibración de los dispositivos y 

evaluar su eficiencia. Los D a 25 ºC fueron: 5,2×10–6 cm2 s–1 para los 

dispositivos DGT-SBC y 4,0×10–6 cm2 s–1 para los dispositivos DGT-BTP1. El 

orden de magnitud de los D fue similar a los reportados en la literatura, 

mientras que se observó una fuerte correlación lineal en los resultados 

obtenidos con dispositivos DGT-SBC (R2: 0,94) y DGT-BTP1 (R2: 0.96).  

Esta reducción de la cantidad de material usado en la preparación de geles de 

unión implica una mejora significativa en la relación eficiencia/viabilidad 

económica, considerando que para la implementación en campo se requiere la 

manufacturación a gran escala de estos dispositivos, estimando un mínimo de 

tres dispositivos por cada sitio de muestreo, además de los dispositivos 

adicionales necesarios para el control de blancos. 

Por tanto, uno de los resultados más destacados de este capítulo es la 

demonstración de dos nuevos materiales con un gran potencial para su 
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aplicación en la técnica DGT: biocarbón sulfurado (SBC) y el polímero Poli(4-

((2-aminonaftaleno-6-carbonotioil) carbamoil) isotiocianato de benzoilo) 

(BTP1) sintetizado por Kurt (2019). 

El biocarbon es un material derivado de la biomasa bastante asequible y de 

bajo costo, y la modificación de éstos con compuestos azufrados y otros afines 

al Hg pueden mejorar su capacidad de captación del metal. Los resultados de 

este capítulo abren la posibilidad de incorporar en la técnica DGT otros tipos 

de biocarbones modificados con demostrada afinidad por el Hg, tal como 

grupos tioles (SH), cistenía (Cys), selenio (Se) o Quitosano (también conocido 

como Chitosán) (Li et. al., 2017; Park et. al., 2019; Li et. al., 2021; Shi et. al., 

2022). Sin embargo, es importante tener en cuenta que el proceso de pirólisis 

con sulfuro debe llevarse a cabo bajo condiciones cuidadosamente controladas 

para asegurar que el S no se volatilice por completo y el procedimiento se 

realice en vano.  

Considerando la importancia que tienen las diferentes variables 

fisicoquímicas como pH y fuerza iónica del medio acuático, es importante la 

evaluación del rendimiento de los dispositivos DGT a diferentes condiciones 

de estas variables. En el caso del material BTP1, se encontró que la eficiencia 

de los dispositivos DGT-BTP1 en la captación de Hg lábil en medio acuoso no 

se vio significativamente afectada por las variaciones de fuerza iónica y el pH. 

Además, se observó que la eficiencia de los dispositivos DGT-BTP1 en su 

aplicación en campo fue comparable a los DGT-3MFS, dispositivos que han 

demostrado una alta fiabilidad en multitud de estudios previos. 
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En relación a la inclusión de los biocarbones investigados en la técnica DGT, 

se ha logrado incorporar biocarbones derivados de la biomasa residual y 

modificados con S en esta técnica para la determinación de Hg lábil. Esta 

incorporación representa una oportunidad para la valorización de residuos 

agrícolas en función de su capacidad para el análisis y monitoreo del Hg 

biodisponible en sistemas acuáticos. En consecuencia, esta tesis doctoral 

establece una base sólida para futuras investigaciones, algunas de las cuales 

podrían dar continuidad a este estudio mediante la evaluación de la eficiencia 

de los dispositivos DGT-SCB en diferentes niveles de pH y fuerza iónica, y su 

posterior aplicación en campo. 
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CAPÍTULO 5: Conclusiones 
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5.1. Conclusiones medioambientales 

Las conclusiones de esta tesis doctoral concernientes a la dinámica de la 

contaminación por Hg asociado al impacto de la MAPE se presentan a 

continuación: 

● Se determinaron las concentraciones de Hg en aguas, pescados, frutas y 

tubérculos procedentes de zonas afectadas por la MAPE en la cuenca del 

río Atrato, en el departamento de Chocó. Las concentraciones de Hg y As 

mostraron variaciones dependiendo del tipo de alimento, con valores por 

debajo de los límites permitidos establecidos internacionalmente para 

alimentos contaminantes y reportados en otras regiones del mundo. 

● Se observó que los riesgos acumulativos de Hg y As a través del consumo 

de frutas, tubérculos y pescado superaron el nivel aceptable (HI > 1), lo que 

indica un riesgo potencial no cancerígeno para la salud de los 

consumidores.  

● En el caso de todos los alimentos evaluados (frutas, tubérculos y pescado), 

el riesgo carcinogénico debido al As superó el límite aceptable, lo que indica 

un riesgo potencial de cáncer asociado a la exposición al As a través del 

consumo de alimentos. 

● Se desaconseja el consumo de plátanos, debido a su alta concentración de 

As (aproximadamente 174 μg kg–1) y especialmente debido al hábito 

alimenticio de consumir grandes cantidades (alrededor de 500 g/día). 
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● El aumento en la ingesta de Hg y As en la dieta puede contribuir al 

desarrollo de diversos trastornos sistémicos, por tanto, es necesario 

controlar estos contaminantes mediante la implementación de buenas 

prácticas agrícolas y una clara política que respalde y oriente las acciones 

de seguridad alimentaria y nutrición, y alineadas con el cumplimiento de 

los ODS. 

● En cuanto a la determinación de las fracciones biodisponibles de Hg, Pb, 

Cu, Zn, Cd, Ni, Mn y Cr en la cuenca del río Atrato, se encontró que las 

concentraciones de Hg lábil en el río Atrato fueron más altas en los sitios 

cercanos a las operaciones mineras en comparación con los sitios de 

muestreo alejados de las actividades de la MAPE. Además, se encontraron 

altas concentraciones de Ni, Cu y Zn lábiles. 

● En promedio, las concentraciones de Hg total lábil en las AMPs fueron un 

50% más altas que en el río Atrato. No obstante, no se encontraron 

diferencias significativas entre las concentraciones de Hg lábil en las 

AMPs, lo que sugiere que la biodisponibilidad no está asociada con su 

tiempo de abandono. 

● La obtención de datos precisos, fiables y actualizados sobre el consumo de 

alimentos y la biodisponibilidad de Hg y otros elementos potencialmente 

tóxicos, desempeña un papel fundamental en la evaluación de riesgos, ya 

que permite calcular la exposición de los consumidores a posibles peligros 

derivados del impacto de la MAPE en la región. 
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5.2. Conclusiones analíticas 

Las conclusiones de esta tesis doctoral referentes a la inclusión de nuevos 

materiales poliméricos y derivados de la biomasa residual agrícola en la 

técnica DGT para la determinación de Hg lábil, se presentan a continuación: 

● El biocarbón, las plumas y el corcho fueron los materiales derivados de 

biomasa que exhibieron una capacidad óptima de remoción de Hg en agua 

con porcentajes máximos de 99%, 94% y 90%, respectivamente. Para 

mejorar la afinidad del biocarbón original por el Hg, se sometió a pirólisis 

con S, resultando en la preparación de biocarbón sulfurado (SBC). Por otro 

lado, las plumas se pirolizaron en condiciones controladas para preservar 

los grupos tioles de su estructura, lo que dio lugar a la preparación de 

biocarbón de plumas (FBC). Estas modificaciones fueron confirmadas por 

EDXRF obteniendo buenos resultados. 

● Los dispositivos DGT manufacturados con BC y SBC en agarosa fueron 

exitosos para la determinación de Hg lábil en condiciones experimentales 

controladas, mostrando una buena correlación de linealidad entre la 

absorción de Hg y el tiempo de despliegue. 

● Los coeficientes de difusión en agarosa para Hg lábil a 25 ºC fueron 

2,8×10−6 y 5,2×10−6 cm2 s–1 para los dispositivos DGT-BC y DGT-SBC, 

respectivamente, coincidiendo con los órdenes de magnitud reportado en la 

literatura.  

● A pesar de las altas concentraciones de otros elementos traza (Mn, Cu, Zn, 

Ni, Pb, Cd y As) en la solución de despliegue, que posiblemente hayan 
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competido con el Hg por los sitios de sorción en la superficie de BC y SBC, 

se obtuvo un rendimiento muy satisfactorio de los dispositivos DGT 

manufacturados con estos materiales. 

● Los dispositivos DGT manufacturados con polímeros sintetizados a base de 

benzoiltiourea como capas de unión y gel de poliacrilamida como capa de 

difusión demostró ser efectivo para la determinación de especies de Hg 

lábiles, mostrando una fuerte correlación lineal en los ensayos de serie 

temporal con dispositivos DGT-BTP1. 

● El coeficiente de difusión de dispositivos DGT-BTP1 para el Hg lábil a 25 

ºC fue de 4,0×10−6 cm2 s−1, mientras que para los dispositivos DGT-3MFS 

fue de 9,1×10−6 cm2 s−1.  

● Los dispositivos DGT-BTP1 fueron efectivos para determinar Hg lábil en 

soluciones acuosas con un amplio intervalo de pH (entre 4,5 y 7,5) y fuerza 

iónica (0,005 M y 0,01 M).  

● Los dispositivos DGT-BTP1 se utilizaron con éxito para mediciones in situ 

de Hg en el río Quito (cuenca del río Atrato) demostrando que son una 

alternativa prometedora para el monitoreo de Hg en agua dulce. 
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