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Introducción

El mercurio (Hg) es uno de los metales más tóxicos
de amplia distribución en el ambiente. Es uno de los
seis metales conocidos desde la antigüedad junto al
oro, plata, plomo, hierro y estaño, forman el conjunto
de los metales que ya fueron empleados por las pri-
meras y grandes civilizaciones humanas (Veiga y
Meech 1995). El Hg es particular entre otros metales,
porque es el único metal que es líquido a temperatura
ambiental, y posee una presión de vapor elevada.
Esta particularidad, hace que permanezca mucho
tiempo en suspensión en la atmósfera, característica

responsable de su amplia resiliencia y distribución
mundial (Roulet 2001, O`Driscoll et ál. 2005). Por lo
general este elemento en su forma natural en el am-
biente tiene una concentración de ultra-trazas (pg a
ng por g), que se encuentran en rocas, suelos, aguas,
y cenizas volcánicas bajo diferentes especies inorgá-
nicas y orgánicas (Roulet 2001). La mayor cantidad
de Hg disponible en el planeta, proviene de emana-
ciones de la corteza terrestre como fumarolas de vol-
canes y otras fallas geológicas (Porcella et ál. 1997).
Pero la problemática radica en la modificación del
ciclo natural del mercurio por actividades antropogé-
nicas, que no se limitan a causar un aumento y flujo

Resumen

El artículo muestra los principales procesos que gobiernan el origen y destino del mercurio en diferentes comparti-
mentos ambientales de la Amazónica. No se sabe con exactitud la cantidad de contribución del Hg al ambiente entre
los diferentes procesos naturales y antropogénicos, pero el trabajo muestra que estos niveles de acumulación son cada
vez más altos. La forma orgánica de mercurio (metilmercurio) es la más abundante y la cual se le atribuye su poten-
cial toxicidad en los sistemas vivientes. Los sistemas acuáticos son los más afectados por su vulnerabilidad a procesos
de bioacumulación y biomagnificación del metilmercurio a través de las cadenas alimentarías que pueden afectar a
los seres humanos.

Abstract

The article shows the main processes governing the origin and fate of mercury in different environmental compart-
ments of the Amazon. No one knows exactly how much is the contribution of Hg to the environment among various
natural and anthropogenic processes, but the paper shows that these accumulation rates are increasingly high. The
organic form of mercury (methylmercury) is the most abundant and it is potentially the most toxic for living systems.
Aquatic systems are most affected due to their vulnerability to bioaccumulation and biomagnification processes of
methylmercury through the food chain that may affect humans.
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continuo del Hg en la biosfera. Estas actividades an-
tropogénicas han sido el resultado de la revolución
industrial, tras el empleo del Hg en numerosas activi-
dades, como ser; la metalurgia, minería, medicina,
elaboración de fungicidas y principalmente la com-
bustión de combustibles fósiles (Lacerda 1997, Rou-
let 2001). Según estimaciones de Boudou y Ribeyre
(1997), se cree que estos aportes antropogénicos son
de aproximadamente entre 50 al 70% del total de las
emisiones globales de Hg en el ambiente.

La mayor contribución de Hg liberado al ambiente en
la región Amazónica es el resultado de actividades
mineras, como también la deforestación de la selva.
La lista de estos contribuyentes esta encabezada por
Brasil (3000 t desde 1979), seguida por Venezuela
(360 t desde 1898), Perú (596 t desde 1934), Bolivia
(300 t desde 1979), Colombia (248 t desde 1987),
Guyana (240 t desde 1970) y la Guiana Francesa
(130 t desde 1980) (Lacerda 1997, Fréry et al. 2001,
Eisler 2003, Miller et al. 2003). Ante esta problemáti-
ca desde fines de los años 80 se han realizado mu-
chos estudios científicos y evaluaciones sobre posi-
bles efectos en la salud humana, además programas
de prevención por contaminación de Hg (Dolbec y
Fréry 2001, Roulet 2001). Con lo que respecta a la
Amazonía boliviana, aun son escasos los estudio y
los pocos que existen únicamente se basan en evalua-
ciones de niveles de Hg en el agua, sedimentos su-
perficiales, plantas acuáticas, invertebrados, peces y
poblaciones humanas que dependen de estos recursos
(Maurice-Bourgoin et al. 1999, 2002, Roulet et al.
2004, López 2005, Achá 2005, Luna-Monrroy 2008,
Barbieri et al. 2009, Molina et ál. 2010). Es por esto
que por medio de este trabajo, pretendemos mostrar
una breve revisión histórica y científica de los princi-
pales estudios sobre el uso del Hg y su efecto en los
ecosistemas acuáticos de las diferentes regiones
Amazónica en comparación con la región boliviana.
También en base a esta revisión, deseamos mostrar
las principales líneas de investigación que se podrían
asumir en futuros estudios de contaminación por Hg.

La región Amazónica

La Amazonía o Selva Amazónica tropical es una de
las planicies inundables más extensas del mundo,
dominada principalmente por bosques, sabanas y
atravesada por un sin número de aguas de diferentes
características biogeoquímicas. La cuenca Amazóni-
ca se considera que tiene una extensión de aproxima-
damente 6 869 000 de km2 compartidos entre nueve
países sudamericanos: Brasil (posee más del 50%),
Bolivia, Colombia, Ecuador, Guyana, Perú (posee
más del 13%), Surinam, Venezuela y la Guyana
Francesa que forma parte de la región ultraperiférica
(menos del 5%) (Barthem et ál. 2004). En Bolivia, la
cuenca Amazonía tiene una superficie aproximada de
744 000 km2, lo cual representa aproximadamente el
65,9% del territorio boliviano (Loubens et ál. 1992).
La cuenca Amazónica boliviana, esta compuesta
principalmente por cuatro subcuencas; la del Madre
de Dios, Beni, Mamoré e Iténez, todas estas confor-
man la parte alta del río Madera, principal tributario
del gran río Amazonas (Fig. 1).

Implicancia ambiental del mercurio en ecosistemas acuáticos de la Amazonía [Molina et ál.]

Figura 1. Ubicación de la cuenca Amazónica
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principalmente entre los márgenes de la Cordillera
Oriental y la cuenca Amazónica, entre las regiones de
los países de: Bolivia (Maurice-Bourgoin et ál.
1999), Brasil (Veiga y Meech 1995, Roulet 1999),
Colombia, Ecuador, Venezuela (Meech et ál. 1998),
Guiana Francesa (Boudou et ál. 2006), Guyana y
Surinam (Miller et ál. 2003). Para esta época en la
región de Tipuani en Bolivia, la empresa minera con-
solidada, Aramayo S.A., construyó un pista de avia-
ción para el traslado directo del oro hacia los Estados
Unidos, sin fiscalizaciones y restricciones del gobier-

no boliviano (Serrano 2004).

Una de las principales técnicas artesanales de recupe-
ración de oro por amalgamación que se practicaba en
la región Amazónica boliviana, inicialmente consiste
en recuperar material mineral ya sea por dragado del
río o por desmonte de los márgenes del río. El mate-
rial es triturado y molido hasta obtener partículas de
tamaño menor a 5 mm., luego el material ingresa al
trapiche (molino) en donde se adiciona Hg. Posterior-
mente el material es bateado para su concentración,
para después ser nuevamente amalgamado y final-
mente quemado a cielo abierto (Fig. 2) (Quiroga
1997, Serrano 2004).

Ciclo biogeoquímico del mercurio

El ciclo del Hg se refiere a los múltiples y complejos
intercambios entre la hidrósfera, atmósfera, biosfera,
pedósfera y litosfera, entre diversos estados físicos
(sólido, líquido o gas), y diferentes especies químicas
(inorgánica, orgánica, reducida u oxidada), que con-
trolan su origen y destino (Boudou y Ribeyre 1997,
Roulet 2001, O`Driscoll et ál. 2005) (Fig. 3).

Fuente principal del Hg

El Hg natural proviene de las emanaciones de la cor-
teza terrestre en su forma dominante, elemental o
metálico (Hg0), y se volatiliza hacia la atmósfera des-
de los océanos, rocas expuestas por los volcanes,
fallas u otras aperturas de la corteza que permiten la
desgasificación del interior de la tierra (Nriagu y Pa-
cyna 1988). La concentración del Hg0 en la atmósfera
es muy baja (1-2 ng.m3), y la disponibilidad de la
masa de Hg en la atmósfera es amplia. La estimación
de emisión de Hg en la atmósfera es de aproximada-
mente 3 000 t., por año (Nriagu y Pacyna 1988, La-
cerda 1997a) con un tiempo de residencia de aproxi-
madamente un año (O`Driscoll et al. 2005). La dis-
persión y la re-emisión y/o evasión de las formas de
Hg depende en gran medida a la dirección de vientos
y de la pluviometría, pero también influyen algunos
procesos de especiación causados por reacciones
fotoquímicas y bioquímicas de oxi-reducción, depo-

Breve historia del mercurio en Sudamérica y
Amazonía

Los Incas ya conocían el Hg (en forma de cinabrio),
al cual lo denominaban “ilampi” y lo empleaban co-
mo pintura (Galaor et ál. 1998). Prueba de esto, en la
época de la colonia los españoles encontraron peque-
ñas bocaminas de azogue (denominación colonial del
mercurio) entre Huarina y el sur de Achacaqui
(altiplano boliviano, La Paz), como también cerámi-
cas incaicas pintadas con bermellón (cinabrio)
(Galaor et ál. 1998; Serrano, 2004). Tras el mito de la
leyenda del Pititi y la búsqueda de los tesoros escon-
didos de los Incas, los españoles se lanzaban a reali-
zar temerarias expediciones al continente Sudameri-
cano (García 1982), sobre todo a la región Amazóni-
ca que estaba desconocida en esas épocas.

En Europa la amalgamación del oro con Hg era un
asunto conocido, mientras para la plata el mérito se
lo debían a los alquimistas medioevales del siglo
XVI. A ciencia cierta, no se sabe como se desarrolló
el método de recuperación de la plata con Hg, pero si
se sabe que el sevillano Bartolomé de Medina de
forma experimental introdujo este método a los vi-
rreinatos de México y Perú (Serrano, 2004). Luego
este método fue intensamente empleado en Sudamé-
rica y popularmente conocido como el “método del
patio o de Medina”, que no solo servia para la recu-
peración de plata, sino también del oro (Nriagu et ál.
1992, Lacerda 1997a).

Durante la primera etapa colonial minera, los españo-
les emplearon el Hg para la recuperación de metales
preciosos que lo traían desde los yacimientos mercu-
ríferos de Almadén en España. Luego esta actividad
tuvo un fuerte crecimiento, lo que motivó que en el
año 1556 se descubrieran uno de los más grandes
yacimientos mercuríferos en Sudamérica, en la re-
gión de Huancavelica al sureste de Lima en el Perú
(Navarro 1997, Serrano 2004). Estos yacimientos
mostraron su auge a mediados del siglo XVII, y abas-
tecieron a los virreinatos de México y Perú. En el
siglo XIX, estas minas mostraron un decaimiento,
por un lado la corona española demandó más escla-
vos para el trabajo forzado en estas minas, pero di-
chos esclavos desaparecían paradójicamente a poco

tiempo de trabajo (Serrano 2004). Es así que el año
1619 (siglo XIX), Juan de Solórzano informó a su
monarca, que en estos yacimientos mercuríferos los
esclavos indios no aguantaban más de cuatro años de
trabajo, ya que morían por debilitamiento y constan-
tes temblores. Prueba de esta intoxicación, los dibu-
jos de los cronistas de la época, recrean el transporte
de Hg en llamas a través de los Andes y personifican
a los esclavos como personas delgadas, algo torpes,
de ojos muy hundidos y sin cabello (Galoar et ál.
1998).

Por otro lado, el decaimiento de los yacimientos de
Huanvélica se debió a la falta de inversiones, porque
en esta época se estaba consumiendo la etapa final
del régimen colonial y se difundía el otro tipo de mi-
nería; de los Humaches o mineros indígenas, que
bloquearon el progreso de la minería moderna. A
causa de tal acontecimiento, los empresarios mineros
privados importaban el Hg a bajos costos desde los
nuevos y modernos yacimiento mercuríferos en Cali-
fornia (Nueva Almadén) (Navarro 1997).

Por la buena cotización del precio internacional del
oro, en 1930 comenzaron las explotaciones auríferas
en la región Amazónica del Madre de Dios y del Be-
ní (García 1982). En Bolivia, por medio del empresa-
rio minero Carlos Victor Aramayo, la explotación del
oro comenzó en el 1936 en la región del río Tipuani,
más tarde se extendio a los ríos Mapiri y Kaka,
efluentes del río Beni y cabecera del río Madera
(Serrano 2004). En dicha región, en la década de los
cincuenta estaban reportadas aproximadamente 500
cooperativas mineras y más de 60 000 personas dedi-
cadas a la actividad minera del oro (Maurice-
Bourgoin et ál. 1999). Pero para dicha región ya exis-
tían reportes de que los españoles encontraban el oro
en su forma pura dentro el lecho del río, es decir re-
cuperaban pepitas de color plomo (oxidación), de
aproximadamente 460 gramos de peso (expediciones
realizadas en 1826 por ingeniero de minas Pentland:
Galoar et ál. 1998, Serrano 2004).

Pero la amalgamación del oro creció en la década de
los 70 y 80, época conocida como la “fiebre del
oro” (Galeano 1971, Nriagu et ál. 1992, Lacerda
1997b, Roulet 2001). Esta actividad ha estado dada

Figura 2. Principales etapas de recuperación de oro por
amalgamación con mercurio en la Amazonía
Recopilado de: Quiroga 1997, Lacerda 1997b
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1997, Serrano 2004).

Ciclo biogeoquímico del mercurio

El ciclo del Hg se refiere a los múltiples y complejos
intercambios entre la hidrósfera, atmósfera, biosfera,
pedósfera y litosfera, entre diversos estados físicos
(sólido, líquido o gas), y diferentes especies químicas
(inorgánica, orgánica, reducida u oxidada), que con-
trolan su origen y destino (Boudou y Ribeyre 1997,
Roulet 2001, O`Driscoll et ál. 2005) (Fig. 3).

Fuente principal del Hg

El Hg natural proviene de las emanaciones de la cor-
teza terrestre en su forma dominante, elemental o
metálico (Hg0), y se volatiliza hacia la atmósfera des-
de los océanos, rocas expuestas por los volcanes,
fallas u otras aperturas de la corteza que permiten la
desgasificación del interior de la tierra (Nriagu y Pa-
cyna 1988). La concentración del Hg0 en la atmósfera
es muy baja (1-2 ng.m3), y la disponibilidad de la
masa de Hg en la atmósfera es amplia. La estimación
de emisión de Hg en la atmósfera es de aproximada-
mente 3 000 t., por año (Nriagu y Pacyna 1988, La-
cerda 1997a) con un tiempo de residencia de aproxi-
madamente un año (O`Driscoll et al. 2005). La dis-
persión y la re-emisión y/o evasión de las formas de
Hg depende en gran medida a la dirección de vientos
y de la pluviometría, pero también influyen algunos
procesos de especiación causados por reacciones
fotoquímicas y bioquímicas de oxi-reducción, depo-

Breve historia del mercurio en Sudamérica y
Amazonía

Los Incas ya conocían el Hg (en forma de cinabrio),
al cual lo denominaban “ilampi” y lo empleaban co-
mo pintura (Galaor et ál. 1998). Prueba de esto, en la
época de la colonia los españoles encontraron peque-
ñas bocaminas de azogue (denominación colonial del
mercurio) entre Huarina y el sur de Achacaqui
(altiplano boliviano, La Paz), como también cerámi-
cas incaicas pintadas con bermellón (cinabrio)
(Galaor et ál. 1998; Serrano, 2004). Tras el mito de la
leyenda del Pititi y la búsqueda de los tesoros escon-
didos de los Incas, los españoles se lanzaban a reali-
zar temerarias expediciones al continente Sudameri-
cano (García 1982), sobre todo a la región Amazóni-
ca que estaba desconocida en esas épocas.

En Europa la amalgamación del oro con Hg era un
asunto conocido, mientras para la plata el mérito se
lo debían a los alquimistas medioevales del siglo
XVI. A ciencia cierta, no se sabe como se desarrolló
el método de recuperación de la plata con Hg, pero si
se sabe que el sevillano Bartolomé de Medina de
forma experimental introdujo este método a los vi-
rreinatos de México y Perú (Serrano, 2004). Luego
este método fue intensamente empleado en Sudamé-
rica y popularmente conocido como el “método del
patio o de Medina”, que no solo servia para la recu-
peración de plata, sino también del oro (Nriagu et ál.
1992, Lacerda 1997a).

Durante la primera etapa colonial minera, los españo-
les emplearon el Hg para la recuperación de metales
preciosos que lo traían desde los yacimientos mercu-
ríferos de Almadén en España. Luego esta actividad
tuvo un fuerte crecimiento, lo que motivó que en el
año 1556 se descubrieran uno de los más grandes
yacimientos mercuríferos en Sudamérica, en la re-
gión de Huancavelica al sureste de Lima en el Perú
(Navarro 1997, Serrano 2004). Estos yacimientos
mostraron su auge a mediados del siglo XVII, y abas-
tecieron a los virreinatos de México y Perú. En el
siglo XIX, estas minas mostraron un decaimiento,
por un lado la corona española demandó más escla-
vos para el trabajo forzado en estas minas, pero di-
chos esclavos desaparecían paradójicamente a poco

tiempo de trabajo (Serrano 2004). Es así que el año
1619 (siglo XIX), Juan de Solórzano informó a su
monarca, que en estos yacimientos mercuríferos los
esclavos indios no aguantaban más de cuatro años de
trabajo, ya que morían por debilitamiento y constan-
tes temblores. Prueba de esta intoxicación, los dibu-
jos de los cronistas de la época, recrean el transporte
de Hg en llamas a través de los Andes y personifican
a los esclavos como personas delgadas, algo torpes,
de ojos muy hundidos y sin cabello (Galoar et ál.
1998).

Por otro lado, el decaimiento de los yacimientos de
Huanvélica se debió a la falta de inversiones, porque
en esta época se estaba consumiendo la etapa final
del régimen colonial y se difundía el otro tipo de mi-
nería; de los Humaches o mineros indígenas, que
bloquearon el progreso de la minería moderna. A
causa de tal acontecimiento, los empresarios mineros
privados importaban el Hg a bajos costos desde los
nuevos y modernos yacimiento mercuríferos en Cali-
fornia (Nueva Almadén) (Navarro 1997).

Por la buena cotización del precio internacional del
oro, en 1930 comenzaron las explotaciones auríferas
en la región Amazónica del Madre de Dios y del Be-
ní (García 1982). En Bolivia, por medio del empresa-
rio minero Carlos Victor Aramayo, la explotación del
oro comenzó en el 1936 en la región del río Tipuani,
más tarde se extendio a los ríos Mapiri y Kaka,
efluentes del río Beni y cabecera del río Madera
(Serrano 2004). En dicha región, en la década de los
cincuenta estaban reportadas aproximadamente 500
cooperativas mineras y más de 60 000 personas dedi-
cadas a la actividad minera del oro (Maurice-
Bourgoin et ál. 1999). Pero para dicha región ya exis-
tían reportes de que los españoles encontraban el oro
en su forma pura dentro el lecho del río, es decir re-
cuperaban pepitas de color plomo (oxidación), de
aproximadamente 460 gramos de peso (expediciones
realizadas en 1826 por ingeniero de minas Pentland:
Galoar et ál. 1998, Serrano 2004).

Pero la amalgamación del oro creció en la década de
los 70 y 80, época conocida como la “fiebre del
oro” (Galeano 1971, Nriagu et ál. 1992, Lacerda
1997b, Roulet 2001). Esta actividad ha estado dada

Figura 2. Principales etapas de recuperación de oro por
amalgamación con mercurio en la Amazonía
Recopilado de: Quiroga 1997, Lacerda 1997b
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sición seca y húmeda, y partición entre las formas
disueltas y particuladas (Boudou y Riberye 1997,
Meech et ál. 1998, Nriagu y Pacyna 1988, Roulet
2001).

En la Amazonía por medio de la intensa actividad
minera, entre las estimaciones más razonables se cree
que aproximadamente se emplearon 1 Kg de Hg por
la misma cantidad de oro recuperado (Veiga y Meech
1995). En la Amazonía boliviana (subcuenca del río
Bení) se cree que esta relación es menor por razones
económicas (Maurice-Bourgoin et al. 1999). Nriagu
et ál. (1992) estimó que de dicha cantidad de Hg em-
pleado, cerca al 10% se perdía por el transporte y
almacenaje, y entre 25 a 30% permanecía entre los
residuos sólidos no recuperados; el restante 60-65%
era liberada hacia la atmósfera durante el calenta-
miento en el deficiente proceso de amalgamación.

Otros autores aseveran que de toda la cantidad de Hg
arrojada al ambiente, el 80% permanece recirculando
entre la atmósfera y el restante 20% ingresa a los
cuerpos de aguas (Nriagu et ál. 1992, Veiga y Meech
1995). En resumen, en promedio aproximadamente
se han liberado al ambiente más de 100 t., y-1 de Hg
(Veiga y Meech 1995, Lacerda 1997b, Meech et ál.
1998).

Los ríos de la región Amazónica no son homogéneos.
La mayor cantidad de estos cursos de aguas tiene su
origen en los márgenes de la cadena montañosa de
los Andes (compartida entre Bolivia, Ecuador, Co-
lombia y Perú), así también del norte (Guiana Fran-
cesa, Guayana y Venezuela) y sur (Brasil). Todos
estos cursos, desde la naciente hasta la confluencia
del río Amazonas atraviesan extensas áreas y diferen-
tes suelos biogeomorfológicos, lo cual condiciona

tres principales tipos de aguas identificadas y defini-
das por Sioli (1968) como aguas blancas, claras y
negras. Por el movimiento de estas aguas, son trans-
portadas y depositadas grandes cantidades de sedi-
mentos con Hg hacia la planicie de inundación de la
Amazonía (Roulet et ál. 1998). Así también la distri-
bución del Hg en la columna del agua es el resultado
de la fase disuelta y particulada, que a la vez están
influenciadas por características físicas y químicas
del agua, y por la naturaleza biogeoquímica de los
suelos por donde son arrastrados (Maurice-Borgoin
2001). Las aguas blancas, en su mayoría están origi-
nadas en los Andes y se caracterizan por su elevada
carga de sedimentos, débil concentración de carbono
orgánico disuelto y pH neutro, como lo muestran las
aguas de los ríos; Madera, Solimões y Branco (Sioli
1968). Un estudio llevado a cabo en aguas de la
cuenca del río Madera por Maurice-Bourgoin et al.
(1999), a la salida de glacial Huayna-Potosí en Boli-
via halló altas concentraciones de Hg en su fase parti-
culada (121 a 145 ng.l-1) y muy bajas en su fase di-
suelta (2.24 a 2.57 ng.l-1). En cambio en la planicie
Amazónica al nivel de la ciudad de Porto-Velho en el
Brasil, esta concentración disminuyó en su fase parti-
culada (10 a 20 ng.l-1), e incremento en su fase di-
suelta (7.00 ng.l.-1). Ya en la confluencia del gran río
Amazonas, ambas fases mostraron un leve incremen-
to de 19 a 33 ng.l-1 y 10.86 ng.l-1 respectivamente. Por
otro lado aguas claras son transparentes, pobres en
material en suspensión y de color verde olivo a verde
claro como resultado de la productividad primaría del
fitoplancton, como están caracterizados los Ríos Ite-
néz-Guporé, Xingú, Tapajós y la mayoría de los ríos
en la Guiana francesa. Roulet et ál. (1998), en el Río
Tapajós halló concentraciones de 0.5 a 1.8 ng.l-1 en
su fase disuelta y 167 a 426 ng.l-1 en su fase particu-
lada. Las aguas negras son menos transparentes, de
color café a negruzco, débilmente mineralizadas,
tienen altas concentraciones de carbono orgánico
disuelto, el pH tiene una tendencia ácida y estas
aguas drenan las cuencas boscosas y suelos del tipo
podzólicos ricas en material orgánico en descomposi-
ción (Maurice-Bourgoin 2001). Estas características
muestran los ríos Negro, Icana y Cararú y al mismo
tiempo son ricos en Hg como resultado de la reten-
ción de este metal en la columna de agua por acción

de ligándos orgánicos disueltos en el agua (Bisinoti
et ál. 2004). Este último comportamiento descrito fue
evidenciado por Maurice-Bourgoin (2001), al hallar
altas concentraciones de Hg sobre todo en la fase
disuelta (1 130 a 2 074 ng.1.-1) y bajas en la fase par-
ticulada (6.0 a 7.1 ng.l.-1) en el río Negro en el Brasil.

Otros estudios realizados en áreas sin influencia mi-
nera han comprobado que los procesos de erosión y
lixiviación de partículas que contienen Hg asociado a
óxidos e hidróxidos de hierro, a causa de la defores-
tación o desmontes de los suelos, promueven la libe-
ración y movilización del Hg al ambiente (Roulet y
Lucotte 1995, Roulet et ál.1998, Fostier et ál. 2000).
También el Hg contenido en la vegetación puede ser
liberado a la atmósfera por malas prácticas agrícolas
asociadas a la quema y tala de los bosques y sabanas
amazónicas (Roulet et ál. 1998, Farella et ál. 2006).
Pero al mismo tiempo, la vegetación asociadas a la
senescencia y a las lluvias, contribuyen a la libera-
ción y transporte del Hg hacia los cuerpos acuáticos
(Hg0 contenido en la biomasa de la vegetación, por
absorción del aire atmosférico y deposición seca)
(Fostier et ál. 2000).

La importancia relativa de las cantidades y origen de
Hg en la región Amazónica aún sigue siendo incierta,
pero datos sobre deposición de sedimentos en la pla-
nicie de inundación Amazónica en los último años
continúa incrementándose (Roulet et ál. 2000). Ade-
más por la dinámica de inundación estacional a la
que esta sometida la planicie Amazónica, es muy
probable que el Hg depositado se este liberando al
ambiente por la resuspensión de sedimentos y se este
incorporando a los compartimentos biológicos
(Roulet et ál. 2000).

Especiación del Hg

La forma iónica del Hg, puede estar presente en el
ambiente en dos estados de oxidación; Hg2

+2(ión
mercurioso) y el Hg+2(ión mercúrico). El ión Hg+2 es
altamente soluble y reactivo en la atmósfera (siglas
en ingles RGM - mercurio gaseoso reactivo), está
unido a otras partículas (p.e. aerosoles) y puede re-
presentar de 5% (medios naturales) hasta 50% (cerca
de industrias) del total de Hg disponible en la atmós-Figura 3. Ciclo biogeoquímico del mercurio

Modificado de: Harris et ál. 2007
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sición seca y húmeda, y partición entre las formas
disueltas y particuladas (Boudou y Riberye 1997,
Meech et ál. 1998, Nriagu y Pacyna 1988, Roulet
2001).

En la Amazonía por medio de la intensa actividad
minera, entre las estimaciones más razonables se cree
que aproximadamente se emplearon 1 Kg de Hg por
la misma cantidad de oro recuperado (Veiga y Meech
1995). En la Amazonía boliviana (subcuenca del río
Bení) se cree que esta relación es menor por razones
económicas (Maurice-Bourgoin et al. 1999). Nriagu
et ál. (1992) estimó que de dicha cantidad de Hg em-
pleado, cerca al 10% se perdía por el transporte y
almacenaje, y entre 25 a 30% permanecía entre los
residuos sólidos no recuperados; el restante 60-65%
era liberada hacia la atmósfera durante el calenta-
miento en el deficiente proceso de amalgamación.

Otros autores aseveran que de toda la cantidad de Hg
arrojada al ambiente, el 80% permanece recirculando
entre la atmósfera y el restante 20% ingresa a los
cuerpos de aguas (Nriagu et ál. 1992, Veiga y Meech
1995). En resumen, en promedio aproximadamente
se han liberado al ambiente más de 100 t., y-1 de Hg
(Veiga y Meech 1995, Lacerda 1997b, Meech et ál.
1998).

Los ríos de la región Amazónica no son homogéneos.
La mayor cantidad de estos cursos de aguas tiene su
origen en los márgenes de la cadena montañosa de
los Andes (compartida entre Bolivia, Ecuador, Co-
lombia y Perú), así también del norte (Guiana Fran-
cesa, Guayana y Venezuela) y sur (Brasil). Todos
estos cursos, desde la naciente hasta la confluencia
del río Amazonas atraviesan extensas áreas y diferen-
tes suelos biogeomorfológicos, lo cual condiciona

tres principales tipos de aguas identificadas y defini-
das por Sioli (1968) como aguas blancas, claras y
negras. Por el movimiento de estas aguas, son trans-
portadas y depositadas grandes cantidades de sedi-
mentos con Hg hacia la planicie de inundación de la
Amazonía (Roulet et ál. 1998). Así también la distri-
bución del Hg en la columna del agua es el resultado
de la fase disuelta y particulada, que a la vez están
influenciadas por características físicas y químicas
del agua, y por la naturaleza biogeoquímica de los
suelos por donde son arrastrados (Maurice-Borgoin
2001). Las aguas blancas, en su mayoría están origi-
nadas en los Andes y se caracterizan por su elevada
carga de sedimentos, débil concentración de carbono
orgánico disuelto y pH neutro, como lo muestran las
aguas de los ríos; Madera, Solimões y Branco (Sioli
1968). Un estudio llevado a cabo en aguas de la
cuenca del río Madera por Maurice-Bourgoin et al.
(1999), a la salida de glacial Huayna-Potosí en Boli-
via halló altas concentraciones de Hg en su fase parti-
culada (121 a 145 ng.l-1) y muy bajas en su fase di-
suelta (2.24 a 2.57 ng.l-1). En cambio en la planicie
Amazónica al nivel de la ciudad de Porto-Velho en el
Brasil, esta concentración disminuyó en su fase parti-
culada (10 a 20 ng.l-1), e incremento en su fase di-
suelta (7.00 ng.l.-1). Ya en la confluencia del gran río
Amazonas, ambas fases mostraron un leve incremen-
to de 19 a 33 ng.l-1 y 10.86 ng.l-1 respectivamente. Por
otro lado aguas claras son transparentes, pobres en
material en suspensión y de color verde olivo a verde
claro como resultado de la productividad primaría del
fitoplancton, como están caracterizados los Ríos Ite-
néz-Guporé, Xingú, Tapajós y la mayoría de los ríos
en la Guiana francesa. Roulet et ál. (1998), en el Río
Tapajós halló concentraciones de 0.5 a 1.8 ng.l-1 en
su fase disuelta y 167 a 426 ng.l-1 en su fase particu-
lada. Las aguas negras son menos transparentes, de
color café a negruzco, débilmente mineralizadas,
tienen altas concentraciones de carbono orgánico
disuelto, el pH tiene una tendencia ácida y estas
aguas drenan las cuencas boscosas y suelos del tipo
podzólicos ricas en material orgánico en descomposi-
ción (Maurice-Bourgoin 2001). Estas características
muestran los ríos Negro, Icana y Cararú y al mismo
tiempo son ricos en Hg como resultado de la reten-
ción de este metal en la columna de agua por acción

de ligándos orgánicos disueltos en el agua (Bisinoti
et ál. 2004). Este último comportamiento descrito fue
evidenciado por Maurice-Bourgoin (2001), al hallar
altas concentraciones de Hg sobre todo en la fase
disuelta (1 130 a 2 074 ng.1.-1) y bajas en la fase par-
ticulada (6.0 a 7.1 ng.l.-1) en el río Negro en el Brasil.

Otros estudios realizados en áreas sin influencia mi-
nera han comprobado que los procesos de erosión y
lixiviación de partículas que contienen Hg asociado a
óxidos e hidróxidos de hierro, a causa de la defores-
tación o desmontes de los suelos, promueven la libe-
ración y movilización del Hg al ambiente (Roulet y
Lucotte 1995, Roulet et ál.1998, Fostier et ál. 2000).
También el Hg contenido en la vegetación puede ser
liberado a la atmósfera por malas prácticas agrícolas
asociadas a la quema y tala de los bosques y sabanas
amazónicas (Roulet et ál. 1998, Farella et ál. 2006).
Pero al mismo tiempo, la vegetación asociadas a la
senescencia y a las lluvias, contribuyen a la libera-
ción y transporte del Hg hacia los cuerpos acuáticos
(Hg0 contenido en la biomasa de la vegetación, por
absorción del aire atmosférico y deposición seca)
(Fostier et ál. 2000).

La importancia relativa de las cantidades y origen de
Hg en la región Amazónica aún sigue siendo incierta,
pero datos sobre deposición de sedimentos en la pla-
nicie de inundación Amazónica en los último años
continúa incrementándose (Roulet et ál. 2000). Ade-
más por la dinámica de inundación estacional a la
que esta sometida la planicie Amazónica, es muy
probable que el Hg depositado se este liberando al
ambiente por la resuspensión de sedimentos y se este
incorporando a los compartimentos biológicos
(Roulet et ál. 2000).

Especiación del Hg

La forma iónica del Hg, puede estar presente en el
ambiente en dos estados de oxidación; Hg2

+2(ión
mercurioso) y el Hg+2(ión mercúrico). El ión Hg+2 es
altamente soluble y reactivo en la atmósfera (siglas
en ingles RGM - mercurio gaseoso reactivo), está
unido a otras partículas (p.e. aerosoles) y puede re-
presentar de 5% (medios naturales) hasta 50% (cerca
de industrias) del total de Hg disponible en la atmós-Figura 3. Ciclo biogeoquímico del mercurio
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fera (Schroeder y Munthe 1998, O`Driscoll, 2005).
En la atmósfera, las principales reacciones de trans-
formación entre las diferente especies de Hg, tienen
lugar principalmente entre la fase acuática-gaseosa
de la atmósfera. Las reacciones de oxidación del Hg0

a Hg+2 en presencia de O3 o de H2O2 + H, y la reduc-
ción Hg+2 en Hg0 por acción combinada del H2O2 +
OH-, que en presencia del SO-2 forman HgSO3, segui-
do por una descomposición fotoquímica para confor-
mar nuevamente Hg0 (Schroeder y Munthe 1998,
Zhang 2006). Estas reacciones influyen enérgicamen-
te en la partición del Hg atmosférico, entre las dife-
rentes fases (gaseosa, líquido y particulada). Tienen
consecuencias importantes sobre la biodisponibilidad
del Hg y afectan en la transferencia entre los diferen-
tes compartimentos del ambiente (Roulet 2001).

En el agua, el Hg0 sutilmente se diluye (siglas en
ingles DGM - mercurio gaseoso disuelto), y fácil-
mente es re-emitido a la atmósfera (elevada presión
de vapor del Hg). Pero Hg+2 es la forma dominante
que puede conformar varios ligándos inorgánicos y
orgánicos. (O`Driscoll, 2005, Zhang 2006). Entre los
inorgánicos tenemos al S-, SO2-, SO4

-2, Cl-, HCO-3,
CO3

-2 OH-, PO4
-2 y ligándos orgánicos ácidos de bajo

peso molecular (p. ej. ión metil, ión etil, ión fenil,
oxaloacetato, citrato, etc.) y también aquellos de ele-
vado peso molecular, como las sustancias húmicas
(ácido fúlvico y ácido húmico) (Meech et ál. 1998).

Una de las principales transformaciones del Hg+2 es a
monometilmercurio (CH3Hg+), que esta dada princi-
palmente por acción de bacterias (Jensen and Jerne-
lov, 1969). Aunque muchas bacterias han mostrado
capacidad para metilar mercurio, las bacterias sulfato
reductoras (SRB de la siglas en ingles: sulfate redu-
cing bacteria) parecen jugar un papel central en este
proceso (Campeau y Bartha 1985). Metabólicamente,
estas bacterias poseen la particularidad de utilizar el
sulfato (SO4

-2), como aceptor final de electrones du-
rante la respiración, liberando al ambiente sulfuro de
hidrógeno (Rabus et ál. 2006). En presencia de Hg+2,
este sulfito puede formar el complejo metálico sulfu-
ro de mercurio (HgS) y diferentes especies neutras
que podrían ser importantes para la biodisponibilidad
del mercurio y su metilación (Benoit et ál. 2006).
Aún no se conoce el o los mecanismo enzimáticos de

formación del CH3Hg+, pero, se ha propuesto un me-
canismo accidental que involucra a la ruta metabólica
de la acetil-coenzima A (CoA) (Berman et ál. 1990).
Sin embargo, estudios más recientes sugieren que la
ruta de la acetil-CoA podría no estar involucrada o
que por lo menos existen otros mecanismos (Ekstrom
y Morel 2004). Por otro lado, otros autores concuer-
dan que posiblemente durante el procesos de la sínte-
sis de la metionina a partir de la transferencia de radi-
cales metilo de la metilcobalamina (vitamina B12), se
podrían metilar iones metálicos como el Hg+2

(Hamasaki et ál. 1995). El compuesto orgánico for-
mado CH3Hg, al mismo tiempo puede llegar a dime-
tilarse a la forma CH3HgCH3, pero este compuesto es
muy inestable y volátil, que rápidamente pasa a la
forma monometilmercurio CH3Hg (Van Der Maarel
et ál. 1996, Boudou y Ribeyre 1997, Zhang 2006). El
CH3Hg, formado y liberado hacia la columna de
agua, puede descomponerse directamente por fotóli-
sis (Zhang 2006). También las bacterias tienen la
capacidad para descomponer metilmercurio. De
hecho al parecer algunas SRB toman parte de la de-
metilación del mercurio en ambientes naturales
(Oremland et ál. 1991, Achá et ál. 2005). En este
proceso, la enzima organomercurio-liasa se encarga
de romper el enlace C – Hg, luego por acción de la
mercurio-reductasa el Hg+2 es convertido a Hg0, el
cual se volatiliza y se libera al ambiente (Van Der
Maarel et ál. 1995).

Los primeros estudios sobre el proceso de metilación
del Hg por acción bacteriana en el Brasil, fueron rea-
lizados por Guimarães et ál. (1995). Para tal estudio
utilizó el isótopo 203Hg e inhibidores para evaluar
tasas de producción de MeHg en sedimentos superfi-
ciales, luego en agua superficial y después en raíces
sumergidas de plantas acuáticas de lagunas y ríos
Amazónicos (Guimarães et ál. 2000). La mayoría de
estos estudios, ha logrado constatar que la mayor tasa
de producción de MeHg, esta dada principalmente en
raíces sumergidas de plantas acuáticas, aunque estas
tasas de metilación pueden ser variables ya sea por el
tipo de planta y naturaleza biogeoquímica del lugar
(Mauro et ál. 1999, Guimarães et ál. 2001). En la
Amazonía boliviana, uno de los pioneros estudios en
constatar la presencia e identificar grupos de bacte-

rias metiladoras de Hg, fue realizado por Achá et ál.
(2005). Este último autor y además de Miranda et ál.
(2004), respaldaron los estudios de la región brasilera
al verificar altas tasas de metilación en raíces de
plantas acuáticas.

Biodisponibilidad y toxicidad del Hg

El Hg que es incorporado a los organismos sufre un
proceso de bioacumulación, proceso por el cual los
organismos pueden tomar más rápidamente el conta-
minante que eliminarlo (Market 2007). También se
biomagnifica, lo que significa que la concentración
de este contaminante se incrementa al pasar a un ni-
vel trófico superior en la cadena trófica (Bidone et ál.
1997, Boudou y Ribeyre 1997, Market 2007, Molina
et ál. 2010).

El mercurio atraviesa fácilmente las barreras biológi-
cas que separan a los seres vivientes de su ambiente y
accede también a los diferentes compartimentos tisu-
lares e intra-celulares (Boudou y Ribeyre 1997). Las
diferentes especies de Hg pueden absorber los orga-
nismos acuáticos, principalmente por vía alimentaría
(absorción indirecta), y en menor grado por asimila-
ción del agua (absorción directa) (Meili 1997, Roulet
y Maury-Brachet 2001). En este sentido, con fines
comparativos, los investigadores usaron el factor de
bioconcentración (BCF - bioconcentration factor),
como una medida de la tasa de acumulación de un
organismo en relación a su medio acuático; BCF =
[Hg organismo]/[Hg agua] (Bloom 1992, Boudou y Ribey-
re 1997).

En organismos acuáticos los principales órganos de
asimilación del mercurio, son: las branquias, el recu-
brimiento cutáneo y el tracto digestivo, en cambio la
eliminación está dada por vía urinaria, fecal y algu-
nas glándulas de excreción (Sweet y Zelikoff 2001,
Roulet y Maury-Brachet  2001). Pero la disponibili-
dad del mercurio en los organismos acuáticos es muy
heterogénea, ya que depende de la variabilidad de
factores ecológicos y fisiológicos, tales como; estado
de crecimiento, posición trófica, tamaño, biomasa,
sexo, como también del comportamiento migratorio
en el caso de los especies (Meili 1997, Roulet y Mau-

ry-Brachet  2001) y ruta trófica (Molina et ál. 2010).

Preferentemente el mercurio atraviesa la doble capa
fosfolipídica de las células, por transporte activo
(antiporte) (Newman y Unger 2003, Boudou y Ri-
beyre 1997). También están asociados los procesos
de difusión pasiva o transporte facilitado y endocito-
sis (p.e. alimentación de amebas) (Boudou y Ribeyre
1997, Newman y Unger 2003). Pero en general la
forma orgánica CH3Hg, tiende a adherirse a molécu-
las y algunos receptores de las membranas celulares,
tales como; lípidos, proteínas y esteroides, y por esta
particularidad el CH3Hg se acumula y se transfiere en
las cadenas alimentarías acuáticas (Meili 1991, Bou-
dou y Ribeyre 1997) (Fig. 4). Es por esto, que algu-
nos estudios demostraron que la eficiencia de fijación
del mercurio orgánico es de 10 veces más eficaz que
el Hg inorgánico en organismos acuáticos (Bloom
1992, Bidone et ál. 1997, Meili 1997).

Pero el balance neto de acumulación del Hg orgáni-
co, se encuentra determinado por la defecación, res-

Figura 4. Diagramas de especiación química y asimilación del
mercurio inorgánico y orgánico en disolución

a través de la bicapa fosfolipídica
Modificado de: Boudou y Ribeyre 1997 y Newman y Unger 2003
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fera (Schroeder y Munthe 1998, O`Driscoll, 2005).
En la atmósfera, las principales reacciones de trans-
formación entre las diferente especies de Hg, tienen
lugar principalmente entre la fase acuática-gaseosa
de la atmósfera. Las reacciones de oxidación del Hg0

a Hg+2 en presencia de O3 o de H2O2 + H, y la reduc-
ción Hg+2 en Hg0 por acción combinada del H2O2 +
OH-, que en presencia del SO-2 forman HgSO3, segui-
do por una descomposición fotoquímica para confor-
mar nuevamente Hg0 (Schroeder y Munthe 1998,
Zhang 2006). Estas reacciones influyen enérgicamen-
te en la partición del Hg atmosférico, entre las dife-
rentes fases (gaseosa, líquido y particulada). Tienen
consecuencias importantes sobre la biodisponibilidad
del Hg y afectan en la transferencia entre los diferen-
tes compartimentos del ambiente (Roulet 2001).

En el agua, el Hg0 sutilmente se diluye (siglas en
ingles DGM - mercurio gaseoso disuelto), y fácil-
mente es re-emitido a la atmósfera (elevada presión
de vapor del Hg). Pero Hg+2 es la forma dominante
que puede conformar varios ligándos inorgánicos y
orgánicos. (O`Driscoll, 2005, Zhang 2006). Entre los
inorgánicos tenemos al S-, SO2-, SO4

-2, Cl-, HCO-3,
CO3

-2 OH-, PO4
-2 y ligándos orgánicos ácidos de bajo

peso molecular (p. ej. ión metil, ión etil, ión fenil,
oxaloacetato, citrato, etc.) y también aquellos de ele-
vado peso molecular, como las sustancias húmicas
(ácido fúlvico y ácido húmico) (Meech et ál. 1998).

Una de las principales transformaciones del Hg+2 es a
monometilmercurio (CH3Hg+), que esta dada princi-
palmente por acción de bacterias (Jensen and Jerne-
lov, 1969). Aunque muchas bacterias han mostrado
capacidad para metilar mercurio, las bacterias sulfato
reductoras (SRB de la siglas en ingles: sulfate redu-
cing bacteria) parecen jugar un papel central en este
proceso (Campeau y Bartha 1985). Metabólicamente,
estas bacterias poseen la particularidad de utilizar el
sulfato (SO4

-2), como aceptor final de electrones du-
rante la respiración, liberando al ambiente sulfuro de
hidrógeno (Rabus et ál. 2006). En presencia de Hg+2,
este sulfito puede formar el complejo metálico sulfu-
ro de mercurio (HgS) y diferentes especies neutras
que podrían ser importantes para la biodisponibilidad
del mercurio y su metilación (Benoit et ál. 2006).
Aún no se conoce el o los mecanismo enzimáticos de

formación del CH3Hg+, pero, se ha propuesto un me-
canismo accidental que involucra a la ruta metabólica
de la acetil-coenzima A (CoA) (Berman et ál. 1990).
Sin embargo, estudios más recientes sugieren que la
ruta de la acetil-CoA podría no estar involucrada o
que por lo menos existen otros mecanismos (Ekstrom
y Morel 2004). Por otro lado, otros autores concuer-
dan que posiblemente durante el procesos de la sínte-
sis de la metionina a partir de la transferencia de radi-
cales metilo de la metilcobalamina (vitamina B12), se
podrían metilar iones metálicos como el Hg+2

(Hamasaki et ál. 1995). El compuesto orgánico for-
mado CH3Hg, al mismo tiempo puede llegar a dime-
tilarse a la forma CH3HgCH3, pero este compuesto es
muy inestable y volátil, que rápidamente pasa a la
forma monometilmercurio CH3Hg (Van Der Maarel
et ál. 1996, Boudou y Ribeyre 1997, Zhang 2006). El
CH3Hg, formado y liberado hacia la columna de
agua, puede descomponerse directamente por fotóli-
sis (Zhang 2006). También las bacterias tienen la
capacidad para descomponer metilmercurio. De
hecho al parecer algunas SRB toman parte de la de-
metilación del mercurio en ambientes naturales
(Oremland et ál. 1991, Achá et ál. 2005). En este
proceso, la enzima organomercurio-liasa se encarga
de romper el enlace C – Hg, luego por acción de la
mercurio-reductasa el Hg+2 es convertido a Hg0, el
cual se volatiliza y se libera al ambiente (Van Der
Maarel et ál. 1995).

Los primeros estudios sobre el proceso de metilación
del Hg por acción bacteriana en el Brasil, fueron rea-
lizados por Guimarães et ál. (1995). Para tal estudio
utilizó el isótopo 203Hg e inhibidores para evaluar
tasas de producción de MeHg en sedimentos superfi-
ciales, luego en agua superficial y después en raíces
sumergidas de plantas acuáticas de lagunas y ríos
Amazónicos (Guimarães et ál. 2000). La mayoría de
estos estudios, ha logrado constatar que la mayor tasa
de producción de MeHg, esta dada principalmente en
raíces sumergidas de plantas acuáticas, aunque estas
tasas de metilación pueden ser variables ya sea por el
tipo de planta y naturaleza biogeoquímica del lugar
(Mauro et ál. 1999, Guimarães et ál. 2001). En la
Amazonía boliviana, uno de los pioneros estudios en
constatar la presencia e identificar grupos de bacte-

rias metiladoras de Hg, fue realizado por Achá et ál.
(2005). Este último autor y además de Miranda et ál.
(2004), respaldaron los estudios de la región brasilera
al verificar altas tasas de metilación en raíces de
plantas acuáticas.

Biodisponibilidad y toxicidad del Hg

El Hg que es incorporado a los organismos sufre un
proceso de bioacumulación, proceso por el cual los
organismos pueden tomar más rápidamente el conta-
minante que eliminarlo (Market 2007). También se
biomagnifica, lo que significa que la concentración
de este contaminante se incrementa al pasar a un ni-
vel trófico superior en la cadena trófica (Bidone et ál.
1997, Boudou y Ribeyre 1997, Market 2007, Molina
et ál. 2010).

El mercurio atraviesa fácilmente las barreras biológi-
cas que separan a los seres vivientes de su ambiente y
accede también a los diferentes compartimentos tisu-
lares e intra-celulares (Boudou y Ribeyre 1997). Las
diferentes especies de Hg pueden absorber los orga-
nismos acuáticos, principalmente por vía alimentaría
(absorción indirecta), y en menor grado por asimila-
ción del agua (absorción directa) (Meili 1997, Roulet
y Maury-Brachet 2001). En este sentido, con fines
comparativos, los investigadores usaron el factor de
bioconcentración (BCF - bioconcentration factor),
como una medida de la tasa de acumulación de un
organismo en relación a su medio acuático; BCF =
[Hg organismo]/[Hg agua] (Bloom 1992, Boudou y Ribey-
re 1997).

En organismos acuáticos los principales órganos de
asimilación del mercurio, son: las branquias, el recu-
brimiento cutáneo y el tracto digestivo, en cambio la
eliminación está dada por vía urinaria, fecal y algu-
nas glándulas de excreción (Sweet y Zelikoff 2001,
Roulet y Maury-Brachet  2001). Pero la disponibili-
dad del mercurio en los organismos acuáticos es muy
heterogénea, ya que depende de la variabilidad de
factores ecológicos y fisiológicos, tales como; estado
de crecimiento, posición trófica, tamaño, biomasa,
sexo, como también del comportamiento migratorio
en el caso de los especies (Meili 1997, Roulet y Mau-

ry-Brachet  2001) y ruta trófica (Molina et ál. 2010).

Preferentemente el mercurio atraviesa la doble capa
fosfolipídica de las células, por transporte activo
(antiporte) (Newman y Unger 2003, Boudou y Ri-
beyre 1997). También están asociados los procesos
de difusión pasiva o transporte facilitado y endocito-
sis (p.e. alimentación de amebas) (Boudou y Ribeyre
1997, Newman y Unger 2003). Pero en general la
forma orgánica CH3Hg, tiende a adherirse a molécu-
las y algunos receptores de las membranas celulares,
tales como; lípidos, proteínas y esteroides, y por esta
particularidad el CH3Hg se acumula y se transfiere en
las cadenas alimentarías acuáticas (Meili 1991, Bou-
dou y Ribeyre 1997) (Fig. 4). Es por esto, que algu-
nos estudios demostraron que la eficiencia de fijación
del mercurio orgánico es de 10 veces más eficaz que
el Hg inorgánico en organismos acuáticos (Bloom
1992, Bidone et ál. 1997, Meili 1997).

Pero el balance neto de acumulación del Hg orgáni-
co, se encuentra determinado por la defecación, res-

Figura 4. Diagramas de especiación química y asimilación del
mercurio inorgánico y orgánico en disolución

a través de la bicapa fosfolipídica
Modificado de: Boudou y Ribeyre 1997 y Newman y Unger 2003

Implicancia ambiental del mercurio en ecosistemas acuáticos de la Amazonía [Molina et ál.]



Revista Virtual REDESMA - Octubre 2010 - Vol. 4(2)

Centro Boliviano de Estudios Multidisciplinarios 3434 esta es una publicación de Cebem

piración, más la combinación de las tasas de absor-
ción y retención eficaz de la forma orgánica en los
organismos (Roulet y Maury-Brachet 2001). Durante
la absorción intestinal de algunos metales iónicos
durante la alimentación de los organismos, el Hg
puede ejercer competencia con otros metales esencia-
les para el metabolismo, como ser el Ca, Zn, Se y en
menor grado el Cu (Bjornberg et ál. 1988, Szücs et
ál. 1997). Por otro lado, el mercurio absorbido por
las células de los organismos también puede experi-
mentar procesos de descontaminación, por acción
metabólica de antioxidantes. Este es el caso las meta-
lotioneinas (MT), son proteínas encargadas de la re-
gulación directa de concentraciones optimas de meta-
les esenciales (Zn, Se y Cu), e indirectamente de me-
tales tóxicos (Hg y Cd) (Yasutake 2004, Amiard et
ál. 2006, Carpene et ál. 2007). Cuando estás proteí-
nas fueron descubiertas, se pensaba que únicamente
podrían tenerlas los mamíferos, pero posteriormente
fueron aisladas en células de peces y algunos inverte-
brados, como moluscos y crustáceos (Amiard et ál.
2006).

El Hg que no es liberado por los organismos, muestra
alta movilidad dentro de los compartimentos biológi-
cos (Sweet y Zelikoff 2001), el cual rápidamente
puede reaccionar con los puentes de hidrogeno del
ADN (Ácido desoxirribonucleico), desencadenando
reacciones mediante la liberación de radicales libres
y generando aberraciones cromosomáticas, como la
poliploidia y otras mutaciones (Amorin et ál. 2000),
en este sentido puede inhibir el desarrollo de células
embrionarias (Braeckman et ál. 1997). Por otro lado,
la degeneración del sistema nervioso se realiza me-
diante el reemplazo se moléculas de sulfhidrilo (SH-)
en los aminoácidos de la cisteína, presentes en la
proteína de tubulina que compone los cuerpos axona-
les y terminaciones presinápticas de las neuronas
(Schurz et ál. 2000).

El mercurio en la salud humana y organismos
acuáticos

El mercurio llegó a tener importancia ambiental y en
la salud pública humana, tras el desastre del derrame

de grandes cantidades de mercurio en la bahía de
Minamata en Japon (Osame y Takizawa, 2001). Des-
pués del desastre, las primeras evaluaciones clínicas
evidenciaron parestesia, seguidas de ataxia y reduc-
ción del campo visual en poblaciones humanas ex-
puestas a MeHg por vía oral (consumo de peces y
mariscos contaminados con la forma orgánica de
Hg). También se registraron efectos fetales a causa
de la exposición de madres en gestación a metilmer-
curio, lo cual originó parálisis cerebral en infantes
(Harada 1995, Osame y Takizawa 2001). En base a
estos estudios se definió la dosis de referencia co-
múnmente aceptada como no letal (principalmente no
causa efectos en el desarrollo neuronal) 58 µg.g-1 en
la sangre del cordón umbilical y 10 µg.g-1 en el cabe-
llo (PNUMA 2005).

Los efectos por contaminación de Hg ya fueron evi-
denciados en la salud de poblaciones humanas Ama-
zónicas que dependen de peces como principal fuente
de proteínas. Estas poblaciones mostraron un deterio-
ro de las funciones nerviosas y alteraciones en el
desarrollo psicomotor en niños asociados a la exposi-
ción in útero (Dolbec y Fréry 2001, Boischio et ál.
2001, Mergler y Lebel 2001, Dórea y Barbosa 2007).
En la región Amazónica, esta contaminación se agu-
diza cuando el consumo de peces está asociado en
lugares de explotación aurífera por medio la amalga-
mación con Hg (Lacerda et al. 1991, Hacon et ál.
1997, Porcella et ál. 1997, Eisler 2003). Pero, el nivel
de acumulación de Hg que puedan adquirir las pobla-
ciones humanas Amazónicas por vía oral, no solo
depende de la cantidad de Hg disponible en sus re-
cursos alimenticios, también influyen directamente la
frecuencia de consumo de este recurso (Boischio et
ál. 2001, Barbosa et ál. 2003).

Existen muchos trabajos sobre la evaluación de nive-
les de acumulación de mercurio en la biota acuática
en esta región. Estos trabajos indican que la informa-
ción disponible es ampliamente heterogénea y varia-
ble (Roulet y Maury-Brachet 2001, Bastos et ál.
2008). Es así que la planta acuática del género Salvi-
nia auriculata mostró una concentración de 90.7 ng.g-

1 en un área con influencia minera del Pantanal brasi-
lero (Leady y Gottgens 2001). La misma especie, en
una región con menor influenza minera de la Reserva

Tucuruí Pará (Noreste del brasil), mostró valores
máximos de 225 ng.g-1 (Aula et ál. 1995). Del mismo
modo, evaluaciones en consumidores primarios, mos-
traron importantes variaciones. Por ejemplo, Ampu-
llaridos (caracoles) del género Pomacea de la región
del Pantanal en Poconé, evidenciaron concentracio-
nes de 40 ng.g-1 (Lacerda et ál. 1991) y para la misma
región del Pantanal Callil y Junk (2001), hallaron
valores máximos de 1120 a 2040 ng.g-1.

Según estudios y amplia revisión sobre los niveles de
MeHg en peces Amazónicos (Roulet et ál. 1999,
Roulet y Maury-Brachet 2001, Sampaio da Silva et
ál. 2006) evidenciaron patrones de bioamplificación
en la cadenas alimentarías acuáticas; es decir, se in-
crementa la concentración de MeHg desde los pro-
ductores primarios (principalmente fitoplancton y
plantas acuáticas), hacia los consumidores superiores,
(peces piscívoros y carnívoros) de más de un millón
de veces en comparación al agua. Estos estudios,
concluyeron que en general los peces piscívoros y
carnívoros presentan valores de MeHg por encima de
los recomendados por instancias internacionales, de
500 ng.g-1 en peso seco (WHO, 1991). Pero otros
estudios realizado en nutrias Amazónicas (Pteronura
brasilensis) del Perú (Gutled et ál. 2005), y Brasil
(Fonseca et ál. 2005), no hallaron tal patrón de bio-
magnificación del MeHg como fueron evidenciados
en muchas regiones templadas (Evans et ál. 1998).
Aunque estudios de dieta y análisis de fecas, han
revelado que la nutria Amazónica es un mamífero
piscívoro, tróficamente ubicado en la cima de las
cadenas tróficas acuáticas de la Amazonía (Carter y
Rosas 1997).

Bolivia, presenta semejanzas en la composición de la
biota acuática respecto al resto de la región Amazóni-
ca. Pero el régimen de inundación es de menor dura-
ción e intensidad que en la Amazonía central. Los
primeros estudios en tejidos musculares de once es-
pecies de peces comerciales del río Beni en Bolivia,
fueron realizados por: Maurice-Bourgoin, et ál.
(2001, 2004). Estos trabajos hallaron concentraciones
cuatro veces mayores a los límites recomendados
para el consumo en peces. López (2005), realizó un
estudio más profundo y amplio en otras subcuencas
de la región de Bolivia (Mamoré, Iténez y Madre de

Dios), y determinó que el tipo de hábito alimentario
era determinante en los niveles de acumulación en
especies de peces comerciales. Es así que la especie
herbívora Piaractus brachypomus (Tambaquí), y la
omnívora Colossoma macropomum (Pacú) acumula-
ron los menores niveles de Hg. En cambio las espe-
cies piscívoras y carnívoras como; Cichla monoculus
(Tucunaré), Pseudoplastystoma fasciatum (Surubi),
Plagioscion squamosissimus (Corvina) y Pygocen-
trus nattereri (Piraña) acumularon los mayores nive-
les de Hg. En este último estudio, se halló un patrón
relativo de acumulación de Hg en función al área de
inundación de cada subcuenca estudiada para las
especies de Pacú, Tucunaré y Piraña. De esta manera
constató los mayores niveles de acumulación en la
subcuenca del río Mamoré y intermedios para la sub-
cuenca del río Madre de Dios, siendo que en esta
última región únicamente la especie Surubí excedía
los límites de concentración recomendados para el
consumo. Aunque recientemente estudios en la sub-
cuenca del río Beni realizado por Sánchez (2010),
está confirmando los mayores niveles de acumula-
ción en peces de la región del Beni, donde el área de
inundación es menor a las otras subcuencas. Así tam-
bién estudios de la comunidad de macroinvertebrados
en la región del río Beni realizado por Molina et ál.
(2010), llegó a comprobar que los invertebrados de
posiciones tróficas superiores pueden llegar a acumu-
lar casi la misma cantidad que un pez piscívoro; y
que a parte de la posición trófica también es impor-
tante el tipo de cadena alimentaría en los procesos de
acumulación y amplificación del mercurio.

Es evidente que aún hacen falta estudios que puedan
dilucidar tal variación en función a las características
biogeoquímicas y espacio-temporales de cada sub-
cuenca. Así también, futuros estudios deberían tomar
en cuenta realizar evaluaciones de Hg en otras espe-
cies de peces comercialmente no explotadas con la
intensión de proponer el consumo de otras especies
con menores niveles exposición del Hg. También los
futuros estudios deberían contemplar el estudio inte-
gral de los compartimentos bióticos y abióticos, para
el mejor entendimiento de los procesos que controlan
la acumulación y biomagnificación del mercurio.

Evaluaciones del nivel de absorción de Hg en comu-
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piración, más la combinación de las tasas de absor-
ción y retención eficaz de la forma orgánica en los
organismos (Roulet y Maury-Brachet 2001). Durante
la absorción intestinal de algunos metales iónicos
durante la alimentación de los organismos, el Hg
puede ejercer competencia con otros metales esencia-
les para el metabolismo, como ser el Ca, Zn, Se y en
menor grado el Cu (Bjornberg et ál. 1988, Szücs et
ál. 1997). Por otro lado, el mercurio absorbido por
las células de los organismos también puede experi-
mentar procesos de descontaminación, por acción
metabólica de antioxidantes. Este es el caso las meta-
lotioneinas (MT), son proteínas encargadas de la re-
gulación directa de concentraciones optimas de meta-
les esenciales (Zn, Se y Cu), e indirectamente de me-
tales tóxicos (Hg y Cd) (Yasutake 2004, Amiard et
ál. 2006, Carpene et ál. 2007). Cuando estás proteí-
nas fueron descubiertas, se pensaba que únicamente
podrían tenerlas los mamíferos, pero posteriormente
fueron aisladas en células de peces y algunos inverte-
brados, como moluscos y crustáceos (Amiard et ál.
2006).

El Hg que no es liberado por los organismos, muestra
alta movilidad dentro de los compartimentos biológi-
cos (Sweet y Zelikoff 2001), el cual rápidamente
puede reaccionar con los puentes de hidrogeno del
ADN (Ácido desoxirribonucleico), desencadenando
reacciones mediante la liberación de radicales libres
y generando aberraciones cromosomáticas, como la
poliploidia y otras mutaciones (Amorin et ál. 2000),
en este sentido puede inhibir el desarrollo de células
embrionarias (Braeckman et ál. 1997). Por otro lado,
la degeneración del sistema nervioso se realiza me-
diante el reemplazo se moléculas de sulfhidrilo (SH-)
en los aminoácidos de la cisteína, presentes en la
proteína de tubulina que compone los cuerpos axona-
les y terminaciones presinápticas de las neuronas
(Schurz et ál. 2000).

El mercurio en la salud humana y organismos
acuáticos

El mercurio llegó a tener importancia ambiental y en
la salud pública humana, tras el desastre del derrame

de grandes cantidades de mercurio en la bahía de
Minamata en Japon (Osame y Takizawa, 2001). Des-
pués del desastre, las primeras evaluaciones clínicas
evidenciaron parestesia, seguidas de ataxia y reduc-
ción del campo visual en poblaciones humanas ex-
puestas a MeHg por vía oral (consumo de peces y
mariscos contaminados con la forma orgánica de
Hg). También se registraron efectos fetales a causa
de la exposición de madres en gestación a metilmer-
curio, lo cual originó parálisis cerebral en infantes
(Harada 1995, Osame y Takizawa 2001). En base a
estos estudios se definió la dosis de referencia co-
múnmente aceptada como no letal (principalmente no
causa efectos en el desarrollo neuronal) 58 µg.g-1 en
la sangre del cordón umbilical y 10 µg.g-1 en el cabe-
llo (PNUMA 2005).

Los efectos por contaminación de Hg ya fueron evi-
denciados en la salud de poblaciones humanas Ama-
zónicas que dependen de peces como principal fuente
de proteínas. Estas poblaciones mostraron un deterio-
ro de las funciones nerviosas y alteraciones en el
desarrollo psicomotor en niños asociados a la exposi-
ción in útero (Dolbec y Fréry 2001, Boischio et ál.
2001, Mergler y Lebel 2001, Dórea y Barbosa 2007).
En la región Amazónica, esta contaminación se agu-
diza cuando el consumo de peces está asociado en
lugares de explotación aurífera por medio la amalga-
mación con Hg (Lacerda et al. 1991, Hacon et ál.
1997, Porcella et ál. 1997, Eisler 2003). Pero, el nivel
de acumulación de Hg que puedan adquirir las pobla-
ciones humanas Amazónicas por vía oral, no solo
depende de la cantidad de Hg disponible en sus re-
cursos alimenticios, también influyen directamente la
frecuencia de consumo de este recurso (Boischio et
ál. 2001, Barbosa et ál. 2003).

Existen muchos trabajos sobre la evaluación de nive-
les de acumulación de mercurio en la biota acuática
en esta región. Estos trabajos indican que la informa-
ción disponible es ampliamente heterogénea y varia-
ble (Roulet y Maury-Brachet 2001, Bastos et ál.
2008). Es así que la planta acuática del género Salvi-
nia auriculata mostró una concentración de 90.7 ng.g-

1 en un área con influencia minera del Pantanal brasi-
lero (Leady y Gottgens 2001). La misma especie, en
una región con menor influenza minera de la Reserva

Tucuruí Pará (Noreste del brasil), mostró valores
máximos de 225 ng.g-1 (Aula et ál. 1995). Del mismo
modo, evaluaciones en consumidores primarios, mos-
traron importantes variaciones. Por ejemplo, Ampu-
llaridos (caracoles) del género Pomacea de la región
del Pantanal en Poconé, evidenciaron concentracio-
nes de 40 ng.g-1 (Lacerda et ál. 1991) y para la misma
región del Pantanal Callil y Junk (2001), hallaron
valores máximos de 1120 a 2040 ng.g-1.

Según estudios y amplia revisión sobre los niveles de
MeHg en peces Amazónicos (Roulet et ál. 1999,
Roulet y Maury-Brachet 2001, Sampaio da Silva et
ál. 2006) evidenciaron patrones de bioamplificación
en la cadenas alimentarías acuáticas; es decir, se in-
crementa la concentración de MeHg desde los pro-
ductores primarios (principalmente fitoplancton y
plantas acuáticas), hacia los consumidores superiores,
(peces piscívoros y carnívoros) de más de un millón
de veces en comparación al agua. Estos estudios,
concluyeron que en general los peces piscívoros y
carnívoros presentan valores de MeHg por encima de
los recomendados por instancias internacionales, de
500 ng.g-1 en peso seco (WHO, 1991). Pero otros
estudios realizado en nutrias Amazónicas (Pteronura
brasilensis) del Perú (Gutled et ál. 2005), y Brasil
(Fonseca et ál. 2005), no hallaron tal patrón de bio-
magnificación del MeHg como fueron evidenciados
en muchas regiones templadas (Evans et ál. 1998).
Aunque estudios de dieta y análisis de fecas, han
revelado que la nutria Amazónica es un mamífero
piscívoro, tróficamente ubicado en la cima de las
cadenas tróficas acuáticas de la Amazonía (Carter y
Rosas 1997).

Bolivia, presenta semejanzas en la composición de la
biota acuática respecto al resto de la región Amazóni-
ca. Pero el régimen de inundación es de menor dura-
ción e intensidad que en la Amazonía central. Los
primeros estudios en tejidos musculares de once es-
pecies de peces comerciales del río Beni en Bolivia,
fueron realizados por: Maurice-Bourgoin, et ál.
(2001, 2004). Estos trabajos hallaron concentraciones
cuatro veces mayores a los límites recomendados
para el consumo en peces. López (2005), realizó un
estudio más profundo y amplio en otras subcuencas
de la región de Bolivia (Mamoré, Iténez y Madre de

Dios), y determinó que el tipo de hábito alimentario
era determinante en los niveles de acumulación en
especies de peces comerciales. Es así que la especie
herbívora Piaractus brachypomus (Tambaquí), y la
omnívora Colossoma macropomum (Pacú) acumula-
ron los menores niveles de Hg. En cambio las espe-
cies piscívoras y carnívoras como; Cichla monoculus
(Tucunaré), Pseudoplastystoma fasciatum (Surubi),
Plagioscion squamosissimus (Corvina) y Pygocen-
trus nattereri (Piraña) acumularon los mayores nive-
les de Hg. En este último estudio, se halló un patrón
relativo de acumulación de Hg en función al área de
inundación de cada subcuenca estudiada para las
especies de Pacú, Tucunaré y Piraña. De esta manera
constató los mayores niveles de acumulación en la
subcuenca del río Mamoré y intermedios para la sub-
cuenca del río Madre de Dios, siendo que en esta
última región únicamente la especie Surubí excedía
los límites de concentración recomendados para el
consumo. Aunque recientemente estudios en la sub-
cuenca del río Beni realizado por Sánchez (2010),
está confirmando los mayores niveles de acumula-
ción en peces de la región del Beni, donde el área de
inundación es menor a las otras subcuencas. Así tam-
bién estudios de la comunidad de macroinvertebrados
en la región del río Beni realizado por Molina et ál.
(2010), llegó a comprobar que los invertebrados de
posiciones tróficas superiores pueden llegar a acumu-
lar casi la misma cantidad que un pez piscívoro; y
que a parte de la posición trófica también es impor-
tante el tipo de cadena alimentaría en los procesos de
acumulación y amplificación del mercurio.

Es evidente que aún hacen falta estudios que puedan
dilucidar tal variación en función a las características
biogeoquímicas y espacio-temporales de cada sub-
cuenca. Así también, futuros estudios deberían tomar
en cuenta realizar evaluaciones de Hg en otras espe-
cies de peces comercialmente no explotadas con la
intensión de proponer el consumo de otras especies
con menores niveles exposición del Hg. También los
futuros estudios deberían contemplar el estudio inte-
gral de los compartimentos bióticos y abióticos, para
el mejor entendimiento de los procesos que controlan
la acumulación y biomagnificación del mercurio.

Evaluaciones del nivel de absorción de Hg en comu-
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nidades humanas ubicadas a las riberas del río Beni y
que dependen del recursos piscícola para su subsis-
tencia son también reveladores. Los primeros análisis
en cabellos mostraron valores límites de riesgo de
contaminación, > 6 µg.g-1 (Maurice-Bourgoin et ál.
1999). Otros estudios hallaron valores bajos (Luna-
Monrroy 2008, Barbieri et ál. 2009). Luna-Monrroy
(2008) encontró un valor promedio de 5,4 ± 4,3 µg.g-

1 (N = 624), en madres, adolescentes y niños; esta
última autora concluye que aunque las concentracio-
nes de Hg sean moderadamente bajas, muchas de las
personas evaluadas padecen enfermedades
(paludismo, fiebre amarilla, etc.) que podrían estar
escondiendo el verdadero impacto del Hg en el esta-
do de salud de las comunidades estudiadas. A conse-
cuencia de este último estudio expuesto (Benefice et
ál. 2008) halló la relación de un mejor estado nutri-
cional en aquellas personas que tenían mayor fre-
cuencia de consumo de peces y al mismo tiempo
estaban expuestas a mayores dosis de Hg. Por lo ex-
puesto, hacen falta estudios que puedan dilucidar el
verdadero efecto del Hg sobre la salud de las pobla-
ciones amazónicas bolivianas.

Se ha podido también observar que la problemática
de contaminación en las poblaciones humanas de la
región boliviana no es alarmante como en la Amazo-
nía central. Roulet et ál. (1998, 2000), propuso para
la Amazonía central, que la colonización humana
parece ser responsable del aumento y transporte del
Hg en el ambiente. Es muy probable que este proceso
de colonización humana esté explicando los bajos
niveles de Hg, porque en Bolivia la migración de la
gente se ha dado principalmente de las áreas rurales
hacia las grandes ciudades. Pero en este último tiem-
po se está promoviendo el desarrollo de las poblacio-
nes rurales en Bolivia, y si no existen políticas ade-
cuadas de control y mitigación de impactos antropo-
génicos, las problemática de contaminación por Hg
podría ser similar o peor a la Amazonía central.

Como se puede evidenciar aún no se conoce bien los
procesos que controlar la biomagnificación del Hg y
de esta manera explicar la variabilidad de la informa-
ción expuesta. Es por esta razón que Roulet et ál.
(2000), propone que los estudios de bioacumulación
del Hg debe estar asociado a la comprensión de la

biogeoquímica de la materia orgánica, como el pri-
mer nexo de incorporación del Hg en las cadenas
alimentarías. De esta manera se obtendría un mejor
entendimiento sobre los procesos de biodisponibili-
dad del Hg y transferencias en las cadenas alimenta-
rias en los sistemas acuáticos Amazónicos. Esto per-
mitiría definir sitios de control y remediación en me-
dios altamente influenciados por contaminación por
Hg.

Comentarios generales

Por medio de esta revisión hemos mostrado los prin-
cipales procesos ambientales que gobiernan el origen
y especiación del Hg en los diferentes compartimen-
tos ambientes de los hidrosistemas Amazónicos. Es-
tos hidrosistemas son medios ideales para la produc-
ción del Hg orgánico y biomagnificación en lo largo
de las cadenas alimentarías acuáticas e incluido los
humanas. Desde la época colonial hasta nuestros
tiempos se han liberado grandes cantidades de Hg al
ambiente (contaminación histórica de la minería).
También los procesos naturales del ciclo biogeoquí-
mico del Hg asociados a los procesos antropogénicos
a la que esta sometida la selva Amazonía, están con-
tribuyen a la liberación del Hg al ambiente. Hasta la
actualidad no se sabe con exactitud la contribución
en cantidad de Hg liberada al ambiente entre los dife-
rentes procesos naturales o antropogénicos, pero si es
evidente que estás cantidades se están acentuación en
los diferentes compartimentos. Es por eso que resulta
importante la necesidad de estudios del Hg asociados
al entendimiento de la biogeoquímica de la materia
orgánica dentro las cadenas tróficas de los organis-
mos acuáticos e incluido el humano. Estos estudios
posibilitarían un mejor entendimiento de los procesos
de bioacumulación y biomagnificación del Hg para la
prevención y control de riesgos de contaminación.

Por otro lado la problemática de contaminación de
las poblaciones humanas en la región boliviana no es
alarmante como en la Amazonía central; pero no se
debe dejar a un lado el constante monitoreo ambien-
tal de los niveles de Hg la región Amazónica. Tam-
bién creemos que debieran realizarse estudios sobre

los potenciales efectos del Hg en la biota acuática y
en las poblaciones humanas Amazónicas. En este
sentido hacen falta estudios en la definición de bioin-
dicadores idóneos de contaminación de Hg, para el
cuidado y prevención del ambiente y de las poblacio-

nes humanas Amazónicas que dependen de sus recur-
sos hidrobiológicos. Un buen bioindicador, debe inte-
grar la variabilidad estacional (regímenes de inunda-
ción periódica) y regional (diferentes medios) a la
que está sometida la Amazonía.
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