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1H-xanteno. 

TL  Nivel trófico (del inglés trophic level). 

TMF Factor de biomagnificación trófico (del inglés trophic 
biomagnification factor). 

TOC Carbono orgánico total (del inglés total organic carbon). 

TOF  Tiempo de vuelo (del inglés time of flight). 

TriBHD  2,7-dibromo-4a-bromometil-1,1-dimetil-2,3,4,4a,9,9a-hexahidro-
1H-xanteno. 

UE Unión Europea. 

ZEC Zonas especiales de conservación. 
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SUMMARY 

Halogenated flame retardants (HFRs) have been widely used for many years in order to 

prevent fires. They are present in a wide range of materials, such as furniture, textiles, 

electronic equipment, paints, and so on. Thus, they are continuously entering the 

environment since its demand is increasing every year, and they have become 

contaminants of concern to the scientific community. Besides, even if some of the most 

commonly used HFRs have been banned recently, other alternative FRs have appeared 

to replace them. On one hand, available information regarding “classical” HFRs, such 

as PBDEs and in less extent HBCD, is relative abundant since studies reporting its 

presence and behavior in the environment have critically increased in the last decade. 

On the other hand, information regarding the occurrence, behavior and effects of 

alternative HFRs such as dechlorane plus and related compounds is still scarce even 

though they have been used since the early 70s. 

Consequently, the objectives of this thesis were mainly 5: 

1. Development of analytical methodologies capable of determining these 

compounds with proper selectivity and sensitivity, especially for emerging 

HFRs. 

2. Application of these methodologies in environmental samples, studying the 

presence of HFRs and the differences in contamination profiles. 

3. Application of the developed methodologies in several biota samples 

corresponding to different trophic levels and diets (terrestrial or aquatic), 

determining the bioaccumulation and biomagnification capacities of HFRs 

4. Comparison between concentrations of classical and alternative HFRs, 

evaluating possible trends indicating the shift from one family to another. 

5.  Evaluation of the toxicological effects of alternative FRs and comparison with 

the effects of classical FRs. 

The development of a new methodology for the analysis of halogenated norbornenes, 

selective and sensitive enough for the detection of these compounds in areas far away 

from their production sources, was the first challenge of this thesis. When this thesis 

started most of studies focused on DP only, and this compound was included in already 

developed methodologies. Conversely, developed methodology was specifically 

adjusted to obtain the maximum selectivity and sensitivity for the analysis of HNs 

alone. This was achieved using gas chromatography coupled to tandem mass 
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spectrometry working in negative chemical ionization mode (GC-NCI-MS-MS) and 

represented the first methodology for the analysis of HNs by GC-MS-MS. The excellent 

sensitivity of NCI applied to halogenated compounds was combined with the great 

selectivity of the MS-MS. Similarly, the other methodology optimized during this thesis 

improved the existent methodology available in the laboratory for the analysis of 

PBDEs and other emerging BFRs. While the previous technique was GC-NCI-MS, the 

new methodology consisted in a GC-EI-MS-MS analysis, representing a great 

improvement in terms of selectivity while maintaining a good sensitivity. In short, two 

sensitive and selective methodologies were developed for the analysis of HFRs in 

several environmental (sediment and sludge) and biological (fish, blubber and bird 

eggs) matrices. This work can be found in detail in publications #1 and #2. 

Sediments from Chile, Colombia and Spain were analyzed using the previously 

developed methodologies. PBDEs were found in the 3 study areas, showing an already 

proved worldwide presence. On the other hand, it was the first report of HNs in 

European sediments. Taking into account that HNs might have been out there for a 

while, more studies are needed to properly characterize the contamination of sediments 

by HNs in the future. Interestingly, DBDPE concentrations were similar to BDE-209 

concentrations both in Colombia and Spain, maybe suggesting a shift between these two 

compounds. As expected due to the different industrial activity, the highest 

concentrations were found in Spain. Moreover, sludge from various wastewater 

treatment plants (WWTPs) from Spain was analyzed as well. It represented the first 

report of Dec 603 in sludge worldwide and showed that DP dominates the HN profile in 

sludge. Furthermore, DBDPE concentrations were in the same order that BDE-209 

concentrations, as observed also in sediments. This work is compiled in publications #3 

and #4. 

Sediment and sludge can act as the first entrance point of HFRs in the trophic chain, or 

even re-introduce these contaminants after a long period of time accumulating them. 

Thus, after determining its presence in these matrices next logical step was the analysis 

of different species belonging to different trophic chains. Firstly, a total of 11 different 

species from an aquatic food web from Chile were sampled, divided into 3 categories 

(primary, secondary and tertiary consumers) and analyzed. Afterwards, blubber samples 

from aquatic top predators (dolphins) were obtained by biopsy sampling through Gulf of 

Cádiz and Strait of Gibraltar waters, and additional samples of blubber and brain were 
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collected from stranded animals along the Alboran sea coastline. In total, 5 different 

species resident in these waters were sampled. Finally, 14 bird species from Doñana 

Natural Space were monitored using their unborn eggs, collected after the ending of 

their breeding season. PBDEs, HBCD, emerging BFRs, HNs and HNPs were detected 

in almost all species, showing their worldwide presence and bioaccumulation capacity. 

As shown in literature for other areas in the world, concentrations found during this 

thesis showed a geographical dependent behavior. While PBDEs dominated the 

contamination profile in Chile’s biota, contribution of HNs in Spain was closer and even 

surpassed PBDEs in some cases. Moreover, all these results showed the presence of 

HNs in areas far away from production sources (USA and China) showing that they are 

used worldwide, and their bioaccumulation in species with a wide range of diets. In 

particular, DP was the main compound in species from Chile, while Dec 602 was the 

main compound both in aquatic and terrestrial species from Spain. All these differences 

might be due to a greater use of HNs in Europe. Results are showed in articles #5 to #8. 

Bioaccumulation and biomagnification capacity of HNs was evaluated and compared to 

PBDEs. Dec 602 showed BSAF in the same order than BDE-47, while values for DP 

were similar to BDE-209. This is in agreement with the domination of HNs fingerprints 

by Dec 602, as BDE-47 usually dominates PBDEs profiles in species with aquatic diets. 

Likewise, Dec 602 showed a positive correlation with δ15N both in birds and dolphins, 

suggesting biomagnification capacity either in aquatic or terrestrial food chains. This 

was also observed for PBDEs in general and BDE-47 in particular. On the contrary, DP 

did not present biomagnification capacity in any case. Overall, it seems that more 

attention should be paid to HNs due to their presence in a wide range of species, and to 

Dec 602 in particular considering its high concentrations in biota. 

Analysis of blubber and brain samples from the same individuals allowed an evaluation 

of possible tissue specific accumulation of HFRs in 5 dolphin species. As expected, 

concentrations in blubber were higher than in brain, but there were some exceptions: 

BDE-153, HBB and TetraBHD levels were higher in brain than in blubber. 

Furthermore, ratio between PBDEs and HNs was considerably lower in brain than in 

blubber, even though PBDEs levels were still higher. All this shows that blubber might 

not be the proper tissue for the environmental monitoring of some compounds like 

HBB, barely detected in blubber but consistently detected in brain. Moreover, HNs 

seem to have a higher capacity to surpass the BBB than PBDEs. 
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Since eggs from 3 bird species (white stork, black kite and flamingo) collected in 1999, 

2003, 2011, 2012 and 2013 were available, time trends occurring in these species could 

be evaluated. A decrease in the concentrations of PBDEs, specially the components 

included in the Penta-BDE mixture, was observed. This is in agreement with the 

restrictions over PBDEs in these years. On the contrary, HNs concentrations did not 

change during the decade studied. Since the use of HNs in Europe is not restricted yet, 

probably this timeframe was not enough to evaluate their time trends properly and a 

monitoring during the next years is recommended. This work is described in detail in 

publication #9. 

Finally, in the last part of this thesis the toxicological effects of Deca-BDE and DP 

commercial mixtures were evaluated by in vivo exposures to Mediterranean mussels 

(Mytilus galloprovincialis). This work was done in Plymouth University during a 

predoctoral stay of 3 months under the supervision of Dr. Jha Awadhesh and Prof. 

James Readman. Deca-BDE mixture (which has a >90% of BDE-209) was chosen as it 

was the main PBDE mixture used in the recent years, and DP was chosen since it has 

been proposed as a BDE-209 substitute. Results showed that both compounds did not 

induce physiological alterations, but they did induce genetic alterations. Oxidative DNA 

damage and micronucleus induction were observed. Besides, DP caused similar or even 

higher damage than BDE-209 at lower concentrations.  
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1.1. Retardantes de llama 
Los retardantes de llama (FRs, del inglés flame retardants) han sido usados para 

disminuir el riesgo de flamabilidad de los materiales desde mucho antes de la llegada de 

los compuestos químicos modernos, ya que los incendios siempre han representado una 

fuente importante de daños materiales y económicos, unidos a frecuentes pérdidas de 

vidas. Ya en tiempos de los egipcios se utilizaba una mezcla de alumbre para impedir 

que la madera ardiera tan fácilmente; posteriormente los romanos le añadirían vinagre 

(Alaee et al., 2003). 

Hoy en día se utilizan substancias químicas, pero el propósito sigue siendo el mismo: 

prevenir los incendios. Estas substancias se aplican a materiales muy diversos como 

textiles, plásticos, maderas, materiales eléctricos, etc. (Darnerud 2003). Los avances 

tecnológicos que se han producido en los últimos años han provocado la aparición de un 

gran número de polímeros con aplicaciones muy diversas y presentes en prácticamente 

todos los ámbitos. Además, la gran mayoría de los polímeros utilizados son derivados 

del petróleo y, por tanto, inflamables, lo que hace la presencia de los FRs más necesaria 

aún. El uso de polímeros aumentó desde las 145.000 hasta las 310.000 toneladas entre 

1990 y 2000, suponiendo un aumento del 100% en una década. En consecuencia, la 

demanda de FRs también aumenta. En 2000 se estimaba en 1,2 millones de toneladas 

mientras que actualmente se prevé un aumento anual del 6%, llegando hasta una 

demanda de 2,6 millones de toneladas en 2016 (Vahabi et al., 2015). Existen 4 familias 

principales de FRs: inorgánicos (representando el 50% de la producción anual), 

orgánicos halogenados (25%), organofosforados (20%) y basados en nitrógeno (5%) 

(Alaee et al., 2003). 

Para comprender mejor el mecanismo de actuación de los FRs conviene fijarse en el 

proceso de combustión. Éste consta de cuatro etapas: precalentamiento, volatilización o 

descomposición, combustión y propagación. La acción del FR consiste en inhibir una de 

estas cuatro etapas para impedir la combustión. Por ejemplo, el óxido de aluminio se 

deshidrata a temperaturas en torno a los 200 ºC en una reacción endotérmica que 

disminuye la temperatura del material, confiriendo a este óxido la capacidad de ser 

usado como FR ya que actúa en la fase de precalentamiento. Otros FRs actúan en fases 

más avanzadas de la reacción, siendo por tanto más efectivos (Troitzch 1900). 

Existen dos clases principales de FRs, dependiendo de cómo se incorporan al polímero. 

Por un lado, los FRs de tipo reactivo se incorporan a la propia formulación del 
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polímero, mientras que por otro lado los FRs de tipo aditivo simplemente se incorporan 

al polímero. Los compuestos de tipo aditivo tienen más facilidad para pasar al medio 

ambiente ya que su unión con el polímero no es demasiado fuerte (Hutzinger y Thoma 

1987). 

El uso de HFRs se ha relacionado con la disminución del número de muertes, ya sea 

directas o a causa de la intoxicación por el humo, a causa de incendios en el Reino 

Unido. Las muertes totales pasaron de 950/año entre 1985 y 1990 a 750/año entre 1995 

y 1998, mientras que las causadas por la inhalación de humo pasaron de 600 a 450 en 

los mismos periodos (Horrocks y Price 2001). 

 

1.2. Retardantes de llama halogenados 
Los retardantes de llama halogenados (HFRs, del inglés Halogenated Flame Retardants) 

son compuestos clorados o, principalmente, bromados. Actúan sobre la etapa de 

combustión capturando los radicales libres producidos durante la reacción, evitando la 

propagación de la misma e incluso la aparición de las llamas. Los halógenos son 

especialmente eficaces en ello, aunque no todos los compuestos halogenados pueden 

usarse como FRs (Troitzch 1900). Los compuestos fluorados, al ser muy estables, 

descomponen a temperaturas demasiado altas para que el flúor se libere a tiempo. Por el 

contrario, los compuestos yodados son poco estables y el yodo es liberado demasiado 

pronto. Por ello, los compuestos usados como HFRs son principalmente bromados y 

clorados. De hecho, la demanda total de retardantes de llama bromados (BFRs, del 

inglés brominated flame retardants) en el año 2000 representó un 36% de la demanda 

total de FRs (Alaee y Wenning 2002). Existen diferentes familias de BFRs; algunos 

como los Polibromodifenil éteres (PBDEs), el Hexabromociclodecano (HBCD) o el 

Tetrabromobisfenol A (TBBPA) han sido usados desde hace años, mientras que otros 

son más recientes y su uso aún no está tan extendido. Por otro lado, algunos ejemplos de 

FRs clorados (CFRs, del inglés chlorinated flame retardants) son el Decloran plus (DP), 

Decloran 602 (Dec 602), Decloran 603 (Dec 603) o el Decloran 604 (Dec 604). 

La producción global de HFRs sufrió un aumento considerable entre 2001 y 2008. En el 

caso de los BFRs, su producción pasó a ser de unas 200.000 toneladas a 410.000 en 

todo el mundo. Así mismo, el volumen de producción de CFRs también se dobló, 

pasando de 82.000 a 190.000 toneladas (Shaw 2010). 
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Existen más de 175 compuestos diferentes listados como HFRs. A continuación se 

describen algunas características de los HFRs incluidos en esta tesis. 

 

1.2.1. PBDEs 

La estructura molecular de los PBDEs está formada por dos anillos de fenilo con uno o 

más átomos de bromo y unidos por un puente de oxígeno. Existen 209 congéneres 

diferentes dependiendo del grado de bromación y de la posición de los átomos de bromo 

en los anillos (Figura 1.1). La nomenclatura que se sigue es la misma que fue 

introducida para los diferentes congéneres de los bifenilos policlorados (PCBs, del 

inglés Polychlorinated bihpenyls) (Ballschmiter y Zell 1980). 

 

 
Figura 1.1. Estructura de los PBDEs incluidos en esta tesis. 

 

Comercialmente existen en forma de 3 mezclas diferentes: Penta-BDE (24-37% de 

tetra-BDEs, 50-60% de penta-BDEs y 4-8% de hexa-BDEs), Octa-BDE (10-12% de 

hexa-BDEs, 44% de hepta-BDEs, 31-35% de octa-BDEs y 10-11% de nona-BDEs) y 

Deca-BDE (3% de nona-BDEs y 97% de deca-BDE o BDE-209). Las mezclas Penta-

BDE y Octa-BDE han sido prohibidas en la Unión Europea (UE) y Norteamérica, 

mientras que actualmente la producción de Deca-BDE en las mismas zonas debería 

haber cesado, según el compromiso que asumieron los principales fabricantes para dejar 

de producir esta mezcla a finales de 2013 (Hess 2009; Schecter et al., 2010). La 

legislación existente y sus consecuencias son discutidas en profundidad en el apartado 

1.4.  
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La mezcla Penta-BDE era producida principalmente en Israel, Japón, EE.UU, UE y 

China, mientras que la Octa-BDE era producida también en Israel, EE.UU y Japón, 

además de en Holanda y Reino Unido. El volumen de producción anual de la mezcla 

Penta-BDE en EE.UU pasó de 22.000-111.000 toneladas en 2002 a 0 en 2006, mientras 

que el volumen de producción de la mezcla Octa-BDE pasó de 2.000-20.000 toneladas a 

0, a causa de la prohibición de su uso e importación. En cambio, no existen datos sobre 

las zonas de producción de la mezcla Deca-BDE excepto en el caso de EE.UU, aunque 

es de suponer que se fabricaba en las mismas zonas (Jinhui et al., 2015). El volumen de 

producción de la mezcla Deca-BDE se mantuvo constante entre 2002 y 2006 (111.000-

222.000 toneladas) (Klosterhaus et al., 2012). En 1999 se documentó que Norteamérica 

consumía el 50% de la producción global de PBDEs, concretamente el 97.5% de Penta-

BDE, 36% de Octa-BDE y 44% de Deca-BDE, mientras que Asia absorbía el 53% de la 

producción global de Octa-BDE y 42% de Deca-BDE. El resto de la demanda era para 

Europa con el 3% de Penta-BDE, 12% de Octa-BDE y 14% de Deca-BDE (Hale et al., 

2003). En 2003 Asia acaparó el 40% de la demanda global, constituida en un 83% por 

Deca-BDE (Lee y Kim 2015). 

Los materiales plásticos pueden contener hasta un 15% en peso de PBDEs, aunque 

normalmente el porcentaje oscila entre el 2 y 6%. En cambio, en otros polímeros como 

el poliuretano el contenido de PBDEs puede llegar hasta el 30% (Linares et al., 2015). 

Más concretamente, la mezcla Penta-BDE es usada principalmente en materiales 

compuestos de poliuretano como colchones, muebles, etc., mientras que la mezcla Octa-

BDE se usa en materiales de plástico más duros como cubiertas de ordenadores y 

monitores. La mezcla Deca-BDE es la que ha tenido un uso más extendido y 

prolongado, representando más del 80% de la producción total de PBDEs (Besis and 

Samara 2012). Se usa en plásticos como el poliestireno de alto impacto, equipamiento 

electrónico, recubrimientos de cables eléctricos, textiles y mobiliario. Además es 

aplicada también en vehículos, barcos y en el sector de la construcción (Costa y 

Giordano 2011; Guerra et al., 2012a; Miller et al., 2014) 

 

1.2.2. HBCD 

La reacción industrial mediante la cual se produce el HBCD es una adición de bromo al 

cis-trans-trans-1,5,9-ciclododecatrieno, que da lugar a una mezcla de 16 esteroisómeros, 

seis pares de enantiómeros y cuatro mesoformas (Heeb et al., 2007). La mezcla 

comercial contiene los isómeros α-, β- y γ-HBCD en una proporción del 10-13%, 1-
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10% y 75-89%, respectivamente (Figura 1.2), aunque se han indicado también los 

isómeros δ- y ε-HBCD en proporciones en torno al 0,5% (Heeb et al., 2007). Los 

diferentes esteroisómeros presentan diferentes propiedades fisicoquímicas como 

polaridad o solubilidad en agua, atribuidas a las diferencias estructurales entre ellos. Por 

ejemplo, los isómeros α-, β- y γ-HBCD presentan solubilidades muy diferentes, siendo 

éstas de 49, 15 y 2 μg/L, respectivamente (Tomy et al., 2004). Estas diferencias se 

trasladan también al medio ambiente, donde los diferentes isómeros tienen diferentes 

velocidades de absorción biológica y metabólica (Dirtu et al., 2013). 

 

 
Figura 1.2. Estructuras de los principales isómeros y enantiómeros del HBCD. 

 
El HBCD es utilizado principalmente en poliestireno, textiles y material electrónico 

doméstico (Covaci et al., 2006). El HBCD fue considerado una alternativa potencial a 

los PBDEs cuando estos empezaron a llamar la atención de los organismos 

medioambientales (Al-Odaini et al., 2015). Pese a llevar en el mercado desde la década 

de los 80, no fue hasta principios de siglo cuando su producción se incrementó 

considerablemente. En 2001 la demanda global era de unas 16.700 toneladas, en 2002 y 

2003 la demanda fue de 21.500 y 22.000 toneladas respectivamente (Onogbosele y 

Scrimshaw 2014). En EE.UU su producción entre 2002 y 2006 fue de 111.000-222.000 

toneladas por año (Klosterhaus et al., 2012). 

 

1.2.3. BFRs alternativos 

La industria está en constante movimiento y, por necesidad, siempre un paso por delante 

de la legalidad vigente. Por ello, ya existen numerosos compuestos bromados 
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propuestos o ya usados como alternativas a los BFRs clásicos, además de los HNs. 

Algunos ejemplos son el hexabromobenceno (HBB, del inglés Hexabormobenzene), el 

pentabromoetil benceno (PBEB, del inglés pentabromoethyl benzene), el 

decabromodifenil etano (DBDPE, del inglés decabromodifenil ethane), los tres 

incluidos en esta tesis, y otros como el 1,2-bis(2,4,6-tribromofenoxi)etano (BTBPE), el 

2-etilhexil-2,3,4,5-tetrabromobenzoato (TBB), el bis(2-etilhexil)-3,4,5,6-tetrabromo-

ftalato (TBPH) o el hexaclorociclopentadienildibromo-ciclooctano (HCDBCO). No 

existe mucha información sobre su volumen de producción o usos aunque algunos ya 

han sido hallados en regiones remotas como la Antártida, probando que ya están siendo 

utilizados y empiezan a entrar en el medio ambiente. Al tener estructuras similares a 

otros BFRs (Figura 1.3) se cree que podrían presentar simulares propiedades tóxicas y 

comportamiento, aunque los estudios sobre ello son todavía escasos (Covaci et al., 

2011; de Wit et al., 2010). 

 

 
Figura 1.3. Estructuras de los 3 BFRs emergentes incluidos en esta tesis. 

 

El DBDPE se está utilizando actualmente como substituto del BDE-209, aunque el 

elevado coste del producto limita su uso (Eljarrat et al., 2005). De todos modos, la 

previsión es que se convierta en uno de los BFRs más utilizados en la industria 

termoplástica (Konstantinov et al., 2006) por varios motivos. Primero, no produce 

furanos o dioxinas polibromadas tras exposición a la luz solar, al contrario que el BDE-

209 (Kierkegaard et al., 2004). Segundo, su biodisponibilidad parece ser menor que la 

del BDE-209, basándose en su elevado LogKow que ha sido estimado en 11 (Chen et al., 

2013). De momento ya se usa comercialmente en distintos materiales como el 

poliestireno de alto impacto, algodón o poliéster (Kierkegaard et al., 2004). No se 

produce en Europa, pero se importa en grandes cantidades (unas 2500 toneladas en 

2001) y en 2006 ya era el segundo BFR aditivo más usado en China (Arias 2001; Xiao 

2006). Además, en Japón la substitución de la mezcla Deca-BDE por el DBDPE ya 
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parece evidente pese a no estar impuesta en Asia (Watanabe 2010). Sus nombres 

comerciales son SAYTEX 8010 o Milebrome 8010.  

El PBEB es un FR de tipo aditivo usado principalmente en textiles, adhesivos y 

recubrimientos eléctricos. Su pico más alto de producción fue en la década de los 70, 

especialmente en EE.UU donde se comercializaba bajo el nombre de FR-105 (Hoh et 

al., 2005). Debido a que no se encuentra legislado se cree que su uso ha aumentado en 

los últimos años debido a las restricciones legales de otros FRs como los PBDEs, 

aunque está clasificado como un compuesto químico de bajo volumen de producción en 

la UE (Covaci et al., 2011). Es un compuesto persistente en el medio ambiente y con 

capacidad de bioacumulación (Covaci et al., 2011). 

La producción del HBB tiene lugar principalmente en Japón y China a través de la 

Nippoh Chemical Corporation y la Shou Guang Longfa Chemical Corporation 

respectivamente y bajo el nombre de FR-B,  mientras que no hay datos de su producción 

en la UE (Watanabe and Sakai 2003). El hecho de que se haya encontrado en diferentes 

muestras ambientales de Europa como sedimentos o peces demuestra que también tiene 

la capacidad de pasar desde los productos que lo contienen a diferentes compartimentos 

ambientales (Cruz et al., 2015). 

 

1.2.4. Decloran plus y compuestos relacionados  

El DP (C18H12Cl12), junto con sus análogos Dec 602 (C14H4Cl12O), 603 (C17H8Cl12) y 

604 (C13H4Br4H16) son un grupo de norbornenos halogenados (HNs) que han sido 

fabricados durante más de 40 años por Hooper Chemicals and Plastics Corp., productora 

actualmente conocida como Oxychem ubicada en el río Niágara (Nueva York, EE.UU.) 

(Figura 1.4). Más recientemente se ha identificado otro punto de producción del DP en 

China (Anpon Electrochemical Co.), siendo estas fábricas las dos fuentes de origen que 

se conocen del DP y sus compuestos análogos (Sverko et al., 2011; Xian et al., 2011). 

Estos compuestos surgieron como alternativa al Mirex cuando su uso como FR fue 

prohibido en 1976 (EE.UU) al demostrarse su gran toxicidad y capacidad de 

bioacumulación. Más adelante, en 2001, sería incluido en la llamada “docena sucia” por 

la Convención de Estocolmo de Contaminantes Orgánicos Persistentes, prohibiéndose 

así su producción y uso también en Europa. 
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Figura 1.4. Estructuras de los diferentes norbornenos halogenados. 

 

El DP presenta dos esteroisómeros y proviene de una reacción Diels-Alder donde 2 

moles de hexaclorociclopentadieno (HCCPD) reaccionan con 1 mol de 1,5 

ciclooctadieno. En las mezclas comerciales la proporción entre el sin-DP y anti-DP es 

de aproximadamente 1:3 (Xian et al., 2011) y no puede estar presente en materiales 

plásticos en una cantidad superior al 35% en peso básico (Ren et al., 2008). Existen 3 

mezclas comerciales del DP (DP-25, DP-35 y DP-515) pero sólo difieren en el tamaño 

de partícula ya que la proporción de los dos isómeros no varía significativamente 

(Gauthier y Letcher 2009). En la Unión Europea está considerado un producto químico 

de bajo volumen de producción. Sin embargo, la Agencia de Protección Ambiental 

(EPA) de los EEUU lo cataloga como un compuesto químico de alto volumen de 

producción ya que se generan entre 500 y 5000 toneladas al año (HPV). Entre 2002 y 

2006 su producción anual en EE.UU se mantuvo 2.000-20.000  (Klosterhaus et al., 

2012). Su ventaja en comparación con los BFRs es su mayor estabilidad térmica y su 

menor densidad y coste (Feo et al., 2012). Se encuentra presente especialmente en 

recubrimientos de cables, plásticos y conexiones en ordenadores y televisiones, 

presencia que podría incrementarse en un futuro cercano ya que la Comisión Europea lo 

ha propuesto como una alternativa a la mezcla Deca-BDE (Sverko et al., 2011). 

Por otro lado, el Dec 602, Dec 603 y Dec 604 son compuestos generados por el mismo 

tipo de reacción de Diels-Alder que el DP, pero con un precursor distinto que reacciona 

con el HCCPD. En el caso del Dec 602 nuevamente 2 moles de HCCPD reaccionan con 
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1 mol de furano. En la formación del Dec 603 intervienen 2 moles de HCCPD que 

reaccionan con 1 mol de biciclo[2.2.1]hepta-2,5-dieno. Por último, y a diferencia de los 

anteriores, 1 mol de HCCPD reacciona con 1 mol de tetrabromoetenilbenceno para 

generar el Dec 604. Cabe señalar que el Dec 602 es el único que presenta un átomo de 

oxígeno en su estructura y que el Dec 604 presenta dos halógenos diferentes, cloro y 

bromo, aunque es el que menor grado de halogenación presenta de los 3. Estos 

compuestos también fueron patentados por Oxychem en los años 60 y 70 con la 

intención de mejorar las formulaciones de los polímeros para hacerlos menos 

inflamables. Básicamente son usados en los casos en los que el DP no puede ser usado 

en algunos materiales ya que no alcanza a cumplir los requisitos legales (Krackeler y 

Biddell 1976). Por ejemplo, está documentado el uso del Dec 602 en un 18% en peso en 

el Nylon-6 reforzado con fibra de vidrio, mientras que el Dec 604 se encuentra entre un 

10-30% en peso en la silicona Molykote AS-810, usada en aplicaciones 

electromecánicas y como impureza en una forma comercial del Mirex (Shen et al., 

2011b). Además, el uso conjunto de estos dos compuestos está patentado para aislantes 

de cables. No obstante, existe mucha menos información sobre el uso del Dec 603, pese 

a estar patentado también su uso como FR por OxyChem. Sí está descrita su presencia 

como impureza en productos comerciales del Aldrin y Dieldrin, dos insecticidas usados 

en grandes cantidades en los años 70 pero que se encuentran actualmente prohibidos 

(Shen et al., 2011a). 

 

1.3. Propiedades fisicoquímicas 
En la tabla 1.1 se muestran algunas de las propiedades fisicoquímicas de los HFRs 

incluidos en esta tesis. Se trata, como se puede ver, de moléculas muy hidrofóbicas 

(logKow entre 5,07 y 11,2) y de elevado peso molecular (pesos entre 407 y 971 g/mol). 

El HBCD representa un caso interesante ya que las propiedades estimadas utilizando la 

mezcla comercial no son para nada extrapolables a los isómeros individuales. Por 

ejemplo, la solubilidad de la mezcla comercial es de 65 μg/L, mientras que la de los 

isómeros por separado no llega ni mucho menos a ese valor. Sería interesante disponer 

de estos datos también para el DP o las mezclas comerciales de PBDEs, pero ningún 

estudio ha comparado ambos casos. 
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Tabla 1.1. Propiedades fisicoquímicas de los HFRs incluidos en esta tesis. 

Compuesto CAS Pm Vm 
(cm3) 

Solubilidad 
(μg/L) logKow 

BDE-28 41318-75-6 407 209 334 5,98 
BDE-47 5436-43-1 486 224 94,7 6,02 
BDE-99 32534-81-9 565 241 38,9 6,81 
BDE-100 189084-64-8 565 241 54,1 6,86 
BDE-153 68631-49-2 644 257 16,7 7,39 
BDE-154 207122-15-4 644 257 0,87 7,39 
BDE-183 207122-16-5 722 273 1,5 7,14 
BDE-209 1163-19-5 959 322 0,14 9,97 

HBB 87-82-1 546 187 3 6,07 
PBEB 85-22-3 496 203 210 6,76 

DBDPE 84852-53-9 971 344 0,095 11,2 
α-HBCD 3194-55-6 642 299 48,8 5,07 
β-HBCD 3194-55-6 642 299 14,7 5,12 
γ-HBCD 3194-55-6 642 299 2,1 5,47 
Dec 602 31107-44-5 614 300 0,0175 8,38 
Dec 603 13560-92-4 638 324 0,0245* 8,24 
Dec 604 34571-16-9 693 283 0,0375* 9,04 
syn-DP 13560-89-9 654 358 249 9,51 
anti-DP 13560-89-9 654 358 249 9,51 

Pm: Peso molecular. Vm: Volumen molar. *: ng/L 

 

1.4. Legislación 
En este apartado se revisa la legislación existente sobre estos compuestos, que se 

encuentra además resumida en la Figura 1.5. Los PBDEs ya se encuentran prohibidos en 

su totalidad, las restricciones sobre el HBCD se han incrementado en los últimos años y, 

de momento, sobre los HNs y BFRs alternativos no pesa ninguna legislación firme. 

 

PBDEs 

Existen numerosas prohibiciones y restricciones sobre los PBDEs, especialmente 

centradas en las mezclas Penta-BDE y Octa-BDE. En Norteamérica fueron incluidas en 

el acta de protección medioambiental canadiense de 1999 y su producción fue cesada 

voluntariamente a principios de siglo; Canadá se anticipó así a las restricciones que 

posteriormente se aplicaron en 2006 y 2008 que establecieron la prohibición de fabricar 

o importar cualquier mezcla de PBDEs en Canadá (Miller et al., 2014). De la misma 

manera, la EPA también estableció fuertes restricciones sobre estas mezclas en Estados 

Unidos en 2006, obligando a todas las compañías a avisar con 90 días de antelación a 
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cualquier importación o producción de estas mezclas (Sutton et al., 2014). Además, 

todos los productores se comprometieron a detener la producción de la mezcla Deca-

BDE a finales de 2013 (Ma et al., 2013). 

 
Figura 1.5. Cronología de la legislación existente sobre los HFRs incluidos en esta tesis. 

 

En cuanto a Europa, los PBDEs se incluyeron en la restricción de substancias peligrosas 

(RoHS, del inglés Restrictions of Hazardous Substances) bajo la directiva 2002/95/CE. 

Posteriormente, la directiva 2003/11/EC prohibió la venta de las mezclas Penta-BDE y 

Octa-BDE en concentraciones superiores al 0,1% en masa. Además, desde julio de 2006 

los equipamientos electrónicos fabricados en Europa no pueden contener PBDEs bajo 

ninguna circunstancia, según la directiva 2002/95/EC. Asimismo, la mezcla Deca-BDE 

fue prohibida en julio de 2008 por el tribunal europeo de justicia (2008/C 116/02), 

revocando así la excepción que se le había aplicado al Deca-BDE en la directiva 

2005/717/EC. Los PBDEs cumplen los criterios establecidos en la Convención de 

Estocolmo para ser considerados POPs y por lo tanto fueron incluidos finalmente en 

2012. Hasta la fecha, los PBDEs sólo están regulados en Norteamérica y Europa (de Wit 

et al., 2010; Hoydal et al., 2015; Muñoz-Arnanz et al., 2011a), por lo que otras zonas 

como China o los países emergentes de América del Sur podrían seguir siendo 

potenciales focos de producción de estos compuestos (Zheng et al., 2015). Además, el 

hecho de regularlos no implica una reducción total en las emisiones de estos 
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compuestos ya que los materiales fabricados previamente sí los contienen y por tanto es 

de esperar que la entrada de PBDEs en el medio ambiente prosiga, aunque cada vez en 

menor medida.  

 

HBCD 

Pese a que las restricciones sobre el HBCD no son comparables a las que pesan sobre 

los PBDEs, hay que comentar que en los últimos años se han tomado algunas medidas. 

Fue incluido en la lista de substancias prioritarias por la EPA en agosto de 2010 y en la 

lista de substancias de alta prioridad (SVHC, del inglés Substances of very High 

Concern) por la agencia europea de substancias y mezclas químicas en octubre de 2008 

(decisión ED/67/2008). Posteriormente, en febrero de 2011, fue incluido en el anexo 

XIV del registro, evaluación, autorización y restricción de substancias químicas de la 

UE (REACH, del inglés Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of 

Chemicals). Por último, fue incluido en el Anexo A del convenio de Estocolmo en 

Mayo de 2013, quedando regulada su eliminación excepto en el poliestireno usado en 

edificios. A diferencia del caso de los PBDEs, fue un país asiático (Japón) el primero en 

prohibir específicamente la producción e importación de HBCD, siendo ésta efectiva en 

mayo de 2014. En cambio, en la UE su uso está permitido en las excepciones citadas 

anteriormente hasta la llamada “sunset date” (21 de Agosto de 2015) e incluso pasada 

esta fecha su uso podría ser autorizado por la UE siguiendo criterios excepcionales (Al-

Odaini et al., 2015; Andersen et al., 2015; Jörundsdóttir et al., 2013; Koch et al., 2015). 

 

HNs 

Por el contrario, pese a que el DP ha sido propuesto como una alternativa a la mezcla 

Deca-BDE no existen muchas restricciones sobre las diversas aplicaciones de los 

decloranos. De momento el DP ha sido incluido en la lista de substancias domésticas de 

Canadá quedando regulado su uso en materiales plásticos, donde su contenido no puede 

exceder el 35% del peso básico del material (Ren et al., 2008). Así mismo el Dec 602 y 

el Dec 604 se incluyen en la lista de substancias no domésticas de Canadá y en el 

sistema de información de substancias químicas europeo. Estas listas sólo establecen 

recomendaciones de uso y no restricciones propiamente dichas (Sverko et al., 2011).  
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1.5. Compuestos halogenados naturales 
Junto al gran número de contaminantes halogenados antropogénicos presentes en el 

medio ambiente se encuentran también los compuestos naturales halogenados (HNPs, 

del inglés halogenated natural products). Estos compuestos se originan casi 

exclusivamente en el medio marino debido a la gran abundancia de sales de cloro y 

bromo, así como de los propios átomos de Cl2 y Br2. En la actualidad se encuentran 

identificados más de 5000 HNPs, contando también los que contienen flúor o yodo 

(Gribble 1998; Gribble 2000; Gribble 2010; Vetter 2006). Microorganismos en 

simbiosis con esponjas o pequeños bivalvos, cianobacterias, algas o gusanos son 

considerados los principales productores de HNPs en el medio marino. Debido a que un 

estudio en profundidad de la presencia de HNPs en el medio ambiente no era el objetivo 

de esta tesis, se seleccionaron una serie de compuestos cuya presencia se estudió en las 

diferentes muestras marinas de las que se disponía. La presencia de estos compuestos y 

las concentraciones encontradas nos permiten poner en contexto la importancia de los 

niveles de HFRs encontrados en las mismas muestras, evaluando su contribución y 

posibles efectos en un medio que cuenta ya con una elevada presencia “de base” de 

compuestos orgánicos halogenados. Estos compuestos son los PBDEs metoxilados 

(MeO-PBDEs), el (1R,2S,4R,5R,1'E)-2-bromo-1-bromometil-1,4-dicloro-5-(2'-

cloroetenil)-5-metilciclohexano (MHC-1), el 2,7-dibromo-4a-bromometil-1,1-dimetil-

2,3,4,4a,9,9a-hexahidro-1H-xanteno (TriBHD) y 2,5,7-dibromo-4a-bromometil-1,1-

dimetil-2,3,4,4a,9,9a-hexahidro-1H-xanteno (TetraBHD), y por último el 

2,3,3’,4,4’,5,5’-heptacloro-1’-metil-1,2’-bipirrol (Q1) y otros metil-bipirroles 

polihalogenados (PMBPs, del inglés polybromomethyl bipyrroles) con la misma 

estructura que el Q1 pero con un patrón de halogenación diferente que consiste en la 

substitución de átomos de Cl por átomos de Br: BrCl-MBP (Q1 –Cl +Br), Br2Cl5-MBP, 

etc., hasta el Br7-MBP (Figura 1. 6). 

 

 
Figura 1.6. Estructuras de los diferentes HNPs incluidos en esta tesis. 
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La información sobre estos compuestos es bastante limitada comparada con la 

disponible sobre los contaminantes antropogénicos. Recientemente algunos HNPs como 

el Q1 han sido detectados en humanos, demostrándose así su capacidad de desplazarse a 

lo largo de la cadena trófica (Vetter et al., 2000). Además del Q1, otros HNPs como los 

MeO-PBDEs o MHC-1 se han encontrado en mamíferos en la cima de la cadena trófica 

como osos polares o delfines (Hoh et al., 2012; Shaul et al., 2015; Vetter et al., 2008). 

Es interesante ver como se encuentran en otros organismos además de sus productores y 

queda probada su capacidad de bioacumulación y relativa persistencia. En general se 

desconoce por qué los organismos marinos producen compuestos halogenados. Algunos 

compuestos específicos han demostrado tener propiedades beneficiosas para las 

esponjas, actuando como repelentes de depredadores o favoreciendo la regeneración de 

partes dañadas. En cambio, se cree que otras familias de HNPs como las incluidas en 

esta tesis podrían presentar las mismas propiedades que compuestos antropogénicos 

como los PBDEs o PCBs, presentando similares capacidades de persistencia y 

bioacumulación y potenciales efectos toxicológicos debido a sus estructuras 

moleculares, similares a otros compuestos halogenados (Gaul et al., 2011; Gribble 

2000; Gribble 2010; Vetter 2006; Vetter et al., 2009). De hecho, el descubrimiento de 

los HNPs creó gran controversia en su momento ya que invalidaba una de las 

características de los POPs: que no se podían encontrar compuestos análogos en el 

medio ambiente. Hoy en día los HNPs están reconocidos como contaminantes del 

medio marino y productos de consumo humano procedentes del mismo (Vetter 2006). 

Los MeO-PBDEs son un caso interesante ya que su estructura es muy similar a la de los 

PBDEs y durante un tiempo se dudó de su origen natural. No obstante, diversos estudios 

documentaron evidencia de su origen natural mediante el análisis de isótopos de 

carbono (Malmvärn et al., 2005). 

 

1.6. Presencia y comportamiento en el medio ambiente 
En este apartado se pretende hacer una revisión de los niveles de HFRs y HNPs en la 

literatura mostrando su presencia en matrices ambientales y bióticas, así como una 

evaluación de su comportamiento en el medio ambiente. En algunos casos como el de 

los PBDEs la literatura existente es muy amplia, por lo que dichos niveles han sido 

revisados por distintos autores (Alaee et al., 2003; Besis y Samara 2012; Betts 2010; 

Covaci et al., 2003; Covaci et al., 2007; Chen y Hale 2010; Chen et al., 2012b; Hale et 
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al., 2006; Law et al., 2006b; Law et al., 2008; Ma et al., 2012; Mikula y Svobodov 

2006; Vonderheide 2009; Wang y Li 2010; Wiseman et al., 2011; Yogui y Sericano 

2009). En consecuencia, sólo se han incluido estudios recientes no incluidos en dichas 

revisiones, correspondientes a los años 2013, 2014 y 2015. Por otro lado se ha realizado 

una recopilación en más detalle para los HNs y BFRs alternativos dado que el número 

de estudios publicados es mucho menor y más reciente. 

Al comparar niveles documentados por diferentes estudios hay que tener en cuenta que 

factores muy diversos pueden provocar diferencias substanciales en los resultados. 

Algunos, como la proximidad a zonas de producción o ambientes urbanos, se discuten 

más adelante. En líneas generales, por ejemplo en las depuradoras es importante tener 

en cuenta factores como el nivel de tratamiento de la depuradora, el caudal de entrada, 

técnicas usadas, población a la que se da servicio o carga industrial de la zona, que 

pueden afectar drásticamente a los niveles determinados (Zeng et al., 2014a). Por otro 

lado, la comparación de concentraciones entre muestras de biota siempre debe llevarse a 

cabo teniendo en cuenta que incluso dos especies de peces o delfines podrán tener 

metabolismos o dietas muy diferentes que tendrán una influencia directa en los niveles 

de contaminación que presentarán (Weijs et al., 2015). 

 

1.6.1. Entrada al medio ambiente 

Además de la migración de los HFRs desde los materiales que los contienen a diferentes 

compartimentos ambientales durante la vida útil de los mismos, los HFRs pueden entrar 

al medio ambiente siguiendo otras vías que, a primera vista, parecen más evitables. A 

continuación se detallan algunas posibles rutas de entrada (o reentrada) al medio 

ambiente. 

 

Zonas de producción y zonas de elevada carga industrial 

La producción de los PBDEs, y en menor medida del HBCD, se halla bastante 

extendida, ya que las compañías que los fabrican son varias y distribuidas por diferentes 

países. En cambio, las fuentes de producción de los decloranos están más localizadas ya 

que hasta la fecha sólo se conocen dos (figura 1.7). Pese a que, debido al aumento de los 

estudios sobre estos compuestos, actualmente se dispone de más información sobre su 

presencia global, al inicio de esta tesis (2011) la información sobre decloranos era 

escasa y la mayoría de estudios estaban centrados en las zonas de producción. Los 
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niveles encontrados eran relativamente altos y claramente atribuibles a la cercanía con 

las fuentes de emisión. 

 

 
Figura 1.7. Zonas de producción conocidas de los decloranos. 

 

e-Waste 

El término e-waste, que es una abreviación de “electronic waste” (en castellano, 

“residuos electrónicos”), se usa para definir a todo el material electrónico (ordenadores 

y material asociado, televisiones, etc) que ha sido retirado de su uso. La cantidad de e-

waste generada es enorme: para el periodo entre 1997 y 2004 se estimó que globalmente 

más de 500 millones de ordenadores quedaron obsoletos. Esto implica que se generaron 

unos 4 millones toneladas de e-waste en ese periodo. No existen datos más recientes, 

pero dada la expansión del sector informático en la última década es de esperar que esta 

cantidad se haya mantenido, como poco. Teniendo en cuenta que los HFRs se aplican en 

% en peso, y sabiendo que legalmente los materiales plásticos pueden contener hasta el 

30% en peso de PBDEs o DP (ver apartados 1.2.1 y 1.2.4), entre 1997 y 2004 hasta 1,2 

millones de toneladas de estos compuestos pudieron ser introducidos en el medio 

ambiente si consideramos el peor de los casos. Más concretamente, unos 145 millones 

de dispositivos electrónicos fueron desechados en la provincia de Guangdon, China. 

Esto supondría unas 261.000 toneladas de HFRs como PBDEs o DP solamente en esta 

región y año (Martin et al., 2004). 

Todo esto evidencia que, pese a que actualmente hay bastante atención puesta en las 

emisiones de los HFRs durante la producción y vida útil de los polímeros que los 
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contienen, se está subestimando en cierta manera el peligro del e-waste y otros 

deshechos que también contienen elevadas cantidades de HFRs como vía de reentrada 

de los HFRs al medio ambiente. De hecho, no parece casualidad que las 

concentraciones más altas en casi todas las matrices se hayan encontrado en China, ya 

que la mayoría del e-waste generado en Europa se envía a países asiáticos (China e 

India principalmente) debido al bajo coste de la mano de obra y las regulaciones menos 

estrictas sobre los tratamientos del residuo (Kumari et al., 2014). Además, gran parte 

del e-waste que se envía a China se declara de manera fraudulenta como material 

reciclable y por tanto no pasa ni siquiera los pocos controles que debería (Schwarzer et 

al., 2005). 

En la figura 1.8 se muestra una comparativa entre concentraciones medias encontradas 

en diferentes especies de aves paseriformes de zonas donde se acumula e-waste en 

China, frente a otras encontradas en zonas del mismo país donde no se hace mención a 

ninguna planta de tratamiento de este tipo de residuos, viéndose claramente las 

diferencias entre zonas. 

 

 
Figura 1.8. Concentraciones de PBDEs encontradas en diferentes zonas de China.  

 

Vertederos 

Todo lo explicado anteriormente no quiere decir que no haya que prestar atención a 

otros productos que contienen HFRs, como por ejemplo todo tipo de mobiliario, 

vehículos, textiles, etc. Estos materiales suelen acabar en vertederos, representando 

éstos otra de las principales fuentes de reentrada de los contaminantes en el medio 

ambiente (Stubbings y Harrad 2014). Se dispone de información fiable sobre el hecho 
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de que más del 80% de los deshechos que contenían BFRs (principalmente TBBPA, 

PBDEs y HBCD) acabaron en vertederos del Reino Unido y Norteamérica (Alcock et 

al., 2003). Sólo en el Reino Unido unas 670.000 toneladas de mobiliario y 310.000 

toneladas de textiles son desechadas anualmente, según se estimó mediante datos 

recolectados en 2010 y 2011 (Weil y Levchik 2008). 

Al contrario que con el e-waste, la problemática que representan los vertederos a causa 

de los materiales y productos que van a parar a ellos sí que se ha reconocido y regulado. 

La directiva europea 1999/31/EC, que se implementó en 2001, clasificó los vertederos 

en 3 tipos, según los deshechos que albergaban (peligrosos, no peligrosos e inertes). 

Desde entonces se ha seguido avanzando en pos de un correcto control de los residuos. 

Por ejemplo, desde octubre de 2007 la Agencia Ambiental Europea obliga a tratar todos 

los residuos destinados a vertederos, para prevenir la emisión de contaminantes una vez 

allí o incluso durante el transporte de los mismos (Muenhor et al., 2010). Actualmente 

es obligatorio que los vertederos tengan una membrana que actúe de barrera y separe los 

deshechos del suelo. Pese a que es una medida que a priori evita en gran parte la 

filtración de los contaminantes al subsuelo, esta protección no es total (Danon-Schaffer 

et al., 2013a). Los posibles mecanismos de difusión desde los residuos del vertedero son 

principalmente 4 (Stubbings y Harrad 2014): 

 

Emisión al aire: La volatilización de los HFRs directamente desde los productos es una 

de las vías más rápidas de reentrada al medio ambiente. Se ha visto que las emisiones de 

BDE-47 aumentaban considerablemente en función de la temperatura, observando un 

aumento de hasta 500 veces al cambiar de temperatura ambiente a unos 60 ºC. Además, 

la volatilización no está limitada a los compuestos más volátiles ya que el BDE-209 o 

HBCD, poco volátiles, también han demostrado esta capacidad (Wilford et al., 2003). 

Los HFRs también pueden llegar al aire a causa de la combustión de los residuos que, 

de hecho, es una práctica muy común y puede darse además accidentalmente. En el caso 

del HBCD se ha visto que es destruido a unos 805 ºC (Takigami et al., 2014).  

 

Filtración al subsuelo: Aunque a priori la solubilidad de los HFRs es bastante baja, la 

presencia de substancias húmicas puede interaccionar con ellos y aumentar su capacidad 

de lixiviación a causa de ciertas interacciones específicas (Choi et al., 2009; Osako et 

al., 2004). Una mayor acidez del medio ha demostrado tener también cierta influencia 

(Danon-Schaffer et al., 2013b). A modo de confirmación, diversos estudios en 



 

 

21 Capítulo 1 

diferentes vertederos o simulaciones han confirmado este mecanismo como una posible 

vía de entrada (Daso et al., 2013; Öman y Junestedt 2008). 

 

Debrominación y degradación: La debrominación del BDE-209 ha sido más que 

contrastada por numerosos estudios, tanto en biota como en el medio ambiente (Covaci 

et al., 2003; Covaci et al., 2007; Ezechiáš et al., 2014). La debrominación en biota se 

discute más adelante. En medio ambiente puede darse a causa de procesos de reducción, 

de fotolisis o acción microbiana en medio anaeróbico (Danon-Schaffer y Mahecha-

Botero 2010). 

 

Abrasión y desgaste: El simple hecho de que los diferentes materiales choquen entre 

ellos puede ocasionar su erosión y la liberación de los contaminantes al medio ambiente. 

Del mismo modo, los efectos climatológicos también pueden descomponer el material, 

si no se aísla el vertedero con cuidado (Hale 2002). 

 

Reutilización de los lodos de depuradora 

Los HFRs son detectados en lodos de depuradora de manera frecuente, ya que tienen 

unas características altamente hidrofóbicas y son resistentes a los tratamientos primario, 

secundario y terciario aplicados en las depuradoras. A causa de nuevas regulaciones y 

protocolos establecidos en el tratamiento de aguas, la cantidad de lodos producida 

anualmente ha aumentado en los últimos años, creando una nueva problemática 

ambiental en relación a la gestión de dichos lodos. El problema radica en que estos 

lodos son también ricos en nutrientes y materia orgánica, lo que los hace ideales para ser 

utilizados como abono. De hecho, en algunos países como España esa es la aplicación 

predominante. En base a eso, la UE estableció una serie de regulaciones recogidas en la 

directiva 86/278/EEC con el objetivo de controlar esta actividad. No obstante, esta 

directiva no contempla la posibilidad de que esta aplicación pueda permitir la reentrada 

al medio ambiente de compuestos como los HFRs, que no son eliminados en el proceso 

de tratamiento de agua. No obstante, desde hace varios años se está preparando un 

borrador para una nueva directiva con el propósito de regular la presencia de algunos 

contaminantes orgánicos en lodos de depuradora. Una vez de vuelta al medio ambiente 

todos estos contaminantes pueden volver a ser bioacumulados por diferentes especies de 

animales y plantas, e incluso humanos. Por si fuera poco, los otros 2 mecanismos de 

eliminación del lodo no suponen una alternativa mucho mejor, ya que o son incinerados 
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o llevados a vertederos (De la Torre et al., 2011; Konstantinov et al., 2006; Wang et al., 

2007). Los lodos incinerados pueden generar la formación de dioxinas y furanos 

bromados (Magdziarz y Werle 2014), mientras que la problemática de los vertederos ya 

ha quedado reflejada en el apartado anterior. 

 

1.6.2. PBDEs 

Los PBDEs fueron detectados en el medio ambiente por primera vez en 1970 (DeCarlo 

1979) pero no fue hasta que se detectaron en leche materna, y en niveles que 

aumentaban año a año, cuando la comunidad científica puso realmente su atención en 

ellos (Norén y Meironyté 2000). A lo largo de los años se han encontrado en una gran 

variedad de matrices y se ha demostrado su ubicuidad global (Tabla 1.2). En el caso de 

los PBDEs hay que tener en cuenta que pese a que los congéneres normalmente 

detectados son 8 (los mayoritarios en las mezclas comerciales), el número de 

compuestos estudiados varía de un estudio a otro. El compuesto más importante que 

suele no ser analizado es el BDE-209 debido a su mayor complejidad. 

De todos los compuestos incluidos en esta tesis, los PBDEs son los más ubicuos ya que 

han sido detectados en prácticamente todo el globo, desde el círculo polar ártico hasta la 

Antártida (Möller et al., 2012; Möller et al., 2011). Incluso han sido hallados 

recientemente en sedimentos de África, concretamente en Uganda, aunque en 

concentraciones bastante bajas para tratarse de estos compuestos: 0,06-0,2 ng/g dw 

(peso seco, del inglés dry weight) (Ssebugere et al., 2014). En Europa se han detectado 

recientemente en sedimentos de países como la República Checa o España en 

concentraciones comprendidas entre 0,12 y 812 ng/g dw (Cristale et al., 2013; 

Hloušková et al., 2014). En un estudio reciente en EE.UU se identificaron en 

concentraciones de hasta 21 ng/g dw, aunque el BDE-209 no se encontraba entre los 

compuestos analizados (Nilsen et al., 2014). Del mismo modo, los PBDEs han sido 

detectados en muestras de aire de regiones muy dispares. Las concentraciones 

encontradas muestran una clara influencia de la región estudiada y los compuestos 

incluidos en el análisis. Los valores más elevados se determinaron en muestras tomadas 

en diferentes países de Europa, con concentraciones de hasta 1 ng/m3 (Arellano et al., 

2014). Sorprendentemente los niveles en Uganda son similares a los determinados en 

EE.UU, e incluso superiores a los detectados en la costa del Mediterráneo, con máximos 

de 252, 220 y 19,9 pg/m3 respectivamente (Arinaitwe et al., 2014; Mulder et al., 2015; 

Peverly et al., 2015). Por último, los PBDEs se detectan con frecuencia y en 
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concentraciones considerables en lodos de depuradora. En China, concretamente en 

Shangai, se detectaron concentraciones de PBDEs entre 31 y 100 ng/g dw (Xiang et al., 

2014a); en un estudio sobre 94 estaciones de depuración de aguas residuales (EDARs) 

de EE.UU los niveles fueron mucho más altos y variados (0,06-5360 ng/g dw) 

evidenciando las grandes diferencias que puede haber entre depuradoras (Venkatesan y 

Halden 2014). En España también se han documentado niveles en EDARs repartidas 

por todo el país, con concentraciones de hasta 1200 ng/g dw (Cristale et al., 2013; 

Gorga et al., 2013). En todos los estudios donde es analizado, el BDE-209 es el 

compuesto más abundante en matrices ambientales. 

La capacidad de bioacumulación de los PBDEs ha sido sobradamente probada, 

especialmente en los congéneres de menor grado de bromación, como el BDE-47, que 

suelen ser los que presentan mayores concentraciones. Se han encontrado en peces de 

numerosos rincones del globo, incluso en la Antártida, donde los niveles llegaron hasta 

los 74 ng/g lw (peso lipídico, del inglés lipid weight) (Lana et al., 2014). Los niveles 

más altos documentados en los últimos años proceden de China, oscilando entre 140-

1295 ng/g lw en carpas y pez cabeza de serpiente (Zeng et al., 2014b). En España las 

concentraciones encontradas no superaron los 20 ng/g lw (Pardo et al., 2014). Del 

mismo modo, han sido detectados en aves de diferentes regiones del planeta. Los 

niveles más elevados proceden de nuevo de China, donde se hallaron entre 12 y 3700 

ng/g lw en diferentes especies de la familia de las paseriformes (Yu et al., 2014). En 

Canadá, una de las zonas donde existe más literatura al respecto, recientemente los 

niveles variaron entre 8 y 486 ng/g lw en 3 especies de aves marinas (Miller et al., 

2014). En Europa, un reciente estudio en huevos de búho recogidos entre Bélgica y 

Francia reportó niveles de hasta 903 ng/g lw (Eulaers et al., 2014). Asimismo, 

recientemente se han publicado las concentraciones de PBDEs más altas hasta la fecha 

(1710-28600 ng/g lw), que fueron encontradas en delfines varados en la costa Oeste de 

EE.UU (Adams et al., 2014). 

 

1.6.3. HBCD 

El HBCD se detectó por primera vez en 1989 en peces del mar de Japón (Watanabe y 

Tatsukawa 1989) aunque en aquella época su uso era prácticamente residual y 

totalmente eclipsado por otros BFRs como los PBDEs. De hecho, el siguiente estudio 

enfocado al HBCD sería publicado casi 10 años después (Sellström et al., 1998). 
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Tabla 1.2. Ejemplos de concentraciones de PBDEs encontradas en diferentes matrices 

ambientales y biológicas. 

Matriz Zona n (+) Promedio (min-max) Referencia 

Sedimento 
(ng/g dw) 

Australia 7 209 35 (0,3 – 55) (Drage et al., 2015) 
China 52 209 89 (0,23 – 250) (Wang et al., 2015b) 

Rep. Checa 16 209 117 (0,12 – 520) (Hloušková et al., 2014) 
Uganda 11* 99 0,15 (0,06 – 0,20) (Ssebugere et al., 2014) 

Méjico 39* 100 0,81 (0,4 – 1,7) (Ruiz-Fernández et al., 
2014) 

EE.UU 11* 99 43,9 (nd – 20,9) (Nilsen et al., 2014) 
España 8 209 424 (88 – 812) (Cristale et al., 2013) 

Aire 
(pg/m3) 

Mediterráneo 8 47 7,31 (nd – 19,9) (Mulder et al., 2015) 
Centroeuropa 14 209 532 (nd – 1015) (Arellano et al., 2014) 

Uganda 9* 47 29,2 (3,27 – 252) (Arinaitwe et al., 2014) 
EE.UU 8 47-209 51,5 (11 – 220) (Peverly et al., 2015) 

Lodos de 
depuradora 
(ng/g dw) 

China 18 209 47,6 (31 – 99,5) (Xiang et al., 2014a) 

EE.UU 40 209 292 (0,06 – 5360) (Venkatesan y Halden 
2014) 

España 8 209 850 (nd – 1220) (Cristale et al., 2013) 

Peces 
(ng/g lw) 

Antártida 7 47 4,88 (0,04 – 73,6) (Lana et al., 2014) 
Canadá 38 47 2570 (963 – 387) (Houde et al., 2014) 
China 39 47 324 (140 – 1295) (Zeng et al., 2014b) 
España 12* 47 3,87 (0,01 – 20,1) (Pardo et al., 2014) 

Huevos de 
aves 

(ng/g lw) 

Antártida 7* 47 1,25 (0,88 – 2,51) (Colabuono et al., 2014) 
Canadá 4* 47 111 (8,0 – 486) (Miller et al., 2014) 
China 16 209 320 (12 – 3700) (Yu et al., 2014) 

Bélgica 9* 47 (7,46 – 903) (Eulaers et al., 2014) 

Delfines 
(ng/g lw) 

EE.UU 13* 47 5970 (1710 – 28600) (Adams et al., 2014) 
EE.UU 6 nd 1375 (837 – 2380) (Ellisor et al., 2013) 

España 8* 47 510 (Méndez-Fernandez et 
al., 2014) 

Brasil 39* 47 235 (7,9 – 764) (Leonel et al., 2014) 
n: PBDEs analizados. *: BDE-209 no analizado. (+): PBDE más abundante. nd: No disponible 

 

Desde entonces su presencia ha sido ubicua en todo tipo de matrices, tanto ambientales 

como biológicas (Law et al., 2006c) a la vez que su uso iba en aumento (ver apartado 

1.2.2). En la tabla 1.3 se muestran algunos ejemplos de trabajos publicados 

recientemente. 

En sedimentos de China y EE.UU se determinó en niveles muy parecidos (0,07-0,52 y 

0,1-1,6 ng/g dw, respectivamente) y con contribuciones del isómero α de un 20-40% 

(Letcher et al., 2015; Zhang et al., 2015). En muestras de aire recogidas en Canadá se 

encontraron concentraciones de hasta 4,7 pg/m3 (Shoeib et al., 2014). Por último, en 

lodos de depuradora de EE.UU se detectó el HBCD entre los 112 y los 140 ng/g dw 

(Letcher et al., 2015), unas concentraciones muy superiores a las publicadas en China 
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(0,10-37,2 ng/g dw)(Xiang et al., 2015). En todos estos casos la contribución del α-

HBCD al valor total nunca superó el 50%. 

Al igual que los PBDEs, la capacidad de bioacumulación del HBCD ha sido 

sobradamente demostrada. En individuos de roncador y pez gato marino muestreados en 

China se observaron concentraciones de hasta 161 ng/g lw (Zhang et al., 2015) mientras 

que en España estaban entre 4,4 y 18 ng/g lw en las diferentes especies de peces 

estudiadas (Eljarrat et al., 2014). Del mismo modo, en 3 especies de aves marinas 

estudiadas en Canadá se determinaron niveles comprendidos entre los 11 y los 213 ng/g 

lw, valores en el mismo rango que los hallados en búhos de Bélgica (0,38-239 ng/g lw). 

No obstante, el valor medio en Canadá fue el triple que el obtenido en este segundo 

estudio (Eulaers et al., 2014; Miller et al., 2014). Por último, su presencia también ha 

sido estudiada en delfines, siendo identificados en 16 especies residentes en el Pacífico 

(cerca de Hawái) en concentraciones de hasta 990 ng/g lw (Bachman et al., 2014), 

mientras que en individuos de marsopa común muestreados en la costa del Reino Unido 

las concentraciones llegaron hasta los 19.208 ng/g lw (Law et al., 2012). En todas estos 

estudios el isómero α fue el más abundante, siendo su contribución del 100% en algunos 

casos. Por lo visto en biota el α-HBCD es el isómero que presenta una mayor capacidad 

de bioacumulación  

 

Tabla 1.3. Ejemplos de niveles del HBCD en diferentes matrices ambientales y 

biológicas. 

Matriz Zona % α-HBCD HBCD Referencia 
Sedimento 
(ng/g dw) 

China 40 - 65 (0,07 – 0,52) (Zhang et al., 2015) 
EE.UU 42 0,48 (0,1 – 1,6) (Letcher et al., 2015) 

Aire 
(pg/m3) Canadá n.d 1,39 (nd – 4,69) (Shoeib et al., 2014) 

Lodo de 
depuradora 
(ng/g dw) 

EE.UU 13 126 (112 – 140) (Letcher et al., 2015) 

China 20 - 48 4,7 (0,10 – 37,2) (Xiang et al., 2015) 

Peces 
(ng/g lw) 

China 60 - 100 (10,1 – 161) (Zhang et al., 2015) 
España 54 - 81 10,6 (4,44 – 18,1) (Eljarrat et al., 2014) 

Huevos de aves 
(ng/g lw) 

Canadá - 60,5 (11 – 213) (Miller et al., 2014) 
Bélgica 80 - 100 20,2 (0,38 – 239) (Eulaers et al., 2014) 

Delfines 
(ng/g lw) 

Hawái - 33,9 (2,42 – 990) (Bachman et al., 2014) 
Reino Unido 63 – 100 2666 (10 – 19208) (Law et al., 2012) 

nd: No disponible 
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1.6.4. Decloranos 

El DP fue detectado por primera vez en 2006, cuando en un estudio en sedimentos 

procedentes de la región de los grandes lagos de Canadá se observaron 2 compuestos 

desconocidos que resultaron ser el syn- y anti-DP (Hoh et al., 2006). Ya en 2010 se 

identificaron el Dec 602, Dec 603 y Dec 604 en sedimentos de la misma zona a partir de 

picos desconocidos de espectro similar al DP (Sverko et al., 2010). Muchos estudios 

sobre estos compuestos se han llevado a cabo en áreas cercanas a las 2 únicas fuentes de 

producción conocidas (Norteamérica y China) donde los niveles son mucho más altos 

que en otras zonas más alejadas. 

En la tabla 1.4 se incluyen algunos ejemplos de los niveles de DP en diferentes matrices 

ambientales. En aire los niveles son muy variados a nivel global. Primero de todo cabe 

destacar que el DP ha demostrado capacidad de transporte a larga distancia, 

encontrándose en zonas muy cercanas al Ártico aunque a niveles bajos que no 

superaban los 5 pg/g m3 (Möller et al., 2011). También se ha determinado en muestras 

de aire de los Grandes Lagos en niveles bastante altos (nd – 490 pg/m3). En China, en 

una zona cercana a la compañía productora de DP, con concentraciones 

extremadamente altas que van desde los 7,7 a los 27 ng/m3 siendo las concentraciones 

más altas de DP hasta la fecha (Ren et al., 2008). En España las concentraciones varían 

entre 0,8 y 11 pg/m3 (De la Torre et al., 2010a).  

En sedimentos los niveles existentes hasta la fecha son relativamente bajos comparados 

con otros HFRs. En los Grandes Lagos las concentraciones son cercanas a los 100 ng/g 

dw, mientras que en otras zonas de Norteamérica las concentraciones de DP no 

superaban 1 ng/g dw (Qiu et al., 2007; Shen et al., 2010b; Sverko et al., 2008). 

Sorprendentemente, en China los niveles documentados son inferiores a los 

norteamericanos (0,6 – 9,27 ng/g dw) (Hong et al., 2010; Ma et al., 2011; Wang et al., 

2010). Ambos isómeros del DP también están presentes en diferentes EDARs de China 

y España. Los niveles en 31 EDARs distribuidas por todo el territorio español van desde 

2,45 hasta 94 ng/g dw (De la Torre et al., 2010b) mientras que en China se 

determinaron máximos de hasta 298 ng/g dw (Xiang et al., 2014b). Esto demuestra que, 

al igual que otros HFRs, el DP no es eliminado en los procesos de depuración del agua, 

por lo menos en su totalidad, quedando retenido en los residuos del proceso. 
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Tabla 1.4. Ejemplos de niveles de DP en diferentes matrices ambientales. 

Matriz Zona syn-DP anti-DP fanti ∑DP 

Aire 
(pg/m3) 

Canadá*1 nr nr 0,65 – 0,71 nd - 490 
China*2 nr nr 0,61 – 0,85 7737 – 26734 
China3 nr nr nr nd – 3,9 
España4 nr nr nr 0,80 – 11 

Atlántico (N)5 nr nr nr 0,05 – 4,20 
Suelos 

(ng/g dw) 
China*6 nr nr 0,61 – 0,87 5,1 – 13400 
China7 0,19 - 280 0,64 - 910 0,67 – 0,85 0,83 – 1200 

Sedimento 
(ng/g lw) 

Canadá*8 nr nr nr 0,01 – 105 
EE.UU9 0,03 – 0,3 0,06 – 0,6 nr 0,1 – 0,9 
China*10 nr nr nr 0,6 – 9,27 
China11 nr nr nr nd – 0,16 

Noruegaa,12 0,3 – 5,4 0,3 – 15,9 0,2 - 1 0,3 – 21,4 
Mar del Nortea,12 1 - 918 1 - 611 0,21 - 1 1 - 1159 

Paquistán13 0,06 – 8,47 0,04 – 4,02 0,6 – 0,68 0,10 – 12,5 

Lodos de 
depuradora 
(ng/g dw) 

España14 0,9 – 19,2 1,55 – 75,1 0,62 – 0,80 2,45 – 93,8 
China15 0,05 – 19,5 0,06 – 74,5 0,61 – 1,00 nd - 298 
China16 0,1 – 0,71 0,31 – 2,56 0,60 – 0,94 0,51 – 3,02 

Canadá17 n.r n.r n.r 119 
* Muestras procedentes de zonas cerca de los focos de producción del DP. nr: No reportado. 1Venier et al. 

2008. 2Ren et al. 2008. 3Swerko et al. 2008. 4De la Torre et al. 2010. 5Möller et al. 2011. 6Wang et al. 
2010. 7Ma et al 2011. 8Qiu et al. 2007. 9Swerko et al. 2008. 10Wang et al. 2010. 11Hong et al. 2010. 12Na 

et al. 2015. 13Mahmood et al. 20015. 14De la Torre et al. 2010b. 15Xiang et al. 2014. 16Zeng et al. 
2014. 17Davis et al. 2010.  

 
Asimismo, el DP también ha demostrado capacidad de bioacumulación, determinándose 

en muestras de biota pertenecientes a todos los niveles tróficos (Tabla 1.5). En plancton 

y zooplancton los niveles han ido de 2 y 0,5-4,4 ng/g lw, respectivamente (Tomy et al., 

2007). En diferentes especies de bivalvos de EE.UU y Europa la concentración media es 

de 0,43 ng/g lw y 0,02 ng/g lw, respectivamente (Schlabach 2011). Estos niveles son 

considerablemente inferiores a los de China, especialmente en especies residentes cerca 

de una zona con elevada carga industrial donde la concentración media encontrada fue 

de 190 ng/g lw (Wu et al., 2010b). 

Del mismo modo, el DP se determinó en diferentes especies de peces procedentes de 

zonas muy diversas. En Canadá las concentraciones oscilaban entre 0,04 y 2,6 ng/g lw 

(Hoh et al., 2006; Tomy et al., 2007), similares a las de Brasil (0,32-6,26) (De La Torre 

et al., 2012). De nuevo China presenta las concentraciones más altas con valores que 

van desde los 254 a 1971 ng/g lw (Zhang et al., 2011). En Corea del Sur se compararon 

los niveles determinados en muestras de 5 especies de peces procedentes de 15 zonas 

industriales y 7 rurales, siendo los niveles muy diferentes (1,6-126 ng/g lw y 0,44-2,7 

ng/g lw, respectivamente) (Kang et al., 2010). El DP se ha determinado en aves de 
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Norteamérica, China y España. En Norteamérica se observaron niveles bastante altos en 

huevos de halcones peregrinos recogidos en la región de los Grandes Lagos, con valores 

entre 7,5 y 209 ng/g lw, mientras que en España los niveles en huevos de la misma 

especie no superaban los 3 ng/g lw. Se observaron también diferencias entre individuos 

con una dieta acuática e individuos con una dieta terrestre, lo que ilustra la influencia de 

la dieta en la acumulación de estos contaminantes (Guerra et al., 2011b). Por otro lado, 

en huevos de cigüeña recogidos en la zona de Madrid los niveles oscilaron entre los 0,8 

y 19,6 ng/g lw (Muñoz-Arnanz et al., 2011b). De nuevo, los niveles en Norteamérica 

son bastante superiores en este caso a los españoles. 

Por último, el DP también ha sido detectado en diferentes especies de delfines, animales 

en la cima de sus cadenas tróficas. En un estudio donde se analizaba la grasa de dos 

especies de delfín residentes en el mar de China, el delfín rosado y la marsopa sin aleta, 

se hallaron concentraciones de DP de 0,45-5,1 ng/g lw y 1,74-63,7 ng/g lw, 

respectivamente. Además la frecuencia de detección del DP fue prácticamente del 100% 

(Zhu et al., 2014). En Brasil se halló DP en el hígado de especímenes de franciscana, 

con concentraciones entre 0,32 y 6,3 ng/g lw y demostrando que el DP también tiene 

capacidad para acumularse en el hígado de mamíferos marinos. Ya en Norteamérica, se 

han detectado niveles de DP comprendidos entre 0,2 y 7,1 ng/g lw en grasa de 

individuos de delfín mular varados a lo largo de la costa de California (Shaul et al., 

2015). Por último, los únicos datos sobre la presencia de DP en Europa se 

documentaron en la costa del Reino Unido, concretamente en muestras de grasa de 

marsopa común, con concentraciones entre 0,12 y 0,42 ng/g lw (Law et al., 2013). 

 

Fanti 

Las mezclas comerciales del DP contienen ambos isómeros, en una proporción de 

aproximadamente syn-DP (1): anti-DP (3). El cociente conocido como fanti consiste en 

la división de la concentración de anti-DP por la total de DP. Esta relación oscila entre 

0,65 y 0,75 en las mezclas comerciales pero se ha observado que en el medio ambiente 

no se mantiene en diversas matrices, especialmente en biota. Por ello, este valor (o la 

fsyn, donde se usa la concentración de syn-DP) se usa muchas veces como indicativo de 

la acumulación específica de uno de los dos isómeros, o la mayor degradación del otro, 

permitiendo entender un poco más el comportamiento del DP en el medio ambiente 

(Sverko et al., 2011; Xian et al., 2011).  
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Tabla 1.5. Ejemplos de niveles de DP en diferentes especies (ng/g lw). 

Matriz Zona syn-DP anti-DP fanti ∑DP 
Plancton Canadá1 0,72 1,33 0,65 2,05 

Zooplancton Norteamérica1 0,12 – 1,31 <0,002 – 3,11 0,70 – 0,77 0,50 – 4,42 

Bivalvos 

EE.UU1 0,43 0,0015  0,43 
Noruega2    0,021 

China3 
(industrial) 64 126 0,66 190 

China4 
(rural) 1,9 2,2 0,54 4,10 

Peces 

Canadá1,5 0,01 – 0,45 <0,002 – 0,76 0,44 – 0,96 0,04 – 2,6 
China6 134 - 1062 30 - 1212 0,12 – 0,71 254 – 1971 
Corea7 

(industrial) 0,25 - 13 0,56 – 30 0,67 – 0,70 1,6 – 126 

Corea7 
(rural) 0,4 1,2 0,75 0,44 – 2,7 

Brasil8   0,71 0,32 – 6,26 
Alemania9   0,40 – 0,97 0,14 - 112 

Aves 

Norteamérica10   0,50 – 0,70 7,5 – 209 
España10,11 0,04 – 0,27 0,07 – 0,13 0,66 – 0,80 0,30 – 19,6 

China (Sur)12    nd - 220 
China (Norte)13 6,4 - 280 37 - 1080  1,3 - 1360 

Delfines 

China14   0,35 – 0,81 0,45 – 63,7 
EE.UU15 0,08 – 3,8 0.06 – 3.3  0,2 – 7,1 
Brasil8 0,16 – 1,37 0,23 – 4,89 0,55 - 1 0,32 – 6,26 

Reino Unido16 0,06 – 0,17 0,06 – 0,36 0,5 – 0,86 0,12 – 0,42 
1Tommy et al. 2007. 2Schlabach et al. 2011. 3Wu et al. 2010. 4Jia et al. 2011. 5Hoh et al. 2006. 6Zhang et 
al. 2011. 7Kang et al. 2010. 8De la Torre et al. 2012. 9Sühring et al. 2014. 10Guerra et al. 2011b. 11Muñoz-
Aranz et al. 2011b. 12Sun et al. 2013. 13Chen et al. 2013. 14Zhu et al. 2014. 15Shaul et al. 2015. 16Law et 
al. 2013. 
 
La mayoría de estudios se centran en el DP, por lo que la información disponible sobre 

la presencia y comportamiento del Dec 602, Dec 603 y Dec 604 es más escasa. No 

obstante, estos compuestos han sido detectados en diferentes matrices ambientales y 

biológicas, especialmente el Dec 602 (Tabla 1.6). 

En aire prácticamente no existen niveles documentados ya que estos compuestos suelen 

estar por debajo del límite de detección. En China se detectaron concentraciones de Dec 

602 entre 4,1 y 5,1 pg/m3 en una zona cercana a la fábrica de Anpon (particulado), 

mientras que en otro estudio las concentraciones fueron considerablemente inferiores no 

superando los 0,5 pg/m3 (Wang et al., 2010). Por el contrario, en España se 

identificaron niveles de Dec 602 de unos 0,30 pg/g m3 (fase gas) en un estudio que 

comparaba muestras recogidas en entornos rurales y urbanos. Al contrario que en la 

mayoría de estudios existentes en bibliografía, no se observaron diferencias entre las 

diferentes zonas (De la Torre et al., 2010a). En el único estudio hasta la fecha donde 



 

 

30 Introducción general y objetivos 

algún declorano fue detectado en suelos, a excepción del DP, procede de China, donde 

se detectaron entre 0,11 y 52,5 ng/g dw de Dec 602 (Wang et al., 2010). La matriz 

ambiental de la que se dispone más información sobre estos compuestos es, con 

diferencia, el sedimento. En China varios estudios han documentado concentraciones de 

Dec 602 entre 0,56 y 3,71 ng/g dw en diferentes puntos del país (Sun et al., 2013; Wang 

et al., 2010; Wang et al., 2012). En la zona de los Grandes Lagos se han detectado tanto 

el Dec 602, Dec 603 y Dec 604 en intervalos de concentraciones de 0,006-11, 0,01-0,6 y 

0,0008-8 ng/g dw, respectivamente. La gran variabilidad de los niveles viene dada por 

las diferencias existentes entre los diferentes lagos. Mientras que las concentraciones 

más altas se detectan en el lago Ontario, lugar muy cercano a la fábrica de OxyChem, 

los niveles en el resto de lagos son considerablemente más bajos (Shen et al., 2012; 

Shen et al., 2010a; Shen et al., 2011a; Shen et al., 2011b; Shen et al., 2010b). Ya en 

Europa, se ha observado la presencia del Dec 602 en sedimentos marinos procedentes 

del Mar del Norte, en concentraciones entre 8 y 472 pg/g dw (Sühring et al., 2015), así 

como en sedimentos del círculo polar ártico, donde se encontró este compuesto en 

concentraciones de hasta 1,4 pg/g dw. En el ártico también se observó la presencia del 

Dec 603 (1,2-3,4 pg/g dw) y Dec 604 (2,1-20 pg/g dw). A diferencia de en el resto de 

estudios consultados, el Dec 602 fue el compuesto con una menor contribución de los 3 

(Möller et al., 2010). Por último, el Dec 602 también se ha determinado en lodos de 

depuradora a bajas concentraciones tanto en China como en España (De la Torre et al., 

2010b; Qi et al., 2010). 

Por otro lado, los 3 compuestos han demostrado capacidad de bioacumulación, estando 

presentes en diferentes especies tanto acuáticas como terrestres. Anguilas procedentes 

de los ríos Elba y Rin, en Alemania, presentaron valores entre 0,06 y 48,8 ng/g lw de 

Dec 602 y entre 0,07 y 0,37 ng/g lw de Dec 603 (Sühring et al., 2013). En Corea del Sur 

el Dec 602 estaba presente en diferentes especies de peces entre 0,24 y 2,3 ng/g lw 

mientras que en viruelas muestreadas en China las concentraciones de Dec 602 llegaron 

hasta los 20 ng/g lw. Además, en este último estudio se documentó también la presencia 

del Dec 603 en concentraciones de hasta 7,7 ng/g lw  (Wang et al., 2012). Por último, 

en los Grandes Lagos los niveles de Dec 602 oscilaron entre 0,47-34 ng/g lw, los del 

Dec 603 entre 0,01 y 0,55 ng/g lw, y los del Dec 604 entre 0,002 y 1,3 ng/g lw (Shen et 

al., 2011a; Sverko et al., 2010). Además, estos compuestos se han detectado también en 

aves. En huevos de gaviota recogidos en China se hallaron niveles de Dec 602 y Dec 

603 de 0,04-3,2 y 0,01-1,1 ng/g lw, respectivamente (Peng et al., 2014) mientras que en 
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huevos de halcón peregrino recogidos en Canadá y España las concentraciones fueron 

significativamente diferentes, al igual que en el caso del DP. En Canadá las 

concentraciones de Dec 602 oscilaban entre los 7,2 y los 211 ng/g lw, mientras que en 

España los valores estaban comprendidos entre nd y 25 ng/g lw. De igual modo, el Dec 

603 se detectó en concentraciones entre los 5,3 y los 220 ng/g lw, mientras que en los 

individuos de España el rango de valores era de 1,5-7,5 ng/g lw. Por último las 

concentraciones del Dec 604 fueron de hasta 9,8 ng/g lw y 0,35 ng/g lw en Canadá y 

España, respectivamente. 

 

Tabla 1.6. Ejemplos de niveles de los otros decloranos en matrices ambientales y 

biológicas. 

Matriz Zona Dec 602 Dec 603 Dec 604 
Aire 

(pg/m3) 
China1 4,1 – 5,14ª   
España2 0,30b   

Suelo 
(ng/g dw) China1 0,11 – 52,5   

Lodo de depuradora  
(ng/g dw) 

China3 1,0   
España4 0,02   

Sedimento 
(ng/g dw) 

China1,5,6 0,56 – 3,71   
Canadá7 0,006 - 11 0,01 – 0,6 0,008 – 8,0 
Ártico*,8 nd – 1,4 1,2 – 3,4 2,1 – 20 
Mar del 
Norte*,9 8 - 472   

Peces 
(ng/g lw) 

Alemania10 0,06 – 48,8 0,07 – 0,37  
Corea11 0,24 – 2,3   
China6 2,1 - 20 nd – 7,7  

Canadá7 0,88 – 1,9 0,01 – 0,02 0,002 – 0,02 
Canadá12 0,47 - 34 0,014 – 0,55 0,06 – 1,3 

Aves 
(ng/g lw) 

China13 0,04 – 3,21 0,01 – 1,1  
España14 nd - 25 1,5 – 7,5 nq – 0,35 
Canadá14 7,2 - 211 5,3 - 220 1,3 – 9,8 

Delfines 
(ng/g lw) Brasil15 0,12 – 0,94 0,25 – 1,99  

* pg/g lw. aParticulado. b Fase gas. 1Wang et al. 2010. 2De la Torre et al. 2010a. 3Qi et al. 2010. 4De la 
Torre et al. 2010b. 5Sun et al. 2013. 6Wang et al. 2012. 7Shen et al. 2010a,b, 2011a,b, 2012. 8Möller et al. 

2010. 9Sühring et al. 2015. 10Sühring et al. 2013. 11Kim et al. 2014. 12Swerko et al. 2010. 13Peng et al. 
2014. 14Guerra et al. 2011. 15De la Torre et al. 2012.  

 

Si el número de estudios que indican niveles del DP en mamíferos marinos ya es escaso, 

es entendible que los datos de Dec 602, Dec 603 y Dec 604 sean casi inexistentes. Hasta 

la fecha, solo un estudio en hígado de individuos de franciscanas de Brasil ha 
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documentado concentraciones de entre 0,12 y 0,94 ng/g lw y 0,25-1,99 ng/g lw de Dec 

602 y Dec 603, respectivamente. 

 
1.6.5. BFRs alternativos 

Los estudios sobre los niveles de varios BFRs alternativos, incluyendo los estudiados en 

esta tesis, fueron revisados recientemente (Ezechiáš et al., 2014). Al igual que para 

PBDEs, decloranos o HBCD, en la Tabla 1.7 se muestran algunos ejemplos de su 

presencia en diferentes matrices tanto ambientales como biológicas. 

 

HBB 

De manera similar al HBCD, algunos estudios ya indicaron su presencia a finales de los 

90 (Watanabe et al., 1986) pero no fue hasta mucho después cuando empezó a haber 

verdaderas evidencias sobre su presencia en el medio ambiente (Watanabe y Sakai 

2003). Como la mayoría de los compuestos estudiados en esta tesis, el HBB ha 

demostrado capacidad de transporte a larga distancia siendo encontrado en el Ártico. 

Concretamente se encontraron entre 0,04 y 0,66 pg/m3 en muestras de aire recogidas en 

2011 (Möller et al., 2011) así como hasta 2,6 ng/g lw en huevos de gaviota (Lee et al., 

2014). 

En aire también se ha encontrado en niveles bastante altos en China, llegando a 6,5 

pg/m3 (Qiu et al., 2010) y en EE.UU, con niveles entre 0,3 y 5,5 pg/m3 (Ma et al., 

2013). Estos niveles son muy inferiores a los encontrados en Canadá, que oscilaban 

entre los 0,02 y 0,09 pg/m3(Gouteux et al., 2008). 

En sedimentos destacan los  niveles altos en China, con concentraciones de hasta 30.000 

ng/g dw (8.672 ng/g dw de promedio) siendo las más altas de HFRs documentadas hasta 

la fecha (Wu et al., 2010a). En otras zonas como España las concentraciones son mucho 

más bajas con valores que no superan los 2,4 ng/g dw (Guerra et al., 2010).  

En un estudio que abarcaba 17 depuradoras españolas los niveles de HBB oscilaron 

entre 1,78 y 5,71 ng/g dw (Gorga et al., 2013). Estos valores son más altos que los 

determinados en una depuradora de Baltimore (EE.UU) donde las concentraciones iban 

0,16 hasta 1,3 ng/g dw. Pese a que el tratamiento de esta última es similar al que utilizan 

el 80% de las depuradoras estadounidenses, muchos otros factores podrían estar detrás 

de estas diferencias, como se ha explicado anteriormente (Venkatesan y Halden 2014). 

En cuanto a biota, el HBB ha demostrado su capacidad de bioacumulación en distintas 

especies y hábitats. En China se detectaron concentraciones muy altas (680-2.451 ng/g 



 

 

33 Capítulo 1 

lw) en diferentes especies de carpa obtenidas cerca de una zona de reciclado de e-waste 

(Verreault et al., 2007). En aves, además de los niveles hallados en el Ártico 

mencionados previamente, también se ha detectado en gaviotas de los Grandes Lagos, 

aunque en niveles muy inferiores que van desde 0,24 a 0,53 ng/g lw (Gauthier et al., 

2007). Incluso se identificó en delfines en niveles relativamente altos (hasta 43 ng/g lw) 

(Alonso et al., 2012). En general, pese a haber demostrado capacidad de 

bioacumulación y biomagnificación los estudios sobre su presencia en muestras 

ambientales, especialmente aire, son más abundantes (Venkatesan y Halden 2014). 

 

PBEB 

Los primeros niveles sobre el PBEB se describieron en muestras de aire de diferentes 

zonas de EE.UU, llegando estos hasta los 520 pg/m3 (Hoh et al., 2005). Al igual que el 

HBB, ha demostrado capacidad de transporte a larga distancia al detectarse su presencia 

en núcleos de hielo cerca del Ártico, aunque las concentraciones encontradas no 

superaban los 10 pg/L (Hermanson et al., 2010). Asimismo, las concentraciones 

documentadas en el norte de Canadá no superaban los 0,1 pg/m3. 

En sedimentos procedentes de la cuenca del Ebro, en España, se determinaron máximos 

de 9,6 ng/g dw (Guerra et al., 2010), mientras que en China se ha documentado una 

concentración media de 132 ng/g dw cerca de una planta de tratamiento de e-waste (Wu 

et al., 2010a). De nuevo, los niveles en el país asiático son mucho más elevados que en 

el resto del mundo. En cuanto a lodos de depuradora, en diferentes EDARs del territorio 

español se detectaron concentraciones entre 2 y 2,3 ng/g dw (Gorga et al., 2013). Estos 

niveles son superiores a los determinados en un estudio que comprendía 20 EDARs de 

Canadá, donde los niveles de PBEB iban desde 64 a 82 pg/g dw (Kim et al., 2014). 

EL PBEB también ha demostrado capacidad de bioacumulación, con niveles 

relativamente altos (3,98 – 25,6 ng/g lw) en peces de China (Wu et al., 2010a) y a 

niveles más bajos (hasta 10,4 pg/g dw) en peces del Ártico (Wolschke et al., 2015). 

También se detectó en huevos de gaviota recogidos en el Ártico, en concentraciones 

oscilando entre 0,03 y 0,23 ng/g lw (Lee et al., 2014), así como en gaviotas de los 

Grandes Lagos donde las concentraciones eran algo más altas, llegando hasta los 1,4 

ng/g lw (Gauthier et al., 2007). 

El caso del PBEB es un poco especial, ya que pese a estar considerado una alternativa a 

los PBDES no parece ser una opción a tener en cuenta por las compañías. Por ello, 
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existen dudas sobre si su detección en diferentes muestras ambientales responde a una 

gran persistencia o a su uso continuado en los últimos años (Wolschke et al., 2015). 

 

Tabla 1.7. Niveles de BFRs alternativos determinados recientemente en diferentes 

matrices ambientales y biológicas. 

Matriz Zona HBB PBEB DBDPE 

Aire 
(pg/m3) 

China 0,3 – 6,51  23 - 35781 
EE.UU 0,3 – 5,52 0,1 - 5203 1,2 – 5,22 
Canadá 0,02 – 0,094 nd – 0,015  
Ártico 0,04 – 0,666   

Sedimento 
(ng/g dw) 

China 86727 1327 38,8 - 17967 
España nd – 2,48 nd – 9,68 4,8 – 4358,9 
Suecia   2410 

Lodo de 
depuradora 
(ng/g dw) 

Suecia   32 – 16010 
Alemania   70 – 22011 

China   39 - 199512 
EE.UU 0,16 – 1,313  1,4 – 16011 
Canadá 0,19 – 0,2814 0,06 – 0,0814 0,019 – 0,03211 
España 1,78 – 5,7115 2,01 – 2,3315 38,2 – 25715 

Peces 
(ng/g lw) 

China 680 - 245116 3,98 – 25,67 nd – 3387 
Canadá   nd – 2,7117 

Aves 
(ng/g lw) 

China   9,6 - 80018 
EE.UU 0,24 – 0,5319 nd – 1,419  
Ártico 0,42 – 2,6420 0,03 – 0,2320  

Delfines 
(ng/g lw) Brasil <0,56 – 43,321  <3,6 - 35221 

1Qiu et al. 2010. 2Ma et al. 2013. 3Hoh et al. 2005. 4Gouteux et al. 2008. 5Hermanson et al. 2010. 6Möller 
et al. 2011. 7Wu et al. 2010a. 8Guerra et al. 2010. 9Cristale et al. 2013. 10Kierkegaard et al. 
2004. 11Ricklund et al. 2008. 12Shi et al. 2009. 13Venkatesan 2014. 14Kim et al. 2014. 15Gorga et al. 
2013. 16Verreault et al. 2007. 17Law et al. 2006a. 18Luo et al. 2009. 19Gauthier et al. 2007. 20Lee et al. 
2014. 21Alonso et al. 2012. 
 
DBDPE 

Pese a estar documentado su uso desde principios de los 90 los primeros niveles en 

muestras ambientales son relativamente recientes (Kierkegaard et al., 2004). Es, con 

bastante diferencia, el BFR emergente más estudiado y detectado de los 3 incluidos en 

esta tesis. Este hecho es de esperar ya que es una alternativa prácticamente específica de 

la mezcla Deca-BDE y el que tiene mayor volumen de fabricación, según los datos de 

producción disponibles. 

Está presente en muestras de aire tanto de China como de EE.UU. En el país asiático se 

detectaron niveles muy variados que van desde los 23 a los 3578 pg/m3 (Qiu et al., 

2010; Shi et al., 2009), mientras que en EE.UU el rango de concentraciones es menor 

(1,2 – 5,2 pg/m3) (Ma et al., 2013). En sedimento los niveles más elevados son de nuevo 
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los encontrados en China, con concentraciones que van desde los 40 hasta los 1.796 

ng/g dw (Shi et al., 2009; Wu et al., 2010a). En España se han llevado a cabo 2 estudios 

con concentraciones muy diferentes: por un lado, Guerra et al. con niveles entre 4,8 y 

24 ng/g dw en sedimentos recogidos en la cuenca del Llobregat (Guerra et al., 2010), 

mientras que Cristale et al. determinaron  unas concentraciones considerablemente más 

elevadas (80 – 435 ng/g dw) en sedimentos procedentes de 3 diferentes ríos (Nalón, 

Arga y Besós) (Cristale et al., 2013). En Suecia la concentración encontrada en una 

única muestra, 24 ng/g dw, entra en el rango alto de las concentraciones detectadas en el 

Llobregat (Kierkegaard et al., 2004). Del mismo modo, existen numerosos estudios que 

documentan concentraciones de DBDPE en lodos de depuradora. En Europa los niveles 

más altos son los de España (38-257 ng/g dw)(Gorga et al., 2013), Alemania (70-220 

ng/g dw) (Ricklund et al., 2008) y Suecia (32-160 ng/g dw)(Kierkegaard et al., 2004). 

En cambio, en otros países como el Reino Unido los niveles existentes son inferiores 

(36 – 63 ng/g dw)(Ricklund et al., 2008). De igual modo, las concentraciones reportadas 

en EE.UU son similares a las europeas con valores comprendidos entre 1,4 y 160 ng/g 

dw (Ricklund et al., 2008). Por el contrario, los niveles hallados en China son de nuevo 

muy superiores a los del resto del globo. En un estudio en lodos de una depuradora 

cercana a una planta de reciclado de e-waste las concentraciones oscilaron entre 266 y 

1.995 ng/g dw (Shi et al., 2009) aunque en otras depuradoras más alejadas los niveles 

no superaban los 140 ng/g dw (Ricklund et al., 2008). 

La presencia del DBDPE en biota es prácticamente nula. Esto podría ser debido a su 

baja capacidad de bioacumulación; no obstante se creía lo mismo del BDE-209 y en los 

últimos años su presencia en biota ha sido más que demostrada. Se ha sugerido que, 

dadas las características del DBDPE, la no detección podría ser debida a problemas de 

sensibilidad de los métodos analíticos utilizados (Covaci et al., 2011; Ricklund et al., 

2008). En peces procedentes de los Grandes Lagos los niveles han alcanzado valores de 

hasta 2,7 ng/g lw (Law et al., 2006a) mientras que en China de nuevo las 

concentraciones son mucho más altas, llegando hasta unos 340 ng/g lw (Wu et al., 

2010a). En aves los únicos niveles existentes proceden de China. Es evidente que la 

diferencia viene influenciada en una gran parte por la zona de muestreo: cerca de una 

planta de tratamiento de e-waste se llegó a niveles máximos de 880 ng/g lw (Luo et al., 

2009) mientras que en otra zona las concentraciones no superaban los 2 ng/g lw (Gao et 

al., 2009). No obstante, muchos otros factores pueden influir, como se verá más 

adelante. Por último, el DBDPE fue detectado también en delfines de la costa de Brasil, 
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llegando a concentraciones de hasta 352 ng/g lw (Alonso et al., 2012). Estos datos 

evidencian que, al igual que ocurrió en su momento con el BDE-209, el DBDPE puede 

acumularse en diferentes especies pese a su elevado peso molecular y logKow. 

 

1.6.6. Compuestos halogenados naturales  

Muchos de los HNPs se empezaron a descubrir como picos desconocidos en análisis de 

rutina de compuestos antropogénicos y posteriormente se ha ido probando su origen 

natural. De hecho, una queja habitual de los investigadores que estudian estos productos 

es que necesitan aportar evidencias muy concretas y detalladas para demostrar que se 

originaron naturalmente (Gribble 2010). Las variaciones en los niveles entre diferentes 

especies y zonas pueden ser incluso mayores que en el caso de los HFRs. Por ejemplo, 

existen zonas que albergan un gran número de especies productoras de estos 

compuestos y por tanto la exposición de los animales que se alimentan en la zona es 

más grande. Es el caso de la Gran Barrera de Coral de la costa australiana, donde se han 

encontrado los niveles más elevados. 

A continuación se da una breve pincelada de la presencia de estos compuestos en el 

medio ambiente, que será ampliada en el capítulo 4. 
 
MeO-PBDEs 

Los compuestos análogos a los PBDEs, pero metoxilados, fueron detectados por 

primera vez en peces y focas del mar Báltico en 1997 (Haglund et al., 1997). Más 

adelante se aportarían evidencias de su origen natural y no como metabolitos de los 

PBDEs (Gribble 1998; Haglund et al., 1997). La investigación sobre las fuentes de 

origen de esta familia de compuestos tiene un largo recorrido y son varios los autores 

que proponen que los MeO-PBDEs pueden originarse a través de los PBDEs, aunque se 

considera una aportación menor a los MeO-PBDEs de origen natural (Fan et al., 2014). 

Parece haber indicios de que los MeO-PBDEs con el grupo MeO- en la posición meta o 

para son producidos a partir de algunos PBDEs como el BDE-28 (Yu et al., 2013) 

mientras que los MeO-PBDEs con el MeO- en la posición orto son productos naturales 

(Wan et al., 2010). De hecho, esta teoría ha sido confirmada para el 6-MeO-BDE-47 y 

el 2´-MeO-BDE-68 (Teuten et al., 2005). Por todo ello, los niveles de MeO-PBDEs en 

el medio ambiente son muy variados y pueden verse afectados por algunos factores 

difíciles de tener en cuenta. 
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PMBPs, PBHDs y MHC-1  

La primera evidencia que se aportó sobre el origen natural del Q1 fue en 1999 cuando se 

identificó en muestras de focas de las costas africanas y antárticas (Vetter et al., 1999). 

Más adelante, entre 2006 y 2007, se descubrirían el resto de PMBPs al analizar muestras 

de diferentes especies de delfines y detectar compuestos de estructura análoga al Q1 

pero con diferente patrón de halogenación (Teuten et al., 2006; Vetter et al., 2007). El 

Q1 se ha identificado en zonas tan distintas como Chile, Nueva Zelanda o Australia, 

mostrando su distribución global y especialmente por el océano pacífico (Gaul et al., 

2011). El TriBHD y TetraBHD fueron identificados por primera vez en 2007 en peces 

del mediterráneo y en mejillones de Nueva Zelanda (Melcher et al., 2007) y desde 

entonces se ha detectado en otras especies y zonas del mundo, como por ejemplo en 

cetáceos de EE.UU (Hoh et al., 2012) o Australia (Losada et al., 2009). En 2001 se 

identificó otro compuesto natural cuya estructura era una incógnita hasta entonces, el 

MHC-1 (Vetter et al., 2001), que más adelante ha sido detectado en otras especies como 

delfines (Losada et al., 2009) o mejillones (Hauler et al., 2014). 

 

1.6.7. Comportamiento en biota 

En el apartado anterior hemos visto las principales rutas de entrada al medio ambiente. 

En este apartado se describen algunos de los principales procesos que componen el 

comportamiento de los HFRs en biota. 

 

Bioacumulación 

La bioacumulación se entiende como el proceso mediante el cual los contaminantes son 

incorporados por el organismo a través de la dieta, aunque en el caso de los peces u 

organismos filtradores también puede ser a través de las agallas (Macdonald y Bewers 

1996). Ya se ha visto como todos los HFRs incluidos en esta tesis han sido identificados 

en diferentes especies de biota, tanto en organismos del nivel trófico primario (plancton) 

como en animales en las cimas de sus cadenas alimentarias (delfines). Algunos estudios 

han intentado identificar los mecanismos de incorporación por parte de las diferentes 

especies, y en ocasiones los datos obtenidos desmontan algunas teorías previas. Por 

ejemplo, el BDE-99 y BDE-153 demostraron capacidad de bioacumulación en 

mejillones pese a que su tamaño (9,6 Å) es superior al límite que permite atravesar las 

membranas celulares (9,4 Å). Además, tanto éstos como el BDE-47 mostraron 

coeficientes de incorporación hasta 10 veces superiores a las de algunos PCBs 
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(Gustafsson et al., 1999). La capacidad de bioacumularse en organismos filtradores no 

es trivial ya que estos organismos filtran grandes volúmenes de agua (hasta 5-6 L/h) y 

por tanto su exposición a estos contaminantes es continua. 

Otros organismos, como los peces, pueden incorporar los HFRs por 2 vías: a través de 

la dieta, y a través de las branquias, donde se concentra un gran número de glóbulos 

rojos que distribuirían rápidamente los contaminantes por el organismo (Borgå et al., 

2004). Varios estudios han demostrado la capacidad de los HFRs para acumularse en 

peces utilizando el factor de acumulación biota-sedimento (BSAF, del inglés biota to 

sediment accumulation factor) que consiste en un cociente entre la concentración en el 

pez (ng/g lw) y la concentración en sedimento (normalizada por el contenido de materia 

orgánica o TOC). Además, se ha probado que la dieta representa el principal mecanismo 

de bioacumulación para los diferentes congéneres de PBDEs, así como el HBCD. Se 

han encontrado BSAF > 1 para los PBDEs mayoritarios, incluido el BDE-209, así como 

para el HBCD (Arnot y Gobas 2006; Eljarrat et al., 2004b). En cambio, la información 

disponible sobre los HNs al inicio de esta tesis era muy escasa. 

En organismos más complejos como aves y mamíferos, la dieta juega aún un papel más 

importante ya que, salvo algunas excepciones, es el único mecanismo mediante el cual 

los individuos incorporan los HFRs. Se han observado claras diferencias entre aves de 

dieta acuática y dieta terrestre. Por ejemplo, al estudiar huevos de halcones peregrinos 

de España y Canadá se vio que los individuos con dieta terrestre habían acumulado 

menos Dec 603 que los individuos que seguían una dieta acuática (Guerra et al., 2011b). 

En el caso de los PBDEs, aves con dieta terrestre como por ejemplo la cigüeña común 

acostumbran a acumular más BDE-209, teóricamente menos biodisponible que otros 

BDEs, mientras que en aves con dietas acuáticas como las gaviotas el compuesto 

mayoritario suele ser el BDE-47 (Chen et al., 2012a; Muñoz-Arnanz et al., 2011a). Se 

consideró que las diferencias entre las contribuciones de los diferentes PBDEs entre 

especies con diferente dieta (cernícalos, gaviotas y estorninos) se debían principalmente 

a esta misma (Chen et al., 2012a) aunque el diferente metabolismo de las especies 

podría tener algo que ver también. 

 

Biomagnificación 

El estudio de la capacidad de bioacumulación de los contaminantes puede llevar a 

conclusiones equivocadas si se lleva a cabo en especies en posiciones altas de la cadena 

trófica, debido a que la biomagnificación también juega un papel relevante. La 
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biomagnificación se refiere al proceso mediante el cual la concentración de un 

determinado contaminante o familia de contaminantes en biota aumenta a medida que 

subimos en la cadena trófica (Macdonald y Bewers 1996). Si la concentración aumenta 

a medida que lo hace el nivel o la posición trófica, se considera que el contaminante en 

cuestión presenta capacidad de biomagnificación. Si, por el contrario, la concentración 

no aumenta, se considera que no se observa biomagnificación (Figura 1.9). La posición 

y nivel trófico se establecen mediante el análisis de isótopos estables de nitrógeno. Los 

organismos en niveles tróficos altos presentan un enriquecimiento del isótopo 15N 

debido a una excreción preferencial del isótopo más ligero, el 14N; por lo tanto cuanto 

más alta es la relación 15N/14N, también expresada como δ15N, más arriba en la cadena 

trófica se encuentra el individuo. 

 

 
Figura 1.9. Caracterización de la biomagnificación de los contaminantes. 

 

Una vez se ha visto que el contaminante puede biomagnificarse, es posible calcular el 

factor de biomagnificación trófico (TMF, del inglés biomagnification factor), que 

básicamente será la pendiente de la recta obtenida. Es decir, en una ecuación de recta 

típica de y=ax+b, el valor del término “a” es considerado el TMF de este compuesto. 

Este valor indicará el aumento de la concentración al subir en la cadena trófica 

(biomagnificación, si es positivo) o de biodilución, si se observa una disminución al 

subir en la cadena trófica (valor negativo). Tanto PBDEs como HBCD han demostrado 

capacidad de biomagnificación (Losada et al., 2009; Poma et al., 2014). 

En ocasiones también se calcula el coeficiente de biomagnificación (BMF, del inglés 

biomagnification factor). Este coeficiente se calcula dividiendo la concentración 
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encontrada en el predador por la encontrada en la presa, ambas en peso lipídico. BMFs 

> 1 indican capacidad de biomagnificación, mientras que BMFs < 1 suelen interpretarse 

como biodilución (Borgå et al., 2004). El BMFTL es el mismo coeficiente pero 

incorporando el nivel trófico (TL, del inglés trophic level) a la fórmula (Weijs et al., 

2009). Tanto PBDEs como el HBCD han mostrado BMFs > 1 en diferentes cadenas 

tróficas acuáticas y terrestres (Jia et al., 2011; Losada et al., 2009; Voorspoels et al., 

2007; Wu et al., 2010b). 

 

Debrominación y decloración 

Tanto en peces, aves y mamíferos se ha demostrado que el BDE-209 puede sufrir 

procesos de debrominación, dando lugar a congéneres de grado de bromación más bajo 

(Hakk y Letcher 2003). Además, se ha demostrado que el BDE-154 y BDE-153 también 

pueden dar lugar a PBDEs de menor grado de bromación, concretamente BDE-99 y 

BDE-47 en el caso del BDE-154, y BDE-100 y BDE-49 en el caso del BDE-153 

(Ikonomou et al., 2002). Esto tiene varias implicaciones. Por un lado, es una fuente de 

compuestos como el BDE-47 que debe ser tenida en cuenta a la hora de estudiar su 

comportamiento en el medio ambiente. Por otro, puede causar que la “entrada” de 

compuestos ya prohibidos como el BDE-47 se continúe produciendo, aunque en menor 

medida. 

Aunque de momento sólo existen estudios en aves, se conoce que el DP puede dar lugar 

a dos compuestos fruto de pérdida de un átomo de cloro: aCl11DP y aCl10DP. Pese a 

haber sido hallados en halcones peregrinos y cigüeñas, sus concentraciones fueron muy 

inferiores a las del DP. Por tanto, pese a que su análisis completa la caracterización de la 

contaminación por DP de momento no parece haber evidencias de que sean compuestos 

excesivamente relevantes (Guerra et al., 2011b; Muñoz-Arnanz et al., 2011b). 

También se han identificado productos de debrominación del HBCD producidos por la 

acción de microbacterias en medios acuáticos y en depuradoras (Davis et al., 2006) 

aunque de momento se desconoce si ésta puede producirse en biota. 

 

1.7. Toxicidad 
En este apartado se pretende dar una visión global de los efectos tóxicos que pueden 

presentar los HFRs. Posteriormente, en el capítulo 5, se discutirán los casos concretos 

de PBDEs y HNs focalizando especialmente en el BDE-209 y DP. 
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A medida que iba resultando cada vez más evidente que los PBDEs presentaban una alta 

capacidad de bioacumulación y diseminación a lo largo del globo los estudios sobre sus 

posibles efectos nocivos aumentaron. De todos modos, aún queda mucho por explicar 

en cuanto al comportamiento de estos compuestos en comparación a otros más 

estudiados como pueden ser los PCBs (Buratovic et al., 2014; Costa et al., 2014; Dou et 

al., 2014). Una de los efectos más peligrosos de los PCBs es la capacidad de afectar al 

funcionamiento del sistema endocrino, que influye en procesos tan importantes como el 

desarrollo las funciones cerebrales y sexuales, metabolismo y crecimiento, etc. Debido a 

las similitudes de las estructuras de algunos contaminantes, éstos actúan igual que las 

hormonas tiroideas modificando el funcionamiento normal del sistema endocrino. Se ha 

demostrado que los PBDEs tienen esta capacidad; son por tanto disruptores endocrinos 

que pueden provocar trastornos en el crecimiento y desarrollo del individuo así como 

daños en el sistema neurológico. Los mecanismos no están del todo claros pero podrían 

incluir actividad estrogénica y androgénica, variaciones en las uniones a ciertos 

receptores como el receptor constitutivo de androstano (CAR) y el receptor X de 

pregnano (PXR), y también disrupciones en las hormonas tiroideas. También se ha 

demostrado que pueden provocar daños en el hígado de ratones (Erratico et al., 2011). 

Incluso existen estudios que sugieren que los PBDEs pueden formar aductos con la 

molécula de ADN (ácido desoxirribonucleico) aunque las implicaciones de este hecho 

requieren más estudios (Lyons et al., 2004). Asimismo, los PBDEs pueden causar 

distintos tipos de daño oxidativo como daños en la cadena del ADN, disfunción 

mitocondrial o inducción a la apoptosis (Costa et al., 2014).  

Pese a que el HBCD no presenta una estructura similar a las hormonas tiroideas, y por 

tanto no debería interferir con sus mecanismos, se ha visto que en organismos expuestos 

a él se producían alteraciones en el sistema tiroideo (Germer 2006 y Palace 2008). En 

ratones ha sido capaz de afectar a procesos cerebrales (Saegusa 2009). Además de todo 

esto, las distintas propiedades fisicoquímicas de los 3 isómeros más abundantes les 

confieren propiedades ligeramente diferentes. Muchos estudios evalúan el efecto del 

HBCD como una mezcla de isómeros, mientras que otros utilizan sólo el α-HBCD. Es 

recomendable realizar estos estudios utilizando isómeros individuales con el objetivo de 

caracterizar bien sus efectos (Koch et al., 2015). La información disponible aún es 

insuficiente para caracterizar completamente el peligro que representa el HBCD para el 

medio ambiente (Marvin et al., 2011). 
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La toxicidad de los BFRs emergentes no ha sido estudiada en profundidad, aunque 

algunos ensayos han revelado que también suponen un riesgo para el medio ambiente. 

Por ejemplo, el HBB causó daños por estrés oxidativo en hígado de carpas doradas así 

como inhibición de los canales de Na+ y K+ (Feng et al., 2014). Así mismo, también se 

han observado inhibiciones en procesos enzimáticos claves del hígado en ratones, 

aunque solo en las fases iniciales de la exposición in vivo (Frydrych et al., 2005). Del 

mismo modo el DBDPE ha mostrado ser capaz de causar daños en hígado de peces 

(Feng et al., 2013) y en ratones. En estos últimos además provocó alteraciones en 

diferentes procesos enzimáticos, causando por ejemplo una disminución en los niveles 

de glucosa (Sun et al., 2014). 

Del mismo modo, los estudios sobre los HNs son más escasos ya que las evidencias de 

su capacidad de bioacumulación en diferentes organismos son más recientes y todavía 

no tan abundantes como las existentes sobre los PBDEs. No obstante, cada vez más 

estudios demuestran que tienen una capacidad de bioacumulación nada despreciable, 

por lo que el interés en sus posibles efectos tóxicos ha crecido exponencialmente y ya se 

ha demostrado que tienen la capacidad de causar daños hepáticos en ratones y peces 

(Liang et al., 2014; Wu et al., 2013). De hecho los estudios sobre el DP y compuestos 

análogos en los últimos años han aumentado exponencialmente, aunque suelen estar 

centrados exclusivamente en el DP. El DP ha demostrado, al igual que los PBDEs, ser 

capaz de inducir la apoptosis e interferir en algunos procesos metabólicos. Se observó 

que el DP interfirió en algunas rutas de expresión de proteínas y en los canales de Ca2+ 

en peces expuestos a concentraciones elevadas (1, 10 y 100 μg/g ww) de DP. En este 

estudio se demostró que el DP puede comportarse igual que los PBDEs o el HBCD en 

cuanto a efectos toxicológicos se refiere (Liang et al., 2014). El hecho de que los HFRs 

interfieran en los canales de Ca2+ debe ser tenido en cuenta ya es uno de los reguladores 

del transporte a través de membranas celulares y por tanto podría ser uno de los 

mecanismos de entrada de estos compuestos directamente a las células (Kodavanti y 

Ward 2005). 

Por último, se cree que los MeO-PBDEs pueden presentar similares efectos que los 

PBDEs debido al gran parecido de sus estructuras. Además, pueden dar lugar a OH-

PBDEs, compuestos de mayor toxicidad que los MeO-PBDEs e incluso los PBDEs 

(Wang et al., 2015a).  Los posibles efectos toxicológicos del resto de HNPs aún no ha 

sido estudiado. 
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1.8. Análisis 
El desarrollo de metodologías para el análisis de FRs en el medio ambiente no es fácil 

debido a la complejidad de las diversas matrices, bajas concentraciones de los analitos, 

contaminación cruzada, etc. Algunos compuestos como el BDE-209 o el HBCD 

supusieron un reto durante muchos años debido a sus complicadas propiedades 

fisicoquímicas, aunque en los últimos años las metodologías de análisis han avanzado 

mucho permitiendo un análisis fiable y reproducible. 

 

1.8.1. Preparación de muestra 

En general, los HFR tienen propiedades fisicoquímicas similares. Son muy 

hidrofóbicos, estables, y de pesos moleculares en general elevados. Por ello, las mismas 

metodologías utilizadas en el análisis de otros compuestos como los PCBs, PBBs y 

otros compuestos orgánicos son aplicables para la extracción de estos compuestos. En la 

tabla 1.8 se muestran las técnicas de extracción y purificación más utilizadas. 

 

Muestreo, preservación y pretratamiento 

La toma de muestra y su preservación son pasos críticos que repercuten en todo el 

proceso posterior. Al fin y al cabo, los resultados que se obtienen en el laboratorio van 

referidos a la muestra analizada por lo que una mala estrategia de muestreo o mala 

conservación de la muestra darán lugar a un resultado impreciso y/o incorrecto. Por 

ejemplo, algunos compuestos como el BDE-209 son fotosensibles y por ello las 

muestras deben preservarse lejos de la luz del día y a ser posible a 4 ºC o menos (Covaci 

et al., 2003; Eljarrat et al., 2002; Kierkegaard et al., 2009). 

Debido a que estos compuestos se extraen usando solventes orgánicos, el agua de la 

muestra debe ser eliminada en la medida de lo posible. La liofilización suele ser la 

técnica más usada en todo tipo de muestras; algunos autores eliminan el agua de los 

sedimentos o polvo manteniéndolos a temperatura elevada durante 24h aunque la 

liofilización es un proceso más recomendable (Eljarrat et al., 2004a). Se recomienda 

homogeneizar la muestra ya que la extracción posterior será más efectiva y el peso de 

muestra más representativo (Covaci et al., 2007; Hyötyläinen y Hartonen 2002). 
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Extracción 

La naturaleza de la matriz a analizar resulta determinante a la hora de elegir la técnica 

de extracción a utilizar. Así mismo, la cantidad de muestra requerida puede afectar en la 

decisión: algunas técnicas de extracción necesitan gran cantidad de muestra para ser 

realmente efectivas, y no siempre se dispone de ella. Del mismo modo, algunas técnicas 

no están recomendadas para grandes cantidades de muestra cosa que supone un riesgo 

en casos donde se espera que los niveles de contaminación sean bajos (Fulara y 

Czaplicka 2012).  

Aunque los estudios sobre la presencia de FRs en agua son escasos ya que su elevado 

LogKow hace que se encuentren principalmente en el material particulado (Fulara y 

Czaplicka 2012), su presencia en el medio acuático ha sido estudiada usando diversas 

técnicas: 

Líquido-Líquido (LE, del inglés liquid extraction): Es la técnica más utilizada, usando 

hexano, ter-butil-éter o diclorometano (DCM). Necesita que el analito y la matriz tengan 

solubilidades diferentes ya que se basa en la mayor afinidad del analito por una de las 

fases. La eficiencia de esta técnica depende en gran medida de la naturaleza del solvente 

elegido, temperatura y otros factores que puedan modificar el equilibrio en favor del 

disolvente elegido (pH, salinidad…). Si se dan las condiciones puede ser una técnica 

eficaz, rápida y selectiva, pero tiene la desventaja de necesitar elevados volúmenes de 

muestra y disolvente (Vonderheide 2009).  

Extracción en fase sólida (SPE, del inglés solid phase extraction): Otra técnica cuyo 

uso está bastante extendido y que en agua se aplica utilizando C18 como fase 

estacionaria (Rezaee et al., 2010). Se basa en la retención de los analitos contenidos en 

fase gas o líquida en una fase estacionaria a la cual son afines. Posteriormente los 

analitos serán eluidos utilizando un disolvente adecuado. Esta técnica, además de como 

técnica de extracción propiamente dicha, puede utilizarse para concentrar muestras de 

agua a un determinado volumen. En agua, la principal desventaja que presenta es la 

posible saturación de los cartuchos y pérdida de efectividad de extracción si el volumen 

utilizado es demasiado alto (Fontana et al., 2009). Una de sus principales ventajas es 

que puede acoplarse a técnicas de análisis y por tanto realizar la extracción, purificación 

y análisis instrumental conjuntamente, reduciendo el tiempo de análisis y la variabilidad 

provocada por el error humano. 
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Extracción por sorción a barra agitadora (SBSE, del inglés stir bar sorptive 

extraction): En esta técnica los contaminantes se concentran en el sorbente que recubre 

una barra agitadora y presenta la ventaja de ser una técnica rápida y que necesita poco 

volumen de solvente y muestra (Llorca-Porcel et al., 2006).  

Extracción por punto de nube (CPE, del inglés cloud point extraction): Se basa en la 

separación en 2 fases de una disolución al alcanzar una temperatura determinada (punto 

de nube) a causa de los tensoactivos que ésta contiene. Una vez producida esta 

separación, se descarta la fase que no contiene los analitos de interés. Se llega a factores 

de concentración considerables, pero presenta el inconveniente de que es necesario 

eliminar los tensoactivos antes de realizar el análisis instrumental del extracto (Wang et 

al., 2007).  

Microextracción líquido-líquido dispersiva (DLLME, del inglés dispersive liquid-liquid 

micro extraction): Se utiliza un agente extractante no miscible con el agua y un agente 

dispersante miscible tanto con el extractante como con el agua. Se forma una nube en 

donde el agente extractante se encuentra en forma de pequeñas gotas y por tanto la 

superficie de contacto con el agua se incrementa en gran medida, aumentando la 

eficiencia de la extracción L-L. El principal inconveniente es la recuperación del 

extractante y en ocasiones las interferencias causadas por el agente dispersante 

(Regueiro et al., 2009). 

En matrices sólidas las metodologías utilizadas son bastante diferentes aunque se suelen 

basar en metodologías sólido líquido: 

Soxhlet o extracción mediante líquidos presurizados (PLE, del inglés presurized liquid 

extraction): Son técnicas muy similares y, de hecho, la PLE no deja de ser una 

evolución moderna del Soxhlet. Habitualmente se usa una mezcla de disolventes (1:1) 

como por ejemplo hexano:DCM o hexano:acetona (Alonso et al., 2014; De La Cal et 

al., 2003; Eljarrat et al., 2004b; Siddique et al., 2012). La PLE se considera más 

efectiva que el Soxhlet y mucho más óptima ya que requiere menor cantidad de 

disolvente, permite extraer un mayor número de muestras simultáneas y el tiempo de 

extracción se reduce considerablemente. Es la técnica más utilizada actualmente pese a 

que su optimización es más compleja: parámetros como presión, temperatura, tiempo de 

calentamiento y estático o número de ciclos de extracción deben ser optimizados. De 

hecho, actualmente el Soxhlet ha sido casi totalmente reemplazado por nuevas 
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metodologías y su uso ha quedado reducido a una metodología de comparación con los 

nuevos métodos optimizados (De La Cal et al., 2003). A modo de ejemplo puede verse 

la comparación realizada por De la Cal et al. (2003) entre los porcentajes de 

recuperación mediante Soxhlet y PLE (Figura 1.10). Como puede verse las 

recuperaciones son similares y el PLE proporciona menor error. 

Dispersión en fase sólida (MSPD, del inglés matrix solid phase dispersion): Evita pasos 

previos de tratamiento de muestra antes de la extracción. La muestra se dispersa a lo 

largo de un soporte, normalmente C18, desde donde luego es extraida. Proporciona 

buenas recuperaciones y es rápida, aunque su uso está menos extendido que las 

anteriores metodologías descritas para el análisis de HFRs (Dopico-García et al., 2007; 

Muñoz-Arnanz et al., 2011a). 

Extracción asistida por microondas (MAE, del inglés microwave assisted extraction): 

Consiste en la aplicación de microondas para elevar la temperatura de extracción. Al 

igual que la PLE, el hecho de trabajar a temperatura y presión altas reduce el volumen 

de disolvente de extracción sin pérdida, e incluso aumento, de la eficacia, además de 

reducir el tiempo de extracción respecto a la LLE. Sin embargo, el extracto debe ser 

filtrado posteriormente y tiene un coste moderadamente alto (Wang y Li 2010). 

 

 
Figura 1.10. Comparación entre las metodologías de Soxhlet y PLE (datos de De la Cal et al. 2003). 
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Purificación 

Muchos extractos, especialmente los obtenidos de matrices complejas como las 

biológicas, requieren un proceso de purificación antes de poder ser analizados si se 

pretende conseguir una buena identificación y cuantificación de los contaminantes 

deseados. Este proceso es también necesario en matrices a priori menos complejas como 

los sedimentos. Además, en muestras de biota la materia grasa que contiene los HFRs 

debe ser eliminada, y a ser posible determinada, antes del análisis instrumental (Covaci 

et al., 2003). 

Extracción selectiva por líquidos presurizados (SPLE, del inglés selective presurized 

liquid extraction): Se trata de una combinación entre la PLE y la SPE. Consiste en 

rellenar la celda de extracción utilizada en la PLE con algún absorbente (alúmina, sílica 

o florisil) antes de añadir la muestra. De este modo el extracto que se obtiene ya ha sido 

purificado, lo que comporta un evidente ahorro de tiempo y disolvente. Sin embargo, 

esta técnica presenta una serie de inconvenientes: no es posible determinar la grasa, 

necesaria para expresar los resultados en unidades lipídicas, y en muestras muy 

complejas puede ser necesaria una SPE posterior igualmente. Es una técnica utilizada 

especialmente en sedimentos. 

Tratamiento ácido: Esta técnica utiliza un ácido concentrado, normalmente H2SO4, que 

elimina la materia orgánica por oxidación. Al añadirlo al extracto, que debe estar en un 

disolvente inmiscible con el ácido (hexano, por ejemplo), los HFRs son liberados de la 

grasa y pasan a la fase orgánica, mientras que toda la materia orgánica que había en el 

extracto es destruida y los residuos son descartados antes de proceder con la 

purificación del extracto. Pese a que esta técnica es muy efectiva como técnica de 

purificación, también puede ocasionar la pérdida de algunos compuestos no estables en 

ácido. Además al ser un procedimiento manual puede ocasionar malas recuperaciones si 

no es llevado a cabo con cuidado, o en matrices muy sucias donde sean necesarias 

muchas adiciones de ácido.   

Cromatografía de permeabilidad en gel (GPC, del inglés gel permeation 

chromatography). La GPC es un tratamiento menos destructivo que permite el análisis 

de compuestos que son degradados por el ácido. Se basa en la exclusión por tamaño de 

partícula, ya que las moléculas orgánicas quedan retenidas en una columna mientras que 

las moléculas de interés, más pequeñas, pasan más fácilmente a través de los poros de la 

columna. En general, el tratamiento ácido permite obtener extractos más limpios y, pese 
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a que pueda parecer lo contrario, requiere menos tiempo que la GPC. Esto es debido a 

que el tratamiento ácido permite tratar varias muestras simultáneamente, mientras que la 

GPC requiere de inyecciones individuales y secuenciales. En general, la GPC sólo está 

recomendada cuando los analitos de interés no son resistentes al ácido y para muestras 

con bajo contenido lipídico (Guerra et al., 2011b; Jia et al., 2011; Kang et al., 2010; 

Muñoz-Arnanz et al., 2011b). 

Tabla 1.8. Principales técnicas de extracción y purificación usadas en el análisis de los 

HFRs. 

Matrices Compuestos Extracción Purificación 

Sedimento PBDEs,  HFRs emergentes , HNs 

Soxhlet 
(Hex:DCM (3:1)) Sílica ácida 

PLE 
Hex:DCM (1:1) 

Alúmina 
neutra 

Aire PBDEs,  HFRs emergentes , HNs Soxhlet 
(Hexano:Acetona (1:1)) Alúmina 

Lodos PBDEs, HFRs emergentes, HNs PLE Hexano:DCM (1:1) 

Sílica ácida, 
alúmina 
neutral y 

carbono activo 

Biota 

PBDEs,  HFRs emergentes ,  HNs PLE 
Hex:DCM (1:1) 

1-Tratamiento 
ácido 

2- Alúmina 

HNs LE (Hexane) Sílica y 
alúmina 

PBDEs, HNPs PLE Hex:DCM (1:2) GPC 

PBDEs,  HFRs emergentes Soxhlet (DCM) 1- GPC 
2- Sílica 

HNs MSPD Sílica ácida y 
básica 

Pelo humano PBDEs L-L  
Hexano Fluorisil 

Leche 
materna PBDEs,  HNs L-L 

Hexano:DCM (1:1) GPC 

 

SPE: Cuando se utiliza para purificar extractos de muestras sólidas la SPE se aplica 

utilizando alúmina, sílica o florisil como sorbentes (Booij et al., 2002; Guerra et al., 

2012a; Hoh et al., 2006). En algunos casos ésta se substituye o complementa con 

columnas de sílica o alúmina, mientras que en algunas metodologías de extracción por 

PLE se añade un sorbente en la extracción. Además, se suele utilizar también para 

concentrar el extracto. 
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1.8.2. Análisis instrumental 

Dado que los compuestos estudiados en esta tesis se determinan a nivel traza, es 

necesario el análisis mediante espectrometría de masas (MS, del inglés mass 

spectrometry) debido a la elevada sensibilidad y selectividad que proporciona respecto a 

otras técnicas. Además, debido a la existencia de numerosos compuestos que pueden 

interferir con la determinación, es necesario trabajar con técnicas de cromatografía 

previas al análisis mediante MS. 

  

Cromatografía 

Respecto a la separación cromatográfica, la cromatografía de gases (GC, del inglés gas 

chromatography) es la técnica más utilizada para el análisis de los HFR, debido a los 

valores de presión de vapor, volatilidad, etc. de los compuestos habitualmente de interés 

(Król et al., 2012). La elección de la columna es un factor crítico ya que su longitud, 

conector o fase estacionaria pueden tener una gran influencia en el análisis de los HFRs 

(Korytár et al., 2006). Fases estacionarias apolares como la DB-5 son las más usadas 

habitualmente, con una longitud de columna que normalmente está en torno a los 30 m. 

Por el contrario, fases estacionarias usadas comúnmente para el análisis de otros 

compuestos (como por ejemplo la DB-XLB) no son adecuadas para el análisis de 

compuestos que, como muchos HFRs, presentan una elevada masa molecular 

(Kierkegaard et al., 2004). Por otro lado, el BDE-209 se degrada a causa del elevado 

tiempo de retención, por lo que si se quiere analizar este compuesto la columna debe ser 

de 15 m (Eljarrat et al., 2004a). 

De hecho, es necesario llegar a un compromiso dependiendo de los compuestos y 

matrices que se quieren analizar, ya que las columnas presentan ventajas y desventajas. 

Por ejemplo, aunque las columnas de 15 m permiten analizar compuestos que se 

degradarían en las columnas de 30 m, las co-eluciones aumentan. Este problema es 

especialmente importante cuando la identificación utilizada no es lo suficientemente 

selectiva. Por ello, muchos autores analizan muestras complejas de biota utilizando 

columnas de 30 m sacrificando así la identificación del BDE-209, considerando que la 

presencia de este compuesto en biota es normalmente residual (Alonso et al., 2012). 

Otro aspecto importante es el sistema de inyección. Los 3 sistemas más comúnmente 

utilizados son el split/splitless, on-column y temperatura de vaporización programada 

(PTV, del inglés programable temperature vaporization). La temperatura del inyector y 

la interfase también son importantes ya que los HFRs pueden degradarse a temperaturas 
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elevadas. Normalmente estas temperaturas oscilan entre 250 y 300 ºC (Kierkegaard et 

al., 2009; Stapleton 2006). 

Recientemente nuevas técnicas como la cromatografía de gases bidimensional 

(GCxGC) han cobrado importancia en el análisis de los HFRs debido al superior poder 

de resolución que proporciona y que ha demostrado su eficacia en el análisis de otros 

compuestos polihalogenados. Mediante esta técnica los problemas ocasionados por la 

co-elución de varias substancias se pueden resolver prácticamente en su totalidad 

cuando se acopla a un espectrómetro de masas de tiempo de vuelo (TOF, del inglés time 

of flight). No obstante, esta técnica presenta una serie de inconvenientes. Por un lado, el 

tratamiento posterior de los datos es muy complejo debido a la gran cantidad de 

información generada, por lo que se requiere experiencia y ordenadores muy potentes. 

Además, la cuantificación no es tan asequible como con las otras técnicas (Korytár et 

al., 2006; Wang y Li 2010). 

Por otra parte, el análisis mediante la cromatografía de líquidos (LC, del inglés liquid 

chromatography) es una alternativa para el análisis de compuestos menos estables 

térmicamente (Bacaloni et al., 2009). En este caso fases estacionarias apolares como el 

C18 son las que mejores resultados proporcionan en el análisis de HFRs (Zhou et al., 

2010). Algunos compuestos cuyo análisis se lleva a cabo mediante LC son el HBCD o 

el TBBPA. En el caso del HBCD su análisis por GC no permite diferenciar entre sus 

diferentes diasteroisómeros ya que en las condiciones a las que se trabaja se produce 

una interconversión entre los diferentes diasteroisómeros o degradación de los mismos 

(Covaci et al., 2003). Dado que los diferentes isómeros del HBCD presentan 

características diferentes, poder diferenciarlos es clave y hace su análisis por GC no 

recomendable. En cambio, la LC permite una correcta separación e identificación de los 

principales diasteroisómeros e incluso el análisis enantiomérico (Guerra et al., 2011a). 

El análisis se lleva a cabo mediante LC-MS (o LC-MS-MS). La técnica de ionización 

más utilizada es la ionización por electrospray (ESI, del inglés electrospray ionization). 

Pese a que esta técnica presenta un problema grave con el efecto matriz, poniendo el 

peligro los resultados, el hecho de poder usar patrones isotópicamente marcados 

soluciona en gran medida el problema (Guerra et al., 2012b; Guerra et al., 2008). Otra 

potencial aplicación de la LC es el análisis de metabolitos de los HFRs. Algunos de 

estos metabolitos, como los PBDEs hidroxilados (OH-PBDEs, del inglés hydroxilated 

PBDEs) presentan características diferentes a los PBDEs como son una mayor polaridad 

y no volátil que no permiten su análisis mediante GC. En estos casos la LC se convierte 
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en una alternativa a la derivatización previa para poder analizarlos por GC (Feo et al., 

2013).   

 

Espectrometría de masas 

Las 3 técnicas más extendidas para el análisis de los HFRs son la MS, la espectrometría 

de masas en tándem (MS-MS) y la espectrometría de masas de alta resolución (HRMS, 

del inglés high resolution mass spectrometry). La HRMS es la técnica que mejor 

selectividad y sensibilidad proporciona y es siempre la técnica utilizada si existe la 

posibilidad. No obstante, su elevado coste hace que no todos los laboratorios puedan 

permitírselo y por ello la MS y MS-MS, cuyo coste es considerablemente menor, son 

las más utilizadas. 

 

Espectrometría de masas (cuadrupolo simple) 

El análisis de los HFRs mediante GC-MS está muy extendido, ya sea trabajando en 

ionización química negativa (NCI, del inglés negative chemical ionization) o en impacto 

electrónico (EI, del inglés electron ionization) (Eljarrat et al., 2002; Lacorte y 

Guillamon 2008). EI es la fuente de ionización más común, pero no siempre supone la 

mejor opción. En concreto, la NCI proporciona una gran sensibilidad para los 

compuestos halogenados ya que la pérdida de un ion de cloro o bromo se produce con 

mucha facilidad siendo superior en este aspecto a la EI. Por ello, cuando la técnica 

utilizada es GC-MS el modo de ionización más común es la NCI. No obstante, la GC-

MS (NCI) presenta un problema de selectividad que puede ser de gran importancia si se 

analizan matrices complejas y con un gran número de compuestos halogenados. En 

estos casos los iones monitorizados en NCI suelen ser los iones de cloro y bromo (m/z 

79 y m/z 35) salvo algunas excepciones, y por ello las co-eluciones representan un 

problema difícil de resolver. Además, esto conlleva la imposibilidad de usar patrones 

marcados para cuantificar mediante la técnica de dilución isotópica. En cambio, los 

iones monitorizados en EI suelen ser más específicos del compuesto en cuestión; se 

monitorizan los fragmentos [M-Br2]-· e incluso muchas veces el ion utilizado es el 

molecular (Eljarrat et al., 2002). Además, la fragmentación de las moléculas puede 

utilizarse para la identificación, y el uso de patrones marcados es posible ya que se 

monitorizan fragmentos más grandes de la molécula. Por otro lado, algunos autores 

proponen el uso de la NCI para la determinación de los HFRs y confirmar luego los 

resultados utilizando EI (Covaci et al., 2003; Sánchez-Avila et al., 2011). 
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Espectrometría de masas en tándem 

El análisis por GC-NCI-MS es muy sensible en compuestos halogenados, pero poco 

selectivo. Por otro lado, el análisis por GC-EI-MS es selectivo, pero poco sensible, 

mientras que el análisis mediante GC-EI-MS-MS o GC-NCI-MS-MS permite mantener 

o incluso aumentar la sensibilidad y, lo que es más importante, la selectividad. Por 

tanto, es la metodología que proporciona los mejores límites de detección (LODs, del 

inglés limits of detection) a modo de alternativa a la HRMS (Tabla 1.9). 

 

Tabla 1.9. Comparación de diferentes técnicas de detección. Modificada de Covaci et 
al. (2003). 

 NCI-MS EI-MS IT-MS-MS QqQ-MS-MS TOF-MS HRMS 
Sensibilidad ** * ** ** ** *** 
Selectividad * ** ** ** ** *** 

Precisión ** *** *** *** ** *** 
Coste * * ** ** ** *** 

 

La principal ventaja que presenta esta técnica es la gran selectividad que proporciona el 

hecho de monitorizar la transición entre un ion padre y un fragmento del mismo, al 

contrario que en MS donde sólo se monitoriza un ion. Además, en muchos casos donde 

por MS se monitorizaban masas comunes entre el compuesto nativo y marcado permite 

el uso del método de cuantificación mediante dilución isotópica, obteniéndose un 

resultado mucho más fiable. Así mismo, el ruido de fondo también es reducido 

considerablemente, hecho de gran importancia en muestras que presentan bajos niveles 

de contaminación (Lacorte et al., 2010; Losada et al., 2010; Pirard et al., 2006; 

Sánchez-Avila et al., 2011). 

Por último, otras técnicas como la trampa de iones (IT, del inglés ion trap) acoplada a la 

MS-MS han demostrado ser muy útiles a la hora de analizar HFRs debido a la 

posibilidad de identificar diferentes patrones de fragmentación según la posición de los 

halógenos en la molécula (Covaci et al., 2007; Larrazábal et al., 2004). 

 

Espectrometría de masas de alta resolución 

La HRMS proporciona una elevada sensibilidad y selectividad ya que permite 

monitorizar la masa exacta de la molécula. Sin embargo, debido a que no todos los 

laboratorios pueden disponer de ella su uso es más reducido. Además, en el caso 

concreto de los norbornenos halogenados su uso no está recomendado ya que la 

ionización mediante EI (la técnica normalmente asociada a GC-HRMS) produce un 
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fragmento muy intenso de masa 270 (C5Cl6
+) que es un fragmento muy común en 

compuestos organoclorados. Por tanto, la selectividad se ve reducida considerablemente 

(De la Torre et al., 2010b). En los últimos años, debido al gran número de compuestos 

tanto naturales como antropogénicos cuya presencia se va descubriendo, existe un 

creciente interés en el campo del llamado “non-target analysis”. Este análisis persigue la 

identificación de nuevos compuestos mediante su patrón de fragmentación y masa 

exacta para incorporarlos a bibliotecas ya existentes. A diferencia de los análisis 

normales mediante HRMs de sector magnético, estos análisis se llevan a cabo en 

equipos Orbitrap. Es especialmente interesante el análisis de metabolitos y/o productos 

de degradación de los compuestos originales ya que permite una mejor caracterización 

del impacto total de un compuesto en el medio ambiente (Hoh et al., 2012; Shaul et al., 

2015). En la tabla 1.10 se listan los fragmentos utilizados en cada técnica. 

Tabla 1.10. Fragmentos estudiados según las diferencias técnicas utilizadas en GC 

(Cuantificación / confirmación). n.d: No disponible. 

Compuesto MS (NCI) MS (EI) MS-MS HRMS 
Tri-BDEs 79 / 81 406 / 408 409>249 / 407>247 405,8026 / 407,8006 

Tetra-BDEs 79 / 81 484 / 486 486>326 / 488>328 483,7131 / 485,7121 
Penta-BDEs 79 / 81 564 / 566 566>406 / 568>408 563,6215 / 565,6195 
Hexa-BDEs 79 / 81 642 / 644 646>486 / 648>488 641,5320 / 643,5300 
Hepta-BDEs 79 / 81 722 / 724 561>402 / 563>404 721,4405 / 723,4398 
Deca-BDE 79 / 81 797 / 801 799>640 / 801>642 957,1699 / 959,1679 

DBDPE 79 / 81 485 / 487 485>325 / 485>404 969,2063 / 971,2043 
HBB 79 / 81 550 / 552 550>390 / 552>313 549,5058 / 551,5038 
PBEB 79 / 81 485 / 487 485>325 / 485>406 499,6266 / 501,6246 

Dec 602 612 / 35 273 / 275 612>35 / 612>37 271,8102 / 273,8072 
Dec 603 638 / 35 263 / 265 638>35 / 638>37 262,8570 / 264,8540 
Dec 604 79 / 81 419 / 421 460>79 / 504>79 417,7026 / 419,7006 

DP 654 / 35 273 / 275 654>35 / 654>37 271,8102 / 273,8072 
MeO-Tri-BDEs 79 / 81 434 / 436 n.d 435,8133 / 437,8113 

MeO-Tetra-BDEs 79 / 81 512 / 514 516>356 / 516>358 513,7237 / 515,7217 
MeO-Penta-BDEs 79 / 81 590 / 592 596>434 / 596>433 n.d 

MHC-1 79 / 81 396 / 398 n.d 395,8430 / 397,8440 
TriBHD 79 / 81 467 n.d 465,8966 

TetraBHD 79 / 81 546 n.d 545,8050 
Q1 386 / 388 387 n.d 385,8086 

BrCl6-MBP 432 / 434 n.d n.d n.d 
Br2Cl5-MBP 476 / 478 n.d n.d n.d 
Br3Cl4-MBP 520 / 522 n.d n.d n.d 
Br4Cl3-MBP 563 / 565 n.d n.d n.d 
Br5Cl2-MBP 607 / 609 n.d n.d n.d 
Br6Cl-MBP 653 / 655 575 n.d 647,5084 
Br7-MBP 699 / 701 619 n.d n.d 
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1.9. Justificación de la tesis 
El uso de los HFRs está extendido a nivel global debido a que las ventajas que aportan 

en cuanto a prevención de incendios, con todo lo que ello implica, les confieren una 

gran importancia. Esta gran demanda y uso extendido hace que sean introducidos 

continuamente en el medio ambiente ya que la gran demanda que existe genera elevadas 

cotas de producción. Además, pese a que muchos de los HFRs usados durante décadas 

se encuentran actualmente prohibidos, la elevada vida útil de los materiales que los 

contienen hace que puedan seguir siendo liberados mucho después de que su uso haya 

sido prohibido. 

El grado de conocimiento respecto a la presencia y comportamiento de los HFRs varía 

dependiendo de la familia. En el caso de los PBDEs, su presencia en prácticamente todo 

el globo ha sido sobradamente probada, así como su capacidad de bioacumulación. Más 

recientemente se ha descubierto que el BDE-209, cuya capacidad de bioacumulación era 

prácticamente despreciada, puede acumularse en grandes cantidades en algunos 

organismos; incluso  se ha visto que es el PBDE con mayor contribución en aves o 

moluscos. Además, se ha visto como los PBDEs presentan capacidad de 

biomagnificación a lo largo de la cadena trófica. En cambio, el conocimiento que se 

tiene sobre otras familias como los HNs es más limitado. De hecho, los estudios sobre 

su presencia en el medio ambiente han crecido exponencialmente en los últimos años 

demostrando así el creciente interés que recae en estos compuestos. Del mismo modo, la 

información que se tiene sobre su comportamiento en el medio ambiente y efectos en 

los organismos que lo habitan es escasa y un aspecto en el que se están centrando un 

gran número de investigadores de todo el mundo. 

Gracias a las evidencias presentadas por la comunidad científica, las primeras 

restricciones sobre los PBDEs han sido aplicadas y en Norteamérica y la Unión Europea 

su uso ya ha sido prohibido. El HBCD sigue el mismo camino, y debido a que la 

industria sigue sintetizando nuevos HFRs que quedan fuera de estas medidas legales es 

necesario continuar aportando información sobre su presencia, comportamiento y 

efectos con el fin de evaluar si es aconsejable su uso o si, por el contrario, estos nuevos 

HFRs también deben ser sometidos a restricciones por parte de los organismos 

competentes.  
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1.10. Objetivos  
Considerando todo lo expuesto anteriormente y con el objetivo global de evaluar el 

impacto ambiental asociado al uso de los nuevos HFRs, al inicio de la presente Tesis 

Doctoral se establecieron los siguientes objetivos específicos: 

 

1. Desarrollo de metodologías analíticas sensibles y selectivas para el análisis de 

HFRs, especialmente los emergentes (HNs, PBEB, HBB y DBDPE) en 

matrices ambientales y biológicas. 

 

2. Aplicación de las metodologías desarrolladas en muestras ambientales, 

estudiando la presencia de HFRs y sus diferentes patrones de acumulación. 

 
3. Aplicación de las metodologías desarrolladas en diferentes muestras de biota 

correspondientes a diferentes niveles de las cadenas tróficas acuáticas y 

terrestres, estudiando la capacidad de bioacumulación y biomagnificación de 

los HFRs. 

 
4. Comparación de los niveles de FRs clásicos con los de FRs alternativos, y 

evaluación de posibles tendencias que indiquen cambios en el uso de unos u 

otros. 

 
5. Evaluación de los efectos toxicológicos de algunos HFRs. 
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1.11. Plan de trabajo y estructura de la tesis 
Esta tesis ha sido escrita como compendio de publicaciones y está dividida en 6 

capítulos principales. En el capítulo 1 se ha introducido la problemática asociada a los 

HFRs, sus propiedades fisicoquímicas, los mecanismos de entrada de los mismos al 

medio ambiente, su comportamiento en biota y concentraciones encontradas en el medio 

ambiente. Se introducen los compuestos estudiados en esta tesis y las metodologías más 

habituales de análisis. Por último, se expone el objetivo global y los objetivos 

específicos planteados. 

Los capítulos 2, 3, 4 y 5 exponen el trabajo desarrollado y los resultados obtenidos. 

Cada capítulo empieza con una introducción donde se explica el trabajo realizado en el 

marco del mismo, añadiendo o ampliando algunos conceptos vistos en el capítulo 1. 

Posteriormente se adjuntan los trabajos publicados incluidos en el capítulo y se 

desarrolla una discusión global de los resultados, poniéndolos en contexto con la 

bibliografía existente. Finalmente se exponen las conclusiones extraídas en base al 

trabajo realizado. 

En el capítulo 2 se discute sobre el desarrollo de nuevas metodologías analíticas llevado 

a cabo durante esta tesis, incluyéndose 2 publicaciones científicas, para el análisis 

medioambiental de HFRs. Las técnicas analíticas desarrolladas y utilizadas en los 

diferentes trabajos de la presente tesis se basan en el uso de GC-MS-MS. 

- Publicación científica #1: Analytical method for the determination of halogenated 

norbornene flame retardants in environmental and biota matrices by Gas 

Chromatography coupled to Tandem Mass Spectrometry. E. Barón, E.Eljarrat, 

D.Barceló. J. of Chromatography, 1248, 154-160 (2012). 

- Publicación científica #2: Gas chromatography/tandem mass spectrometry method for 

the simultaneous analysis of 19 brominated compounds in environmental and biological 

samples. Barón, E.; Eljarrat, E.; Barceló, D. Analytical and Bioanalytical Chemistry, 

406 (29), 7667-7676 (2014). 

En el capítulo 3 se discute la presencia de HFRs en diversas muestras ambientales de 

diferente origen geográfico, concretamente sedimentos procedentes de Chile, Colombia 

y España, y lodos de depuradora de diferentes EDARs españolas. Se demuestra que los 

HNs también están presentes en estas matrices, al igual que los PBDEs o el HBCD. Se 

incluyen otras 2 publicaciones científicas: 
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- Publicación científica #3: Occurrence of hydrophobic organic pollutants (BFRs and 

UV-Filters) in sediments from South America. E. Barón, P. Gago, M. Gorga, I. Rudolph, 

G. Mendoza, A.M. Zapata, S. Díaz-Cruz, R. Barra, W. Ocampo, M. Páez, R.M. Darbra, 

E. Eljarrat, D. Barceló. Chemosphere, 92 (3), 309-316 (2013). 

- Publicación científica #4: Occurrence of classic and emerging halogenated flame 

retardants in sediment and sludge from Ebro and Llobregat river basins (Spain). Barón, 

E.; Santín, G.; Eljarrat, E.; Barceló, D. Journal of Hazardous Materials. 265, 288-295 

(2014). 

En el capítulo 4, que representa el apartado más extenso de esta tesis, se discute sobre la 

presencia y comportamiento de los HNs y otros HFRs en diferentes especies 

pertenecientes a cadenas tróficas acuáticas (Chile y Mediterráneo Sur) y terrestres 

(Doñana). Se aportan datos sobre la capacidad de bioacumulación y biomagnificación 

de los HNs, combinando los resultados obtenidos mediante el análisis químico con los 

resultados de isótopos estables de nitrógeno. También se evalúan posibles tendencias 

temporales en la contaminación por HFRs. Se incluyen 5 publicaciones científicas: 

- Publicación científica #5: Emerging and historical halogenated flame retardants in an 

aquatic food web from Chile. E. Barón, I. Rudolph, R. Barra, E. Eljarrat, D. Barceló. 

Environment International, 461-462, 258-264 (2013). 

- Publicación científica #6: Bioaccumulation and biomagnification of classical flame 

retardants, related halogenated natural compounds and alternative flame retardants in 

three delphinids from Southern European waters. Barón, E.; Giménez, J.; Verborgh, P.; 

Gauffier, P.; De Stephanis, R.; Eljarrat, E.; Barceló, D. Environmental Pollution, 203, 

107-155 (2015). 

- Publicación científica #7: Halogenated natural products in dolphins: brain-blubber 

distribution and comparison with halogenated flame retardants. Barón E., Hauler C., 

Gallistl C., Giménez J., Gauffier, P., Castillo, J. J., Fernández-Maldonado, C., de 

Stephanis R., Vetter W., Eljarrat E., Barceló D. Environmental Science & Technology, 

49, 9073-9083 (2015). 

- Publicación científica #8: Bioaccumulation and biomagnification of emerging and 

classical flame retardants in bird eggs of 14 species from Doñana Natural Space and 
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surrounding areas (South-western Spain). Barón, E.; Mañez, M.; Andreu, A.C.; Sergio, 

F.; Hiraldo, F.; Eljarrat, E.; Barceló, D. Environment International, 68, 118-126 (2014). 

- Publicación científica #9: Temporal trends in classical and alternative flame 

retardants in bird eggs from Doñana Natural Space and surrounding areas (South-

western Spain) between 1999 and 2013. Barón, E., Bosch, C, Máñez, M., Andreu, A, 

Sergio, F., Hiraldo, F., Eljarrat, E., Barceló, D. Chemosphere, 138, 316-323 (2015). 

El capítulo 5 aporta información sobre los efectos toxicológicos del BDE-209 y DP, 

exponiendo además el trabajo realizado durante la estancia pre doctoral en la 

Universidad de Plymouth donde se realizaron exposiciones in vivo de BDE-209 y DP en 

mejillones. Se incluye el siguiente artículo: 

- Publicación científica #10: Evaluation of the genetic and physiological effects of 

decabromodiphenyl ether (BDE-209) and dechlorane plus (DP) in Mytilus 

galloprovincialis by in vivo exposure. Barón, E., Dissanayake, A., Vila, J., Crowther, 

C., Readman, J., Jha, A., Eljarrat, E., Barceló, D. Enviado a la Environmental Science & 

Technology (2015). 

Por último, en el capítulo 6 se exponen las conclusiones generales de esta tesis en base a 

la problemática expuesta en el capítulo 1, los objetivos específicos planteados y los 

resultados obtenidos y discutidos en los capítulos 2, 3, 4 y 5. 
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2.1. Introducción 
Los norbornenos halogenados presentan características fisicoquímicas similares a otros 

contaminantes como los PBDEs o PCBs. Por tanto, es lógico suponer que las mismas 

técnicas de extracción, purificación y análisis instrumental que han demostrado ser 

apropiadas para la determinación de estos contaminantes sean válidas también para los 

HNs. De hecho, a la fecha de inicio de esta tesis prácticamente todos los métodos 

aplicados en los estudios sobre los HNs incorporaban estos compuestos a las 

metodologías pero rara vez se aportaban los datos sobre recuperaciones o LODs del 

método (mLODs, del inglés method limits of detection). Exceptuando algunos estudios 

donde se utilizaba LC-MS, con mLODs demasiado elevados y no adecuados para el 

análisis a concentraciones bajas, las técnicas más comunes eran (y siguen siendo) la 

GC-NCI-MS, cuya aplicabilidad era satisfactoria debido a que los estudios publicados 

se habían realizado en zonas cercanas a las fábricas de producción y por tanto los 

niveles ambientales eran elevados, y la GC-HRMS (Tabla 2.1). Después de desarrollar 

una metodología para el análisis de los HNs mediante GC-NCI-MS se vio que los 

límites de detección que ésta proporcionaba no eran suficientes para el análisis de estos 

compuestos en zonas alejadas de las fábricas de producción, donde los niveles eran 

mucho más bajos, por lo que se decidió optimizar una metodología mediante GC-MS-

MS con el objetivo de lograr LODs más bajos. Pese a que la identificación de los HNs 

por NCI-MS es relativamente selectiva, al monitorizar en la mayoría de los casos los 

iones moleculares, el riesgo de co-eluciones sigue suponiendo un problema. Por 

ejemplo, en sedimentos de Canadá se identificó una substancia que co-eluia con el syn-

DP en columnas DB-5 (Sverko et al., 2010). Al trabajar con MS-MS también se 

aumenta la selectividad, uno de los motivos por los que se eligió esta técnica, que dio 

lugar a la publicación #1: Analytical method for the determination of halogenated 

norbornene flame retardants in environmental and biota matrices by gas 

chromatography coupled to tandem mass spectrometry. En su momento fue la primera 

metodología desarrollada por GC-MS-MS para el análisis de los HNs. En estos años 

han aparecido otras, demostrándose que su uso se ha extendido, aunque aún es inferior 

al de las metodologías más clásicas (Guo et al., 2014; Sühring et al., 2013; Zhang et al., 

2015).  
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Tabla 2.1. Ejemplos de las columnas y técnicas más usadas en el análisis de PBDEs y 

HNs. 

Matriz Columna Técnica 

Sedimento 
HT-8 50m×0.22mm×0.25μm GC-NCI-MS 

DB-5MS 15m×0.1mm×0.1 µm GC-NCI-MS 
HT-5MS 15m×0.25mm×0.1µm GC-EI-MS-MS 

Aire DB-5MS 30m×0.25mm×0.25μm GC-NCI-MS 
Lodos DB-5MS 60m×0.25mm×0.25μm GC-HRMS 

Biota 

DB-5MS 15m×0.10mm×0.1 µm GC-NCI-MS 
DB-5HT 5m×0.25mm×0.10 μm GC-HRMS 
HT-5MS 15m×0.25mm×0.1µm GC-EI-MS-MS 
DB-5 30m×0.25mm×0.25μm GC-HRMS 

Rtx 15m×0.25mm×0.10 µm GC-EI-MS-MS 
GC-NCI-MS 

DB-5HT 15m×0.25mm×0.10μm GC-HRMS 
DB-5HT 15m×0.10mm×0.10μm GC-HRMS 

Pelo humano ZB-5MS 15m×0.25mm×0.1 μm GC-EI-MS 
 

Por otro lado, otro de los objetivos que se plantearon fue desarrollar una metodología 

para el análisis de los PBDEs, MeO-PBDEs y BFRs emergentes mediante GC-MS-MS. 

Como ya se ha explicado en el apartado 1.8, la GC-NCI-MS es una técnica que 

proporciona una gran sensibilidad en el análisis de estos compuestos. Sin embargo, 

presenta una falta de selectividad importante al monitorizar normalmente iones tan poco 

específicos, al estar presentes en un sinfín de moléculas de diferentes familias y 

orígenes. Las co-eluciones representan un problema crítico ya que normalmente el ión 

monitorizado es el mismo y no permite diferenciar entre diferentes compuestos, como 

se ha visto en el capítulo 1. De igual modo, no es posible trabajar con la técnica de 

cuantificación por dilución isotópica ya que no se puede diferenciar entre los bromos o 

cloros procedentes del compuesto nativo y del marcado, obteniéndose una única señal. 

Por otro lado, la GC-EI-MS que es más selectiva y sí permite el uso de la dilución 

isotópica, carece de la sensibilidad necesaria en la mayoría de los casos. Así pues, se 

buscaba una técnica que aportara selectividad y sensibilidad, descartando la HRMS 

debido a su elevado coste. El nuevo método está detallado en la publicación #2: Gas 

chromatography/tandem mass spectrometry method for the simultaneous analysis of 19 

brominated compounds in environmental and biological samples. Pese a que los PBDEs 

y otros BFRs se han analizado tradicionalmente por GC-NCI-MS (Eljarrat et al., 2004; 

Eljarrat et al., 2002; Hyötyläinen y Hartonen 2002; Lacorte y Guillamon 2008) la 

tendencia actual es analizarlos mediante GC-EI-MS-MS. Básicamente, se trata de 
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sacrificar algo de sensibilidad en pos de una mayor selectividad y correcta identificación 

de los contaminantes. Sumando todos los PBDEs y otros BFRs, HNPs, BFRs 

emergentes y otros compuestos que pueden contener bromo, se obtiene un número muy 

alto de compuestos bromados a separar en una columna de sólo 15 m. La MS-MS 

permite diferenciar entre diferentes compuestos bromados que puedan co-eluir y 

proporciona resultados más fiables, además de reducir posibles interferencias de matriz 

(Camino-Sánchez et al., 2011; Cristale et al., 2012; Sánchez-Avila et al., 2011). 

 

2.2. Metodologías utilizadas y optimizadas 
Pese a que los compuestos estudiados en esta tesis son a priori parecidos, su análisis 

requiere el uso de diferentes metodologías. Algunas habían sido optimizadas 

previamente en el laboratorio, mientras que otras tuvieron que ser desarrolladas. En el 

laboratorio se disponía de una metodología para el análisis de PBDEs y BFRs 

emergentes mediante GC-NCI-MS. Se buscó ir un paso más allá y desarrollar la 

metodología mediante GC-MS-MS con la idea de conseguir una identificación y 

cuantificación más fiable de estos BFRs. Por el contrario, no se disponía de metodología 

para el análisis de los HNs, por lo que primero se optimizó un método mediante GC-MS 

para luego desarrollar una metodología mediante GC-MS-MS, al ver que se necesitaba 

conseguir unos límites de detección inferiores. Estos 2 procesos se explican en más 

detalle en el apartado 2.3. 

En el caso de los HNPs, dado que su análisis se realizó durante una estancia de 2 

semanas en la Universidad de Hohenheim (Alemania), con excepción de los MeO-

PBDEs, el método analítico fue el disponible en su laboratorio mediante GC-NCI-MS 

(Hauler et al., 2014). El análisis del HBCD se llevó a cabo mediante LC-ESI-MS-MS 

siguiendo el protocolo optimizado previamente en el laboratorio, con sólo una ligera 

modificación en la rampa cromatográfica para reducir el tiempo de análisis (Guerra et 

al., 2008; Guerra et al., 2011a). Como se ha explicado en el capítulo 1, el análisis del 

HBCD por GC no es recomendable ya que no es posible diferenciar entre los distintos 

isómeros, hecho que al tener éstos diferente comportamiento en el medio ambiente 

ocasiona una pérdida de información crucial. 
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Publicación científica #1  

 

Analytical method for the determination of halogenated norbornene flame 

retardants in environmental and biota matrices by gas chromatography 

coupled to tandem mass spectrometry 

E. Barón, E. Eljarrat, D. Barceló 

Journal of Chromatography A (2012) 
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Publicación científica #2  

 

Gas chromatography/tandem mass spectrometry method for the 

simultaneous analysis of 19 brominated compounds in environmental and 

biological samples 

E. Barón, E. Eljarrat, D. Barceló 

Analytical and Bioanalytical Chemistry (2014) 
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2.3. Discusión 
Las dos metodologías desarrolladas han permitido el análisis de los diferentes HFRs en 

diferentes muestras ambientales y biológicas de manera sensible y selectiva, aportando 

nuevos datos sobre su presencia y comportamiento en el medio ambiente. Esta 

información, especialmente para los HNs, aún es relativamente escasa. A continuación 

se explica el proceso seguido para el desarrollo de ambos métodos. 

 

2.3.1. Decloranos 

Se ha desarrollado una metodología para el análisis del Dec 602, Dec 603, Dec 604, 

syn- y anti-DP mediante GC-NCI-MS-MS, previa optimización de una metodología 

mediante GC-NCI-MS, utilizando CH4 como gas reactivo. También se incluyeron el 

mono aducto del DP (DPMA, del inglés dechlorane plus mono adduct) y el mirex. El 

primero es producto de una reacción Diels-Alder inversa que origina el mono aducto del 

DP (Figura 2.1). Existen evidencias de que este compuesto está presente tanto en 

sedimentos como en biota (Guerra et al., 2011b; Sverko et al., 2011). No obstante, el 

doble enlace expuesto que presenta hace que no sea estable en H2SO4 y por tanto no es 

posible detectarlo en biota o lodos con nuestra metodología de purificación actual. Pese 

a que en un principio se planteó la posibilidad de optimizar una metodología de 

purificación mediante GPC, se acabó descartando la idea por falta de tiempo y por tanto 

la determinación del DPMA quedó limitada a las muestras de sedimentos. 

Como se ha comentado, en la fecha de comienzo de esta tesis la mayoría de 

metodologías para el análisis de estos compuestos (normalmente sólo el DP) eran GC-

NCI-MS o GC-HRMS (Feo et al., 2012; Kolic et al., 2009; Sverko et al., 2011; Xian et 

al., 2011). Tras la evidencia de su presencia en el medio ambiente, se habían incluido en 

los métodos de rutina ya que por sus características fisicoquímicas encajaban bien con 

los métodos de extracción habituales. Sin embargo, en general había un vacío en cuanto 

a la información sobre sus recuperaciones y límites de detección, por lo que no quedaba 

claro si realmente analizarlos utilizando las mismas condiciones que para otros HFRs 

era la mejor opción. Primero se desarrolló un programa de temperatura que permitiera 

separar bien todos los compuestos incluyendo los 2 isómeros del DP, y se optimizaron 

los iones monitorizados mediante SIM (Tabla 1 del Artículo #1). No obstante, se vio 

que los mLODs no eran suficientes para la detección de concentraciones bajas así que se 

decidió optimizar una metodología mediante GC-MS-MS. 
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Figura 2.1. Estructura del DPMA. 

 

Se realizó un primer estudio para valorar el modo de ionización óptimo para estos 

analitos. La sensibilidad obtenida mediante GC-EI-MS-MS fue unas 100 veces inferior 

a la que proporcionaba la GC-NCI-MS-MS. Esto fue seguramente debido a que 

mediante NCI se podía monitorizar la pérdida de los iones de cloro, una pérdida muy 

favorable en estas condiciones, mientras que por EI no se consiguió una transición 

suficientemente abundante. Curiosamente, los LODs instrumentales (iLODs, del inglés 

instrumental limits of detection) no variaban tanto entre GC-NCI-MS y GC-NCI-MS-

MS (Tabla 2 del Artículo #1) mientras que mejoraron considerablemente al aplicar el 

método a muestras reales (Tabla 3 y Figura 1 del Artículo #1). Esto demuestra que la 

mejora en sensibilidad vino causada principalmente por la drástica reducción del ruido 

de fondo, mejorando los mLODs entre 2 y 36 veces en sedimento, 9 y 116 veces en 

lodos de depuradora, y entre 19 y 300 veces en peces. El hecho de que se mejorara más 

en matrices más complejas como lodos y peces permite ver la importancia de la 

selectividad de la MS-MS a la hora de conseguir mejores LODs. En la figura 2.2 se 

muestran varios cromatogramas donde la mejora obtenida con la nueva metodología se 

hace evidente. 

El resto de autores que actualmente analizan los HNs mediante MS-MS lo hacen usando 

EI (Guo et al., 2014; Sühring et al., 2015a; Sühring et al., 2015b; Zhang et al., 2015). 

En la tabla 2.2 se resumen los diferentes mLODs de estas metodologías. Puede 

observarse claramente como la NCI-MS-MS desarrollada en esta tesis permite detectar 

concentraciones bastante más bajas que la EI-MS-MS. 
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Figura 2.2. Cromatogramas de los diferentes decloranos en diferentes tipos de muestra obtenidos 

mediante su análisis por GC-NCI-MS y GC-NCI-MS-MS. 
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Tabla 2.2. Límites de detección de las diferentes metodologías GC-MS-MS disponibles 

en la literatura. 

 

Barón 

et al. 2012 

Sühring 

et al. 2015 

Zhang 

et al. 2014 

Guo 

et al .2014 

Barón 

et al.2012 

Zhang 

et al.2015 

 
Sedimento (pg/g dw) Biota (pg/g lw) 

Dec 602 1,3 13 n.r n.r 21 n.r 

Dec 603 0,1 52 n.r n.r 7,3 n.r 

Dec 604 0,2 355 n.r n.r 7 n.r 

syn-DP 0,3 42 1,2 644 5,5 200 

anti-DP 0,2 59 1,2 644 21 200 
n.r: No reportado 

 

2.3.2. PBDEs y BFRs emergentes 

Al inicio de esta tesis la metodología utilizada en el laboratorio para el análisis de 

PBDEs era la GC-NCI-MS, con NH3 como gas reactivo (De La Cal et al., 2003; Eljarrat 

et al., 2004). Pese a la elevada sensibilidad que proporciona esta técnica, la baja 

selectividad de los iones del bromo representa un serio problema especialmente en 

muestras de biota, que justamente constituyen una gran parte de esta tesis. Por ello, y en 

base a la tendencia en los últimos años al uso de la GC-EI-MS-MS para este tipo de 

análisis, se decidió desarrollar esta metodología para el análisis de PBDEs, BFRs 

emergentes y MeO-PBDEs (los únicos HNPs incluidos en el método) y validarla en 

diferentes matrices ambientales y biológicas. Se optimizaron las diferentes transiciones 

y se adaptó el programa de temperatura de manera que permitiera la correcta separación 

cromatográfica de los compuestos de interés (Tabla 1 del Artículo #2). El método 

mostró buena reproducibilidad y repetitividad, nunca superando el 20% instrumental o 

en matriz (Tablas 2 y 3 del artículo #2). El análisis del BDE-209 es especialmente 

problemático y su detección y cuantificación, ya complejas y difíciles en MS, son aún 

más complicadas por MS-MS. Con esta metodología se consiguieron mLODs bastante 

aceptables (Tabla 3 del Artículo #2). En la figura 2.3 se muestra una comparativa entre 

los mLODs obtenidos mediante MS y MS-MS con EI como fuente de ionización para 

los PBDEs y BFRs emergentes. Pese a que la diferencia no es tan pronunciada como en 

el caso de los HNs, en muchos casos el uso de MS-MS permitió la detección del BDE-

209, proporcionando además valores más bajos para el resto de compuestos que la MS. 

Los mLODs obtenidos eran comparables a los reportados por los otros estudios de 
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PBDEs mediante MS-MS (Cristale et al., 2012; Law et al., 2013; Losada et al., 2010; 

Sánchez-Avila et al., 2011); esta discusión puede encontrarse en el apartado de 

resultados y discusión del artículo #2.   

 

 
Figura 2.3. Comparativa entre los mLODs obtenidos mediante MS y MS-MS en diferentes matrices; las 

barras representan los valores entre el 25 y 75 del percentil. * BDE-209 no detectado. 
 

2.3.3. ¿Por qué no un análisis multiresiduo? 

Evidentemente, la idea inicial era desarrollar una metodología que permitiera el análisis 

conjunto de todos los compuestos de interés. Sin embargo, al optimizar la metodología 

para los HNs se identificaron ciertas características que, por lo menos con la 

instrumentación de la que se disponía, lo harían imposible. Primero de todo, no fue 

posible obtener una transición lo suficientemente abundante para los HNs mediante EI, 

que es la fuente de ionización utilizada en el análisis de los BFRs por MS-MS. Al ver 

que la NCI-MS-MS daba muy buenos resultados para los HNs se intentó obtener 

transiciones con una intensidad suficiente para los PBDEs, pero la pérdida de bromo es 

un proceso tan favorable y que produce una señal tan intensa que no se consiguió un ion 

padre suficientemente abundante. Otro elemento que ilustra las diferentes características 

de estas dos familias es la comparación entre los LODs obtenidos utilizando CH4 y NH3 

como gases de reacción. Mientras que para los PBDEs no parece haber mucha 

diferencia, en el caso de los HNs se puede ver claramente como es un factor a tener en 

cuenta (Tabla 2.3). 
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Tabla 2.3. Comparación entre los LODs (fg inyectados) obtenidos mediante 2 gases de 

reacción diferentes. 

  DPMA Dec 602 Dec 603 Dec 604 syn-DP anti-DP PBDEs 
Amonio 47 926 30 187 61 23 30-210 
Metano 13 96 5 17 12 9 56-177 

 

Un método conjunto mediante GC-NCI-MS hubiera sido posible, asumiendo que los 

LODs de los HNs podrían no ser suficientes para el análisis en ciertas zonas donde se 

esperaban niveles bajos, pero como se ha explicado la prioridad era trabajar con MS-MS 

y conseguir una identificación sensible y selectiva. De este modo, pese a necesitar 2 

inyecciones (más otra mediante LC-MS-MS si se quiere analizar el HBCD) se 

consiguen unos resultados más seguros y con una sensibilidad adecuada para el análisis 

ambiental (Tabla 2.4). 

 

Tabla 2.4. Transiciones, LODs y LOQs instrumentales (pg inyectados) de las 

metodologías definitivas utilizadas para el análisis de HFRs en el transcurso de la tesis. 

 Compuesto SRM1 SRM2 LOD LOQ 

PBDEs 

BDE-28 408>246 408>248 0,11 0,35 
BDE-47 486>326 486>328 0,18 0,61 
BDE-100 406>297 564>404 0,43 1,44 
BDE-99 406>297 564>404 0,54 1,81 
BDE-154 486>377 644>484 2,27 7,58 
BDE-153 486>377 644>484 3,57 11,9 
BDE-183 721>562 721>564 12,5 41,7 
BDE-209 298>220 361>280 16,3 54,4 

BFRs 
emergentes 

HBB 468>308 468>310 1,32 4,39 
PBEB 500>485 485>406 0,9 3,01 

DBDPE 485>406 325>165 6,25 20,8 

HBCD* 
α-HBCD 639>79 639>81 0,5 1,7 
β-HBCD 639>79 639>81 0,5 1,8 
γ-HBCD 639>79 639>81 1,2 4 

HNs** 

Dec 602 612>35 612>37 96 320 
Dec 603 638>35 638>37 5,0 17 
Dec 604 460>79 504>79 17 57 
syn-DP 654>35 654>37 12 40 
anti-DP 654>35 654>37 9,0 30 

*Guerra et al. (2008). ** fg inyectados. 
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En general, los mejores LODs se obtuvieron para los decloranos, seguidos por el 

HBCD, los PBDEs y BFRs emergentes. En el caso del HBCD los LODs son buenos 

pese a trabajar en LC debido al uso de la MS-MS. Por lo que respecta a las diferentes 

matrices incluidas, el sedimento presentó los mejores LODs para todos los compuestos, 

como era de esperar al ser una matriz relativamente sencilla. Mientras que en PBDEs y 

BFRs emergentes los LODs para lodos y huevos eran ligeramente inferiores a los 

obtenidos en peces, en el caso de los HNs se obtuvieron mejores LODs para peces que 

para las otras 2 matrices. Para todos los compuestos los LODs en grasa de delfín fueron 

inferiores a las del resto (excepto sedimentos). Seguramente, el hecho de que las otras 

matrices presenten materia orgánica más compleja podría ser una explicación. 

En cualquier caso, como se mostrará en los capítulos posteriores los métodos 

desarrollados han resultado ser útiles para los estudios de niveles ambientales. 
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3.1. Introducción 
Como se ha comentado en el capítulo 1, la emisión de la mayoría de HFRs desde los 

productos que lo contienen puede producirse en 2 periodos diferentes: durante la vida 

útil del producto o material en cuestión, y una vez éste ha sido retirado. Asimismo se 

puede producir la re-entrada de los contaminantes al medio ambiente desde otras fuentes 

secundarias como los lodos de depuradora o sedimentos, por lo que compuestos que ya 

estaban “fijos” en una zona pueden volver a entrar en juego. Una vez liberados de nuevo 

pueden tanto acumularse en los organismos cercanos, volverse a depositar en las capas 

sedimentarias superficiales, o volatilizarse a la atmósfera. Este último proceso es el que 

permite su transporte a otras zonas, ya que la mayoría de los HFRs son altamente 

estables y difícilmente degradados en la atmósfera. En el caso de los lodos la 

problemática viene dada mayoritariamente por el tratamiento que se les da: si no son 

destruidos en condiciones óptimas se emitirán los HFRs, y si son usados en la 

agricultura se contaminará tanto el terreno cultivado como posiblemente plantas y 

animales. El análisis de este tipo de muestras permite obtener datos sobre la presencia 

de los HFRs en este compartimento ambiental concreto, poder evaluar el impacto de la 

actividad humana en el medio ambiente, o estudiar posibles diferencias de perfiles entre 

zonas. Además, las concentraciones obtenidas pueden ser usadas para llevar a cabo 

evaluaciones del riesgo ecológico (ERA, del inglés ecological risk assesment) de estos 

compuestos, lo que a medio plazo puede contribuir en la mejora de las estrategias de 

gestión ambiental (Barakat et al., 2012). A continuación se resume brevemente los 

mecanismos mediante los cuales los HFRs se acumulan en las 2 matrices ambientales 

estudiadas en esta tesis: sedimento y lodos de depuradora. 

 

Sedimentos 

El medio acuático se puede dividir en 3 compartimentos principales: agua, sedimentos y 

material particulado o materia orgánica en suspensión. Al ser los HFRs altamente 

hidrofóbicos será más probable encontrarlos ya sea en el material particulado o en el 

sedimento; contaminantes adsorbidos en el particulado acabarán sedimentando por 

deposición en zonas con poco flujo como lagos o remansos, por lo que se ha de prestar 

atención a las características geológicas a la hora de planificar un estudio (Bigus et al., 

2014). No obstante, a la hora de considerar los factores que influyen en el proceso de 

sedimentación se deben tener en cuenta también otros factores. Estos son la presión, 
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temperatura, tamaño de partícula, composición del sedimento, porosidad o cantidad de 

materia orgánica, que influirán en las concentraciones de los diferentes contaminantes 

(Fei et al., 2011; Lors et al., 2012; Mechlińska et al., 2009). Por todo ello, las 

diferencias encontradas entre sedimentos de distintas zonas pueden ser debidas, por lo 

menos parcialmente, a otros factores además de las diferentes emisiones o usos de los 

HFRs. Normalmente las concentraciones se normalizan con el TOC para reducir esta 

variabilidad en la medida de lo posible y hacer las comparaciones más fiables. 

 

Lodos 

En el capítulo 1 se ha introducido la problemática de la reutilización de los lodos de 

depuradora en la agricultura. Esta alternativa es más económica que la incineración y de 

hecho es la recomendada por la UE siempre que el lodo cumpla con unos requisitos 

mínimos (Düring y Gäth 2002), pero al mismo tiempo puede provocar la re-inserción de 

contaminantes que ya habían salido del sistema ambiental. Los lodos de depuradora 

acumulan prácticamente la totalidad de los HFRs que entran en la depuradora 

(Katsoyiannis y Samara 2007), por lo que técnicamente ésta los eliminaría del medio 

ambiente… si no fuera por el tratamiento posterior que se le da a los lodos (Dimitriou-

Christidis et al., 2015). Por todo ello, el análisis de esta matriz es importante tanto para 

hacerse una idea de las concentraciones presentes e identificar posibles focos de 

contaminación, como para aportar evidencias de la necesidad de utilizar pre-

tratamientos antes de su uso posterior (Joo et al., 2015; Zuloaga et al., 2012). 

 

3.2. Estudios en muestras de sedimento y lodos de depuradora 
En este capítulo se incluyen 2 trabajos diferentes realizados en el marco de 2 proyectos 

de investigación. En el primero se estudió la presencia de los PBDEs, BFRs emergentes, 

HBCD y otros HFRs en sedimentos procedentes de Colombia (3 zonas, 13 muestras en 

total) y Chile (5 zonas, 19 muestras en total) en el marco del proyecto titulado 

“Evaluación del impacto ambiental de los retardantes de llama bromados en 

ecosistemas acuáticos de América Latina (BROMACUA)”. Este trabajo se recoge en 

la publicación #3: Occurrence of hydrophobic organic pollutants (BFRs and UV-filters) 

in sediments from South America. En este trabajo se integraron también los compuestos 

de la familia de filtros solares, que no serán discutidos aquí al tratarse de otra línea de 

investigación no relacionada con esta tesis, y por el contrario no se pudieron analizar los 
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HNs al no disponer todavía de la metodología necesaria. Por otro lado, se analizaron 

muestras de sedimentos y lodos de depuradora procedentes de las cuencas hidrográficas 

del Ebro y Llobregat en busca de PBDEs, HNS y BFRs emergentes, en el marco del 

proyecto “Evaluación y predicción de los efectos del cambio global en la cantidad y 

la calidad del agua en ríos ibéricos (SCARCE)”. El muestreo se realizó en diversos 

puntos a lo largo de las 2 cuencas: en el Ebro se analizaron 19 muestras de sedimento y 

6 lodos procedentes de diferentes EDARs, mientras que en el Llobregat se analizaron 14 

sedimentos y 1 sola depuradora. Este trabajo dio lugar a la publicación #4: Occurrence 

of classic and emerging halogenated flame retardants in sediment and sludge from 

Ebro and Llobregat river basins (Spain). 
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Publicación científica #3  

 

Occurrence of hydrophobic organic pollutants (BFRs and UV-filters) in 

sediments from South America 

E. Barón, P. Gago, M. Gorga, I. Rudolph, G. Mendoza, A. Mauricio, S. 

Díaz-Cruz, R. Barra, W. Ocampo-Duque, M. Páez, R.M. Darbra, E. 

Eljarrat, D. Barceló 

Chemosphere (2013) 
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Publicación científica #4  

 

Occurrence of classic and emerging halogenated flame retardants in 

sediment and sludge from Ebro and Llobregat river basins (Spain) 

E. Barón, G. Santín, E. Eljarrat, D. Barceló 

Journal of Hazardous Materials (2014) 
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3.3. Discusión 
En las publicaciones #3 y #4 se describen los resultados obtenidos en el análisis de las 

muestras de Chile, Colombia y España. A continuación se discuten las concentraciones 

presentes en sedimento y lodos de depuradora, así como la influencia de las diferentes 

zonas de estudio. Como se ha discutido en el capítulo 1, es muy importante caracterizar 

el área de estudio ya que ésta tiene una gran influencia en la presencia o no de los HFRs 

en la zona, así como la abundancia de los mismos. Por ello, es interesante comparar 2 

regiones tan diferentes como España, un país miembro de la UE y por tanto suscrito a 

todas las regulaciones detalladas en el apartado 1.4, con otras donde las únicas 

regulaciones vigentes son las de carácter internacional, como el convenio de Estocolmo. 

Pese a que los tres países firmaron el convenio en la misma fecha (23/05/2001), en 

Chile esta firma fue ratificada en 2005 y en Colombia en 2008 (en España lo fue en 

2004). Además, las diferencias en cuanto al desarrollo industrial y nivel de vida de los 

diferentes países también juegan un papel importante y comprobar si éstas influyen en 

las concentraciones de HFRs no carece de interés. 

 

3.3.1. Sedimentos 

Tanto en los sedimentos recogidos en Chile y Colombia como a lo largo de las cuencas 

hidrográficas del Ebro y Llobregat, en España, se detectaron diferentes congéneres de 

PBDEs (BDE-47, BDE-99, BDE-100, BDE-153, BDE-154, BDE-183 y BDE-209), 

cuya presencia a lo largo del globo es de sobra conocida, aunque fue la primera vez que 

se estudiaron en Chile y Colombia. Mientras que en Chile se determinaron 

prácticamente todos los congéneres incluidos en nuestra metodología analítica, en 

Colombia sólo se detectó el BDE-209. Además, se detectaron algunos BFRs emergentes 

como el PBEB en Chile y el DBDPE en los 3 países. En el caso de España se detectaron 

varios compuestos de la familia de los HNs, el Dec 602, Dec 603 y DP, pero no el Dec 

604.  

Observando los resultados obtenidos en Sudamérica, es de suponer que en Colombia la 

única mezcla utilizada es la Deca-BDE mientras que en Chile también se aplicaba la 

Penta-BDE, pese a que el BDE-209 presentaba la contribución más alta a las 

concentraciones totales de PBDEs. El hecho de encontrar DBDPE y PBEB en Chile y 

no en Colombia podría ser debido a que en Chile se empezaron a buscar alternativas a 

los PBDEs, o por lo menos a la mezcla Penta-BDE, cosa que no ocurrió en Colombia. 
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Estas muestras se recogieron entre 2009 y 2010, por lo que estos perfiles podrían haber 

cambiado desde entonces. De hecho, recientemente se llevó a cabo otro estudio en la 

misma bahía de Concepción (Chile) y los perfiles obtenidos fueron bastante diferentes 

(Pozo et al., 2015). En muestras de sedimento recogidas en 2013 se vio como los 

niveles de BDE-209, así como los de otros PBDEs de menor grado de bromación, 

presentaban un perfil diferente al encontrado en la misma zona durante el estudio 

realizado en esta tesis (Tabla 3.1). 

 

Tabla 3.1. Comparativa entre concentraciones en sedimentos procedentes de la Bahía 

de Concepción (ng/g dw). 

 Pozo et al. (2013) Artículo #3 
Sedimentos (n) 1 1 1 3 

Penta-BDE 0,09 0,05 0,02 0,3 
BDE-209 21 5 2 1,7 

n: Número de muestras en cada punto de muestreo. Penta-BDE: ∑BDE-47, BDE-99, BDE-100. 

 

En 2010 hubo un fuerte tsunami que afectó a toda la zona de muestreo y de hecho 

podría haber tenido influencia en este aumento de las concentraciones del BDE-209, ya 

que en la bahía de Concepción se acumularon numerosos deshechos arrastrados por el 

tsunami. Si éstos contenían BDE-209 se podría esperar un aumento de la presencia del 

mismo en la zona. No obstante, la disminución observada en las concentraciones de los 

componentes mayoritarios de la mezcla Penta-BDE podría sugerir que su uso se detuvo. 

El HBCD sólo se detectó en muestras aisladas de Colombia, por lo que se podría asumir 

que su uso en Sudamérica no está muy extendido, o por lo menos no lo estaba en 2010. 

Lamentablemente en el momento en el que se analizaron estas muestras no se disponía 

aún de la metodología para el análisis de los HNs y ningún otro estudio los ha analizado 

en América del Sur. De cara al futuro sería interesante hacerlo, para evaluar si realmente 

están también presentes en ese continente o no. 

En los sedimentos de los 2 ríos españoles, las concentraciones de HNs fueron unas 10 

veces inferiores a las de los clásicos PBDEs, que al igual que en Chile estuvieron 

dominadas por la presencia del BDE-209 con contribuciones siempre superiores al 64%. 

Pese a no observarse diferencias significativas entre ambas cuencas en cuanto a valores 

de concentración, sí pudieron observarse diferencias en cuanto a los perfiles a lo largo 

de las cuencas (Figura 3.1).   
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Pese a que las evidencias sugerían que la contaminación por HFRs representaba un 

problema global, los estudios en ciertas regiones eran escasos o inexistentes. Por 

ejemplo, el artículo #3 fue el primer trabajo que reportaba concentraciones de HFRs en 

sedimentos de Sudamérica. Además, el artículo #4 aporta nuevos datos en las cuencas 

del Ebro y Llobregat que, pese haber sido monitorizadas previamente, permiten llevar 

un seguimiento de la contaminación por HFRs. En el futuro será interesante ver si la 

contaminación de los ya prohibidos PBDEs se reduce. Mientras que la presencia de 

PBDEs ya había sido estudiada con anterioridad, esta es la primera evidencia de la 

presencia de los HNs en ríos españoles. El compuesto encontrado en mayores 

concentraciones fue el DP (nd-1,82 ng/g dw) y además estaba presente en el 93% de las 

muestras. Por otro lado el Dec 602 y Dec 603 mostraron una presencia menor, aunque 

no despreciable (36 y 39%). No obstante, en la Figura 3.1 se ve claramente como las 

concentraciones de HNs aún no se acercan a las de los PBDEs. 

En la figura 3.2 se comparan las concentraciones encontradas para los PBDEs en 

diferentes zonas estudiadas en esta tesis, utilizando los datos aquí obtenidos así como 

otros de la literatura para tener una perspectiva más completa (Guerra et al., 2010; 

Labandeira et al., 2007; Ruiz-Fernández et al., 2014). 

 

 
Figura 3.1. Concentraciones de PBDEs entre el primer y el tercer cuartil en las diferentes zonas 

estudiadas en esta tesis. Ebro 2004: Guerra et al. 2010. Llobregat 2000, 2005-2006: Labandeira et al. 
2007. México: Ruiz-Fernández et al. 2014. 

 
Al comparar distintas zonas, la influencia del punto de muestreo puede ser de gran 

importancia. Por ejemplo, las elevadas concentraciones encontradas en un punto de 
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muestreo de Colombia se atribuyeron a la proximidad de este punto con Barranquilla y 

al poco movimiento de agua de la zona, que favorecería la concentración de 

contaminación en ese punto. Al comparar la misma cuenca hidrográfica y observar 

como existe también gran variabilidad en los niveles encontrados se puede llegar a la 

misma conclusión, ya que a lo largo de la cuenca la actividad industrial no es uniforme. 

Por ejemplo, cerca de una zona de elevada carga industrial en el Ebro se hallaron 

valores de hasta 14.400 ng/g dw (Eljarrat et al., 2007). Este estudio ha sido excluido de 

la figura 3.2. Por otro lado, se observa un aumento de las concentraciones entre el 2000 

y 2006 en el Llobregat, y una disminución en 2011, coherente también con lo que 

parece ocurrir en el Ebro. Obviando las diferencias entre puntos de muestreo y 

considerando la cuenca como un global, esto podría indicar un aumento del uso de la 

mezcla Deca-BDE a principios de la década, y una disminución posterior a causa de su 

inclusión en el convenio de Estocolmo. En los artículos #3 y #4 puede encontrarse una 

discusión más amplia sobre niveles en otras zonas como China o EE.UU disponibles en 

la bibliografía. Las concentraciones en estas zonas son considerablemente más altas que 

las estudiadas en esta tesis (Chen et al., 2013; Hale et al., 2003; Klosterhaus et al., 

2012; Ma et al., 2013; Mai et al., 2005). En el futuro puede ser interesante realizar un 

estudio similar para ver si los perfiles presentados en la figura 3.1 han cambiado. 

En el caso concreto de los HNs, el artículo #4 presenta los primeros datos en sedimentos 

en España, demostrándose su presencia a lo largo de las 2 cuencas. De cara al futuro 

será interesante ver si las concentraciones encontradas, en el orden de los pg/g dw, van 

en aumento en respuesta a la prohibición del uso de la mezcla Deca-BDE, ya que el DP 

ha sido propuesto como un posible substituto. Estos niveles son muy inferiores a los 

determinados cerca de las zonas de producción de China y EE.UU y similares a algunos 

otros estudios llevados a cabo en otras zonas (Tabla 3.2). Destacan los niveles 

relativamente altos hallados en sedimentos de río en Paquistán, que muestran de nuevo 

la influencia de zonas industriales en la presencia de estos contaminantes incluso en 

áreas donde no habían sido estudiados hasta la fecha (Mahmood et al., 2015), hecho que 

en sedimentos ha sido caracterizado previamente (Qi et al., 2010; Tomy et al., 2007; 

Wang et al., 2010). Además en un embalse cercano a una planta de reciclado de e-waste 

las concentraciones de DP superaron a las de otros contaminantes clásicos como el 

PCB-153 o el BDE-47 (Wu et al., 2010). Respecto al Dec 602 o Dec 603 las 

concentraciones encontradas en los ríos españoles son considerablemente inferiores a 
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las encontradas cerca de las zonas de producción, pero similares a las de otras zonas 

(Shen et al., 2011; Sun et al., 2013; Wang et al., 2012). 

El hecho de que los HNs también hayan sido identificados en diferentes zonas no 

relacionadas entre si demuestra que también suponen una problemática global, al igual 

que los PBDEs, por lo que más estudios son necesarios con el fin de caracterizar 

correctamente su problemática en sedimentos. Cabe recordar que, una vez acumulados 

en el sedimento, pueden acumularse en diferentes organismos y entrar así en la cadena 

trófica (Li et al., 2014). Sería interesante conseguir, en un futuro, que la presumible 

globalidad de los HNs esté tan bien caracterizada como la de los PBDEs. 

 

Tabla 3.2. Comparativa entre las concentraciones de HNs en sedimentos de distintas 

zonas (ng/g dw). 

País Zona Dec 602 Dec 603 Dec 604 DP 

España 
Llobregat nd-0,79  

(0,23) 
nd-1,04  
(0,22) n.d nd-2,23 

(0,51) 

Ebro nd-1,19  
(0,19) 

nd-0,29  
(0,15) n.d nd-1,82 

(0,38) 

Paquistán Chenab n.a n.a n.a 0,1-12,5 
(1,85) 

Ártico King's bay nd-1,4  
(0,7)a 

0,2-3,4  
(1,5)a 

1,9-20 
(7,9)a 

0,12-0,86 
(0,35) 

China 

Songhua n.a n.a n.a nd-0,16 
(0,04) 

Hong Kong n.a n.a n.a 0,15-2,5 
(0,86) 

Embalse 
(Sur, Industrial) n.a n.a n.a (7590) 

Huai’an 0,56-3,7  
(2,1) n.a n.a 1,9-8,0 

(4,9) 

Dailing nd-0,058  
(0,042) n.a n.a 0,89-2,1 

(1,2) 

Canada 

Lago Winnipeg n.d n.d n.d (0,03) 
Lago Eire n.d n.d n.d (0,2) 

Lago Ontario 0,008-21  
(6,3) 

0,001-0,82 
(0,33) 

0,005-10 
(3,9) 

0,06-160 
(72) 

Niagara 0,04-1,4  
(0,36) 

0,008-280 
(0,04) 

0,01-1,6 
(0,22) 

2,5-62 
(17) 

a: pg/g dw. n.d: No detectado. n.a: No analizado 
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3.3.2. Lodos de depuradora 

Tanto los mismos congéneres de PBDEs detectados en sedimento como el DBDPE, Dec 

602, Dec 603 y ambos isómeros del DP fueron detectados en los lodos de las 7 EDARs 

estudiadas. No obstante, cabe destacar que el Dec 602 sólo fue detectado en la 

depuradora de Tortosa. En el caso del Dec 603 el artículo #4 supuso el primer trabajo 

que muestra su presencia en EDARs. De nuevo el BDE-209 fue el compuesto más 

abundante, al igual que en sedimentos y en otros estudios llevados a cabo en lodos de 

depuradora de España (De la Torre et al., 2011; Gorga et al., 2013). Como ya se ha 

visto, la zona de estudio tiene una gran importancia. Los lodos de depuradora suelen 

presentar niveles muy elevados de los contaminantes más hidrofóbicos, debido a un 

efecto de concentración, así que no es sorprendente observar una gran variabilidad al 

comparar los resultados obtenidos en el artículo #4 con los obtenidos en otras 

depuradoras distribuidas por todo el territorio español (Figura 3.3). 

 

 
Figura 3.2. Concentraciones de PBDEs entre el 1er y 3er cuartil encontradas en EDARS de todo el 

territorio Español. 
 

Del mismo modo, al comparar las concentraciones de DP en el Ebro y Llobregat con las 

publicadas por De la Torre et al. (2011) en 31 depuradoras distribuidas a lo largo de 

toda España, se observa también la gran variabilidad existente. Las estudiadas en esta 

tesis se encuentran en el rango bajo de concentraciones, al igual que en el caso de los 

PBDEs (Figuras 3.3 y 3.4). En el artículo #4 se detectaron HNs en concentraciones 

comprendidas entre  2,7 y 19 ng/g dw (las concentraciones de PBDEs oscilaron entre 13 

y 340 ng/g dw). Como se puede ver la diferencia no es tan abismal como en el caso de 
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los sedimentos, pero aun así los PBDEs siguen siendo más abundantes seguramente 

debido a un mayor uso. El Dec 602 se detectó en el 14% de los lodos, el Dec 603 en el 

85%, el syn-DP en el 100% y el anti-DP en el 85%, siendo de nuevo el compuesto más 

abundante de la familia. De nuevo, esto demuestra su ubicuidad pese a sus 

relativamente bajas concentraciones, existiendo asimismo el peligro de que un aumento 

en su uso unido a la citada ubicuidad de lugar a una problemática mucho mayor. 

 

 
Figura 3.3. Concentraciones de DP encontradas en 38 depuradoras españolas (1-31 datos de de la Torre 

et al. 2011). 

 

Las concentraciones de DP encontradas en España (2,45-18,0 ng/g dw) son inferiores a 

las encontradas en una región de China con elevada carga industrial (nd-298 ng/g dw) y 

a la encontrada en una sola depuradora de Canadá (119 ng/g dw). Por el momento la 

investigación sobre la presencia de estos contaminantes en lodos de depuradora es 

limitada. Dado que en España en concreto casi el 50% se usa en la agricultura (De la 

Torre et al., 2011), no es un asunto trivial y sería necesario continuar aportando nuevos 

datos. 

 

3.3.3. BDE-209 y sus substitutos 

Pese a que los HFRs pueden entrar al medio ambiente incluso varios años después de 

que se hayan retirado del uso los productos que los contienen, las restricciones sobre 

algunos de ellos han de afectar por fuerza a sus niveles en el medio ambiente. Por ello, 
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es interesante comparar los niveles de los retardantes de llama clásicos (PBDEs) con los 

de los BFRs emergentes o HNs. Es de suponer que transcurridos varios años estas 

diferencias serán mucho menores o incluso podrían revertirse, por lo que es interesante 

aportar datos actuales que más adelante sirvan como referencia. Además, en algunas 

zonas ya se empieza a ver como las concentraciones de unos y otros van siendo cada 

vez más similares, especialmente las del DBDPE y BDE-209. 

En las figuras 2 de los artículos #3 y #4 puede verse una comparación entre los niveles 

de BDE-209 y DBDPE, uno de los compuestos propuestos específicamente como 

substituto de la mezcla Deca-BDE. En sedimentos se puede ver como las 

concentraciones de DBDPE superan a las del BDE-209 en 3 de las 5 zonas estudiadas 

en Chile, mientras que no se detectó en Colombia. Esto parece sugerir que Chile ha 

empezado a reemplazar el Deca-BDE por el DBDPE, mientras que en Colombia el BFR 

alternativo aún no se aplica. De igual modo, las concentraciones en el Ebro y Llobregat 

fueron bastante similares. Por el contrario, en fangos las concentraciones de BDE-209 

fueron muy superiores, cosa que es consistente con otros trabajos publicados en España 

(De la Torre et al., 2012; Gorga et al., 2013) y también en otras zonas como Corea (Lee 

et al., 2014). Además, las concentraciones de BDE-209 suelen estar correlacionadas con 

las del DBDPE, lo que sugiere que provienen de fuentes similares. En la figura 3.5 se 

muestra un ejemplo de la correlación encontrada en sedimentos del Ebro, correlación 

que también se dio en los lodos de depuradoras (p < 0.05, R2=0,704) (De la Torre et al., 

2012). 

 

 
Figura 3.4. Correlación entre las concentraciones de BDE-209 y DBDPE (Sedimentos Ebro). 
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3.4. Conclusiones  
Finalmente, las conclusiones a raíz del trabajo realizado en este capítulo son las 

siguientes: 

 

- Se ha detectado por primera vez la presencia de HFRs en sedimentos de Chile y 

Colombia, demostrando que estos compuestos también representan un problema en esa 

región. Además, se ha confirmado la presencia del DP en lodos de diferentes 

depuradoras españolas y detectado por primera vez el Dec 603 en esta matriz. Se vio 

que el DP es el HN más abundante tanto en sedimentos como en lodos. 

- Existen marcadas diferencias entre distintos países como Chile y Colombia, que 

sugieren un uso diferente de las mezclas comerciales Penta-BDE y Deca-BDE, así como 

la implantación del uso del DBDPE en el caso de Chile. 

- Pese a no observarse diferencias en las concentraciones globales entre las cuencas del 

Ebro y Llobregat, sí se vieron diferencias en cuando a los perfiles de contaminación a lo 

largo de las mismas. Además, la posible aplicación de los lodos en agricultura podría 

agravar el problema siendo un foco importante de reintroducción de los contaminantes 

al medio ambiente. 

- Se observó correlación entre las concentraciones de BDE-209 y DBDPE lo que podría 

indicar que se han estado utilizando en productos similares. Además, los niveles del 

DBDPE eran similares, e incluso superiores en algunos casos, a los del BDE-209, lo que 

podría indicar la aplicación de este BFR emergente en substitución del ya prohibido 

BDE-209. 
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4.1. Introducción 
En el capítulo anterior se ha discutido la presencia de diferentes HFRs en muestras 

ambientales como sedimentos y fangos. Su acumulación en estas matrices representa su 

vía de entrada en las diferentes cadenas tróficas. Desde allí se acumulan en diversas 

especies que van desde pequeños invertebrados hasta grandes mamíferos o aves rapaces, 

tanto en medio acuático como terrestre (Weijs et al., 2015). Pese a que se ha visto que 

algunos microorganismos acumulan los HFRs tras descomponer los materiales 

poliméricos que los contienen, la mayoría los acumulan una vez estos han sido liberados 

en el medio ambiente. 

En este capítulo se pretendía demostrar la capacidad de los diferentes HFRs para 

acumularse en diferentes niveles de la cadena trófica, ver si los perfiles de 

contaminación estaban influenciados por la dieta, y estudiar los procesos de 

biomagnificación. Pese a que esta información ya estaba disponible para los PBDEs y 

en menor medida para el HBCD, los datos respecto a los HNs eran muy limitados y 

daban lugar a interpretaciones ambiguas. La comparación de su comportamiento con el 

de los 2 primeros, más estudiado, dará una idea de la problemática real de estos 

compuestos emergentes en el medioambiente. 

La presencia de HFRs en 3 niveles tróficos de la Bahía de Concepción (Chile) fue 

estudiada como uno de los objetivos del proyecto “Evaluación del impacto ambiental 

de los retardantes de llama bromados en ecosistemas acuáticos de América Latina” 

(BROMACUA) y los resultados están recogidos en la publicación #5: Occurrence and 

behavior of natural and anthropogenic (emerging and historical) halogenated 

compounds in marine biota from the Coast of Concepción (Chile). Dado que no se tuvo 

la oportunidad de muestrear especies en los niveles más altos de la cadena trófica, 

donde la información sobre posibles procesos de biomagnificación es más relevante, se 

consideró necesario ampliar el estudio a otras especies que ocuparan niveles tróficos 

superiores. Por ello, y en el marco del proyecto FLAME (“Estudio de los 

contaminantes retardantes de llama (flame retardants) en el Golfo de Cádiz: 

implicaciones para la conservación”) se estudiaron 5 especies de delfines con 

diferentes posiciones tróficas procedentes del Estrecho de Gibraltar, Golfo de Cádiz y 

Mar de Alborán. Se pudieron estudiar procesos de biomagnificación a lo largo de una 

misma cadena trófica, constatar que incluso entre zonas muy cercanas entre sí existen 

diferencias significativas en las concentraciones encontradas, y también la acumulación 
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específica de algunos compuestos en cerebro. Este trabajo se recoge en las 

publicaciones #6 (Bioaccumulation and biomagnification of classical flame retardants, 

related halogenated natural compounds and alternative flame retardants in three 

delphinids from southern European waters) y #7 (Halogenated natural products in 

dolphins: Brain-blubber distribution and comparison with halogenated flame 

retardants). Con el objetivo de ampliar el estudio a organismos con una dieta 

principalmente terrestre y evaluar posibles diferencias, se analizaron huevos no 

eclosionados de 15 especies diferentes de aves del Parque Nacional de Doñana, dentro 

del marco del proyecto de título “Evaluación del impacto sobre la fauna del Parque 

Nacional de Doñana asociado al uso de nuevos contaminantes retardantes de 

llama” (IMPAR). Este trabajo permitió evaluar las diferencias de acumulación entre 

diferentes especies, las capacidades de biomagnificación de diferentes contaminantes, 

así como las tendencias temporales entre 2003 y 2012, dando lugar a las publicaciones 

#8 (Bioaccumulation and biomagnification of emerging and classical flame retardants 

in bird eggs of 14 species from Doñana Natural Space and surrounding areas (South-

western Spain) y #9 (Temporal trends in classical and alternative flame retardants in 

bird eggs from Doñana Natural Space and surrounding areas (south-western Spain) 

between 1999 and 2013). 

A continuación se amplían o introducen algunos conceptos de importancia específica de 

este capítulo. 

 

4.2. Bioindicadores 
Los bioindicadores son especies usadas para monitorizar el estado del medio ambiente. 

Son especies concretas, aunque a veces se usan conjuntos de especies, abundantes en 

una misma zona, presentes en distintas regiones lo que permite realizar comparaciones, 

y que presentan unas respuestas concretas a la contaminación. Ya sea porque acumulan 

los contaminantes, porque la contaminación afecta a su morfología o porque su 

comportamiento o población se altera, estas especies permiten evaluar el estado del 

medio ambiente (Carignan y Villard 2002; Niemi y McDonald 2004). También se suele 

usar el concepto de “especies centinela” para referirse a los bioindicadores que se 

encuentran en posiciones tróficas altas, como las aves, mamíferos marinos o terrestres e 

incluso animales de compañía (Basu et al., 2007). El aumento del desarrollo, tanto en 

países emergentes como en el primer mundo, implica un aumento de la actividad 
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industrial y la demanda de recursos. Por ello, la actividad humana cada vez tiene un 

impacto mayor en el medio ambiente. Así pues, identificar correctamente las especies 

que nos permiten evaluar el efecto de dicha actividad humana es de vital importancia 

(Gentes et al., 2015). 

 

4.3. Medio marino 
En un primer estudio se muestrearon diferentes especies a lo largo de la Bahía de 

Concepción (Chile) durante febrero de 2010. Se trata de un área con una elevada carga 

industrial ya que la industria petrolera tiene una gran presencia en la zona. Además, una 

serie de desastres medioambientales recientes (vertido de petróleo en 2007 y terremoto 

en 2010) hacen que sea interesante evaluar la presencia de HFRs en las diferentes 

especies que la pueblan. Algunos de los puertos más importantes de Chile se encuentran 

allí, como los de Penco o Talcahuano. El muestreo se llevó a cabo concretamente en la 

Bahía San Vicente (sistema de agua marina) y el Estuario Lenga (sistema de agua dulce 

y marina). Es una zona muy rica en biodiversidad que alberga más de 100 especies. 

Entre ellas se seleccionaron diferentes organismos para cubrir diferentes niveles 

tróficos: consumidores primarios, secundarios y terciarios. 

Por otro lado, el estudio de la presencia de los HFRs y los HNPs en 5 especies de 

delfines en aguas del sur-oeste del mediterráneo representa una parte importante de este 

bloque. Los delfines son considerados buenos bioindicadores ya que su salud y 

población no solo refleja el estrés al que están sometidos ellos mismos, sino también el 

de especies en niveles inferiores de su mismo ecosistema (Wells et al., 2004). Además, 

su esperanza de vida es bastante alta y presentan una gran acumulación de 

contaminantes acumulados a lo largo de la misma. El estrés sobre los cetáceos ha 

aumentado en las últimas décadas, afectándolos a ellos y a sus presas. En consecuencia, 

la comisión ballenera internacional (IWC, del inglés international whaling commision) 

ha promovido el monitoreo de estas especies para definir  su estado de salud y cómo 

están siendo afectados por la contaminación (Fossi et al., 2013). 

Toda el área abarcada en el estudio sobre la presencia de HFRs en cetáceos presenta 

unas características muy singulares debido a la gran actividad humana que tiene lugar y 

a su situación geográfica. Es un punto donde se intercambian las aguas del Atlántico y 

el Mediterráneo, representado el único punto que los conecta. El tráfico marítimo es 

muy importante, sin contar la cercanía a África (el puerto de Algeciras es uno de los 
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más importantes de Europa). Esto no es impedimento para que muchas especies de 

cetáceos circulen por él cada día, tanto especies en proceso de migración entre el 

Atlántico y el Mediterráneo como poblaciones residentes en la zona. Esto ha añadido las 

actividades recreativas de avistamiento de cetáceos al ya de por si saturado tránsito 

marítimo, exponiendo aún más a la fauna a la contaminación generada por ello. 

Actualmente la costa española está protegida por el Parque Natural del Estrecho 

(Cañadas et al., 2005; De Stephanis et al., 2008a; De Stephanis et al., 2008b; Senigaglia 

et al., 2012). 

  

4.3.1. Métodos de muestreo en delfines 

Todas las especies de cetáceos se encuentran protegidas, por lo que no es ni legal ni 

ético capturar individuos sea cual sea la finalidad. Por ello, existen 3 formas principales 

de obtener muestras con el propósito de estudiar estos animales: biopsias, capturas 

accidentales o varamientos (Figura 4.1). El muestreo mediante biopsia causa daños 

temporales que curan con el tiempo, ya que sólo se perfora la capa superficial de piel 

del animal para obtener una pequeña cantidad de muestra de grasa (Giménez et al., 

2011; Macfarlane 2015). Dependiendo de la especie y las dificultades para aproximarse 

a ella se usa un arpón con punta hueca o una ballesta con flechas también de punta 

hueca (Figura 4.1). 

  

 
Figura 4.1. De izquierda a derecha: muestreo por biopsia, captura accidental y varamiento. 

 

Por otro lado, en ocasiones los delfines mueren atrapados en redes de pescadores o 

aparecen varados. En ese caso, si en la zona existe algún protocolo al respecto, personal 

especializado evalúa el estado del individuo y tras practicar una autopsia se archivan las 

muestras para su posterior uso. Las ventajas de la biopsia son obviamente que es una 

técnica no invasiva, ya que no causa daños permanentes al animal, y que permite el 

diseño de un estudio a medida, pero a cambio la cantidad de muestra es pequeña, no se 
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puede disponer de otros tejidos, y si se quiere más información sobre el individuo en 

concreto (por ejemplo el sexo) se necesitan llevar a cabo análisis genéticos. En cambio, 

el principal problema de trabajar con individuos muertos es que tanto las especies 

disponibles, como la cantidad de muestras, son totalmente aleatorias. 

  

4.3.2. Especies estudiadas 

En la Bahía de Concepción  se analizaron 11 especies en total (Figura 4.2), clasificadas 

en 3 niveles tróficos en base a su dieta (ver apartado 4.5). Estas especies, divididas en 

tres grupos, fueron, por parte de los consumidores primarios: picoroco 

(Austromegabalanus pstittacus), lapa (Fisurella sp.), almeja (Venus antiqua), navaja 

(Tagelus dombeii) y piure (Pyura chilensis). Secundarios: jaiba mora (Homalaspis 

plana), panchote (Taliepus dentatus), bilagai (Cheilodactylus variegatus), castañuela 

común (Chromis crusma). Por último, los consumidores terciarios fueron el rollizo 

(Pinguipes chilensis) y el loco (Concholepas concholepas). Los peces se obtuvieron 

mediante pesca submarina, mientras que los bivalvos y crustáceos se recolectaron 

manualmente o por medio de trampas. Este muestreo fue llevado a cabo por 

investigadores de la Universidad de Concepción (Chile).    

 

 
Figura 4.2. Especies estudiadas en la bahía de Concepción. De izquierda a derecha, Consumidores 
primarios: picoroco, lapa, almeja, navaja y piure. Consumidores secundarios: bilagai, jaiba mora, 

panchote y castañuela. Consumidores terciarios: rollizo y loco. 
 

Las 5 especies de cetáceos estudiadas fueron el delfín común (Delphinus delphis), delfín 

listado (Stenella coureloalba), delfín nariz de botella (Tursiops truncatus), calderón 
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común (Globicephala melas) y el calderón o delfín gris (Grampus griseus), que se 

pueden ver en la figura 4.3. Diferentes muestras de común, nariz de botella y calderón 

común se obtuvieron mediante biopsia en 2 campañas de muestreo en 2011 y 2012 a lo 

largo del Golfo de Cádiz y el Estrecho de Gibraltar, mientras que muestras de grasa y 

cerebro de las 5 especies se obtuvieron de individuos varados a lo largo de la costa del 

mar de Alborán entre 2004 y 2011. Todas las muestras de cetáceos se obtuvieron 

gracias a la colaboración con investigadores de la Estación Biológica de Doñana 

(CSIC). 

 

 
Figura 4.3. Especies de cetáceos estudiadas. 1: Delfín común. 2: Delfín listado. 3: Calderón gris. 4: 

Calderón común. 5: Delfín nariz de botella. 
 

4.4. Medio terrestre 
El uso de aves como bioindicadores está aceptado desde hace bastante tiempo, ya que 

cumplen muchos de los criterios necesarios para ello. Son fáciles de identificar, las 

diferentes especies y su dieta están bien caracterizadas, así como su biología y ecología, 

y la gran variedad de especies existentes abarca varios niveles de la cadena trófica lo 

que permite llevar a cabo estudios de biomagnificación. Por otro lado, la toma de 

muestra se puede hacer sin necesidad de matar al individuo ya sea capturándolo o 

utilizando huevos o plumas. Además, debido a que en una misma zona suelen anidar un 

gran número de individuos, se puede obtener un número relativamente elevado de 

muestras de una misma especie en un mismo lugar y se puede llevar a cabo un control 

fiable del estado de contaminación del mismo. Las poblaciones son relativamente 

estables durante el tiempo por lo que un cambio significativo puede ser atribuido a un 

episodio concreto como una contaminación elevada o vertido. Por todo ello, los datos 

sobre contaminación en aves son abundantes y, al tener las especies presencia en 



 

 

141 Capítulo 4 

bastantes zonas del globo existe la posibilidad de comparar entre diferentes zonas (Fox 

2001; Gentes et al., 2015; Wan et al., 2008). 

 

4.4.1. Muestreo 

Las muestras de huevos no eclosionados se obtuvieron gracias a la colaboración con el 

Equipo de Seguimiento de la Estación Biológica de Doñana (CSIC), que recolectaron 

los huevos que no habían eclosionado una vez acabado el periodo de cría. Este es un 

método no invasivo con el principal inconveniente de que no se dispone de información 

adicional, como por ejemplo si el huevo fue el primero o el último (en las especies que 

ponen más de un huevo por tanda) pero con la ventaja de que no pone en peligro la 

población de la especie. Eso sí, presenta algunos inconvenientes como el hecho de 

limitar la información a hembras en edad de reproducción y sólo al periodo de cría. En 

otros estudios se cogen huevos a priori fértiles, se captura al animal, se toma una 

muestra de sangre, y se le libera de nuevo (Bertolero et al., 2015), mientras que en otros 

se utilizan individuos muertos naturalmente o en centros de recuperación, con lo que se 

tiene acceso a diferentes tejidos (Chen et al., 2013). Por otro lado, mientras que en este 

estudio se decidió analizar cada huevo individualmente, hay otros autores que prefieren 

hacer una muestra combinada entre varios huevos de una misma especie para reducir la 

variabilidad intra-especie (Wang et al., 2015). Todos estos factores deben ser tenidos en 

cuenta a la hora de comparar diferentes estudios. 

 

4.4.2. Especies estudiadas 

Se estudiaron huevos de 14 especies recogidos entre 2010 y 2012 a lo largo del Parque 

Nacional de Doñana. Las especies correspondían a diferentes familias, detalladas a 

continuación: falconiformes: milano negro (Milvus migrans), milano real (Milvus 

milvus), aguilucho lagunero (Circus aeruginosus), águila calzada (Aquila pennata), 

cernícalo (Falco tinnunculus) y elanio común (Elanus caeruleus); ciconiformes: morito 

común (Plegadis falcinellus), garza imperial (Ardea purpurea) y cigüeña blanca 

(Ciconia ciconia); charadriformes: gaviota picofina (Chroicocephalus genei), gaviota 

reidora (Chroicocephalus ridibundus) y pagaza piconegra (Gelochelidon nilotica); 

strigiformes: lechuza común (Tyto alba); y por último anseniformes: ánade fiso (Anas 

strepera). Posteriormente se decidió evaluar posibles tendencias temporales y usando el 

archivo de muestras de la Estación Biológica de Doñana se analizaron muestras 
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recogidas entre 2003 y 2012 de cigüeña común, milano negro y flamenco común 

(Phoenicopterus roseus). (Figura 4.4). 

 

 
Figura 4.4. Especies de aves estudiadas. De izquierda a derecha: A (Falconiformes): milano negro, 
milano real, aguilucho lagunero, águila calzada, cernícalo, elanio común. B (Ciconiformes): morito 

común, garza imperial, cigüeña blanca. C (Charadriformes): gaviota picofina, gaviota reidora, pagaza 
piconegra. D (Strigiformes): lechuza común. E (Anseniformes): ánade fiso. F (Phoenicopteriforme): 

flamenco común. 
 

4.5. Análisis de isótopos estables 
El análisis de isótopos estables es una metodología que permite investigar los procesos 

que tienen lugar a lo largo de una cadena trófica y establecer unos niveles tróficos 

diferenciando desde organismos productores a depredadores en la cima de la cadena. 

Normalmente se utiliza una combinación del análisis de isótopos de carbono y 

nitrógeno. Los resultados se expresan utilizando relaciones (δ15N o δ13C) entre el 

isótopo más pesado y el más ligero (15N/14N o 13C/12C, utilizando los mismos ejemplos) 

corregidos por el ratio de unos estándares comerciales. Esta técnica ha demostrado ser 

más efectiva que las que se usaban tradicionalmente, como el análisis de contenidos 

estomacales, ya que sus resultados integran periodos de tiempo más grandes y no 

dependen sólo de la dieta más reciente del animal (Jardine et al., 2006). El δ15N 

proporciona información sobre la posición trófica del animal, mientras que el δ13C 

permite hacerse una idea del tipo de dieta que seguía (Gentes et al., 2012). Evaluar la 

capacidad de biomagnificación de un contaminante o de una familia entera permite 

hacerse una idea de la verdadera problemática que representa, ya que si existe capacidad 

de biomagnificación significa que los organismos en niveles tróficos altos lo acumulan 
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en mayor medida y por tanto están más expuestos a sus posibles efectos tóxicos tanto 

agudos como crónicos. Además, da una idea del peligro que representa para poblaciones 

humanas debido a una posible exposición a través de la dieta, con lo cual esta 

información puede ayudar a establecer una legislación adecuada sobre contaminantes 

como los HFRs (Gentes et al., 2012; Jardine et al., 2006). La combinación del análisis 

de isótopos estables con los niveles de contaminación es una aproximación novedosa y 

que cada vez tiene más relevancia en el estudio de los procesos de biomagnificación. 

No obstante, el análisis isotópico debe interpretarse con cuidado ya que existen algunas 

fuentes de variabilidad. Por ejemplo, si el animal se encuentra en un periodo de 

hambruna o en una fase de alto consumo energético verá incrementado su valor de δ15N. 

Es por ello que no es recomendable utilizar valores previos de δ15N o δ13C y éstos deben 

ser siempre medidos de nuevo ya que, pese a que no se producirá una variación crítica, 

ésta sí puede ser suficiente para afectar a los resultados (Jardine et al., 2006). Además, 

las comparaciones entre los valores de δ15N deben realizarse siempre en especies que 

habiten un mismo ecosistema. Si mezclamos especies de diferentes ecosistemas 

podemos cometer errores. Por ejemplo, las zonas agrícolas pueden verse enriquecidas 

de nutrientes, provocando así unos valores anómalos de δ15N y conllevando a una 

sobreestimación del nivel trófico de las especies de dicho ecosistema.  
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4.6. Discusión 
En este apartado se discuten los resultados obtenidos en las diferentes especies 

estudiadas, la información que se ha obtenido sobre el comportamiento de los diferentes 

HFRs en las diferentes cadenas tróficas, los diferentes perfiles de contaminantes 

observados y las diferencias temporales observadas. 

 

4.6.1. Resultados en bivalvos y peces 

Se detectaron tanto PBDEs como HNs en las diferentes especies estudiadas en la Bahía 

de Concepción, así como los MeO-PBDEs. Como se ha explicado anteriormente, es 

sabido que los PBDEs tienen una presencia global, pero este fue el primer estudio donde 

se determinaron en diferentes especies de moluscos y crustáceos en América del Sur, y 

el segundo en hacerlo en peces. Por otro lado, la presencia de los HNs aún no había sido 

estudiada en ninguna zona o especie del continente con la excepción de un estudio en 

delfines de Brasil (De La Torre et al., 2012) y por lo tanto se aportaron nuevos datos 

sobre su presencia en diferentes especies de menor nivel trófico. Las diferencias entre 

especies se discuten en los apartados 4.6.4 y 4.6.5. La presencia de HNs en la zona era 

muy baja, posiblemente debido a su poco uso en el país chileno.  

Los resultados obtenidos en las muestras de biota de Chile fueron utilizados para un 

estudio de desarrollo y validación de un modelo de evaluación del riesgo de POPs en 

organismos acuáticos, basado en la lógica difusa. Este trabajo se encuentra publicado, 

aunque no ha sido incluido en la tesis (Seguí et al., 2013: Fuzzy model for risk 

assessment of persistent organic pollutants in aquatic ecosystems). El modelo se mostró 

capaz de predecir la situación de riesgo real del ecosistema, utilizando datos obtenidos 

experimentalmente en combinación con los disponibles en la bibliografía. La principal 

ventaja que presenta es que permite realizar una evaluación de riesgo en zonas donde es 

difícil obtener datos experimentales suficientes, comunicando los resultados en un 

lenguaje comprensible para las instituciones con el poder de tomar medidas. El modelo 

indicó un riesgo moderado para el caso de la zona muestreada en Chile.  

Por otro lado, en el marco del proyecto SCARCE introducido en el capítulo 3 también 

se dispuso de muestras de peces recolectados en diferentes puntos del Ebro y Llobregat. 

El trabajo se encuentra publicado aunque el artículo no ha sido incluido en esta tesis 

(Santín et al., 2013: “Emerging and historical halogenated flame retardants in fish 

samples from Iberian rivers”). Se encontraron por primera vez diferentes HNs en peces 
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de la Península Ibérica y además en concentraciones a tener en cuenta. A modo de 

comparativa, en la figura 4.5 se muestran las concentraciones de HNs encontradas en 

peces, donde se puede ver claramente la diferencia entre Chile (bilagay, castañuela y 

rollizo) y España (barbo, carpa y siluro). El Dec 602 suele dominar los perfiles de HNs, 

y además los niveles de Dec 603 parecen ser significativamente más altos en el 

Llobregat, mientras que para los demás las concentraciones en ambas cuencas son 

parecidas. Al tratarse de unas diferencias tan significativas no se cree que el hecho de 

comparar diferentes especies afecte a la comparación entre diferentes países. 

 

 
Figura 4.5. Concentraciones de HNs encontradas en peces procedentes de Chile y España. 

 

Así pues, estos estudios parecen indicar la capacidad de bioacumulación de estos 

nuevos retardantes de llama, con frecuencias de detección entre el 69% y el 100%, con 

niveles de concentración inferiores a los de los clásicos y ya prohibidos PBDEs en 

ambas zonas estudiadas, aunque estas diferencias no fueron tan pronunciadas en España 

posiblemente debido a un mayor uso de esta familia de compuestos. Por otro lado, cabe 

destacar que prácticamente todos los peces analizados en las 4 cuencas de ríos españoles 

presentaban concentraciones de PBDEs superiores al límite establecido en la Directiva 

2013/39/EU (0,0085 ng/g ww). 

 

4.6.2. Resultados en delfines 

En los artículos #6 y #7 se encuentran detallados los 2 estudios llevados a cabo en la 

zona sur-oeste del Mar Mediterráneo y que aportaron los primeros datos sobre PBDEs, 
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HBCD, HNs y HNPs en la zona, con la excepción de los aportados por Fossi et al., 

(2013) en delfines listados, resumidos también en la figura 4.6. Dada la especial 

importancia de la zona estudiada, con varias demarcaciones de protección marina, el 

estudio de la contaminación por HFRs aporta datos útiles que pueden ser usados para 

reclamar más protección en el área o ampliar las demarcaciones ya existentes. Se 

determinaron elevadas concentraciones tanto de PBDEs como de HNPs y 

concentraciones relativamente altas de HNs, especialmente del Dec 602, en muestras de 

grasa obtenidas ya fuera por biopsia o varamientos. Fijándose en los niveles totales de 

HFRs pueden observarse algunas diferencias entre las diferentes zonas o especies, 

aunque el hecho de que las muestras del mar de Alborán provengan de varamientos 

puede afectar a la comparación. De hecho, las concentraciones en esa zona fueron 

superiores a las encontradas tanto en el Golfo de Cádiz como en el estrecho de Gibraltar 

en delfines comunes, y superiores a las del estrecho de Gibraltar en el caso del calderón. 

De todos modos es evidente que la problemática por la contaminación por HFRs existe 

en las 3 zonas estudiadas y, pese a que los niveles no son de los más elevados 

documentados mundialmente,  sí son considerables. De hecho, varios individuos 

superaron el umbral establecido a partir del cual existe riesgo de daños en el sistema 

endocrino de las focas grises, concretamente en la hormona tiroidea (1500 ng/g lw). 

  

 
Figura 4.6. Concentraciones determinadas a lo largo de todo el Mediterráneo sur (entre el 1er y 3er 

cuartil). Azul: delfín común. Rojo: delfín nariz de botella. Naranja: calderón común. Verde: delfín listado. 
Lila: calderón gris. La línea roja marca el umbral de 1500 ng/g lw a partir del cual puede haber 

alteraciones en el sistema endocrino. 
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Los resultados obtenidos en los delfines del Golfo y del Estrecho se integraron 

posteriormente en un estudio multidisciplinar que tenía como objetivo definir 

correctamente las unidades de gestión medioambiental de los delfines nariz de botella 

en el sur de la Península Ibérica. Este trabajo forma parte de la tesis doctoral de Joan 

Giménez, estudiante de la Estación Biológica de Doñana, y por tanto sólo se hará una 

breve mención. Utilizando diferentes marcadores genéticos, análisis de isótopos 

estables, técnicas de identificación fotográfica, así como las concentraciones mostradas 

en el artículo #6, se concluyó que los delfines de ambas zonas debían ser incluidos en 

una única unidad de gestión o zona especial de conservación (ZEC). Esto supone un 

paso adelante en la protección de los delfines nariz de botella, especie listada como 

vulnerable en el catálogo español de especies amenazadas así como en el anexo II de la 

directiva de hábitats de la UE. Actualmente el artículo, que también integra 

concentraciones de otros contaminantes como los PCBs, se encuentra en preparación. 

Por otro lado, la mayoría de contaminantes antropogénicos así como compuestos de 

origen natural se detectaron también en muestras de cerebro de las 5 especies de 

delfines. Este tipo de datos es muy escaso debido a la dificultad en la obtención de 

muestras de cerebro, y es muy interesante disponer de ellos para poder valorar la 

capacidad de estos compuestos para traspasar la barrera hematoencefálica (BBB, del 

inglés blood-brain barrier) ya que varios de ellos son probados neurotóxicos (ver 

capítulo 5). En la figura 4.7 se resumen las concentraciones encontradas en cerebro de 

las 5 especies de delfines incluidas en esta tesis, así como en otras especies analizadas 

en otros estudios de la literatura. Es evidente que los HNs pueden atravesar la BBB, al 

igual que los PBDEs, lo que tiene implicaciones considerables en términos de impacto 

ambiental ya que sus efectos en un órgano tan importante como el cerebro podrían ser 

críticos. Los PBDEs ya están prohibidos pero no así los HNs, por lo que esta 

información adicional sobre su presencia en cerebro de un mamífero superior puede 

contribuir a establecer medidas más estrictas sobre su uso. Además, el ratio PBDEs/HNs 

presentó un valor muy inferior en cerebro que en grasa, lo que parece indicar que los 

HNs tienen mayor capacidad para atravesar la BBB que los PBDEs. Como se puede ver 

en la figura 4.7, esta misma capacidad se muestra al observar las concentraciones de 

HNs en pollos y peces cercanos a estaciones de e-waste en China, que son realmente 

muy altas (Corsolini et al., 2014; Zheng et al., 2015). 

Por tanto, queda claro que los HNs, especialmente el Dec 602, también están presentes 

en el Mediterráneo, habiendo sido acumulados por 5 especies diferentes de delfines. En 



 

 

239 Capítulo 4 

grasa, el Dec 602 se detectó entre el 50-100% de las muestras (dependiendo de la 

especie), el Dec 603 entre el 50-92%, el syn-DP entre el 70-100% y el anti-DP entre el 

70-100%. El Dec 604 no fue detectado en ninguna muestra. Además, se demuestra por 

primera vez que el Dec 602 y Dec 603 son capaces de traspasar la BBB y se aportan los 

primeros datos sobre este hecho en delfines sobre el DP, aunque tanto las 

concentraciones como la frecuencia de detección fueron inferiores a las detectadas en 

grasa. 

 

 
Figura 4.7. Concentraciones medianas en cerebro de varias especies. *: Sólo analizados PBDEs. **: Sólo 
analizados HNs. Tiburón: Corsolini et al. 2014. Pollo: Zheng et al. 2014. Rana: Li et al. 2014. Pez: Peng 

et al. 2014. 
 

Por último, no se debe olvidar a los HNPs, que son compuestos producidos de manera 

natural y cuyos efectos en el organismo de las diferentes especies marinas aún no están 

muy claros. No obstante, son compuestos que siempre estarán ahí y no se puede hacer 

nada para evitarlo, a diferencia del caso de los HFRs que son contaminantes 

antropogénicos cuya presencia se debe  por completo a la actividad humana. Las 

concentraciones de HNPs encontradas en el mar de Alborán son superiores a las de los 

HFRs al completo, cosa que presumiblemente sería el caso también en el Golfo de 

Cádiz y el Estrecho de Gibraltar si se hubieran incluido todos los HNPs estudiados en el 

artículo #7. De hecho, sólo con la aportación de los MeO-PBDEs las concentraciones de 

ambos eran prácticamente parejas. Por tanto, a un medio con una elevada presencia de 

compuestos halogenados posiblemente nocivos en algún grado se le está añadiendo una 

elevada cantidad de compuestos adicionales, cosa que además no parece tener fin ya que 

el uso de los HNs no está prohibido y los PBDEs tienen una elevada persistencia. Pese a 
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que es difícil llevar a cabo estas comparaciones dado el gran número de compuestos que 

no son incluidos por ambos bandos, queda claro que los HFRs acumulados en delfines 

lo hacen en organismos que ya soportan una elevada carga de HNPs. 

  

4.6.3. Resultados en huevos de aves 

Los artículos #8 y #9 recogen los trabajos llevados a cabo en la zona del Parque 

Nacional y Natural de Doñana. Se identificaron tanto PBDEs, HBCD y HNs en 

conjunto en prácticamente todas las especies, demostrando la presencia de estos 

contaminantes en el Parque. Este hecho es bastante significativo, ya que es una zona con 

muy poca actividad humana y por tanto la presencia de HFRs en la zona debería ser 

residual. De hecho, al analizar sedimentos y diferentes especies de peces y crustáceos 

pequeños de la misma zona no se detectaron más que concentraciones muy bajas de 

PBDEs (datos no publicados). Tanto el sedimento como las especies que habitan en los 

riachuelos de Doñana sólo podrían haber acumulado HFRs mediante el transporte 

atmosférico (considerando la aportación humana como residual) y por ello las 

concentraciones eran bajas. En cambio, las aves estudiadas pueden desplazarse para 

obtener alimento y algunas como las gaviotas o cigüeñas incluso se alimentan de basura. 

Por otro lado, muchas de ellas son especies migratorias que pasan periodos de su vida 

tanto en el Norte de Europa como en África, por lo que podrían haber acumulado estos 

contaminantes en otras zonas y ser ellas el vector de entrada de los mismos al Parque, 

por lo menos en parte. En muestras de medio acuático las concentraciones de PBDEs 

eran superiores a las de HNs, mientras que en aves los niveles hallados mostraban una 

mayor igualdad. Se observó además que el DP y los PBDEs presentaban una buena 

correlación, cosa que podría indicar una fuente común, mientras que no ocurría así con 

el Dec 602 o Dec 603. 

 

4.6.4. Bioacumulación y biomagnificación 

En este apartado se estudia en detalle la capacidad de bioacumulación y 

biomagnificación de los HFRs y HNPs, basándose en los datos obtenidos en los 

diferentes trabajos presentados en el capítulo y ampliando con algunos datos hallados 

también en la bibliografía. La bioacumulación se expresa de manera cuantitativa 

mediante el BSAF, y la biomagnificación mediante el BMF o la correlación con la δ15N. 
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BSAF 

El hecho de encontrar cualquier compuesto en biota ya implica que tiene capacidad de 

bioacumulación, aunque sea a baja escala. No obstante, la manera de cuantificar esta 

capacidad es mediante el BSAF. Este factor se calculó cuando fue posible en el Ebro y 

el Llobregat, aunque el bajo número de muestras de pez limitó el estudio. En la tabla 4.1 

se resumen los valores obtenidos para los HNs y se comparan con los disponibles de 

otros estudios en otras regiones. Para hacerse una idea, los valores calculados en Ebro y 

Llobregat en PBDEs fueron de 7 (carpa) y 17 (barbo) para el BDE-47 y 0,02 (barbo) 

para el BDE-209. Al comparar estos valores con los calculados para los HNs vemos 

como la capacidad de bioacumulación del Dec 602 es comparable a la del BDE-47, 

mientras que la del Dec 603 y DP es superior a la del BDE-209 pero igualmente baja. 

Este hecho también ha sido observado en los grandes lagos de Canadá (Shen et al., 

2011; Tomy et al., 2008) y en China, donde se observaron BSAFs hasta 6 veces más 

altos para el Dec 602 que para el DP (Jia et al., 2011; Wu et al., 2010; Zhang et al., 

2011). Esto confirma la tendencia vista en biota donde casi siempre el Dec 602 es más 

abundante que el DP, cosa que podría indicar que el Dec 602 presenta mayor capacidad 

de bioacumulación (Wang et al., 2012), aunque sería necesario conocer también las 

cantidades emitidas al medio ambiente de cada uno de ellos así como evaluar otros 

factores, como la dieta o la capacidad metabólica de las especies, que pueden crear gran 

variabilidad. 

 

Tabla 4.1. BSAF reportados en bibliografía y comparados con los calculados utilizando 

los resultados obtenidos en esta tesis. 

 Ebro y Llobregat Dailing 
(China)a 

Grandes 
Lagosb 

Huanghai 
(China)c Canadád Pearl 

(China)c 

 Barbo Carpa Viruelas Trucha Ostras Trucha** Pez gato 
Dec-602 0,02 - 11 9,51 4,7 270 2,1 – 12 n.d n.d 
Dec-603 0,69 - n.d 12 n.d n.d n.d 
Dec-604 - - n.d 4,5 n.d n.d n.d 
syn-DP 0,14 -  0,23 0,27 0,88 0,8 1 – 8* 5,2 0,1* 
anti-DP 0,04 - 0,09 0,1 0,33 0,3 1 – 8* 1,9 0,1* 

aWang et al. (2012). bShen et al. (2011). cJia et al. (2011). dTomy et al. (2008). *Calculado para ∑DP. ** 
Experimento. -: No fue posible calcularlo. n.d: No disponible 

 

Los valores de BSAFs que han ido apareciendo durante el trascurso de esta tesis varían 

bastante debido a las condiciones de equilibrio entre los sedimentos y especies (con 

capacidades metabólicas variadas, por ejemplo) muestreadas. No obstante, dos cosas 
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parecen claras: el Dec 602 presenta mayor capacidad de bioacumulación que el DP, y 

los datos de este último suelen ser menores que 1 (He et al., 2014; Wang et al., 2012). 

De todos modos, este hecho no descarta al DP como compuesto a tener en cuenta en 

biota, ya que pese a tener una acumulación baja en algunas especies éstas pueden 

acumularlo a lo largo del tiempo, llegándose a concentraciones igualmente altas. 

 

BMF 

El único de nuestros estudios donde se disponía de parejas de muestras presa-predador 

es el realizado en Chile. En él se calcularon los BMFs para diversos HFRs y para los 

MeO-PBDEs. Curiosamente, el predador utilizado (loco) presentaba niveles de BDE-47 

inferiores a sus presas (picoroco y piure), tal vez debido a su capacidad para 

metabolizarlo. En la otra pareja de predador-presa, el bilagay y la lapa, sí se encontró un 

valor de BMF para el BDE-47 superior a la unidad, cercano a 14 de hecho, superando 

con  mucho a los determinados para otros PBDEs. Esto no es nuevo (aunque sí en la 

zona estudiada) ya que varios estudios anteriores habían encontrado BMFs > 1 tanto 

para PBDEs como para MeO-PBDEs, aunque el caso del BDE-209 fue sorprendente. 

No obstante, los BMFs > 1 del BDE-209 se encontraron usando el loco como predador, 

mientras que en el bilagay el BMF > 1 correspondió al BDE-47. Esto podría ser debido 

a las diferentes características de la especie.  

Los HNs no se detectaron en el loco, aunque sí en el bilagay. El BMF calculado fue 

inferior a 1 para el Dec 602, Dec 603 y ambos isómeros del DP. En la tabla 4.2 se 

resumen los BMFs existentes en bibliografía para los HNs. En los estudios donde se 

analizaron también PBDEs, los BMFs fueron del mismo orden, demostrando de nuevo 

que los HNs tienen un comportamiento parecido en biota a los clásicos HFRs. 

Por otro lado, se observó una correlación positiva entre los valores de δ15N y los niveles 

de contaminación, tanto en las 2 especies de delfines disponibles en el golfo de Cádiz y 

estrecho de Gibraltar como en diferentes aves de la familia de las falconiformes de 

Doñana. Si bien es cierto que no se disponía en ninguno de los casos de muestras de 

especies en niveles tróficos inferiores, los estudios se consideran indicativos de la 

capacidad de biomagnificación de PBDEs, HBCD, MeO-PBDEs y Dec 602. Pese a no 

poder cuantificar esta capacidad utilizando el TMF (ver capítulo 1) debido a este hecho, 

los resultados demuestran que incluso en un mismo nivel trófico se puede observar un 

incremento entre especies. De hecho, las pendientes no son muy pronunciadas 

probablemente por este hecho. Algunos estudios sí pudieron evaluar este parámetro para 
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los HNs al estar realizados en especies con diferente nivel trófico. Sin embargo, los 

datos son un tanto ambiguos. Por un lado, algunos estudios parecen indicar que el DP 

no tiene una capacidad alta de biomagnificación mientras que el Dec 602 sí parece 

tenerla, presentando TMFs < 1 y > 1 respectivamente (Tomy et al., 2007). 

 

Tabla 4.2. BMFs disponibles en bibliografía para los HNs.   

Compuesto Zona Predador Presa BMF Referencia 
Dec 602 China Gaviota Anchoa 1,7 – 3 Peng 2014 
Dec 603 China Gaviota Anchoa 0,08 – 1 Peng 2014 

syn-DP 

China 

Gaviota Anchoa 0,05 – 0,34 Peng 2014 
Cernícalo Gorrión 0,31 

Yu 2013 Cernícalo Rata 0,06 
Búho Gorrión 12 
Búho Rata 2,4 

Lago Ontario Trucha Pinchagua 1 
Tomy 2008 Capellán 12 

Lago Winnipeg Sander Ojo de luna 0,4 

anti-DP 

China 

Gaviota Anchoa 0,08 – 0,33 Peng 2014 
Cernícalo Gorrión 0,35 

Yu 2013 Cernícalo Rata 0,1 
Búho Gorrión 6,8 
Búho Rata 1,9 

Lago Ontario Trucha Pinchagua 0,9 
Tomy 2008 Capellán 12 

Lago Winnipeg Sander Ojo de luna 0,8 
 

Sin embargo, otros autores han documentado lo contrario: un mayor potencial de 

bioacumulación del DP que el Dec 602, aunque en este caso ambos compuestos 

presentaron TMFs mayores que 1 (Wang et al., 2015). Por otro lado, el análisis de 

isótopos de nitrógeno reveló que los delfines comunes y los delfines nariz de botella 

estaban en posiciones tróficas diferentes, mientras que no se observaron diferencias 

significativas en el δ13C, cosa que indica que seguían una alimentación similar. Del 

mismo modo, de todas las especies de aves estudiadas se seleccionaron las especies de 

la misma familia con valores de δ13C similares pero con δ15N diferentes. Como se 

discute en el artículo, esta se consideró la mejor manera de evaluar la capacidad de 

biomagnificación de estos compuestos en aves de dieta terrestre. Al margen de las 

diferencias obvias en el tipo de dieta, las concentraciones o valores de δ15N, es 

interesante ver como tanto en individuos con dieta acuática como terrestre se repite la 

misma tendencia: el Dec 602 presenta capacidad de biomagnificación mientras que 
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tanto el Dec 603 como el DP no lo hacen. Por último, es importante remarcar que, tal y 

como se ha comentado en el capítulo 1, se han descrito algunos productos fruto de la 

decloración del DP, tales como el DPMA, aunque el metabolismo de los HNs sigue 

siendo una incógnita. El hecho de que el DP pueda metabolizarse podría ser una de las 

causas de que no encontremos la capacidad de biomagnificación en nuestros estudios. 

Sería necesario poder determinar también los niveles de DPMA para poder evaluar 

mejor el comportamiento del DP. 

La información sobre la capacidad de biomagnificación es clave para caracterizar 

realmente el peligro que supone la presencia de estos compuestos en diferentes 

ecosistemas. De hecho, uno de los factores claves cuando se evalúa la peligrosidad de 

los PBDEs o el HBCD es la capacidad de algunos de ellos para biomagnificarse, 

comportamiento observado también en el trabajo de esta tesis y reportado previamente 

por otros autores (Covaci et al., 2006; Law et al., 2006; Losada et al., 2009; Wan et al., 

2008). Además, la capacidad de biomagnificación de los MeO-PBDEs también 

concuerda con lo descrito previamente en bibliografía (Kelly et al., 2008; Losada et al., 

2009). Por tanto, a la vista de los resultados obtenidos se intuye que los HNs se 

comportan de manera similar, biomagnificándose a lo largo de la cadena trófica, y por 

tanto deberían ser puestos al mismo nivel que los contaminantes clásicos a la hora de 

evaluar su peligrosidad en este sentido. 

 

4.6.5. Perfiles de contaminación 

En este apartado se muestran los congéneres más abundantes encontrados en las 

diferentes matrices estudiadas, y se discuten las posibles causas e implicaciones. 

 

PBDEs 

Hace años estaba aceptado, y había sido documentado por numerosos estudios, que los 

PBDEs mayoritarios en biota y matrices ambientales como sedimentos, suelos o lodos 

de depuradora eran el BDE-47 y el BDE-209, respectivamente. Esto se atribuía a una 

mayor biodisponibilidad del primero, mientras que el segundo no se acumulaba debido 

a su gran masa molecular y logKow. No obstante, en estos últimos años existen 

evidencias de que el BDE-209 no solo se bioacumula sino que puede convertirse en el 

PBDE más abundante (Gentes et al., 2012; Gentes et al., 2015; Moon et al., 2007; 

Morales et al., 2012; Muñoz-Arnanz et al., 2011; Sutton et al., 2014). Este hecho puede 

explicarse ya sea a causa de una cantidad puntual elevada a la que hayan sido expuestos 
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los organismos, o por una acumulación continuada unida a una incapacidad para 

metabolizarlo. De hecho, se ha sugerido que la aportación mayoritaria del BDE-209 en 

aves alimentándose en vertederos viene causada precisamente por este hecho (Gentes et 

al., 2015). En la figura 4.8 se muestran las contribuciones de los diferentes PBDEs en 

todas las especies estudiadas.  

 

 
Figura 4.8. Contribución de los diferentes PBDEs al valor total en todas las especies estudiadas en esta 

tesis. 
 

Se puede ver como incluso entre organismos con mecanismos de alimentación 

parecidos (filtradores) existen diferencias evidentes. En cambio, entre las diferentes 
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especies de delfines no se observan variaciones significativas, al igual que en las 

diferentes zonas. Esto es de esperar ya que las presas de las que se alimentan son 

similares, como indican los estudios de δ13C, aunque el perfil parece ligeramente 

diferente en los individuos del mar de Alborán. Por último, existe también una gran 

variabilidad en las diferentes especies de aves, también de esperar ya que se trata de 

especies con hábitos migratorios y alimentarios muy variados. 

 

HNs 

La mayoría de estudios publicados sobre los HNs se han centrado en el estudio del DP, 

por lo que no existe mucha información sobre la distribución de los diferentes 

compuestos de esta familia en biota. En la figura 4.9 se muestra la contribución de los 

diferentes compuestos de la familia de los HNs al total. A diferencia del caso de los 

PBDEs, donde la presencia de algunos congéneres puede ser debida a la debrominación 

de congéneres de mayor grado de bromación, en el caso de los HNs la presencia de los 

compuestos sólo puede ser debida a una acumulación desde el medio ambiente. Esto 

explicaría la nula contribución del Dec 602 en Chile, donde tal vez no era utilizado en 

aquel momento, mientras que es el compuesto mayoritario en prácticamente todas las 

especies de delfines de nuestro país. De nuevo se puede ver como existe una gran 

variabilidad en aves, que se explica también a causa de las diferentes dietas y las 

probables diferencias entre los metabolismos de las mismas. La contribución del Dec 

603 en aves es otro dato interesante ya que incluso es el compuesto que mayor 

contribuye al valor total en algunas especies aunque,  curiosamente, este hecho sólo se 

da en los casos donde el Dec 602 no fue detectado. Los estudios sobre la 

bioacumulación del Dec 602 sugieren que presenta una mayor capacidad de 

bioacumulación que el resto de HNs, como se ha visto en el apartado anterior, y tanto 

los resultados obtenidos en esta tesis como los disponibles en bibliografía (De La Torre 

et al., 2012; Feo et al., 2012; Guerra et al., 2011; Shen et al., 2010; Sühring et al., 2014; 

Sühring et al., 2015; Wang et al., 2012) en cadenas tróficas acuáticas y terrestres 

parecen confirmarlo. Este hecho pone de manifiesto que, pese a que el DP no debe ser 

despreciado ya que parece ser que su uso es mucho mayor que el del Dec 602, este 

último presenta mayor presencia en biota y por tanto se debería poner más atención 

sobre él. 
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Fanti: Uno de los parámetros utilizados habitualmente para evaluar el diferente 

comportamiento de los dos isómeros del DP es la fanti, cuyo valor puede ser comparado 

además con el de las mezclas comerciales. En la figura 4.10 se agrupan los rangos de 

valores obtenidos en las diferentes familias de especies incluidas en esta tesis, así como 

en las 2 matrices ambientales cuyos estudios ya han sido descritos en el capítulo 3. Se 

puede ver como en sedimento y lodo, las matrices ambientales, el fanti está en el rango 

descrito en las mezclas comerciales (entre 0.65 y 0.75). 

 

 
Figura 4.9. Contribución de los diferentes HNs al valor total en todas las especies estudiadas en esta 

tesis. 
 

En organismos “simples” como los bivalvos ya se observa una disminución del valor, 

mientras que en crustáceos el único valor disponible está justo en el mínimo descrito en 

mezclas comerciales. En organismos más complejos como peces y luego los delfines se 
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ve una clara disminución de la fanti respecto al valor en mezclas comerciales. Por último, 

en aves los valores son ligeramente inferiores a los de la mezcla comercial, aunque no 

significativamente. Estos datos evidencian el diferente comportamiento de los 2 

isómeros del DP en el medio ambiente, ya sea por su diferente capacidad de 

bioacumulación (como también parecen indicar los BSAF) o la diferente capacidad 

metabólica de las diversas especies. De esto último se tiene poca información, y si los 2 

isómeros se comportasen de manera diferente, podría afectar a la fanti. Por ejemplo, si 

alguno de los 2 fuera convertido a DPMA con mayor facilidad, el valor de fanti se vería 

distorsionado (Guerra et al., 2011). Además, la diferencia entre el medio acuático y 

medio terrestre podría indicar que el diferente comportamiento de los 2 isómeros del DP 

tiene lugar en medio acuático pero no tanto en el terrestre.   

 

 
Figura 4.10. Valores de fanti obtenidos en las diferentes matrices estudiadas en esta tesis. Las líneas rojas 

marcan el rango de valores reportado en las mezclas comerciales. 
 

HFRs clásicos y emergentes 

Como se ha explicado anteriormente ya existen medidas reguladoras sobre los PBDEs y 

el HBCD, pero no sobre los HNs o los BFRs emergentes. Al margen de las tendencias 

temporales observadas, discutidas en el apartado 4.6.6, es interesante estudiar las 

diferencias entre ambos tipos de HFRs en los diferentes estudios realizados. Pese a que 

en algunas zonas como Chile o el Mediterráneo no existían datos previos, las 

concentraciones encontradas durante esta tesis son un buen punto de partida para 
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estudiar las tendencias temporales que se darán en el futuro. Esto es de vital importancia 

para poder evaluar si las restricciones legales han dado sus frutos o no.  

En todas las especies analizadas en Chile los niveles de PBDEs superaban ampliamente 

a los de los HNs, siendo estos últimos muy bajos, lo que podría indicar que por el 

momento sólo son utilizados excepcionalmente. De cara al futuro estas concentraciones 

servirán de referencia para estudiar el aumento del uso de los HNs, especialmente el DP, 

en la zona. Por otro lado, en los delfines analizados en el Mar Mediterráneo también se 

observó el mismo hecho, aunque las diferencias no fueron tan grandes como en Chile. 

Es muy difícil llegar a ninguna conclusión ya que son diferentes zonas, especies y 

dietas, pero parece claro que la presencia de los HNs en el medio acuático europeo es 

más elevada que en América del Sur. 

Curiosamente, la relación entre PBDEs y HNs en las aves de Doñana  es diferente a la 

observada en los delfines. Incluso en algunos casos las concentraciones de HNs eran 

superiores a las de PBDEs o HBCD. La capacidad de acumulación de los HNs en 

especies de dieta terrestre ha sido considerada superior a la de las especies con dieta 

acuática en aves de otras partes del mundo (Chen et al., 2013; Guerra et al., 2011) y 

podría explicar esta diferencia con el resto de especies estudiadas en esta tesis, de dieta 

acuática y con mayores diferencias entre HFRs clásicos y alternativos. Las relaciones 

entre PBDEs y HNs se muestran agrupadas en la figura 4.11 (dejando de lado el HBCD 

ya que no está incluido en todos los trabajos realizados). 

 

 
Figura 4.11. Ratio entre los PBDEs y los HNs en los diferentes grupos de biota estudiados en esta tesis. 
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HNPs 

A pesar de que el número de posibles compuestos organohalogenados de origen natural 

es inmenso, aquí nos centraremos en evaluar los perfiles entre los compuestos incluidos 

en nuestros análisis. Pero hay que tener presente que pueden existir otras familias de 

compuestos cuya contribución sea aún mayor, pero que a día de hoy se desconoce su 

presencia en biota marina. Se vio como el Q1 y sus derivados dominan el perfil de los 

HNPs, representando entre el 50% y el 90%. Este hecho ya ha sido descrito con 

anterioridad (Gribble 1998; Melcher et al., 2007; Vetter et al., 2000; Vetter et al., 2002) 

y permite hacerse una idea de la importancia de estos compuestos. Los MeO-PBDEs 

son analizados debido a que comparten estructura con los PBDEs, y por tanto podrían 

suponer el mismo peligro para los organismos y tener un comportamiento similar en el 

medio ambiente. Son, con diferencia, los HNPs más analizados, especialmente en 

delfines (Alonso et al., 2014; Gribble 2010; Vetter 2006). Pero como se puede ver la 

contribución del Q1 y resto de PMBPs siempre triplica, como poco, la contribución de 

los MeO-PBDEs al valor total, por lo que una evaluación de sus posibles efectos en los 

organismos marinos sería recomendable. Aunque la comparación se ve afectada por el 

diferente número de compuestos analizados en cada estudio, normalmente los HNPs 

están presentes en concentraciones superiores a las de los HFRs (Covaci et al., 2008; 

Hauler et al., 2014; Losada et al., 2009).  

 

Distribución en tejidos 

En los estudios llevados a cabo en biota normalmente se analiza el individuo entero 

(bivalvos, crustáceos, peces…) o un tipo de muestra concreto (sangre, grasa, huevos, 

heces…). No obstante, en algunos estudios se tiene la oportunidad de trabajar con 

diferentes tejidos, ya sea por planificación previa (por ejemplo, en peces) o en el caso de 

especies más complejas porque se dispone de individuos enteros (delfines varados, aves, 

etc.). Por desgracia, en esta tesis sólo se tuvo la ocasión de realizar una comparativa 

entre grasa y cerebro de delfín. El hecho de que los HFRs tengan la capacidad de 

desplazarse por el organismo y acumularse en diversos tejidos les confiere una mayor 

peligrosidad ya que pueden tener un efecto mucho más directo en el tejido u órgano en 

cuestión. Como se discute en la sección “blubber and brain distribution” del artículo, el 

flujo sanguíneo es el principal responsable de la movilización de los contaminantes 

hacia los diferentes tejidos. Es más, épocas que exigen el consumo de grandes 

cantidades de energía, y por tanto del uso de grasa, afectarán al estudio ya que pueden 
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influir en los niveles en tejidos sensibles a la contaminación como el hígado. Una cosa 

muy diferente es la afinidad que mostraron algunos compuestos como el HBB, BDE-

153 o el TetraBHD al cerebro, encontrándose en mayores concentraciones en éste. 

Como se explica en el apartado correspondiente del artículo, esto podría ser debido a la 

afinidad con algunas moléculas transportadoras. El HBB sólo fue encontrado de manera 

residual tanto en bivalvos, peces, aves o grasa de delfín, pero sin embargo su frecuencia 

de detección en cerebro estaba en torno al 70%, y a niveles de concentración superiores 

a los hallados en grasa. Esto pone de manifiesto que el análisis de tejidos clásicos, como 

la grasa en mamíferos marinos, podría no ser suficiente para caracterizar correctamente 

su problemática en el medio ambiente.  

En un estudio en esturiones de China se detectaron el Dec 602, Dec 603 y ambos 

isómeros del DP en 13 órganos (gónadas, tejido adiposo, hígado, corazón, músculo, 

intestino, estómago, agallas, riñones, páncreas, vesícula biliar y bazo). Se detectaron en 

todos los órganos excepto el páncreas, donde sólo fue detectado el DP. Es el estudio con 

mayor número de tejidos estudiados disponible y demuestra que estos compuestos 

tienen la capacidad de distribuirse por todo el organismo del animal. Además también se 

observaron diferencias entre los congéneres más abundantes en los tejidos: el Dec 602 y 

Dec 603 se acumularon mayoritariamente en intestino y estómago, mientras que el DP 

se acumuló preferentemente en tejidos de elevado contenido lipídico como el tejido 

adiposo o el hígado (Peng et al., 2012). Del mismo modo, se ha detectado el DP en 

músculo e hígado de diferentes especies de aves rapaces, también en China, lo que 

demuestra que también pueden distribuirse en diferentes tejidos en animales de dieta 

terrestre (Chen et al., 2013). De igual modo el DP se ha encontrado en diferentes tejidos 

de gallinas en China (Zheng et al., 2014). Ordenados por presencia de DP en ellos, los 

tejidos fueron: grasa (56% del contenido total), gónadas, riñones, corazón, hígado, 

pulmones, cerebro y músculo. De nuevo, existe una evidencia clara de que los HNs se 

comportan de manera similar a los PBDEs, cuya distribución en diferentes tejidos ha 

sido documentada con anterioridad (Wan et al., 2013). 

También existe el fenómeno conocido como transferencia materna y que afecta a un 

gran número de contaminantes. Su importancia radica en que la contaminación 

acumulada por la madre a lo largo de su vida es transferida a los huevos, en el caso de 

especies ovíparas, o al feto, en el caso de los mamíferos. Es un fenómeno de gran 

relevancia en delfines y muy bien caracterizado para compuestos como los PBDEs, 

aunque aún no para los HNs (Alonso et al., 2012). No obstante, ya se ha descubierto que 
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este fenómeno afecta también a los HNs en aves (ya que han sido detectados en huevos, 

tanto en los estudios comprendidos en esta tesis como en trabajos anteriores) y en peces 

(Peng et al., 2012; Sühring et al., 2015). 

 

4.6.6. Tendencias temporales 

El hecho de disponer de muestras de huevos de 1999, 2003, 2011 y 2013 permitió 

evaluar las tendencias temporales de diversos HFRs acontecidas en Doñana (artículo 

#9). Se observó una disminución con el tiempo de los componentes de la mezcla Penta-

BDE, así como una disminución pronunciada del BDE-209 en milanos negros. Este 

hecho parecería indicar que las restricciones sobre el uso de estos compuestos han 

tenido un efecto en las concentraciones encontradas. Por el contrario, no se apreció una 

tendencia clara para los HNs, lo cual puede ser debido a que aún es demasiado pronto 

para poder evaluar alguna tendencia en una zona cuyos principales inputs se suponen 

externos y, por tanto, de aparición más tardía. La documentación de estas tendencias no 

se limita solamente a aves. Por ejemplo, se advirtió una disminución significativa de los 

niveles de BDE-47 en sedimentos y bivalvos de la bahía de San Francisco entre 2002 y 

2012 (Sutton et al., 2014) (Figura 4.12). Otros autores han documentado esta tendencia 

a la baja de los niveles de otros PBDEs como el BDE-99 o BDE-153, pero sin embargo 

esta tendencia general no es tan clara para el BDE-209 o el HBCD (Law et al., 2014; 

Lee y Kim 2015; Li et al., 2015; Murtomaa-Hautala et al., 2015; Venier et al., 2015). 

Debido a que ha sido producido hasta hace relativamente poco, es de esperar que no se 

pueda observar una tendencia temporal consistente hasta dentro de algunos años. 

Además, la debrominación del BDE-209 puede dar lugar a PBDEs de menor grado de 

bromación como el BDE-47, componente de la mezcla Penta-BDE, representando un 

factor de variabilidad importante en el estudio de las tendencias temporales (Law et al., 

2014). No obstante, sí se ha observado una posible transición desde el BDE-209 al DP o 

el DBDPE, como por ejemplo en el estudio realizado por Zhu et al. (2014) en marsopas 

y delfines rosados del sur de China. Se apreció un incremento significativo de la 

relación DP/BDE-209 y DBDPE/BDE-209 entre 2003 y 2013, asumiéndose como una 

evidencia de la substitución del BDE-209 por dos de sus substitutos (Figura 4.12). Es 

interesante observar como en zonas tan alejadas entre ellas, y que tradicionalmente 

presentan niveles de contaminación muy elevados, se estén dando tendencias 

temporales similares. 
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Figura 4.12. Diferentes tendencias temporales observadas en bibliografía. A): datos de Sutton et al. 2014, 

mejillones (izquierda) y sedimentos (derecha). B): adaptada de Zhu et al. 2014. 
 

4.7. Conclusiones 
A través de todo lo expuesto anteriormente, se ha llegado a las siguientes conclusiones 

en lo que respecta a la presencia y comportamiento de los HFRs en biota: 

 

- Los nuevos datos aportados confirman la presencia global de los HNs, siendo 

encontrados en zonas donde hasta ahora no se había detectado su presencia. Pese a no 

haberse tenido en consideración hasta hace relativamente poco, se han venido usando 

durante años. Las evidencias aportadas desde entonces ponen de manifiesto que no se 

debe subestimar su presencia en el medio ambiente ya que han sido hallados en zonas, 

matrices y especies muy diferentes entre sí. 

- A través de los BSAF y los BMF se ha podido ver como los HNs presentan 

propiedades comparables a las de los PBDEs. Concretamente, Dec 602 y BDE-47 
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presentan valores similares, al igual que el DP y BDE-209. Estos datos pueden ser 

importantes en un futuro a la hora de tomar medidas contra la producción y uso de estos 

compuestos, además de poner el foco sobre el Dec 602, compuesto que normalmente no 

es tenido en cuenta. 

- Los HNs han mostrado, al igual que PBDEs, HBCD y MeO-PBDEs, capacidad para 

biomagnificarse a lo largo de cadenas tróficas tanto acuáticas como terrestres. El hecho 

de que este patrón sea observado en cadenas tróficas tan diferentes entre sí es 

especialmente de interés. 

- Se ha visto como los HNs tienen la capacidad de distribuirse en diferentes tejidos e 

incluso acumularse en un órgano tan vital como el cerebro. El hecho de que estos 

compuestos sean capaces de llegar directamente a órganos como cerebro o hígado les 

confiere una mayor peligrosidad ya que estos órganos juegan un papel muy importante 

en las funciones vitales de los organismos. Además queda claro que, si existe la 

posibilidad de ello, varios tejidos han de ser analizados para poder llevar un seguimiento 

completo de todos los POPs. 

- El estudio de las tendencias temporales en los últimos años parece indicar que el uso 

de los PBDEs está disminuyendo mientras que el uso de HFRs emergentes como los 

HNs o el DBDPE va en aumento. 
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5.1. Introducción 
En los capítulos 3 y 4 de esta tesis se ha visto como los HFRs son prácticamente 

omnipresentes en el medio ambiente, encontrándose tanto en matrices ambientales 

como en animales pertenecientes a todos los niveles de cadenas tróficas acuáticas y 

terrestres. Como se ha discutido, este hecho ya era conocido para HFRs clásicos como 

los PBDEs y otros como el HBCD. En cambio, se ha ido haciendo evidente sólo en los 

últimos años en el caso de los HNs. Sin embargo, los estudios sobre su toxicidad son 

escasos en comparación. Con la intención de comprender mejor la toxicidad del DP, se 

realizaron exposiciones in vivo en mejillones y se compararon los resultados con los 

obtenidos para el BDE-209 en las mismas condiciones. Este trabajo se llevó a cabo 

durante la estancia pre-doctoral realizada en la Universidad de Plymouth, bajo la 

supervisión del Dr. Awadhesh Jha y el Profesor James Readman, y el artículo resultante 

se encuentra enviado a la revista Environmental Science & Technology bajo el título 

“Evaluation of the genetic and physiological effects of decabromodiphenyl ether (BDE-

209) and dechlorane plus (DP) flame retardants in Mytilus galloprovincialis by in vivo 

exposure” (Artículo #10). Se eligió el DP ya que es el compuesto de la familia de los 

HNs de mayor volumen de producción y el BDE-209 para poder comparar los 

resultados con un compuesto ya prohibido, además de por el hecho de que el DP ha sido 

propuesto directamente como su substituto. En ambos casos se utilizaron mezclas 

comerciales con el fin de realizar un estudio más realista. Si bien es cierto que hubiera 

sido interesante llevar a cabo estos estudios con un número mayor de compuestos, como 

por ejemplo el Dec-602, la mezcla Penta-BDE, MeO-PBDEs o Q1, la estancia sólo duró 

3 meses y por tanto existía una limitación de tiempo que impidió ampliar el estudio. 

 

5.2. Exposiciones in vivo 
5.2.1. Mejillones 

La estancia pre-doctoral realizada en la Universidad de Plymouth permitió el 

aprendizaje de algunas técnicas nuevas, que serán descritas a continuación. Se pudo 

trabajar además con la técnica de exposición in vivo, que consiste en la evaluación de 

los efectos de una o varias substancias en organismos vivos y por tanto proporciona 

resultados más realistas que las exposiciones in vitro, aunque por motivos obvios 

presenta un mayor número de factores que pueden afectar a los resultados. En este caso 

se utilizaron individuos de mejillón mediterráneo (Mytilus galloprovincialis) que fueron 
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expuestos a diferentes concentraciones de BDE-209 y DP. Los mejillones se dispusieron 

individualmente en vasos de precipitados de 1,8 L y fueron expuestos a los 

contaminantes durante 6 días, cambiando el agua diariamente y limpiando los vasos 

para evitar un aumento de la concentración de exposición (Figura 5.1). Se usó un 

método de exposición a través de la dieta, por lo que se dopaba el alimento de los 

mejillones (Isochrysis galbana) la noche anterior y ésta era suministrada 2 h después del 

cambio de agua. Se comprobó visualmente que las células del alga no eran dañadas por 

los contaminantes o la acetona usada como vector (Figura 5.1). 

 

 
Figura 5.1. Diseño del experimento (izquierda) y células del alga utilizada vistas con microscopio 

(derecha) expuestas a A) Agua B) Acetona, DP y BDE-209. 
 

Estudios previos han demostrado que la biodisponibilidad de los PBDEs en mejillones 

aumentaba en presencia del alga usada para alimentarlos en comparación con 

exposiciones directas en medio acuoso debido a un proceso de adsorción (Gustafsson et 

al., 1999). Además, este escenario se considera más realista ya que los mejillones 

obtienen su alimento mediante filtración del agua, que en el medio marino presenta una 

gran cantidad de particulado donde potencialmente se encontrarán adsorbidos los HFRs.  

Al finalizar el experimento se evaluaron los efectos a nivel fisiológico, mediante el 

“clearance rate” (CR) y genético mediante el test del cometa (CA, del inglés comet 

assay) y el test de micronúcleos (MN, del inglés micronucleus assay). Estas 

metodologías se encuentran descritas con detalle en el artículo #10. 
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5.2.2. Invertebrados estuarinos 

En los inicios de esta tesis se tuvo la ocasión de colaborar en un estudio multidisciplinar 

en el que se expusieron peces cebra o zebrafish (Danio rerio) a sedimentos 

contaminados con 12,5 μg/g de BDE-209 durante 8 días, evaluándose los efectos 

provocados. Este estudio se encuentra publicado (García-Reyero et al., 2014: Effects of 

BDE-209 contaminated sediments on zebrafish development and potential implications 

to human health). Dado que se han encontrado concentraciones elevadas de BDE-209 

en sedimentos (artículos #3 y #4) este estudio pone en contexto estas concentraciones 

con los efectos observados en el zebrafish. 

Por otro lado, cuando se estaba concluyendo esta tesis se realizó una colaboración que 

tenía como objetivo evaluar los efectos en poliquetos (Laeonereis acuta) y cangrejo de 

las rocas (Cyrtograpsus angulatus) tras una exposición a BDE-47 a través de la dieta. 

En un primer experimento tanto los poliquetos como los cangrejos se pusieron en 

contacto con sedimento previamente dopado con BDE-47, mientras que en un segundo 

experimento los cangrejos fueron alimentados con los propios poliquetos del 

experimento anterior. El artículo se encuentra actualmente en preparación, y sirve como 

complemento a las concentraciones encontradas en Chile en 2 especies de cangrejos 

(artículo #5). 

 

5.2.3. Mamíferos y aves 

Pese a que en ningún momento de esta tesis se ha trabajado con mamíferos o aves a la 

hora de evaluar posibles efectos toxicológicos de los HFRs, sí se han analizado un gran 

número de muestras de estas especies. Por tanto, se exponen aquí algunos de los efectos 

descritos en bibliografía que la exposición a HFRs ha causado en ellas. 

 

Mamíferos 

Un grueso importante de los estudios sobre los efectos toxicológicos de los HFRs 

constituye el ensayo en ratones de laboratorio. El BDE-209 indujo hiperglicemia en 

ratones expuestos a 0,05, 1 y 20 μg/g durante 8 semanas, causando además más de 

1.000 alteraciones en los procesos de transcripción de genes del hígado y favoreciendo 

mecanismos asociados a enfermedades autoinmunes y diabetes de tipo I. Además, por lo 

visto los machos son más sensibles al BDE-209 que las hembras (Zhang et al., 2013). 

En otro estudio donde se administró BDE-209 en 10 y 30 μg/g a ratones recién nacidos 

se observó como el desarrollo neuronal se veía afectado, ralentizando la adquisición de 
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la visón espacial así como un retraso en la apertura de los ojos (Reverte et al., 2014). En 

general, ni el BDE-209 ni otros PBDEs de menor grado de bromación presentan efectos 

mortales en ratones, pero sí son capaces de generar trastornos tanto metabólicos como 

fisiológicos (Kodavanti y Ward 2005). Del mismo modo, aunque no existen estudios en 

ratones sobre el Dec 602, Dec 603 o Dec 604 (lo cual debería cambiar a corto plazo, ya 

que como se ha visto en el capítulo 4 el Dec 602 tiene una gran presencia en biota) sí los 

hay sobre el DP. Se advirtió una disminución de los niveles de expresión de cadenas de 

mRNA de algunos genes y un aumento de la actividad enzimática de CYP 2B2 tras 90 

días de exposición continuada a 1, 10 y 100 μg/g de una mezcla comercial de DP (Li et 

al., 2012). En el estudio de Li et al. se puede ver además como el DP tiene tendencia en 

acumularse en mayores cantidades en el hígado que en el músculo, lo que es de interés 

ya que existen estudios sobre los efectos de este compuesto en hígado de ratones. 

Concretamente, tras una exposición durante 10 días a concentraciones muy altas de DP 

(500, 2000 y 5000 μg/g) se vio como la expresión de genes que regulan procesos tan 

importantes en el hígado, como el metabolismo de carbohidratos o lípidos, era alterada, 

además de producir un estrés oxidativo (Wu et al., 2012). 

El estudio de los efectos de los HFRs en organismos más complejos como los 

mamíferos marinos mediante exposiciones in vivo es muy complicado, tanto por razones 

logísticas como éticas. Algunos autores han relacionado las concentraciones de PBDEs 

encontradas en focas capuchinas con alteraciones en procesos del sistema tiroideo 

(Villanger et al., 2013). Del mismo modo, Hall et al. relacionó las concentraciones de 

PBDEs encontradas en grasa y sangre de focas grises con trastornos tiroideos en 

cachorros con menos de 1 año de vida, estableciendo una concentración de 1500 ng/g 

lw a partir de la cual podían empezar a observarse los efectos (Hall et al., 2003). Varios 

individuos de delfines analizados en los artículos #6 y #7 superaban este valor, aunque 

probablemente lo alcanzaron en su vida adulta y se trata de una especie diferente. Hasta 

la fecha no se han estudiado los efectos del resto de los HFRs estudiados en esta tesis en 

mamíferos marinos.   

 

Aves 

El único estudio evaluando los efectos causados por el BDE-209 en aves, y no sólo su 

acumulación, fue llevado a cabo en cernícalos americanos (Letcher et al., 2014). Se 

expusieron 22 machos a 116 μg/día durante 21 días, seguido de un periodo de 25 días de 

depuración. Se observó una alteración en la actividad de algunos enzimas como el 
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citocromo P450, que pueden llegar a afectar a procesos como la apoptosis celular y 

estrés oxidativo. Estas concentraciones son muchísimo más altas que las encontradas 

tanto en esta tesis (artículos #8 y #9) como en el resto de bibliografía. Además, se ha 

visto como los PBDEs pueden retrasar la puesta de huevos y afectar al grosor de su 

cáscara, lo que compromete la viabilidad del mismo (Fernie et al., 2009).  
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5.3. Discusión 
Mejillones 

Las exposiciones in vivo a BDE-209 y DP demostraron que ambos compuestos pueden 

causar daños oxidativos en la cadena del ADN e inducción de micronúcleos, mientras 

que el comportamiento fisiológico del mejillón no se vio alterado: los valores del CR no 

variaron respecto al grupo control. Con el objetivo de ver si estos contaminantes 

causaban un retraso en la obtención del alimento se midieron los valores a 10, 20 y 30 

min., cuando lo normal es hacerlo sólo a los 30 min. Esto es debido a que un ligero 

retraso en el ritmo de alimentación puede afectar a la obtención de nutrientes por parte 

del individuo en situaciones en las que estos no abundan, comprometiendo su 

desarrollo. Sin embargo, no fue el caso y todos los individuos mostraron valores 

normales para la época del año. Algunos autores sugieren que la época en la que se 

muestrearon los mejillones (agosto) no es la adecuada ya que acaba de pasar su etapa de 

reproducción y se encuentran debilitados (Canty et al., 2007). De hecho, se consideró 

que con más motivo aún es importante evaluar los efectos que el BDE-209 o el DP 

causarán en los mejillones cuando están en este estado de vulnerabilidad, ya que existe 

la posibilidad de que en otras épocas del año sí sean capaces de resistir la acción de 

estos compuestos mientras que en esta sí sean vulnerables. No existen otros datos en 

bibliografía referentes al efecto del BDE-209 o DP en el CR, y de hecho ni siquiera para 

otros HFRs, pero por lo visto en este estudio no parece ser un parámetro relevante. Es 

de destacar que a las concentraciones estudiadas no se observaron tampoco efectos 

letales. 

Donde sí se observaron efectos, para todas las concentraciones estudiadas, fue a nivel 

genético. Mediante el CA se observaron daños significativos en la cadena del ADN, 

observando que en los niveles más altos el daño no sólo no aumentaba, sino que 

disminuía ligeramente. Esto podría explicarse debido a la completa destrucción de las 

células, no observándose entonces daño alguno ya que el CA necesita un mínimo de 

núcleo central intacto para calcular la relación cabeza-cola, y afectando por tanto a la 

cuantificación de los resultados (Figura 5.2). 
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Figura 5.2. “Scores” finales de la técnica CA. Izquierda: célula correspondiente a un control. Derecha: 

célula correspondiente a una exposición por HFR. 
 

La información existente para el BDE-209, y en realidad para los PBDEs en general, es 

escasa en lo que respecta a sus efectos genotóxicos en mejillones. En un estudio in vivo 

en mejillones cebra expuestos al BDE-47, BDE-100 y BDE-154 (Figura 5.3) se observó 

como el BDE-100 y BDE-154 inducían daños en el DNA a concentraciones entre 10 y 

100 veces inferiores a las utilizadas en el artículo #10 (Parolini y Binelli 2012). 

Ignorando el hecho de que se trata de especies diferentes, se podría concluir que el 

BDE-100 y BDE-154 tienen más potencial genotóxico que el BDE-209.  

 

 
Figura 5.3. Daños oxidativos en el ADN inducidos por diferentes congéneres de los PBDEs. BDE-47, 
BDE-100 y BDE-154: mejillón cebra (Parolini y Bineli 2012). BDE-209: mejillón mediterráneo (Artículo 
#10). 
 

Los efectos del BDE-209 en mejillones cebra mediante exposición in vivo a 0,1, 2 y 10 

μg/L también han sido estudiados. Lamentablemente están expresados en base a la 

relación entre la longitud y el diámetro de la cabeza (LDR, del inglés length diameter 

ratio) por lo que es difícil establecer una comparación con los resultados obtenidos en 
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mejillones mediterráneos. Los valores de % de cola reportados, basados en la 

equivalencia: % cola <10% es daño inexistente, % cola 10-25% será daño bajo, % de 

cola 25-50% daño moderado, 50-75% daño alto, y finalmente >75% será daño extremo, 

permitieron concluir que tras 7 días los 3 niveles de concentración habían causado un 

daño mayoritariamente moderado. Aplicando estas equivalencias en los valores del 

artículo #10 los daños observados en mejillones mediterráneos serían bajos. El estudio 

en cebras duró 7 días, 1 día adicional (Riva et al., 2007). En el caso del DP sólo otro 

estudio ha evaluado sus efectos en el ADN mediante el CA, y en una especie 

completamente diferente: el protozoo ciliado Tetrahymena thermophila (Dou et al., 

2014). Tras una exposición durante 30 min a 2,4, 12, 60, 300 y 1500 μg/L se observaron 

colas de entre 4% y 18%, siendo los 2 niveles de concentración más altos los que 

produjeron un mayor daño. 

Por lo que respecta a la inducción de micronúcleos, tanto el BDE-209 como el DP sólo 

la provocaron en los valores más altos de concentración (200 y 100 μg/L, 

respectivamente). El caso del BDE-209 concuerda con un estudio en mejillones cebra 

donde no se observó inducción de micronúcleos para una concentración de 2 μg/L 

suministrada durante 11 días (Riva et al., 2007). Por el contrario, tanto el BDE-47, 

BDE-100 y BDE-154 han demostrado ser capaces de provocar esta inducción a 

concentraciones muy inferiores a las utilizadas en el ensayo con BDE-209 (Figura 5.4) 

 

 
Figura 5.4. Mn inducidos por diferentes PBDEs. BDE-47, BDE-100 y BDE-154: mejillón cebra. BDE-
209: mejillón mediterráneo. 
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De nuevo la acción del DP sólo ha sido estudiada en la T. thermophila, donde sólo se 

produjo una inducción significativa a la concentración de 300 μg/L (Dou et al., 2014), 

pero por lo visto en este estudio de nuevo parece causar efectos similares al BDE-209 a 

menor concentración. 

 

Otros invertebrados 

En Garcia-Reyero et al. (2014) se vio como el BDE-209 era biodisponible y 

bioacumulado en larvas de zebrafish, lo que reafirma lo discutido en el capítulo 3. 

Además, causó alteraciones en el comportamiento y por tanto se generaron nuevas 

evidencias de que el BDE-209 puede provocar alteraciones neuronales, algo también 

visto en ratones (Buratovic et al., 2014). La metodología propuesta, basada en 

exposiciones en larvas de peces cebra, análisis in vitro y programas de predicción, dio 

buenos resultados y sería interesante aplicarla en un futuro a los HNs. Del mismo modo 

la metodología de exposición utilizada en poliquetos y cangrejos también dio buen 

resultado ya que se observó la acumulación del BDE-47 tanto desde el sedimento a 

ambas especies, como desde el poliqueto al cangrejo. En el capítulo 2 se ha visto como 

el potencial de acumulación del Dec 602 es similar, o incluso superior al del BDE-47, 

por lo que esta ruta de exposición podría utilizarse para comprender mejor los 

mecanismos de incorporación de los HNs en pequeños invertebrados.  

Pese a que existen varios mecanismos propuestos sobre la hidroxilación de los PBDEs 

(Gross et al., 2015; Xu et al., 2015; Zhai et al., 2014), algunos autores han sugerido que 

los OH-PBDEs también podrían proceder de fuentes naturales a través de la substitución 

del grupo metilo de los MeO-PBDEs (Fan et al., 2014). De todos modos, la principal 

problemática que presentan estos compuestos reside en su elevada toxicidad, que la 

mayoría de estudios revelan superior a la de los propios PBDEs. Por tanto su 

determinación, especialmente en especies de metabolismo avanzado, permite completar 

el estudio sobre el impacto ambiental de los PBDEs. Con este objetivo se desarrolló un 

método para su análisis (Feo et al., 2013) pero la falta de tiempo y el hecho de que sólo 

aproximadamente el 1-5% de PBDEs parece ser metabolizado a OH-PBDEs hicieron 

que se decidiera no seguir por esta vía. No obstante, fue aplicado a los poliquetos y 

cangrejos expuestos a BDE-47, detectando tres congéneres diferentes (3-OH-BDE-47, 

5-OH-BDE-47 y 6-OH-BDE-47) que podrían ser los principales causantes de algunas 

actividades enzimáticas anómalas observadas.  
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5.4. Conclusiones 
El trabajo realizado en este capítulo tenía como objetivo obtener información de los 

efectos que algunos de los compuestos estudiados en esta tesis podían causar, habiendo 

demostrado previamente su omnipresencia en todo tipo de biota. Tanto parte del trabajo 

realizado como el disponible en bibliografía demuestra que el peligro que representan 

estos compuestos en especies que van desde pequeños invertebrados hasta mamíferos 

marinos es real, habiéndose observado alteraciones en distintos procesos enzimáticos y 

daños causados por estrés oxidativo. La importancia de este hecho radica en que, pese a 

no causar un efecto mortal, las alteraciones causadas pueden afectar seriamente la vida 

normal de las especies en sus hábitats naturales. 

En el estudio concreto que pretendía comparar el BDE-209, ya prohibido, con uno de 

sus substitutos posibles, el DP, se vio como el DP producía los mismos efectos que el 

BDE-209 e incluso parece presentar un mayor potencial genotóxico, ya que las 

alteraciones provocadas fueron a una concentración inferior a la del BDE-209. No 

obstante, los estudios sobre la toxicidad del DP son muy escasos y claramente se 

necesita aumentar el conocimiento sobre sus propiedades toxicológicas. Además, las 

evidencias presentadas en el capítulo 4 en cuanto a la mayor presencia del Dec 602 

hacen aún más evidente que no debe ser despreciado a la hora de llevar a cabo estudios 

sobre la toxicidad de los HNs. 
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The results obtained in this thesis, exposed and discussed in previous chapters, result in 

the following conclusions: 

 

Development of analytical methodologies 

A new methodology for the analysis of HNs by GC-NCI-MS-MS, with mLODs 

between 0.1 and 2.9 pg/g dw in environmental samples, between 10 and 150 pg/g lw in 

biota samples, and with recoveries (%) between 57 and 114%, was developed. This 

methodology proved to be suitable for the chemical analysis of these contaminants. It 

was the first methodology using MS-MS for HNs analysis and, to date, it is the only one 

using NCI as the ionization technique. NCI-MS-MS provides better mLODs than EI-

MS-MS for all HNs and, in addition, allows the detection of HNs in areas far away from 

production sources, where their levels are considerably low. Furthermore, a 

methodology for the analysis of PBDEs and emerging BFRs by GC-EI-MS-MS was 

also developed, as an improvement of the methodology previously available in the 

laboratory which was based on GC-NCI-MS. Unlike the previous method, GC-EI-MS-

MS allows quantitative analysis by isotopic dilution. As a result, mLODs between 0.01 

and 2.78 ng/g dw in environmental matrices and between 0.01 and 3.59 ng/g lw in biota 

were obtained. This method also included BDE-209 and DBDPE, which are not 

normally analyzed by MS-MS. Recoveries ranged from 51% to 105% with sediment as 

the matrix providing the best values, whereas sludge and bird eggs gave the worst 

recoveries. Both methods provided solid reproducibility, never exceeding a RSD (%) of 

15% (intra-day) or 20% (inter-day) in any compound or matrix. In short, both 

methodologies allow a sensitive and selective analysis of HFRs in several 

environmental and biological matrices. 

 

Presence and behaviour in the environment 

First evidence of the environmental presence of DP dates from 2006, and from 2010 in 

the case of Dec 602, Dec 603 and Dec 604. However, its production and use began in 

the 70s after Mirex was banned as FR. Therefore, they have been used for decades, even 

though their production volume was lower than PBDEs or HBCD. During this thesis 

numerous matrices and species from different areas and even different continents have 

been analysed, such as sediment, sludge, filtering species, crustaceans, fish, dolphins or 

birds. Sediment and sludge represent a first entrance, or re-entrance, point into the 

various trophic chains. It was the first time that the presence of HNs is reported in 
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Spanish sediments, with levels between 0.01 and 3.74 ng/g dw, as well as Dec 603 

presence in sludge worldwide. More precisely, concentrations of HNs in sludge ranged 

from 2.66 to 19.0 ng/g dw. All these results expose the differences between different 

geographical regions: while in South America PBDEs represented almost the 100% of 

HFR contamination, in Spain HNs concentrations were in the same order, or even 

higher, than concentrations of PBDEs. This fact shows its ubiquity and the need to 

include these compounds in future studies aiming to characterize the contamination 

caused by HFRs, especially in areas with a high industrial activity. Furthermore, it also 

shows a variable global use of the different HFRs. Moreover, regarding emerging BFRs, 

DBDPE was detected both in sludge and sediments in concentrations up to 124 and 

31.5, respectively, suggesting that this compound might be used as a replacement of 

BDE-209. On the contrary, PBEB and HBB were not detected in almost any sample.  

HNs were also detected in filtering animals, crustaceans and fish from Chile, in 

concentrations between nd and 9.8 ng/g lw. These are the first data reporting the 

presence of HNs in marine organisms from the pacific coast of South America. 

Likewise, HNs levels found in birds from Doñana natural space represent the first 

evidence of the presence of these compounds in birds from this region, with the 

exception of white stork, gulls and peregrine falcon. Moreover, top predators like 

dolphins presented the highest HNs burden (from nd to 506 ng/g lw), similarly to 

PBDEs and other organic contaminants. These results represented the first evidence of 

the accumulation of Dec 602 and Dec 603 in dolphin blubber and brain, and it is only 

the third study describing the presence in dolphins of DP worldwide (first one in 

Mediterranean Sea). 

Bioaccumulation and biomagnification capacity was evaluated in different trophic 

chains. These processes have been characterized previously for classic FRs such as 

PBDEs and HBCD, and results show that HNs have similar capacities. Regarding 

bioaccumulation, BSAFs of Dec 602 were up to 11 indicating that its bioavailability is 

comparable to BDE-47. On the other hand, DP presented a bioavailability closer to 

BDE-209. As regards to biomagnification, Dec 602 displayed biomagnification capacity 

among terrestrial and aquatic trophic chains, while this capacity was not observed for 

DP. Again, it is showed that HNs should be taken into account in future studies and 

regulations, paying more attention to Dec 602. 

Moreover, diet seems to play an important role concerning HNs bioaccumulation, as it 

has been described for PBDEs or HBCD. Species with an aquatic diet presented PBDEs 
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concentrations considerably higher than HNs concentrations, whereas in birds 

(terrestrial diet) levels of both families were closer. Furthermore, different behavior of 

isomers syn-DP and anti-DP was noticed, which might be diet dependent: fanti was 

around 0.5 in aquatic organisms, but in birds it was around 0.7, closer to the value in 

commercial mixtures. 

It was found that PBDEs, emerging BFRs, HNs and HNPs were capable of surpassing 

BBB and accumulate in the brain. PBDEs are proved to be neurotoxic, and this potential 

capacity should be studied for the other contaminants found in brain. Special attention 

needs to be paid to compounds such as HBB, which is normally absent in blubber but 

was found in concentrations up to 84 ng/g lw in brain, while in blubber maximum value 

was 8.1 ng/g lw. This case evidences that using only blubber in the evaluation of the 

environmental risk that poses a new lipophilic compound might not be enough, and 

other tissues should be analyzed if possible. Furthermore, PBDEs and HNs 

concentrations in blubber and brain show that HNs might have a greater capacity than 

PBDEs to pass through the BBB: PBDEs/HNs ratio ranged from 0.65 and 130 in 

blubber, while in brain this ratio ranged from 0.10 and 10. This was consistent across 

the 5 species studied. Thus, evaluation of the effects of these compounds in brain should 

be evaluated.      

Based on the results obtained, it seems that environmental concentrations of classic and 

alternative HFRs recently found are different than the ones reported in last years. 

DBDPE might be replacing BDE-209, as suggested by the ratio BDE-209/DBDPE in 

sediment (between 0.1 and 2.4) and sludge (between 1.3 and 6.4). Besides, a clear 

decrease in the PBDEs levels in birds, especially of the main components of Penta-BDE 

mixture, was observed in the last decade. However, the time frame chosen was reduced 

and this trend should be confirmed in the future, when more years have passed since the 

regulations over PBDEs came out. 

 

Evaluation of the toxicological effects 

It was demonstrated through in vivo exposures in mussels that DP has a similar behavior 

than BDE-209 both at the physiological and genetic level. While no effects concerning 

filtering capacity of the mussels were observed after separate exposures to both 

chemicals, they produced oxidative DNA damage and Mn induction, showing the 

genotoxic capacity of these FRs. In addition, DP had similar or higher effects than 

BDE-209 at lower concentrations (5.6, 56 and 100 μg/L for DP and 56, 100 and 200 
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μg/L for BDE-209). Therefore, DP might have higher genotoxic potential than BDE-

209. As future work, it would be interesting to carry out these experiments with the rest 

of HNs, especially Dec 602 due to its high concentrations found in biota. 

 

Overall, studies performed during this thesis reflect that HNs meet some of the criteria 

stipulated in Stockholm Convention to be included in the list of banned compounds, 

such as ubiquity, bioaccumulation and biomagnification capacity, and toxicological 

effects. These data, as well as long-range transport capacity, should be expanded as 

soon as possible. In particular, high concentrations of Dec 602 in biota prove its 

bioaccumulation and biomagnification capacity, but there are no studies evaluating its 

toxicological effects. Moreover, DP has also shown bioaccumulation capacity 

comparable to BDE-209 and a higher toxicity in mussels. Thus, it could be included in 

the list to prevent its environmental concentrations to increase in the near future. 
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