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“Hay una fuerza motriz más poderosa que el vapor,  
la electricidad y la energía atómica: la voluntad” 

Albert Einstein.
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1. INTRODUCCIÓN GENERAL 

1.1. Retardantes de llama 
Los incendios son una fuente importante de daños a la propiedad, de pérdida de vidas y de gasto de 

dineros tanto públicos como privados. Por ello, desde tiempos remotos el ser humano ha buscado la 

forma de disminuir la flamabilidad de ciertos materiales, por ejemplo los egipcios (450 AC.) para 

utilizaban una mezcla de alumbre para reducir la flamabilidad de la madera, mientras que los 

romanos (200 AC.) lo hacían con una mezcla de alumbre y vinagre (Alaee et al., 2003).  

Hoy en día, con el fin de prevenir la generación de incendios y cumplir con las normas de seguridad 

establecidas, se utilizan sustancias químicas que se agregan o reaccionan con materiales 

combustibles para aumentar su resistencia al fuego (Darnerud 2003). Así, los retardantes de llama 

(FR, del inglés flame retardant) se aplican a materiales tales como plásticos, maderas, papel y 

textiles.  

Los recientes avances en la tecnología han dado lugar a un aumento en el uso de polímeros 

sintéticos en productos para el hogar y la oficina, como computadoras y equipos electrónicos, 

contribuyendo al aumento del riesgo de incendios en edificios comerciales y residenciales. Este 

hecho ha llevado al desarrollo de varios tipos de FR, producidos a partir de compuestos inorgánicos, 

tales como los hidróxidos de aluminio y magnesio, o utilizando derivados orgánicos como 

ingredientes activos (nitrógeno, cloro, fósforo, y bromo), para aplicar en estos productos 

poliméricos. 

En el proceso de combustión tiene lugar una reacción entre un combustible y el oxígeno. Hay cuatro 

pasos involucrados en el proceso de combustión: el precalentamiento, la volatilización / 

descomposición, combustión y propagación (Troitzch 1990). El FR debe inhibir o reprimir una 

etapa particular de este proceso. Dependiendo de su modo de acción, los FR pueden actuar química 

y/o físicamente tanto en la fase sólida, líquida o gaseosa. Durante el proceso de combustión se 

producen radicales libres, elementos esenciales para la propagación de la llama y es sobre los que 

actúan los retardantes de llama halogenados (HFR, del inglés halogenated flame retardants), ya que 

los halógenos son muy eficaces en la captura de radicales libres, ayudando a evitar la propagación 

de las llamas. La eficiencia de captura de radicales libres por parte de los halógenos es I> Br> Cl> F 

(Wilkie y Morgan 2010). Sin embargo, no todos los compuestos orgánicos halogenados son 

adecuados para ser utilizados en la producción de FR. En consecuencia, sólo los compuestos 

organoclorados y organobromados son adecuados para utilizar en los FR. Sin embargo, debido a 

que los compuestos organobromados tienen una eficiencia de captura más alta y la temperatura de 

descomposición más baja, los BFRs (BFR, del inglés brominated flame retardants) son más 

utilizados que sus homólogos organoclorados. Actualmente, la demanda del mercado por FR se 
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estima en alrededor de 2,3 millones de dólares correspondientes a más de 1,2 millones de toneladas, 

de las cuales alrededor del 36% son BFR.  

De todos los posibles FR, al comenzar la presente tesis nos centramos en el análisis de BFR aunque 

a medida que se desarrollaba se vio la necesidad de estudiar algunos FR clorados, por lo tanto a lo 

largo de este manuscrito cuando sea necesario incluir tanto a compuestos organobromados como 

organoclorados, los generalizaremos como HFR. 

 

1.2. Compuestos analizados 
En este apartado se explicarán las propiedades fisicoquímicas y aplicaciones de los FR a los cuales 

nos hemos dedicado en esta tesis. También se señalará la legislación existente que regula el uso de 

los FR en estudio. 

 

Polibromodifenil éteres. Los polibromodifenil éteres (PBDEs, del inglés polybrominated diphenyl 

ether) contienen 10 átomos de hidrógeno, cualquiera de los cuales pueden ser intercambiados por 

bromo, pudiendo existir un total de 209 posibles congéneres (de Boer et al., 2000) (Figura 1-1). La 

nomenclatura que se ha adoptado es la misma que introdujeron Ballschmiter y Zell (1980) para los 

diferentes congéneres de los bifenilos policlorados (PCBs, del inglés polychlorinated biphenyls). 

 

 

 

 

 

  

 Figura 1-1. Estructura general de los PBDEs. 

 

Los PBDEs se producen comercialmente mediante la bromación directa de difenil éter en presencia 

de tribromuro de aluminio o hierro como catalizadores, resultando en una mezcla de PBDEs con 

diversos grados de bromación. 

Los tres principales productos comerciales son las formulaciones PentaBDE, OctaBDE y DecaBDE. 

Usualmente la mezcla de PentaBDE se compone de 24-37% de tetra-BDE, 50-60% de penta-BDE y 

4-8% de hexa-BDE. En el caso de la formulación de OctaBDE consiste en una mezcla de 10-12% 

de hexa-BDE, 44% de hepta-BDE, 31-35% de octa-BDE, 10-11% de nona-BDE, y menos del 1% de 

deca-BDE; y el DecaBDE contiene más de un 97% de BDE-209 con el resto principalmente nona-

BDE y una cantidad muy pequeña de octa-BDE (Esch 1994).  

O
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A pesar de que la aparición de estos compuestos en el medio ambiente tuvo lugar a finales de 1970, 

no se comenzó el estudio en profundidad de su impacto en el medio ambiente y la salud humana 

1998, cuando Norén et al. (Norén y Meironyté 2000) encontraron que la concentración de PBDEs 

analizados en leche materna humana fue en aumento, duplicándose cada cinco años entre 1972 y 

1997, mientras que los niveles de otros contaminantes orgánicos persistentes disminuyeron en las 

mismas muestras. Posteriormente, se han realizado múltiples estudios con el objetivo de analizar 

estos compuestos en diversas matrices ambientales.  

En el año 2001 la Unión Europea anunció la prohibición del uso de las formulaciones PentaBDE y 

OctaBDE a partir de 2003. Sin embargo, el uso y los efectos ambientales de DecaBDE son 

controvertidos. La inclusión de una sentencia reciente del Tribunal Europeo de Justicia, revocó la 

exención de DecaBDE concedida por la Comisión Europea (Bureau 2010). Por otro lado, en los 

EE.UU., ha sido prohibida la producción de PentaBDE y OctaBDE (Schecter et al., 2010) y, a partir 

del año 2013 la industria ha acordado el cese de la producción de DecaBDE (Hess 2009) . 

 
Hexabromociclododecano. El hexabromociclododecano (HBCD) se utiliza principalmente como FR 

en espumas de poliestireno, textiles y equipamiento electrónico doméstico (Covaci et al., 2006; Law 

et al., 2006c). En los últimos años el uso de HBCD (C12H18Br6) ha aumentado pues se utiliza en el 

reemplazo de otras formulaciones de BFRs, principalmente PBDEs que han sido prohibidos en 

Europa.  

Industrialmente el HBCD se produce por la adición de bromo al cis-trans-trans-1,5,9, 

ciclododecatrieno. Este proceso lleva teóricamente a la obtención de una mezcla de 16 

estereoisómeros, seis pares de enantiómeros y cuatro mesoformas (Figura 1-2) (Heeb et al., 2007). 

Usualmente la mezcla técnica contiene tres isómeros: α-, β- y γ-HBCD donde normalmente, el 

isómero γ- es el más abundante (75-89%), seguido del α- (10-13%) y luego el β- (1-12%) (Covaci et 

al., 2006; Law et al., 2005), aunque también se han encontrado el δ- y el ε-HBCD en proporciones 

menores al 0,5% (Heeb et al., 2007). Se debe tener en cuenta que las diferencias estructurales de los 

estereoisómeros individuales de HBCD pueden ser las responsables de sus diferentes propiedades 

como polaridad, momento dipolar y solubilidad en agua. Por ejemplo, la solubilidad en agua del α-, 

β- y γ-HBCD es 48,8; 14,7 y 2,1 µg/L, respectivamente (Tomy et al., 2004). Estas características 

podrían ser las responsables de las desiguales velocidades de absorción biológica y metabólica que 

presentan los diastereoisómeros de HBCD, pudiendo explicar las variaciones observadas en el 

comportamiento del HBCD en el medio ambiente.  

Al igual que los PBDEs, el HBCD puede ser incorporado al medio ambiente por diferentes vías, 

como son la emisión durante la producción de BFRs o la manufactura de productos que contengan 
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FR, además de poder ser liberados durante el uso de productos de consumo que lo contengan o 

durante su disposición final y/o eliminación (Tomy et al., 2005). Por otro lado, es importante 

considerar que el HBCD al ser un FR del tipo aditivo, no forma enlaces covalentes con el material 

sobre el que actúa, por ello existe el riesgo de que migre desde el producto durante su uso o 

eliminación hacia el medio ambiente (Covaci et al., 2006).  

 
Figura 1-2. Representación esquemática de los 16 posibles estereoisómeros del 1,2,5,6,9,10-
hexabromociclododecano. Configuraciones absolutas de seis pares de enantiómeros (1a/b, 2a/b, 
5a/b,6a/b, 7a/b, 8a/b) y cuatro mesoformas (3, 4, 9 y 10) (Heeb et al., 2007). 
 

Las propiedades fisicoquímicas del HBCD son similares a algunos PBDEs y otros compuestos 

orgánicos persistentes. De hecho, HBCD es lipofílico y potencialmente bioacumulable; ha sido 

detectado en distintas matrices ambientales además de animales acuáticos y/o terrestres (Law et al., 

2008; Morris et al., 2006; Tomy et al., 2004; Tomy et al., 2005; Tomy et al., 2008b; Yu et al., 

2008a; Yu et al., 2008b; Zegers et al., 2005). Según la mayoría de estudios realizados, se ha podido 

establecer que el perfil diastereoisomérico de HBCD en sedimentos es semejante al de la 

formulación comercial, donde el isómero más abundante es el γ-HBCD, mientras que en muestras 

de biota, el α-HBCD domina el perfil (Covaci et al., 2006; Law et al., 2006c; Law et al., 2006b; 

Tomy et al., 2004). Hay que tener en cuenta que a temperaturas superiores a 160 ºC se puede 
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producir un reordenamiento de los estereoisómeros, resultando en una mezcla de 78% de α-, 13% de 

β- y 9% de γ-HBCD (Barontini et al., 2001). Este fenómeno puede ocurrir durante la producción y 

eliminación de materiales que contienen HBCD y, de esta forma la abundancia relativa de los 

estereoisómeros puede diferir de la presente en la mezcla comercial. 

 

Tetrabromobisfenol A. El Tetrabromobisfenol A (TBBPA, del inglés tetrabromobisphenol A) se 

produce industrialmente mediante la bromación de bisfenol A (BPA, del inglés bisphenol A) en 

presencia de un solvente, como por ejemplo metanol. Durante los años 1999 y 2004 el consumo a 

nivel mundial de TBBPA (C15H12Br4O2) (Figura 1-3) fue de 120 a 170 mil toneladas, lo que lo 

convierte en el BFR más utilizado (Covaci et al., 2009). El TBBPA se utiliza como FR 

principalmente en las resinas del tipo epoxi y acrilonitrilo-butadieno-estireno (ABS, del inglés 

Acrylonitrile butadiene styrene), polímeros de uso común en aparatos electrónicos y de 

entretenimiento (televisores, ordenadores y equipos de automatización de oficinas), además de 

laminados de circuitos impresos (BSEF 2009).  

 
 Figura 1-3. Estructura molecular del TBBPA. 
 

Cerca de un 90% del TBBPA se emplea como BFR del tipo reactivo (~ 90%) en la fabricación de 

resinas epoxi, fenólicas y policarbonato, mientras que el resto se utiliza como un BFR del tipo 

aditivo (Nakajima et al., 2009). El TBBPA se produce solo en EE.UU., Israel y Japón (Covaci et al., 

2009); sin embargo, el TBBPA puede ser importado como un producto primario o en productos que 

lo contienen.  

El TBBPA difiere de los anteriores BFR debido a la presencia de dos grupos hidroxilo, que le 

confieren características de ácido débil. Los valores estimados de pKa1 y pKa2 son 7,5 y 8,5, 

respectivamente; esto indica que en un medio neutro, una parte importante del TBBPA se encuentra 

en su forma disociada (Covaci et al., 2009; Esch 1995). Debido a su baja solubilidad en agua (0,72 

mg/l) y valor de log del coeficiente de partición octanol-agua (Kow del inglés octanol-water partition 

coefficient) (4,5), se espera que el TBBPA en el medio ambiente se encuentre asociado al material 
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particulado en suspensión así como en los sedimentos (Chu et al., 2005; Saint-Louis y Pelletier 

2004).  

Es importante tener en cuenta que el TBBPA también se utiliza como intermediario para la 

producción de diferentes derivados del TBBPA (Esch 1995). Los grupos fenólicos pueden ser 

fácilmente utilizados para la derivatización y subsecuente modificación para formar éteres, como 

son TBBPA dialiléter, diglicidiléter y 2,3-dibromopropiléter.  

Aunque el TBBPA se produce en volúmenes mucho más altos que otros BFR, no hay legislación 

que restrinja el uso de TBBPA en EE.UU. ni en Europa. 

 

Declorane Plus. El Declorane Plus (DP) es un FR clorado (C18H12Cl12) que ha sido fabricado por 

Oxychem (Niagara Falls, NY) durante más de 40 años (Figura 1-4). Solo recientemente se ha 

detectado en el medio ambiente, así como en matrices biológicas. El DP es una sustancia química 

con una producción estimada que oscila entre 500-5.000 toneladas por año desde 1986 y se vende en 

todo el mundo (Gauthier y Letcher 2009). Este compuesto sustituye al Declorane (C10Cl12), o Mirex, 

que fue prohibido en la década de los 70 debido a sus efectos ambientales y toxicológicos. El DP 

también aparece en la lista nacional de sustancias de Canadá (DSL, del inglés domestic substances 

list), pero no está clasificado como de alto riesgo en términos de bioacumulación, debido a su 

elevada masa molecular (648Da) y alto log Kow (9,3) (Ren et al., 2008).  

 
 Figura 1-4. Estructura molecular del Declorane Plus. 

 

En la formulación comercial, el DP se encuentra como dos isómeros ópticos: el syn-y el anti-DP, los 

cuales se producen industrialmente en una proporción aproximada de 1:2 respectivamente. Estos 

estereoisómeros son los productos de la reacción de Diels-Alder de 2 moles de 

hexaclorociclopentadieno con 1 mol de 1,5-ciclooctadieno (Tomy et al., 2007). Hay que tener en 

cuenta que el material a proteger puede contener hasta un 35% en peso de DP (Tomy et al., 2008a). 

El DP se utiliza principalmente en productos tales como recubrimientos de cables, materiales de 

plástico para techos, además de conectores de ordenadores y televisores. Recientemente se ha 

detectado la presencia de los isómeros de DP en muestras bióticas y abióticas de los Grandes Lagos 

Cl

Cl

C l

C l

Cl

Cl

Cl

Cl

C l Cl
Cl

Cl



Capítulo 1: Introducción general y objetivos 27 

de América del Norte, que son una zona de impacto al encontrarse cerca de la industria que produce 

DP industrialmente (Gauthier y Letcher 2009; Hoh et al., 2006; Tomy et al., 2007).  

 

1.3. Dinámica y distribución en el medio ambiente 
El estudio intensivo de la presencia e impacto ambiental de los HFRs comenzó durante la década de 

los 90, con los PBDEs y se ha ido incrementando a lo largo de los años el número de 

investigaciones y compuestos en estudio. El objetivo de este apartado es dar ejemplos de la 

literatura reciente sobre niveles y tendencias de HFRs en matrices ambientales bióticas y abióticas. 

En la literatura es posible encontrar distintos trabajos que han revisado los niveles de PBDEs en el 

medio ambiente y humanos (Covaci et al., 2006; Covaci et al., 2009; 2010; Hale et al., 2006; Law et 

al., 2006b; Law et al., 2008), por ello se ha decidido utilizar literatura más reciente, publicada entre 

los años 2008 y 2010, haciendo énfasis en el estudio de HBCD, TBBPA y DP. 

 

1.3.1. Matrices abióticas 
Existen numerosos trabajos que analizan PBDEs en matrices abióticas con el objetivo de evaluar el 

comportamiento, distribución y destino de estos compuestos. En los últimos años la información 

generada respecto a otros HFRs ha ido en aumento y algunos de estos estudios se citan a 

continuación. En la Tabla 1-1 se resumen algunos trabajos posteriores al año 2008 donde se analizan 

HBCD, TBBPA y DP en distintas matrices ambientales del tipo abiótico: aire, agua, suelos, 

sedimentos y lodos de depuradora. Los niveles encontrados se proporcionan como promedio y, entre 

paréntesis las concentraciones mínimas y máximas observadas. Como antecedente adicional, se 

mostrarán también ejemplos de niveles de PBDEs encontrados en cada una de las matrices 

estudiadas. 

 

Aire. En este apartado se trata la distribución de los HFR en el aire exterior, mientras que el 

comportamiento de los HFRs en el aire interior será tratado posteriormente en el apartado 1.4. de 

este capítulo que hace referencia a la exposición humana.  

Los niveles de HFRs hallados en aire se encuentran en el intervalo de los pg/m3. Se han realizado 

diversos estudios en Norteamérica con el objetivo de estudiar el comportamiento de los PBDEs en el 

aire. En Point Petre, un área rural ubicada en la zona de los Grandes Lagos (Canadá) se obtuvo una 

concentración promedio de PBDEs de 7.0±13 pg/m3 (excluyendo al BDE-209) y 1,8±1,5 pg/m3 en 

el caso de BDE-209 (Su et al., 2009), mientras que en el aire de áreas urbanas como Chicago y 

Cleveland (EE.UU.) la concentración de PBDEs fue de 65±4 y 87±8 pg/m3, respectivamente 

(Venier y Hites 2008). 
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También se han estudiado los niveles de PBDEs en el aire de dos zonas ubicadas al oeste de 

Canadá: una zona remota en la Isla de Vancouver y una zona cercana a un centro urbano en el 

Estrecho de Georgia (Vancouver) (Noel et al., 2009). Las concentraciones detectadas fueron de 12,2 

pg/m3 y 13,7 pg/m3, respectivamente. Se sugiere que el rápido movimiento de las masas de aire 

desde el oeste a través del Océano Pacífico, proporcionan un mecanismo que ayuda a la descarga de 

los PBDEs procedentes de Asia en Norteamérica. Es importante señalar que esas fuentes pueden 

aumentar como resultado de la producción de productos electrónicos y el reciclaje de sus residuos.  

Concentraciones más altas de PBDEs se encontraron en aire procedente del Delta del Río Pearl 

(China) (Shi et al., 2009a), con valores que van desde 240 a 9.440 pg/m3, donde el BDE-209 es el 

congéner dominante. 

Iacovidou et al. (2009) estudiaron la presencia y variación diurna de PBDEs en la atmósfera en la 

zona este del mar Mediterráneo, donde la concentración promedio de PBDEs encontrada en el aire 

fue de 3,9±2,1 pg/m3. El perfil seguido por los PBDEs no mostró variación día/noche.  

Para estudiar el HBCD en el aire, es necesario tener en cuenta las dificultades analíticas inherentes a 

esta clase de compuestos y las bajas concentraciones ambientales en que el HBCD se encuentra en 

el aire. Por esta razón los estudios existentes son escasos. 

Yu et al (2008b) estudiaron los perfiles diastereoisomérico y enantioméricos de HBCD en el aire 

procedentes de una ciudad industrial al sur de China, encontrando niveles de HBCD entre 0,69 y 

3,09 pg/m3. El análisis diastereoisomérico indica que el α-HBCD fue el isómero dominante (59-

68%) y el β-HBCD fue el isómero con menos concentración en todas las muestras. La evaluación 

enantiomérica muestra que β- y γ-HBCD forman mezclas racémicas en las muestras de aire 

estudiadas, mientras que se observó un leve enriquecimiento del enantiómero (-) α-HBCD.  

Recientemente el DP ha sido analizado en el aire de la capa del límite marino del mar de 

Groenlandia, continuando por el Atlántico norte y sur. Los niveles encontrados en la atmósfera van 

entre los 0,05 y 4,2 pg/m3. La presencia del DP, incluso en zonas remotas como el ártico y la 

antártica sugieren que el DP es susceptible al transporte atmosférico a largo alcance (Moller et al., 

2010). 
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Agua. Debido a sus características fisicoquímicas los HFRs no se analizan rutinariamente en agua. 

Sin embargo, Harrad et al. (2009) determinaron HBCD y TBBPA en el agua de 9 lagos ingleses 

entre 2008 y 2009, determinando concentraciones entre 80-270 pg/L y 10-3.200 pg/L 

respectivamente. Por otro lado, se analizó TBBPA y PBDEs en la fase disuelta (FD) y en la fase 

particulada (FP) de agua del Río Prédecelle (Francia) (Labadie et al., 2010). El TBBPA fue 

detectado solo en la FP con concentraciones que oscilaron entre <35 y 64 pg/L, probablemente 

debido a que su solubilidad en agua puede variar dependiendo del pH y temperatura. 

Contrariamente, los PBDEs fueron detectados en las dos fases con el BDE-209 como el congéner 

principal, seguido del BDE-99 y del BDE-47 con concentraciones totales de 2.100-3.810 pg/L, 46-

181 pg/L y 46-205 pg/L, respectivamente. 

El DP ha sido analizado en la capa superficial de agua de mar procedente del mar de Groenlandia y 

a lo largo del océano Atlántico, encontrándose principalmente asociado a la FP, con porcentajes 

promedio de 97±9% y 58±33% para syn-DP y 80±40% y 75±26% para anti-DP, en el mar de 

Groenlandia y en el transecto estudiado del Atlántico con concentraciones inferiores a 1,3 pg/L 

(Moller et al., 2010).  

 

Suelos y sedimentos. Los niveles de HFRs en suelos y sedimentos suelen ser del orden de ng/g peso 

seco (dw, del inglés dry weight), aunque en áreas contaminadas puede llegar hasta los μg/g dw. 

Al analizar PBDEs en suelos y sedimentos, generalmente se encuentra una mayor proporción de 

BDE-209, seguido de -47, -99 y -100. Este perfil fue encontrado por Yun et al (2008) al evaluar la 

concentración de PBDEs en sedimentos y suelos procedentes del Río Saginaw (EE.UU.), 

encontrando valores promedio de 3,5 y 5,90 ng/g dw, respectivamente (Yun et al., 2008). Valores 

más altos tanto en suelos (63,3 ng/g dw) como en sedimentos (1.263 ng/g dw) fueron encontrados 

en el sur de China, donde también el BDE-209 fue el congéner principal (Shi et al., 2009a). 

Debido a su carácter hidrofóbico, el HBCD se encuentra fuertemente unido a partículas sólidas 

como por ejemplo suelos, sedimentos y lodos de depuradora (Covaci et al., 2006). Es por ello que el 

HBCD se puede detectar en la mayoría de los estudios realizados. 

Los PBDEs y HBCD fueron analizados en sedimentos recogidos en 24 áreas costeras de Corea 

(Ramu et al., 2010). Las concentraciones de PBDEs y BDE-209 varían entre 0,05-32 ng/g dw y 

0,40-98 ng/g dw, respectivamente. En el caso del HBCD los valores van desde 0,39 a 59 ng/g dw. 

En general la distribución y frecuencia del HBCD en los sedimentos costeros de Corea se 

corresponden con las zonas urbanizadas e industrializadas. Respecto a la concentración individual 

de los diastereoisómeros del HBCD, en la mayoría de los sedimentos el patrón fue similar, siendo γ-

HBCD el isómero más abundante. 
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En sedimentos de un fiordo contaminado de Noruega se determinaron las concentraciones de HBCD 

a lo largo de un transecto, partiendo de una fuente puntual conocida (Haukas et al., 2010). Así, se 

observa que el valor promedio de HBCD disminuye a medida que aumenta la distancia río abajo. 

Por otro lado, los niveles totales de HBCD encontrados en suelos de áreas urbanas del sur de China 

varían entre 1,7 y 5,6 ng/g dw (Yu et al., 2008a). En cuanto al patrón diastereoisomérico, se 

observaron diferentes distribuciones ya que en dos muestras predomina el γ-HBCD, mientras que en 

la otra muestra el α-HBCD es el isómero principal. 

Se determinan PBDEs y TBBPA en sedimentos de río de una región fuertemente industrializada en 

China. Las concentraciones de TBBPA van desde 3,8 a 230 ng/g dw, mientras que los niveles de tri- 

a hepta-BDE y nona- a deca-BDE varían desde 0,7 a 7,6 ng/g dw y de 30 a 5.700 ng/g dw (Zhang et 

al., 2009b). En los sedimentos más recientes se observa un aumento en la concentración de TBBPA, 

reflejando el incremento en su utilización comercial.  

Al analizar muestras de sedimentos del río Prédecelle (Francia), se observaron valores de PBDEs 

desde 3,0 a 15,1 ng/g dw siendo el BDE-209 el congéner más abundante, seguido del -47 y el -100. 

También se encontraron concentraciones de TBBPA que oscilan entre 70 y 280 pg/g dw. Debido a 

que los niveles de concentración correlacionan positivamente, Labadie et al. (2010) sugieren que 

tanto los PBDEs como el TBBPA tienen fuentes similares. 

También se analizaron HBCD y TBBPA en sedimentos de nueve lagos procedentes de Inglaterra 

recogidos en 2008-2009, con niveles que van desde 0,88 a 4,8 ng/g dw y de 0,33 a 3,8 ng/g dw, 

respectivamente. Al mismo tiempo, se detectaron tetrabromociclododecadienos en todos los 

sedimentos y pentabromociclododecadienos en algunos de ellos, sugiriendo la degradación del 

HBCD mediante la pérdida de HBr (Harrad et al., 2009). 

En cuanto a DP, en suelos de la ciudad china Huai’an, las concentraciones varían entre 0,83 y 

1,2x103 ng/g (Wang et al., 2010a), siguiendo una distribución logarítmica. Se calculó el ƒanti para 

cada una de las muestras, obteniéndose valores con una gran variación espacial que va desde 0,67 a 

0,85, con un valor promedio de 0,79 que se aproxima al valor observado de ƒanti para el DP 

comercial. 

Por otro lado, los niveles de DP encontrados en sedimentos de los lagos Erie y Ontario (Canadá) 

fueron de 0,061-8,62 ng/g y 2,23-586 ng/g respectivamente, donde la concentración media de DP en 

el Lago Ontario fue más de 50 veces mayor que en el Lago Erie (Sverko et al., 2008). En este caso 

se calculó la ƒsyn para el DP técnico (0,355±0,004) y para las distintas muestras de sedimento, 

obteniéndose valores entre 0,069 y 0,287. Estos datos muestran un enriquecimiento estereoselectivo 

del isómero anti-DP en comparación con la mezcla técnica. 
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Lodos de depuradora. Los contaminantes orgánicos lipofílicos son incorporados al flujo de aguas 

residuales luego de su uso doméstico e industrial o vía deposición aérea en las superficies 

impermeables y su posterior escurrimiento en el drenaje de aguas residuales.  

Kupper et al. (2008) analizaron PBDEs y HBCD en lodos de 16 estaciones depuradoras de aguas 

residuales (EDARs) suizas, encontrando valores entre 7,9-617 ng/g dw y 39-597 ng/g dw, 

respectivamente. El BDE-209 fue el congéner principal, seguido por BDE-47 y -99, ambos con 

concentraciones semejantes. De hecho, este es el perfil que generalmente se halla en los lodos de 

depuradora. Por otro lado, se determinan residuos de PBDEs, HBCD y TBBPA en los lodos 

procedentes de siete EDARs municipales de Italia, con valores promedios de 490, 139 y 0,18 ng/g 

dw, respectivamente (Mascolo et al., 2010). Los resultados muestran que el BDE-209 fue el 

congéner más abundante en todas las muestras analizadas, con valores entre 4,6 y 24,5 veces mayor 

que la suma de todos los demás BFRs analizados en este trabajo. Respecto a los otros BFRs en 

estudio, el α-HBCD fue el compuesto más abundante en todas las muestras analizadas y, TBBPA se 

determina con un valor significativo (1,8-31,1 ng/g dw) en los lodos de dos de las depuradoras 

estudiadas.  

Los niveles de HBCD y DP en lodos de depuradora de la costa atlántica de EE.UU. (La Guardia et 

al., 2010) fueron elevados, con valores entre 518-647.500 ng/g dw y 11-44 ng/g dw, 

respectivamente. Respecto al DP, la muestra correspondiente al año 2007 fue la que presentó el 

valor mayor (44 ng/g dw). Además el isómero anti- contribuye solo con un 39-54%, aunque en la 

literatura se informa una contribución de entre el 65 y 80% de isómero anti- en la fórmula industrial.  

 

1.3.2. Matrices bióticas 
Existe gran cantidad de estudios sobre los PBDEs en la fauna silvestre, lo que se ha traducido en la 

generación de una importante base de datos de las concentraciones de PBDEs en todo tipo de 

organismos. Similares estudios se han comenzado a desarrollar involucrando FRs emergentes.  

A continuación se proporcionará una visión general de los estudios más importantes en que figuran 

HBCD, TBBPA y DP, realizados entre los años 2008 y 2010 tanto en muestras procedentes del 

medio acuático como terrestre. En la Tabla 1-2 se encuentran resumidos los datos encontrados en la 

revisión bibliográfica. 

Medio acuático. Como se observa en la Tabla 1-2, se han realizado diversos estudios con el objetivo 

de analizar los niveles de HBCD en biota del medio acuático. Lo contrario sucede con el TBBPA y 

el DP, posiblemente debido a sus propiedades fisicoquímicas en el caso del primero y a que ha sido 

hallado recientemente en el medio ambiente, en el caso del segundo. 
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En aves marinas los tres compuestos han sido estudiados: el HBCD en Noruega, China y Sudáfrica, 

el TBBPA en China y el DP en la zona de los Grandes Lagos (Canadá). El estudio realizado en 

Noruega analiza los niveles y las tendencias temporales (1983-2003) del HBCD en huevos de tres 

especies de aves marinas del norte de Noruega: gaviota argénterea (Larus argentarus), gaviota de 

patas negras (Rissa tridactyla) y frailecillos atlánticos (Fratercula arctica) (Helgason et al., 2009). 

Todos los huevos estudiados presentaron niveles detectables de α-HBCD, siendo mayor la 

concentración en gaviota de patas negras, y luego disminuyendo en el siguiente orden: gaviota 

argénterea > frailecillos atlánticos. Respecto a las tendencias temporales, se observó un aumento 

estadísticamente significativo de α-HBCD en los huevos de las tres especies estudiadas a lo largo 

del período de tiempo investigado. Así, este estudio muestra que HBCD se encuentra presente en el 

medio ambiente de Noruega y que sus niveles en huevos de aves marinas han ido en aumento. 

El HBCD y el TBBPA fueron estudiados en diferentes especies de aves originarias de una región en 

donde se realiza el reciclaje de desechos electrónicos en China (He et al., 2010). Las 

concentraciones de HBCD se encuentran entre nd y 5.058 ng/g peso lipídico (lw, del inglés lipid 

weight). Estos valores se encuentran en el extremo superior de los niveles señalados anteriormente. 

En cuanto al patrón isomérico, α-HBCD fue el isómero principal y los valores de la fracción 

enantiomérica (EF, del inglés enantiomeric fraction) tienen un valor promedio de 0,43, sugiriendo 

que estas aves pueden acumular mayor cantidad de (+) α-HBCD que de (-) α-HBCD.  

El TBBPA fue detectado en todas las muestras de tejido muscular con concentraciones entre 9,0 y 

243 ng/g lw (He et al., 2010). Estos valores son superiores a los encontrados en otros estudios 

(Morris et al., 2004; Vorkamp et al., 2005), indicando que el reciclado de residuos y las actividades 

de manufactura electrónica son importantes fuentes de TBBPA en el sur de China.  

Gauthier y Letcher (2009) estudiaron los cambios temporales y la distribución espacial del DP entre 

1982 y 2006 en huevos de gaviota argentérea (Larus argentatus) de la zona de los Grandes Lagos 

canadienses (Gauthier y Letcher 2009). Las concentraciones de DP en las siete áreas estudiadas, 

fueron menores a 15 ng/g peso húmedo (ww, del inglés wet weight)), indicando que este HFR se 

acumuló en las gaviotas a través de la dieta y fue transferido durante la ovogénesis a sus huevos. Es 

importante señalar que los niveles de DP en los huevos de gaviota disminuyen a medida que 

aumenta la distancia del área de las Cataratas del Niágara, área ubicada muy cerca de la planta 

industrial de Oxychem donde se fabrica el DP. El valor de la fracción ƒanti promedio fue de 

0,69±0,08 que es muy similar al del producto comercial (0,75-0,77), indicando que no hay 

enriquecimiento estereoselectivo de syn- o anti- DP en los huevos de gaviota estudiados.  

Solo el HBCD ha sido estudiado en mamíferos, concretamente en delfines, marsopas y osos polares, 

procedentes de China, EE.UU. y Groenlandia. Lam et al., (2009) estudiaron la tendencia temporal 

de HBCD en el tejido adiposo del delfín jorobado (Sousa chinensis) del Indo-pacífico y marsopas 
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(Neophocaena phocaenoides) de la región de Hong Kong entre los años 2002-2007 y 2003-2008, 

respectivamente. 

El HBCD fue detectado en todas las muestras con niveles entre 32-519 y 4,1-501 ng/g lw para delfín 

y marsopas, respectivamente (Lam et al., 2009). El α-HBCD fue detectado en todas las muestras 

analizadas, mientras que el β- en el 54% y γ-HBCD en el 60% de los casos. La concentración de 

HBCD mostró una tendencia temporal positiva en las muestras de delfines, lo contrario se observó 

en las marsopas. Esta diferencia se puede atribuir a la distribución geográfica específica de HBCD 

creada por las diferencias regionales en su producción y aplicación. Los niveles de HBCD en 

delfines de EE.UU. (Peck et al., 2008) fueron de 19 a 380 ng/g lw, con un promedio de 130 ng/g lw. 

Estos valores son similares a los observados por Lam et al. (2009).  

En osos polares, el α-HBCD solo fue detectado en el tejido adiposo, lo que se podría deber a que en 

sangre e hígado hay un menor contenido lipídico que permita retener al α-HBCD (Gebbink et al., 

2008).  

En peces, el HBCD fue detectado en muestras de Canadá, Bélgica, Inglaterra, China y Japón. Al 

comparar las concentraciones promedio obtenidas, los niveles más altos fueron señalados en 

anguilas de Bélgica (394 ng/g lw), siendo en la mayoría de los peces, el α-HBCD el isómero 

principal (Roosens et al., 2010). Respecto al TBBPA, los niveles hallados son considerablemente 

más bajos, por ejemplo Harrad et al. (2009) lo detectaron en 2 de 8 grupos de peces de distintas 

especies (0,32-1,12 ng/g lw), mientras que en muestras de China (He et al., 2010) los niveles de 

TBBPA son 100 veces menos concentrados que los del HBCD.  

Respecto al DP, éste fue analizado en truchas del lago Ontario (Canadá) presentando 

concentraciones entre 2,3±0,6 y 7,2±1,3 ng/g lw. Los niveles de DP disminuyeron 

significativamente entre 1979 y 2004, con una vida media de 14 años (Ismail et al., 2009).  

Finalmente, se observaron altas concentraciones de HBCD en gusanos marinos (Arenicola marina) 

de Noruega (2.380 ng/g lw promedio), donde el isómero dominante fue el γ-HBCD (Haukas et al., 

2010).  

 

Medio terrestre. En la Tabla 1-2 también se resumen los estudios recientes sobre residuos de HFRs 

en muestras bióticas pertenecientes al medio terrestre. Se observa que en este medio se han 

realizado menos trabajos (5) en comparación al medio acuático (9) y, nuevamente el HBCD es el 

compuesto más analizado (86% de los trabajos).  

La mayoría de los estudios están referidos a aves con dieta terrestre: águila calva (Haliacetus 

leucocephalus), halcón peregrino (Falco peregrinus), paloma moteada (Streptopelia chinensis), 

gallineta pechiblanca (Amaurornis phoenicurus) y francolín chino (Francolinus pintadeanus), 

procedentes de distintos países como EE.UU., Canadá, Suecia y China. Hay que destacar la 
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importancia de realizar estudios con aves ubicadas en la parte superior de la cadena trófica, como es 

el caso del águila calva y del halcón peregrino ya que son capaces de bioacumular y bioconcentrar 

compuestos persistentes.  

Los niveles de HBCD observados van desde 0,02 hasta 1.900 ng/g lw, siendo las concentraciones en 

los huevos de halcón peregrino de Suecia las más altas (Johansson et al., 2009). Solo en el caso de 

las muestras de tejido muscular de aves originarias de China se realizó el análisis diastereoisomérico 

y se encontró que el γ-HBCD es el isómero dominante en las muestras de paloma y francolín, con 

un porcentaje promedio de 72% y 63%, respectivamente (He et al., 2010).  

En las muestras de China, también se analizó el TBBPA, donde las medianas encontradas son 

superiores a los valores de HBCD. Por ejemplo, la gallineta tenía una concentración promedio de 

TBBPA de 170 ng/g mientras que la del HBCD era de 73,4 ng/g. Hay que tener en cuenta que 

normalmente la concentración de HBCD es mayor que la de TBBPA (Tabla 1-2). 

Venier et al. (2010) analizaron el DP en el plasma de águilas de la región de los Grandes Lagos 

(EE.UU.), detectándolo en el 40% de las muestras con una concentración promedio de 0,19±0,10 

ng/g ww.  

Finalmente, solo fue posible encontrar un estudio realizado en mamíferos utilizando muestras de 

hígado (n=39) y tejido adiposo (n=8) de perro mapache (Nyctereutes procyonoides) de tres regiones 

de Japón (Kunisue et al., 2008). Se calculó la relación entre la concentración de HBCD en 

hígado/tejido adiposo de los perros mapaches, observándose que el α-HBCD es lípido-dependiente 

presentando una relación promedio de 0,9 con un rango entre 0,3 y 2,5 mientras que el γ-HBCD 

tiene una relación de 5,9 en un rango de 0,6 a 29. Por lo tanto, el estudio propone que el γ-HBCD se 

podría acumular en órganos ricos en sangre como el hígado y difícilmente puede ser acumulado en 

el tejido adiposo, debido a la posible unión con proteínas y/o rápida biotransformación. 

 

1.3.3. Biodisponibilidad y bioacumulación 
Biodisponibilidad y bioacumulación están intrínsecamente conectados entre sí y directamente 

relacionados con la interacción de las sustancias químicas con el medio ambiente abiótico y biótico. 

La biodisponibilidad de los contaminantes químicos en el medio ambiente depende de varios 

factores, incluyendo estructura y propiedades físico-químicas, presencia en el medio, capacidad de 

ser transportados a diferentes ambientes y la naturaleza del medio en el que estas sustancias 

químicas se encuentran.  

Como regla general, cuanto más lipofílica es una sustancia, mayor es su capacidad de ser 

bioacumulada por los organismos. Las sustancias lipofílicas tienen menos probabilidades de ser 

diluidas o ser excretadas en la orina, por lo que se pueden acumular en los tejidos grasos.  
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La dehalogenación biológica por parte de los organismos, explica la razón por la cual la 

composición de los congéneres de PBDEs encontrada en la biota no se asemeja a la composición de 

las mezclas comerciales: congéneres que no han sido observados en ninguna mezcla comercial han 

sido encontrados en muestras biológicas (Hites 2005). Si la razón de estos cambios es debido al 

metabolismo o evacuación, o si son el resultado de la debromación de otros congéneres, aún esta por 

determinar.  

Como consecuencia de la persistencia y bioacumulación de los compuestos químicos, y debido a la 
interacción entre los diferentes niveles tróficos en un ecosistema seleccionado, una sustancia 
química puede ser biomagnificada en la cadena alimentaria. Cuando un compuesto químico se 
bioacumula en un organismo de un nivel trófico bajo, tales como especies de invertebrados, puede 
dar lugar a una acumulación en el tejido adiposo de los sucesivos niveles tróficos, tales como peces, 
aves o mamíferos marinos. Cuando un depredador se alimenta de otro organismo, las grasas que 
llevan los contaminantes son absorbidos en el intestino, acumulando el compuesto en su grasa. 
Respecto a la evaluación de la biodisponibilidad y bioacumulación de HBCD, la información 
disponible es escasa. Recientemente Tomy et al. (2008b) estudiaron la bioacumulación del HBCD 
en una cadena alimentaria marina del ártico canadiense (Figura 1-5). En general, el orden de 
importancia de las concentraciones de HBCD fue: narval (Monodon Monoceros)> gallineta 
(Sebastes mentella) ~ almejas (Mya truncate y Serripes groenlandica)> camarones (Pandalus 
borealis y Hymenodora glaciales)> beluga (Delphinapterus leucas)> zooplancton> morsa 
(Odobenus rosmarus)> bacalao (Boreogadus saida), solo se detectaron α- y γ-HBCD en las 
muestras. No se observó ninguna tendencia clara en el perfil diastereoisomérico de HBCD en los 
animales analizados. α-HBCD contribuyó con más del 70% del total de HBCD en las muestras de 
camarones, gallineta, bacalao, narval y beluga, mientras que zooplancton, almejas y morsa, 
contienen más de un 60% del γ-HBCD. El patrón diastereoisomérico observado puede ser en parte 
explicado debido a que γ-HBCD es el isómero menos soluble en agua de los tres isómeros de 
HBCD. Así, la difusión pasiva del γ-HBCD desde la columna de agua hacia el zooplancton podría 
suceder de forma más fácil que para los otros dos isómeros. En el caso de las almejas, al ser 
organismos bentónicos filtradores es probable que se expongan al HBCD procedente de los 
sedimentos en donde se sabe que el γ-HBCD es el isómero dominante. Además, las almejas también 
constituyen la mayor parte de la dieta de la morsa, que se cree que tiene una baja capacidad 
metabólica del γ-HBCD. La predominancia de α-HBCD en los organismos superiores de la cadena 
trófica, como beluga y narval es consistente con la mayor capacidad metabólica de estos animales. 
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Figura 1-5. Diagrama de una cadena alimentaria del ártico canadiense (Tomy et al., 2008b). 

 

En este trabajo también se estudiaron las EF y posible bioacumulación enantioselectiva del HBCD. 

Para el α-HBCD, las muestras de narval, beluga y morsa presentan valores de EF que son 

estadísticamente superiores a los valores del patrón analizado, sugiriendo el enriquecimiento 

selectivo del (-) α-HBCD por parte de estos animales. En el caso de las muestras de bacalao, almejas 

y camarones, todos tuvieron valores de EF para α-HBCD menores a 0,48 aunque solo las almejas 

tienen un valor de EF estadísticamente diferente al patrón. Finalmente narval, morsa, almejas y 

camarones muestran EF mayores que 0,51 para γ-HBCD pero no fueron significativamente 

diferentes a los valores de EF encontrado para los patrones.  

Un estudio similar fue desarrollado en China (Wu et al., 2010b) evaluando una cadena trófica de 

agua dulce. Se incluyen dos especies de invertebrados (caracol chino (Cipangopaludina chilensis) y 

camarones (Macrobrachium nipponense)), tres especies de peces (carpa de barro (Cirrhinus 

molitorella), carpa dorada (Carassius auratus) y pez cabeza de serpiente (Ophicephalus argus)) y 

un reptil (serpiente de agua (Enhydris chinensis)). En las muestras de biota se obtuvieron resultados 

análogos, donde se observa un cambio en la composición de HBCD, con el α-HBCD como el 

isómero principal y aumentando su presencia a medida que se asciende en la cadena trófica. 

También se realizó el análisis enantiomérico, observándose residuos no racémicos de α-HBCD en 
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carpa de barro y dorada, y de γ-HBCD en la serpiente acuática, con preferencias para (+) α- y (+) γ-

HBCD, respectivamente. 

En la misma cadena trófica se evaluó la bioacumulación isomero-específica y transferencia trófica 

del DP, detectándolo en todas las especies acuáticas con concentraciones entre 19,1-9.630 ng/g lw 

(Wu et al., 2010a). Se observó una disminución de anti-DP en los organismos en comparación con 

las muestras abióticas. Además la fracción de anti-DP se redujo aún más al moverse a niveles 

tróficos superiores sugiriendo que en estos organismos sucede un metabolismo estereoselectivo del 

anti-DP y/o captación isómero-selectiva del syn-DP.  

Finalmente hay que señalar que no se encontraron estudios respecto a la bioacumulación y/o 

biomagnificación del TBBPA.  

 

1.4. Exposición humana 
La exposición humana a los FR ocurre a través de diversas vías: ingestión de polvo, inhalación de 

aire y/o material particulado e ingestión a través de los alimentos, principalmente pescados grasos, 

carne, productos lácteos, además de la leche materna y la transferencia placentaria.  

Sin embargo, estas vías de exposición parecen tener una contribución diferente dependiendo del tipo 

de compuestos considerados. En el caso de los HFRs, su presencia en el polvo doméstico y su 

contribución a la exposición total humana a través de la ingestión de polvo sigue siendo una 

cuestión crítica. Por otro lado, los HFRs pueden ser incorporados por el ser humano a través de la 

ingesta de alimentos, permitiendo su biomagnificación a través de la cadena alimentaria. Este es el 

caso del BDE-47 en los seres humanos que consumen peces del mar Báltico (Sjodin et al., 2003).  

 
1.4.1. Ingestión de polvo 
Una característica de la vida moderna es que los seres humanos pasamos mayor tiempo en el 

interior, tanto en el ambiente de trabajo como en casa. Como resultado, la infraestructura al interior 

ha cambiado significativamente, prestando más atención al ocio (por ejemplo, TV, computadores y 

electrodomésticos) y la seguridad. Así el desarrollo industrial ha dado lugar a una gran cantidad de 

productos químicos para dar cabida a este estilo de vida, donde los HFRs tienen un papel esencial.  

Un punto importante sobre la ingestión de polvo y su contribución a la exposición humana a BFRs 

es que en el caso de los estadounidenses, es considerada como la vía de exposición principal (Lorber 

2008), mientras que en el caso de los europeos la dieta parece más importante (Harrad et al., 2004). 

Por otra parte, hay que tener en cuenta que la importancia de la ingestión de polvo disminuye con la 

edad, debido a las tasas de ingestión más altas por parte de los niños pequeños.  
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En distintos estudios se han señalado niveles relativamente altos de PBDEs en polvo doméstico 

(Harrad et al., 2008; Huang et al., 2010; Toms et al., 2009) y en menor medida, en el polvo de 

oficinas (Huang et al., 2010) y, en microambientes como coches (Cunha et al., 2010) y aviones 

(Christiansson et al., 2008).  

Debido al contenido de PBDEs en el polvo, algunos estudios consideran su ingestión como la 

principal vía de exposición a los PBDEs para la población en general (Johnson-Restrepo y Kannan 

2009; Lorber 2008). La presencia de PBDEs en el polvo se ha atribuido a los productos de consumo 

que los contienen. Sin embargo, el mecanismo de transferencia sigue siendo poco conocido. 

Se han comparado las concentraciones de PBDE en el polvo del hogar de diversos estudios 

realizados en distintos países, indicando que las muestras procedentes de EE.UU. y el Reino Unido 

contienen las cantidades más altas de PBDE totales, mientras que las muestras de Alemania y Nueva 

Zelandia son las que presentan una menor concentración (Harrad et al., 2008; Sjodin et al., 2008) 

(Figura 1-6).  
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 Figura 1-6. Concentración mediana de la suma de PBDEs y BDE-209 en polvo doméstico, 
 por países. 
 

Se han analizados distintos congéneres de PBDEs en las muestras de polvo (BDE-47, -99, -100, -

153, -154, -183 y -209) y se observa una similitud con el patrón seguido por la mezcla industrial 

PentaBDE, donde los niveles de BDE-99 y BDE-47 son similares. En cuanto al BDE-209, se 

observa que fue el congéner dominante en todos los países. La mayor presencia de BDE- 209 en el 

Reino Unido se puede deber a que en el 95% de los materiales de tapicería se utilizan FR pues éste 

es el único país dentro de la Unión Europea que tiene un reglamento que determina el nivel de 
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resistencia al fuego de la tapicería doméstica, de esta forma entre 1000-1200 toneladas/año de BDE-

209 son utilizadas en aplicaciones textiles (Sjodin et al., 2008).  

Varios estudios han estimado la ingesta de los PBDEs por parte de la población general y han 

evaluado la ingestión de polvo doméstico como una vía importante de aporte al total de la carga 

corporal de PBDEs (Johnson-Restrepo y Kannan 2009; Lorber 2008; Sjodin et al., 2008). Las 

estimaciones de la ingesta varían según la edad con diferentes cantidades de polvo ingeridos por los 

lactantes, niños y adultos (D'Hollander et al., 2010; Sjodin et al., 2008). Por ejemplo, D’Hollander et 

al. (D'Hollander et al., 2010) calcularon que la ingesta media diaria de polvo por parte de la 

población de Flandes es de 7 mg/día y 50 mg/día para adultos y niños, respectivamente. 

Respecto a la concentración de HBCD en polvo doméstico existen pocos estudios. Recientemente 

los diastereoisómeros α-, β- y γ-HBCD fueron medidos en muestras de polvo doméstico del Reino 

Unido, EE.UU. y Canadá (Abdallah et al., 2008b). Las abundancias relativas de α-, β- y γ-HBCD 

varían respecto a las que se encuentran presentes en la formulación comercial, observándose una 

mayor presencia de α-HBCD, constituyendo más del 50% de la concentración total de HBCD en 11 

de las 58 muestras analizadas. Un estudio similar se realizó en polvo interior procedente de casas y 

oficinas de Flandes (Bélgica) (D'Hollander et al., 2010), obteniéndose concentraciones de HBCD 

entre 5-42.692 ng/g dw y 256-1.153 ng/g dw, respectivamente. En este estudio, el α-HBCD 

predomina el perfil de HBCD (59%), seguido por γ-HBCD (29%) y β-HBCD (12%). En la Figura 1-

7 se resumen las medianas de las concentraciones (ng/g dw) de HBCD obtenidas en los dos 

estudios.  
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 Figura 1-7. Concentración mediana de HBCD en muestras de polvo interior por países. 
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Stapleton et al. (2008a) realizaron un estudio sobre la presencia de HBCD en el polvo doméstico de 

EE.UU. La concentración máxima fue de 130.220 ng/g, siendo este dato similar al valor máximo de 

HBCD detectado en polvo doméstico del Reino Unido (Abdallah et al., 2008a). Las muestras fueron 

agrupadas según su procedencia: sala principal, dormitorio y bolsa de la aspiradora, con rangos de 

concentración entre <4,5 y 130.200 ng/g, <4,5 y 9.710 ng/g y 21 y 35.100 ng/g, respectivamente. El 

polvo del salón principal es el que presentó una mayor concentración promedio de HBCD. 

El HBCD y el TBBPA fueron analizados en el polvo procedente de diferentes tipos de 

microambientes interiores: casas, oficinas, coches y microambientes públicos como restaurantes y 

bares de Birmingham (Reino Unido) (Figura 1-8).  
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 Figura 1-8. Concentración promedio de a) HBCD y b) TBBPA en distintos ambientes 
 interiores. 
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La concentración de HBCD en los coches excede la encontrada en el polvo de casas, oficinas y 

microambientes públicos (Figura 1-8a), mientras que para TBBPA la menor concentración fue 

encontrada en coches (Figura 1-8b). Respecto al TBBPA, hubo resultados similares en el polvo de 

18 casas y 2 oficinas ubicadas en Bélgica, observándose un promedio de 146 ng/g y 73 ng/g, 

respectivamente (Geens et al., 2009). Los niveles de TBBPA encontrados en muestras de polvo 

interior son substancialmente menores a los niveles de HBCD. Esto es consistente con el hecho que 

el TBBPA se utiliza mayoritariamente como un BFR reactivo por lo tanto, es probable que su 

liberación desde los productos tratados sea más difícil que en el caso de los BFRs aditivos tales 

como el HBCD. Respecto al patrón diastereoisomérico de HBCD, en promedio la composición del 

polvo es de 33% de α-HBCD, 11% de β-HBCD y 56% de γ-HBCD, el cual difiere del patrón 

diastereoisomérico que habitualmente presenta la mezcla técnica. 

En base a los resultados obtenidos se ha podido estimar la exposición humana a HBCD (Abdallah et 

al., 2008a; Abdallah et al., 2008b; D'Hollander et al., 2010) y a TBBPA (Abdallah et al., 2008a; 

D'Hollander et al., 2010) en adultos y niños pequeños. En la Figura 1-9 se compara la exposición 

diaria (ng/día) de a) adultos y b) niños pequeños a HBCD vía ingestión de polvo en Canadá, Reino 

Unido, EEUU y Rumanía. Para realizar esta estimación es necesario asumir que hay un 100% de 

absorción de la ingesta. Además se aplican dos valores de ingestión de polvo para adultos y niños 

pequeños: medio (20 y 50 mg/día, respectivamente) y alto (50 y 200 mg/día, respectivamente). 

En los cuatro países estudiados se observan resultados similares de exposición a HBCD. En el caso 

de los valores obtenidos para Reino Unido es posible comparar con la ingesta de HBCD por medio 

de la dieta total en 2004 (413 ng/día de HBCD para un adulto de 70 kg y 240 ng/día HBCD para un 

niño de 10 kg). De esta forma es evidente que la ingestión de polvo doméstico representa una vía 

importante de exposición humana al HBCD en el Reino Unido.  

Así, se concluye que la ingestión de polvo es una importante vía de exposición a HBCD y TBBPA 

para los niños del Reino Unido, incluso en un escenario de ingesta de polvo media (Abdallah et al., 

2008a). Similarmente, Geen et al. (2009) evaluaron la exposición humana a TBBPA por medio de la 

ingestión de polvo doméstico por parte de adultos y niños pequeños. Los valores de consumo 

(mediana) por parte de un adulto con una ingesta media fue de 0,2 ng/día y de 0,5 para una ingesta 

alta de polvo. En el caso de los niños los valores fueron 14 y 34 ng/g, respectivamente.  
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 Figura 1-9. Comparación de la exposición diaria de a) adultos y b) niños a HBCD a 
 través de la ingestión de polvo por países. 
 

1.4.2. Inhalación de aire  
Los PBDEs se distribuyen a nivel mundial a través del transporte atmosférico, por ello se 

encuentran por toda la atmósfera, observándose niveles en zonas remotas, incluyendo el Ártico y el 

Tíbet (Bossi et al., 2008; Su et al., 2009; Wang et al., 2010c). Esto pone en evidencia que la 

inhalación es una posible vía de exposición humana a los PBDEs. 

Se han detectado diferentes gradientes de concentración de PBDEs en el aire de las zonas urbanas y 

rurales en distintos países (Harrad y Hunter 2006; Hoh y Hites 2005). Otros estudios han señalado 

de la variación del aire ambiental dentro de una misma ciudad, identificando las regiones 
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industrializadas como puntos de concentración de PBDEs (Cetin y Odabasi 2008; Chen et al., 

2006a). 

Los niveles de PBDEs en el aire varían entre países. En el caso del aire interior, se encontraron altas 

concentraciones en Canadá (Butt et al., 2004), como también en lugares de trabajo del Reino Unido 

(Harrad et al., 2004). Además las concentraciones de PBDE son superiores en el aire interior en 

comparación con el aire exterior (Butt et al., 2004; Harrad et al., 2004; Toms et al., 2009), por ello 

la exposición a través del aire interior ha sido objeto de varias investigaciones. La concentración 

relativamente alta de los PBDEs en el interior en comparación con el exterior es probable que sea 

relacionado con el uso y la lenta liberación de estas sustancias químicas por parte de productos de 

consumo y materiales de construcción que los contengan (Kemmlein et al., 2003). Como es de 

esperar, los congéneres con menor peso molecular son los que tienen más posibilidades de 

encontrarse en el aire. Esto se ve reflejado en las concentraciones encontradas en aire interior de 

Ottawa, donde en más del 70% de las muestras los BDE-17, -28, -47, -99 y -100 estaban presentes, 

con concentraciones entre nd y 1.600 pg/m3 (Wilford et al., 2004). 

Se ha encontrado poca información en la literatura respecto al análisis de HBCD y TBBPA en aire 

interior, solo un estudio realizado en el Reino Unido analiza ambos compuestos en aire al interior de 

casas, oficinas y microambientes públicos (restaurantes, pubs) (Abdallah et al., 2008a). En la Figura 

1-10a se muestran los valores de concentración promedio de HBCD isomérico y total, donde el γ-

HBCD es el isómero que se encuentra en mayor proporción y se encontró una mayor concentración 

de HBCD en los microambientes públicos. Si comparamos las concentraciones de HBCD 

encontradas en aire con los niveles observados en polvo doméstico (Figuras 1-8a), los resultados 

revelan que la contribución del α-HBCD a HBCD es significativamente superior en el polvo que en 

el aire, con una tendencia opuesta en el caso del γ-HBCD. 

Si comparamos las concentraciones de HBCD encontradas en aire con los niveles observados en 

polvo doméstico (Figuras 1-8a), los resultados revelan que la contribución del α-HBCD a HBCD es 

significativamente superior en el polvo que en el aire, con una tendencia opuesta en el caso del γ-

HBCD. En promedio la composición del polvo es 33% α-HBCD, 56% γ-HBCD, mientras que en las 

muestras de aire es 22% α-HBCD y 65% γ-HBCD (Abdallah et al., 2008a). Al igual que ocurre con 

el HBCD, el TBBPA se encuentra en mayor concentración en el polvo de interior (Figura 1-10b).  
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 Figura 1-10. Concentración promedio de a) HBCD y b) TBBPA en aire interior del Reino 
 Unido. 
 

1.4.3. Ingestión de alimentos  
La capacidad de los PBDEs de ser bioacumulados significa que tanto los alimentos acuáticos como 

los terrestres son una fuente potencial de exposición. Para los contaminantes orgánicos persistentes 

que presentan propiedades físico-químicas similares a los PBDEs, los alimentos también son una 

fuente de exposición importante.  

Los PBDEs se han detectado en diversos productos alimenticios y de consumo. Las concentraciones 

más altas se han encontrado en aceites y grasas, productos del mar principalmente pescados grasos, 

carnes y derivados, huevos y productos lácteos en comparación con verduras, frutas y tubérculos 
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(Darnerud et al., 2006; Domingo et al., 2008; Gomara et al., 2006; Schecter et al., 2008). En la 

Figura 1-11 se resume el contenido de PBDEs en distintas muestras de alimentos originarios de 

España, Suecia y EE.UU. Como era de esperar, en los tres países las mayores concentraciones se 

encuentran en pescados y mariscos, donde destaca el mayor contenido de PBDEs en las muestras de 

EE.UU. mientras que lácteos y huevos presentan las menores concentraciones promedio. El medio 

acuático parece tener una mayor capacidad de concentrar y biomagnificar la mayoría de los 

compuestos orgánicos persistentes en biota, siendo mucho más eficaz que el compartimento terrestre 

(Darnerud et al., 2006). 
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 Figura 1-11. Concentración de PBDEs en alimentos de distintos países. 

 

Respecto al patrón de comportamiento seguido por los congéneres de PBDEs (BDE-47, -99, -100, -

153, -154 y -183) estos fueron estudiados en diferentes alimentos procedentes del mercado de 

España y EE.UU. En la Figura 1-12a podemos ver el porcentaje (%) de cada uno de los congéneres 

estudiados en España, donde se observa una mayor proporción de BDE-47 en todas las muestras, 

particularmente en las de pescados y mariscos, seguidos por el BDE-99 en las muestras de carnes y 

subproductos, lácteos y huevos, mientras que en el caso de las muestras de pescado hay un mayor 

aporte de BDE-100. Similares resultados se observan en muestras de alimentos procedentes de 

Rumanía (Dirtu y Covaci 2010).  

El patrón de PBDEs también fue analizado en muestras de EE.UU. donde aparte de los congéneres 

nombrados anteriormente, se incluyó el BDE-209 (Figura 1-12b). En las muestras de pescado se 

observa un mayor aporte de BDE-47, mientras que en las muestras de carnes, lácteos y huevos, el 

BDE-99 es el que presenta un contenido mayor (Schecter et al., 2008). En los cuatro grupos de 

alimentos analizados hay un menor contenido de BDE-183 (0% a 3%) en comparación con las 

muestras de España. Al mismo tiempo se observa que el aporte de BDE-209 es de mayor 
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importancia en las muestras de lácteos (35%), seguido por las muestras de carne (14%), huevos 

(12%) y pescados (8.2%). En las muestras procedentes de Rumanía, el BDE-209 no pudo ser 

medido ya que en todas las muestras los valores fueron inferiores a los límites de detección (Dirtu y 

Covaci 2010).  
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 Figura 1-12. Distribución (%) de PBDEs en alimentos de a) España y b) EE.UU. 

 

Como observamos anteriormente, el estudio de la cesta de la compra de EE.UU. (Schecter et al., 

2008) mostró una alta presencia de PBDEs en pescado, luego en carnes y finalmente en lácteos, 
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pero se debe tener en cuenta que el estadounidense promedio tiene una ingesta dietética de PBDE 

procedente mayoritariamente de la carne, a continuación pescado y finalmente lácteos.  

Existe poca información respecto a las concentraciones de HBCD y TBBPA en alimentos. La 

concentración de HBCD en alimentos ha sido evaluada en diferentes países, principalmente en 

pescado y sus derivados. El análisis diastereoisomérico de HBCD fue realizado en muestras de 

mariscos procedentes de Escocia (Fernandes et al., 2008), encontrando concentraciones totales entre 

0,046 y 12,1 μg/kg ww donde el valor mayor corresponde a muestras de mejillones y el más bajo a 

muestras de ostión. El α-HBCD fue el isómero predominante, seguido por el γ- y el β-HBCD, tal 

como generalmente ocurre en muestras bióticas (Tomy et al., 2004). También se analizó la presencia 

de HBCD en muestras de pescado y mariscos de Holanda (Van Leeuwen y De Boer 2008), 

agrupándolas según su procedencia: marinas (<0,1-7,3 ng/g ww), de agua dulce (<0,1-230 ng/g ww) 

y cultivadas (<0,8-4,1 ng/g ww). 

Dirtu y Covaci (2010) estudiaron el HBCD en muestras de carne (0,04-0,25 ng/g ww), lácteos (0,25 

ng/g ww), aceite vegetal (0,25 ng/g ww) y huevos (0,04 ng/g ww) originarios de Rumanía. Con 

estos datos se estimó el valor de ingesta diaria (EDI, del inglés estimated daily intake) de HBCD por 

parte de un adulto (77 ng/día) y un niño pequeño (47 ng/día) a través del consumo de alimentos en 

Rumanía. Además, en muestras de EE.UU. las mayores concentraciones de HBCD se encontraron 

en muestras de sardinas enlatadas (593 pg/g), seguido por salmón fresco (352 pg/g) y mantequilla de 

cacahuetes (300 pg/g). Por otro lado la concentración de HBCD estuvo por debajo el límite de 

detección (LOD, del inglés limit of detection) en carne picada, atún enlatado, bacalao, aceite de 

oliva, aceite de canola, margarina, cereales, huevos, vegetales y lácteos. Este estudio estimó el 

consumo total de HBCD a través de la dieta en 15,4 ng/día. La mayor contribución al consumo fue a 

través de la carne de vacuno (12,5 ng/día), seguido por el cerdo (4,2 ng/día) y pollo (4,2 ng/día). El 

consumo de HBCD por medio de pescado, productos vegetales, además de lácteos y huevos fue 0,9 

ng/día, 2,0 ng/día y 0 ng/día, respectivamente (Schecter et al., 2010).  

Por otro lado, Van Leeuwen y de Boer (2008) realizaron la estimación del valor de EDI de HBCD a 

través del consumo de pescado por parte de un holandés promedio, la cual varía entre 0,06 y 0,17 

ng/kg de peso corporal (bw, del inglés body weight) /día para un individuo de 70 kg. En la Figura 1-

13 se muestran las distintas contribuciones a la exposición por parte de diferentes especies de peces, 

donde se observa que un 65% se debe al consumo de arenque, seguido del bacalao y del salmón de 

piscifactoría. 
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 Figura 1-13. Contribución relativa (%) de varias especies marinas a la exposición de 
 consumidores holandeses a HBCD. 
 

También se ha calculado el valor de EDI de HBCD aportado por el consumo de mariscos en Escocia 

(Fernandes et al., 2008), proporcionando un valor de 5,9-7,9 ng/kg bw/día. Además se ha 

encontrado un estudio que evalúa el mismo parámetro en un grupo de noruegos con un amplio 

consumo de mariscos (entre 4-455 g/día) encontrándose un promedio de 0,3 ng/kg bw/día (Knutsen 

et al., 2008). Otro valor de EDI de HBCD es en mujeres de Suecia entre 17 y 74 años, con un 

promedio de exposición de 166 ng/día (2,5 ng/kg bw/día) (Lind et al., 2002). De esta forma se 

observa que el consumo de pescados y mariscos puede influir en la exposición dietética a HBCD. 

Además depende de la especie consumida donde los pescados con alto contenido lipídico son los 

que tienen una mayor contribución (Knutsen et al., 2008; Van Leeuwen y De Boer 2008), siendo un 

aporte importante a la ingesta total de HBCD. 

Los bajos niveles encontrados de TBBPA pueden ser explicados por el valor de su log Kow (4,5-

5,3), además que en la mayoría de sus aplicaciones se utiliza como BFR reactivo (Fernandes et al., 

2008; Van Leeuwen y De Boer 2008). En la Figura 1-14 se muestra los resultados obtenidos para la 

exposición humana al TBBPA en el Reino Unido, tanto en adultos como en niños de entre 6 y 24 

meses por ingestión de polvo, aire y alimentación.  
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 Figura 1-14. Comparación de la exposición diaria a TBBPA en el Reino Unido. 

 

1.4.4. Grupos de Riesgo 
Se debe tener en cuenta que algunos seres humanos se encuentran más expuestos a los 

contaminantes debido a la alimentación que reciben o por el ambiente en que residen o trabajan. Por 

ello tienen un mayor riesgo de incorporar estos compuestos, que pueden resultar dañinos para la 

salud. Este es el caso de los lactantes, que se alimentan exclusivamente de la leche materna, la cual 

puede tener un alto contenido de compuestos lipofílicos y, de los trabajadores expuestos a diversos 

contaminantes que se encuentran en su lugar de trabajo.  

 

Lactantes. Los compuestos organohalogenados lipofílicos persistentes que se encuentran en el 

medio ambiente son acumulados por el cuerpo humano, siendo la eliminación de estos compuestos y 

sus metabolitos lipofílicos muy lenta. Debido al relativo alto contenido de grasa de la leche materna, 

los compuestos lipofílicos son transferidos a la leche. Así los niveles encontrados en la leche 

correlacionan con el contenido de grasa que tiene la matriz siendo un reflejo de la concentración 

acumulada en el tejido adiposo (Norén y Meironyté 2000). De esta forma, la leche materna 

constituye una matriz adecuada para estudios de exposición a contaminantes organohalogenados y 

para estudios de la contaminación ambiental a lo largo del tiempo. Se debe tener en cuenta que los 

lactantes se alimentan de forma casi exclusiva de leche materna, además que su peso corporal es 

reducido y por ello los valores de EDI suelen ser mayores en los lactantes que en los adultos.  

El análisis de la leche humana es a menudo utilizado para evaluar la carga corporal por parte de los 

seres humanos de contaminantes orgánicos lipofílicos persistentes, tales como los PBDEs, debido a 
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su contenido lipídico relativamente alto (~ 3,5 a 4%) y que los métodos de recolección no son 

invasivos.  

Una revisión de la literatura disponible revela que las concentraciones de PBDEs en la leche 

materna son inferiores a 4,0 ng/g lw en países asiáticos como Indonesia (Sudaryanto et al., 2008), 

Japón (Eslami et al., 2006; Inoue et al., 2006; Ohta et al., 2002) y China (Li et al., 2008), mientras 

que en países europeos como Suecia (Lind et al., 2003; Meironyté et al., 1999), Alemania (Furst 

2006), Italia (Ingelido et al., 2007) y Las Islas Faroe (Fangstrom et al., 2005) se encuentran en el 

mismo rango de concentración. Niveles mayores se encontraron en Australia con una concentración 

aproximada de 10 ng/g lw (Toms et al., 2007) y por encima de 30 ng/g lw en las muestras recogidas 

en EE.UU. (Johnson-Restrepo et al., 2007; Ryan et al., 2006; Schecter et al., 2003) y Canadá (Ryan 

y B. 2002; Ryan et al., 2006).  

Hasta ahora existen pocos estudios que informen sobre la presencia de HBCD y TBBPA en leche 

materna. En la Figura 1-15 se señalan los intervalos de concentración encontrados en leche 

procedente de diferentes países. Los niveles más bajos de HBCD se obtuvieron en Suecia (0,09-0,64 

ng/g lw) (Fangstrom et al., 2008) y EE.UU. (0,2-0,9 ng/g lw) (Ryan et al., 2006) mientras que los 

más altos se registraron en Noruega (0,58-31 ng/g lw) (Thomsen et al., 2010) y Canadá (0,4-19 ng/g 

lw) (Ryan et al., 2006). Llaman la atención los niveles de HBCD en muestras de EE.UU. pues, si 

bien los niveles de PBDE encontrados en diferentes estudios en leche materna son bastante altos en 

relación a los niveles de Europa, en el caso del HBCD los niveles son similares entre ambos 

continentes. El α-HBCD es el isómero predominante en las muestras de leche materna de los 

diferentes países (Kakimoto et al., 2008; Ryan et al., 2006; Shi et al., 2009b). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Figura 1-15. Intervalos de concentración (ng/g lw) de HBCD y TBBPA en leche materna 
 de distintos países. 
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Respecto al TBBPA en leche materna, existen aún menos datos que para el HBCD. Esto se debería a 

que el TBBPA se une químicamente con la estructura polimérica, por lo tanto su liberación al medio 

ambiente es limitada. Otro punto a tener en cuenta es que el TBBPA es rápidamente metabolizado 

por el hígado de los mamíferos y eliminado en la bilis (Shi et al., 2009b). Se encontraron dos 

estudios que analizan TBBPA en leche materna procedente de Francia (Cariou et al., 2008) y China 

(Shi et al., 2009b) (Figura 1-15). En el primer estudio, el TBBPA fue detectado y cuantificado en 34 

de las 77 muestras analizadas, con niveles que varían entre 0,062 y 37,34 ng/g lw, con un valor de 

mediana de 0,477 ng/g lw. En el segundo estudio, fueron analizadas 24 mezclas de leche obteniendo 

valores de TBBPA desde 0,11 a 5,12 ng/g lw. Además, en el 75% de las muestras la concentración 

de TBBPA fue inferior a 1 ng/g lw.  

 

Exposición ocupacional. Es sabido que las personas que trabajan en ciertas industrias están 

predispuestas a una carga corporal potencialmente más alta de ciertos contaminantes, debido a la 

exposición a aire y polvo contaminado en el lugar de trabajo. Este es el caso de los PBDEs (Sjodin 

et al., 2003). La liberación de los PBDEs se puede acelerar en entornos industriales durante la 

fabricación de PBDEs, adición de PBDEs a otros productos y su posterior reciclaje, y la eliminación 

de productos de consumo que los contienen. Consecuentemente, en las proximidades de estas 

instalaciones se han observado elevados niveles de PBDEs en aire (Cahill et al., 2007; Zhao et al., 

2009) y polvo (Julander et al., 2005a).  

También se han encontrado elevados niveles de PBDEs en muestras de sangre de personas que 

trabajan en el desmantelamiento de residuos electrónicos (Sjodin et al., 1999), técnicos de una 

planta de reciclaje de espuma y de instalación de alfombras (Stapleton et al., 2008b), además de 

técnicos de informática (Jakobsson et al., 2002).  

A pesar de que el HBCD y el TBBPA son FR altamente consumidos y que en general los niveles de 

exposición ocupacional a las sustancias químicas son mucho más altos en comparación con la 

exposición de fondo (Thomsen et al., 2007), el control y seguimiento de la exposición a HBCD y 

TBBPA en el ambiente laboral han sido escasamente estudiados.  

Se ha evaluado la exposición ocupacional a HBCD por parte de los trabajadores de una planta 

industrial de producción de poliestireno expandible en que se utiliza HBCD como FR (Thomsen et 

al., 2007). Se analizó HBCD en muestras de polvo aéreo que se ha recogido cerca de la zona de 

respiración de 10 trabajadores, obteniendo valores de HBCD entre 0,2 y 150 μg/m3. También se 

evaluó HBCD en el suero sanguíneo de los trabajadores encontrándose concentraciones que varían 

desde 6 a 856 ng/g lw. Por otro lado, al evaluar un grupo de referencia sin exposición laboral a 

HBCD, el compuesto nunca fue detectado sobre 1 ng/g. Respecto al patrón diastereoisomérico, en 

las muestras de polvo aéreo γ-HBCD fue el isómero con una mayor contribución promedio (81% 
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±6.9%). Este valor es similar al presentado por la mezcla comercial de HBCD (78% ±4,6%). En las 

muestras de suero sanguíneo, α- y γ-HBCD se encontraron en todas las muestras con una 

contribución promedio de 60 y 39% respectivamente. El valor de γ-HBCD es bastante alto en 

relación con otros valores observados en muestras biológicas, esto se puede deber a la exposición 

directa y reciente de los trabajadores a elevados niveles de la mezcla técnica de HBCD.  

Finalmente, la exposición de trabajadores al TBBPA por vía respiratoria y dérmica fue evaluada en 

5 entornos de trabajo: taller de muebles, instalaciones de desmantelamiento electrónico, aula de 

informática, oficinas y locales sociales (Makinen et al., 2009). De este estudio se desprende que el 

TBBPA se puede encontrar principalmente en el aire de las instalaciones de desmantelamiento 

electrónico (<4-14.600 ng/m3) y en el taller de muebles (<6 ng/m3), con una frecuencia de detección 

de 96% y 7%, respectivamente. La exposición dérmica a TBBPA se evaluó analizando parches 

adsorbentes que llevaron en su ropa los trabajadores. Solo en las instalaciones de desmantelamiento 

electrónico se obtuvieron niveles de TBBPA (<0,09-63 ng/m3) en un 92% de las muestras.  

 

1.5. Toxicidad 
La información existente acerca de la frecuencia con que son encontrados ciertos compuestos 

emergentes en el medio ambiente, como es el caso de los PBDEs, ha causado preocupación 

principalmente por el posible efecto tóxico que estos compuestos puedan tener.  

En el caso de los PBDEs, la mayoría de los estudios toxicológicos se han centrado en los efectos de 

la exposición en los componentes del sistema endocrino (Darnerud et al., 2007; Kodavanti et al., 

2010; Riu et al., 2008; Song et al., 2008; Vos et al., 2003), un sistema que juega un papel crítico en 

la regulación de los procesos del cuerpo humano, el desarrollo del cerebro y los tejidos nerviosos, la 

función y maduración sexual, el metabolismo y la homeostasis en general. 

Muchos compuestos químicos sintéticos tienen la habilidad de imitar, bloquear o potenciar la 

respuesta de las hormonas naturales presentes en el cuerpo humano. Estos compuestos suelen ser 

llamados disruptores endocrinos. Uno de los órganos más importantes del sistema endocrino es la 

glándula tiroidea, que produce hormonas que juegan un rol esencial en el crecimiento y desarrollo 

(Saegusa et al., 2009). Es sabido que distintos compuestos organohalogenados pueden causar 

trastornos en la función normal y alteraciones en la función tiroidea, produciendo cambios en las 

tasas metabólicas basales, síntesis de proteínas y desarrollo celular (Palace et al., 2008; Tomy et al., 

2008b). 

Todas las mezclas comerciales de PBDEs, incluido el DecaBDE han mostrado tener propiedades 

disruptoras del sistema endocrino (Vonderheide et al., 2008). La unión competitiva de los PBDEs a 

los receptores de la hormona tiroidea probablemente se debe a las similitudes estructurales entre los 
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FR y las hormonas endógenas (Palace et al., 2008). Los PBDEs también pueden interferir alterando 

la función del hígado y en la homeostasis de la vitamina A, a menudo dando por resultado la 

eliminación de la hormona tiroidea (Zhang et al., 2009a).  

Experimentos In vivo han demostrado que los PBDEs pueden causar diversos efectos adversos, los 

que dependen del tipo de producto utilizado y su dosis. Generalmente, el PentaBDE parece causar 

efectos con una dosis menor, mientras que son necesarias dosis mayores para obtener efectos del 

DecaBDE (Darnerud 2003). De esta forma, se considera que el DecaBDE tiene la menor toxicidad 

de las tres mezclas técnicas de PBDEs disponibles. Los efectos críticos de PentaBDE se relacionan 

con el desarrollo neurológico y de la hormona tiroidea en crías (Lilienthal et al., 2006; Zhou et al., 

2001). Mientras que el OctaBDE principalmente origina toxicidad fetal/teratogénesis en ratas y 

conejos, el DecaBDE causa ciertos efectos morfológicos en la tiroides, hígado y riñones de animales 

adultos (Darnerud 2003). 

En organismos expuestos, el metabolismo es un factor importante para determinar bioacumulación, 

destino, toxicocinética y toxicidad de los contaminantes. Poco se sabe acerca de la toxicocinética de 

PBDEs en humanos, mientras un limitado número de trabajos ha sido llevado a cabo con ratones y 

ratas (Chen et al., 2006b; Hakk et al., 2002; Hakk y Letcher 2003) y en peces (Stapleton et al., 

2004c; Stapleton et al., 2004b; Stapleton et al., 2004a). 

Los PBDEs pueden ser metabolizados parcialmente, produciendo metabolitos con características 

más polares para facilitar su excreción (Lupton et al., 2010), este es el caso de los PBDEs 

hidroxilados (OH-PBDEs), los que son estructuralmente similares a la hormona tiroxina. Debido a 

esta similitud, son sospechosos de causar disrupción endocrina (Chang et al., 2010; Lupton et al., 

2010; Mas et al., 2007; Verreault et al., 2005). Hay que destacar que los OH-PBDEs muchas veces 

son más tóxicos que sus análogos PBDEs (Lupton et al., 2010), de forma similar a lo que sucede con 

PCBs y sus compuestos hidroxilados (OH-PCBs).  

Por otro lado, algunos congéneres de PBDEs pueden tener un efecto sobre el receptor AhR del 

citoplasma, este es el caso de BDE-47, -77, -99, -100, -126 y -153 (Eljarrat y Barcelo 2003). Similar 

comportamiento tienen las dioxinas, aunque cabe destacar que la potencia tóxica de los PBDEs es 

muy inferior a la de las dioxinas. 

Hasta la fecha, el conocimiento de los mecanismos subyacentes a la toxicidad inducida del HBCD y 

el TBBPA es escaso. Estructuralmente el HBCD es diferente a los PBDEs y hormonas tiroideas 

(Figura 1-16). Por esta razón es de esperar que el HBCD tenga un menor potencial para alterar a las 

enzimas de biotransformación y al eje tiroideo (Palace et al., 2008). Sin embargo, recientes estudios 

sugieren que al igual que algunos PBDEs, el HBCD tiene un alto potencial de bioacumulación (Law 

et al., 2006a) y en organismos expuestos podría afectar la biotransformación enzimática y la 

homeostasis tiroidea (Germer et al., 2006; Hamers et al., 2006). En estudios realizados con ratas se 
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ha observado que el HBCD inhibe la absorción de neurotransmisores en sinaptosomas y la 

absorción de la dopamina en las vesículas sinápticas. Además, en ratas expuestas a HBCD durante 

el desarrollo cerebral se ven afectados el comportamiento espontáneo, el aprendizaje y la memoria 

(Saegusa et al., 2009). Existe evidencia experimental que muestra que el α- y el γ-HBCD tienen 

mayor capacidad agonista frente a la hormona triyodotironina que el β-HBCD, por esto se evaluó la 

actividad tiroidal de truchas alimentadas con una de tres dietas enriquecidas con α-, β- o γ-HBCD, 

observándose que los tres diastereoisómeros tienen el potencial de alterar la homeostasis de la 

tiroides(Palace et al., 2008). Es importante señalar que es vital realizar estudios toxicológicos para 

cada uno de los isómeros de HBCD y no solo de la mezcla comercial. 

Respecto a la toxicidad del TBBPA se ha sugerido que en animales de experimentación es baja, 

aunque se sabe que la estructura del TBBPA, al igual que los PBDEs es similar a la hormona 

tiroxina (Figura 1-16). En un estudio de toxicidad reproductiva en dos generaciones de ratas, el 

TBBPA no indujo efectos sobre la fertilidad o reproductividad y tampoco tuvo efectos convincentes 

sobre los puntos finales del desarrollo neurológico. Por otro lado, en estudios in vitro del TBBPA se 

han demostrado los efectos inmunológicos, las actividades antagónicas sobre los receptores de la 

hormona tiroidea y la inhibición de la captación de neurotransmisores sinápticos (Mariussen y 

Fonnum 2003). Estudios recientes han demostrado efectos neuroconductuales de TBBPA en las 

crías de ratas en un estudio de la reproducción de una generación (Lilienthal et al., 2006; van der 

Ven et al., 2009). 

 

 
 Figura 1-16. Fórmula estructural de hormonas tiroideas.  
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Por lo tanto, observamos que el conocimiento existente respecto a posibles efectos de los HFRs en 

humanos aún es muy limitado, principalmente debido a que la evaluación del riesgo se encuentra 

basada en modelos hechos con animales haciendo necesario mayores estudios acerca de sus posibles 

efectos tóxicos en humanos.  

 

1.6. Análisis químico de retardantes de llama 
El desarrollo de métodos analíticos para analizar HFRs es una tarea difícil debido a la complejidad 

de las matrices y las bajas concentraciones en que se suelen encontrar los compuestos de interés. 

Los HFRs son compuestos con una amplia variedad de propiedades físicas y químicas, y algunos de 

ellos, como el BDE-209, HBCD y TBBPA requieren tratamientos específicos. Básicamente, los 

HFRs son extraídos de la muestra, luego el extracto se purifica, fracciona y concentra antes de la 

separación cromatográfica y detección final mediante espectrometría de masas.  

 

1.6.1. Preparación de muestra 
La preparación de la muestra es por lo general un procedimiento en etapas independientes, por lo 

que es tedioso y lento, susceptible a la pérdida de analitos y a la contaminación (Mitra 2003). Por 

ello, aún es considerada como el punto más débil de todo el procedimiento analítico, consumiendo 

cerca de dos tercios del tiempo total de análisis. Además se estima que es la principal fuente de 

errores y discrepancias entre laboratorios. Así, la calidad de este paso es un factor clave en el éxito 

final del análisis (Fidalgo-Used et al., 2007; Vonderheide 2009).  

Es importante señalar que en el caso del HBCD y del TBBPA, los procedimientos de tratamiento de 

muestras típicamente se han basado en protocolos previamente elaborados y utilizados para la 

determinación de los PBDEs. Por otra parte, debido a las propiedades físico-químicas particulares, 

la determinación de los diastereisómeros de HBCD y TBBPA pueden requerir enfoques específicos 

de análisis, incluyendo un fraccionamiento adicional. 

 

Preservación y pretratamiento. Teniendo en cuenta que suele haber una demora entre la toma de 

muestras y el análisis, la preservación de muestras es un paso importante. Con la preservación se 

asegura que la muestra mantenga sus características físicas y químicas para el análisis posterior 

(Mitra 2003).  

El almacenamiento y transporte de muestra sólida deben ser llevados a cabo en la oscuridad, muy 

importante para los compuestos sensibles a la luz, como es el caso del BDE-209 y a 4ºC de 

temperatura. El pretratamiento de la muestra debe ser realizado inmediatamente en el laboratorio 

incluyendo congelación, liofilización y homogenización (Eljarrat y Barcelo 2004).  
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Si durante la preparación de la muestra se utilizan solventes no polares, la matriz tiene que estar 

libre de agua para permitir la extracción de los analitos. Las muestras biológicas, tales como 

alimentos y tejidos, se mezclan con sulfato de sodio o liofilizan para eliminar las trazas de agua.  

Las muestras de suelo, sedimentos, lodo y polvo se deben secar antes de la extracción. Además, 

pueden ser tamizadas para asegurar la homogeneidad del tamaño de partículas y para facilitar la 

manipulación posterior de las muestras (Covaci et al., 2007b). 

 

Extracción. En aplicaciones ambientales, la desorción de los compuestos desde el sitio activo de la 

matriz es un paso limitante, teniendo en cuenta que las interacciones entre el soluto y la matriz son 

muy difíciles de superar y predecir (Camel 2001; Camel 2003). Se debe hacer énfasis en la 

posibilidad de mejorar la exactitud del método al utilizar técnicas de extracción, obteniendo 

recuperaciones cuantitativas y reproducibles de un soluto desde una matriz sólida, controlando 

cuidadosamente la recolección del extracto (Martens et al., 2002). 

La selección del método de extracción, tanto para muestras bióticas como abióticas, depende de la 

naturaleza de la matriz que se desea analizar (Covaci et al., 2007b; Mitra 2003). Otro punto a tener 

en cuenta es la cantidad de muestra requerida para la extracción, que varía dependiendo del nivel de 

contaminación previsto en la muestra y de la sensibilidad de la técnica de detección.  

Hay algunas particularidades que se deben tener en cuenta a la hora de extraer los HFRs desde las 

muestras para su posterior análisis y requieren atención adicional. En primer lugar está la amplia 

gama de pesos moleculares de los compuestos, es el caso de los congéneres de PBDEs (entre 250 y 

960 Da), y las consecuentes diferencias en sus comportamientos físicos (Vonderheide 2009). En 

segundo lugar, la necesidad de obtener límites de detección más bajos requiere la adaptación de los 

métodos de extracción y de los procedimientos de purificación existentes. 

La extracción por Soxhlet es aceptada como una técnica de extracción sólido-líquido robusta. Los 

solventes más utilizados para la extracción de HFRs desde muestras sólidas son: tolueno, hexano y 

mezclas de hexano/acetona. En general se obtienen buenos resultados pero es necesario utilizar un 

gran volumen de solvente orgánico (200-250 ml) además de consumir bastante tiempo (entre 12 y 

24 horas) (Covaci et al., 2003; Covaci et al., 2007b; Kierkegaard et al., 2009; Vonderheide 2009). 

También hay que incluir el uso de extracción asistida por ultrasonidos (UAE, del inglés ultrasonic-

assisted extraction) y agitación, aunque estas técnicas presentan también desventajas de tiempo de 

extracción y consumo de solventes (Bjorklund et al., 2000; Camel 2001). 

Otras técnicas de extracción, como la extracción con líquidos presurizados (PLE, del inglés 

pressurissed liquid extraction), la extracción asistida por microondas (MAE, del inglés microwave 

assisted extraction) y la extracción con fluido supercrítico (SFE, del inglés supercritical fluid 
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extraction), se han introducido con el objetivo de reducir el tiempo de extracción y consumo de 

solventes.  

 

 -Extracción por Soxhlet. Esta técnica se basa en la extracción exhaustiva de compuestos 

orgánicos en un sistema Soxhlet utilizando un solvente orgánico que refluye continuamente a través 

de la muestra contenida en un dedal poroso. Los analitos extraídos se acumulan en un matraz 

caliente, por lo que deben ser estables en el disolvente que se mantiene en ebullición para mantener 

el reflujo (Mitra 2003).  

Las principales ventajas de la extracción por Soxhlet son: permite el uso de gran cantidad de 

muestra (1-100 g), no se necesita filtración luego de la extracción y muchos extractores Soxhlet 

pueden ser configurados para trabajar al mismo tiempo (Fidalgo-Used et al., 2007). Por otro lado, 

las desventajas se basan en las grandes cantidades de solvente que se necesitan, además que el 

solvente debe ser posteriormente evaporado para concentrar los analitos antes de la siguiente etapa 

de purificación. Por lo tanto, el proceso se prolonga por varias horas o incluso días para completar la 

extracción, generando extractos sucios que requieren un posterior tratamiento de limpieza.  

Es necesario señalar que la extracción por Soxhlet es ampliamente utilizada como técnica estándar y 

de referencia para evaluar el desempeño de nuevos métodos de extracción propuestos (de Boer et 

al., 2001; de Boer y Cofino 2002).  

 

 - Extracción con líquidos presurizados (PLE). Este método es frecuentemente utilizado en 

la extracción de los PBDEs desde matrices sólidas, como sedimentos, peces o alimentos. Se 

obtienen altos rendimientos de extracción debido a la combinación de altas temperaturas y presiones 

(Camel 2003). Las principales ventajas de esta técnica son la reducción del tiempo de extracción y 

consumo de disolventes, en comparación con Soxhlet o UAE, y la posibilidad de llevar a cabo un 

gran número de extracciones sin supervisión, proporcionando una mayor eficiencia y mejor 

reproducibilidad. Sin embargo, el tipo de disolvente y los parámetros específicos del sistema, tales 

como presión, temperatura, tiempo de calentamiento, tiempo estático, volumen de descarga, tiempo 

de purga y los ciclos de estática, tienen que ser optimizados para una óptima recuperación del 

analito (Bjorklund et al., 2000).  

A fin de reducir aún más el tiempo de preparación de muestra, algunos autores proponen realizar la 

purificación en la misma celda de extracción, rellenando la celda con la muestra dispersada en un 

adsorbente como sílica, Florisil o alúmina para la determinación de PCBs (Gomez-Ariza et al., 

2002) y PBDEs (de La Cal et al., 2003), proporcionando un método con mayor selectividad. Es 

importante señalar que la mayor desventaja de este tipo de técnica es el coste del aparato.  
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 - Extracción asistida por microondas (MAE). Se basa en la aplicación de la energía de 

microondas para calentar la extracción con solventes, mientras que se controla la temperatura, 

presión y energía de microondas (Fidalgo-Used et al., 2007). La ventaja principal de la MAE es la 

reducción del consumo de solvente. El control de temperatura y presión permiten el calentamiento 

del solvente a una presión por encima de su punto de ebullición, así el disolvente permanece en 

estado líquido promoviendo la difusión del analito (Mitra 2003; Wang et al., 2010b). El tiempo de 

extracción es reducido en comparación con la extracción por Soxhlet. Sin embargo es necesaria la 

optimización de factores como la temperatura de extracción, tamaño de partícula, tiempo de espera y 

el solvente empleado. La adición de solventes polares, como el metanol, es necesario para la 

absorción de microondas y por lo tanto para la calefacción de la extracción por solvente. Las 

mezclas de solventes polares con solventes no polares se emplean comúnmente en el MAE (por 

ejemplo, acetona: n-hexano, isopropanol: hexano, xileno: diclorometano o metanol: tolueno) 

(Fidalgo-Used et al., 2007; Shin et al., 2007; Wang et al., 2010b).  

Algunos inconvenientes de esta metodología incluyen la necesidad de filtrar los extractos tras la 

extracción, se utilizan solventes polares y el instrumento es moderadamente costoso (Fidalgo-Used 

et al., 2007). 

a)  

 

 

 

 

 

 

 

b)  

 

 

 

 

 

 

 
 ASOX: Soxhlet automático (del inglés, automated soxhlet), SOX: Soxhlet 

Figura 1-17. Comparación del a) consumo de disolvente y el b) tiempo de extracción utilizando 
distintas técnicas de extracción. 
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Finalmente, en la Figura 1-17 se comparan los distintos volúmenes de solvente (1-17a) y tiempo (1-

17b) que se utilizan entre las diferentes técnicas de extracción más utilizadas en el estudio de HFRs. 

 

Purificación. La naturaleza no selectiva de los procedimientos de extracción exhaustivos y la 

complejidad de las matrices lleva a obtener extractos complejos (Covaci et al., 2007b) que pueden 

contener lípidos, carotenoides, pigmentos y resinas. Estas impurezas deben ser eliminadas para 

permitir una identificación y cuantificación definitiva de los niveles más bajos de analito, además de 

minimizar el deterioro de los resultados cromatográficos. Por lo tanto, se han desarrollado diferentes 

procedimientos de purificación para reducir al mínimo los efectos negativos de la matriz (Mitra 

2003). Además, la etapa de purificación es necesaria para eliminar no solo la mayor parte del 

material co-extraído, sino también a los compuestos estrechamente relacionados con los analitos que 

podrían interferir en la determinación definitiva (Fidalgo-Used et al., 2007). 

En el caso de matrices ambientales, como son los sedimentos y lodos de depuradora, pueden 

contener cantidades relativamente importantes de azufre elemental, que podría perturbar el posterior 

análisis, como por ejemplo la cromatografía de gases (GC, del inglés gas chromatography), y debe 

ser eliminado (Eljarrat y Barcelo 2004). Los métodos típicos para la eliminación de azufre son el 

tratamiento con polvo de cobre en el Soxhlet o dentro de la celda de PLE, sílice modificada con 

AgNO3 en una columna de sílice de múltiples capas, o desulfuración con mercurio. 

Respecto a la extracción de muestras bióticas es necesario recuperar toda la materia grasa pues es en 

ella donde quedan acumulados los analitos. Sin embargo, dicha materia grasa debe ser 

posteriormente eliminada del extracto. Existen diversos métodos en la literatura, los que se dividen 

en destructivos y no destructivos. Los primeros se basan en que los HFRs son estables bajo 

condiciones fuertemente ácidas (Covaci et al., 2007b), es por ello que uno de los métodos más 

utilizados es el ataque con ácido sulfúrico concentrado. La forma más simple es adicionando el 

ácido directamente al extracto disuelto en hexano, aunque este tratamiento requiere varias etapas de 

extracción líquido-líquido (LLE, del inglés liquid-liquid extraction) y centrifugación secuenciales lo 

que resulta en un procedimiento de múltiples pasos y consumidor de tiempo. Por otro lado, el uso de 

sílica acidificada elimina los problemas de emulsión que tiene el LLE, reduce la manipulación de la 

muestra y consumo de solvente, además de aumentar el rendimiento de la muestra. Sin embargo, es 

solo útil para pequeñas cantidades de grasa. 

La cromatografía de permeación en gel (GPC, del inglés gel permeation chromatography) y la 

cromatografía de adsorción sobre diferentes sorbentes son tratamientos no destructivos aplicados 

para la eliminación de lípidos. GPC se realiza principalmente utilizando columnas de poliestireno 

divinilbenceno y diclorometano como eluente. En el caso de muestras que contienen una cantidad 

limitada de lípidos, como en lodos de depuradora y peces, se utiliza solo una columna de GPC ya 
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que es suficiente para eliminar los lípidos del extracto. Por el contrario, en muestras más complejas 

es necesario utilizar dos columnas de GPC conectadas en serie o realizar una limpieza adicional por 

cromatografía de adsorción para la eliminación completa de los lípidos.  

Sílica gel, alúmina y Florisil con diferentes grados de activación han sido ampliamente utilizados 

para la eliminación de lípidos por cromatografía de adsorción en condiciones atmosféricas. Debido a 

su limitada capacidad para retener lípidos, la sílica ha sido utilizada en combinación con alúmina y 

Florisil. Para PBDEs la utilización de alúmina y Florisil es recomendada, salvo en el caso de BDE-

209 ya que queda retenido en el Florisil, por lo tanto es preferible el uso de alúmina. 

 

1.6.2. Análisis instrumental 
Cromatografía de gases acoplada a espectrometría de masas (GC-MS). La GC es una herramienta 

de análisis popular y potente, además de económica y fácil de usar. Es por ello que GC se ha 

convertido en una técnica de rutina para el análisis de los PBDEs. Sin embargo, debido a sus 

propiedades físico-químicas (como presión de vapor y polaridad) y su inestabilidad térmica, algunos 

congéneres específicos de PBDEs tienen necesidad de precauciones especiales durante el análisis 

por GC. Por lo tanto, antes de seleccionar una metodología de análisis para los HFRs, las 

características del sistema de GC deben ser optimizadas de acuerdo con las propiedades de estos 

analitos. Estas características incluyen el programa de temperaturas, el tipo de columna, la fase 

estacionaria como también la longitud de la columna y el diámetro interno, además de la técnica de 

inyección. Finalmente, la detección completa el conjunto de parámetros que deben ser optimizados 

para una determinación precisa de los PBDEs.  

Los PBDEs pueden ser determinados de una forma relativamente fácil utilizando columnas no 

polares o semi-polares como las de 100% metilpolisiloxano (DB-1) y las de 5% dimetil-fenil-

polisiloxanos (DB-5, CP-Sil 8 o AT-5). La longitud de columna que se utiliza más frecuentemente 

está entre los 25 y 60 m. Todas estas columnas presentan una buena resolución para la mayoría de 

los compuestos, aunque cada una de las columnas debe ser probada para evaluar posibles 

coeluciones de los compuestos de interés. El impacto de las posibles coeluciones depende de la 

limpieza de la muestra, concentración del contaminante en la muestra, sistema cromatográfico y 

método de detección (Covaci et al., 2003). En resumen, la columna cromatográfica óptima es 

aquella que combina buena resolución y discriminación de congéneres con la mayor sensibilidad en 

la menor cantidad de tiempo (Stapleton 2006). 

Hay que prestar atención con el BDE-209 pues es sensible a las altas temperaturas, además de 

susceptible a la degradación en el sistema de GC. Por ello, para analizarlo la columna GC debería 

ser relativamente corta (10-15 m) para reducir al máximo el tiempo de residencia del BDE-209 
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además de cambiar el tamaño de poro de 0,25 μm a 0,1 μm, siendo muchas veces necesario 

analizarlo por separado del resto de PBDEs (Eljarrat et al., 2007).  

Para la determinación de HFRs se ha utilizado la espectrometría de masas (MS, del inglés mass 

spectrometry), tanto en modo de baja resolución (LR, del inglés low resolution) como de alta 

resolución (HR, del inglés high resolution).  

La determinación de los PBDEs en muestras ambientales utilizando instrumentos de LR se realiza 

principalmente con instrumentos que operan tanto en ionización electrónica (EI, del inglés 

electronic ionization)-MS como en ionización por captura electrónica en modo negativo (ECNI, del 

inglés electron capture negative ionization)-MS. La detección por LRMS ha sido utilizada en 

diversos estudios por su sensibilidad, selectividad y debido a que es un instrumento que se encuentra 

disponible en los laboratorios de medio ambiente, además de ser fácil de utilizar y optimizar (Van 

Leeuwen y De Boer 2008). En general, para el análisis de PBDEs se ha demostrado que la EI-

LRMS es más selectiva que los métodos de ECNI-LRMS pues los fragmentos moleculares 

(típicamente [M-Br2]-•) son adquiridos para cada uno de los grupos homólogos. En contraste, los 

métodos ECNI-LRMS adquieren los iones bromo ([Br]-•, m/z 79 y 81) para todos los grupos 

homólogos, excepto el BDE-209 que da lugar a fragmentos específicos a partir de [C6Br5O]-• con 

m/z 484,6 y 486,6, además de la posibilidad de utilizar el patrón marcado 13C-BDE-209 con m/z 

494,6 y 496,6 para [13C6Br5O]-• (Bjorklund et al., 2003). Por lo tanto, utilizando ECNI-MS no es 

posible cuantificar con dilución isotópica, salvo en el caso de BDE-209. Sin embargo, ECNI-LRMS 

es más sensible que EI-LRMS presentando un LOD con un orden de magnitud inferior (Covaci et 

al., 2003).  

En contraste, los instrumentos HR son utilizados casi exclusivamente en modo EI (Alaee et al., 

2001). La espectrometría de masas de alta resolución (HRMS, del inglés high resolution mass 

spectrometry) ofrece la mejor selectividad para medir PBDEs, con un poder de resolución (m/∆m) 

de aproximadamente 10.000. Sin embargo, hay que tener en cuenta que los instrumentos de HR son 

más caros que los instrumentos LR y se necesita personal entrenado para su mantenimiento 

(Stapleton 2006). En todo caso, si comparamos EI-HRMS con EI-LRMS, la primera tiene una 

sensibilidad mucho mayor. Recientemente se ha mostrado el uso de GC acoplada a la trampa de 

iones (IT, del inglés ion trap) en tándem como una excelente alternativa a GC-HRMS para la 

determinación de PBDEs en muestras ambientales y biológicas proporcionando una alta sensibilidad 

y excelente selectividad (Losada et al., 2010). En la Tabla 1-2 se resumen las ventajas e 

inconvenientes de utilizar diferentes técnicas de detección para el análisis de BFRs.  
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Tabla 1-3. Comparación de diferentes técnicas de detección para BFRs 

Técnica Ventajas Inconvenientes 

EI-LRMS 
Se puede cuantificar por dilución isotópica, 

buena selectividad 
Baja sensibilidad 

ECNI-LRMS Buena sensibilidad 
No se puede cuantificar por 
dilución isotópica, baja 
selectividad 

IT-LRMS/MS Buena sensibilidad, buena selectividad 
Poco disponible en 

laboratorios analíticos 

EI-HRMS 
Muy buena sensibilidad, muy buena 

selectividad 

Elevado coste de adquisición y 

mantenimiento 

 

Durante los últimos años, el interés científico por los FR tales como HBCD, TBBPA y DP ha 

aumentado, siendo necesario el desarrollo de nuevos métodos de análisis. Al principio, se utilizaron 

enfoques similares a los utilizados para el análisis de PBDEs para la detección de HBCD y TBBPA. 

Es por ello que los primeros métodos se basan en GC-MS. Así, HBCD inicialmente fue determinado 

mediante GC-ECNI-MS. Sin embargo, esta técnica tiene algunas limitaciones: interconversión de 

diastereoisómeros de HBCD por encima de 160 º C, la descomposición del HBCD a temperaturas 

superiores a 240 º C y la ruptura parcial del HBCD en los sistemas de GC sucios. Por otro lado la 

acidificación y los pasos de derivatización son obligatorios en el análisis por GC-MS de BFR más 

polares tales como el TBBPA. Respecto al DP, se han desarrollado diferentes metodologías para su 

análisis en muestras ambientales, todas ellas basadas en el uso de GC-MS principalmente acoplada a 

ECNI-LRMS (Hoh et al., 2006; Sverko et al., 2010) o EI-HRMS (Kolic et al., 2009).  

 

Cromatografía de líquidos acoplada a espectrometría de masas (LC-MS). Las dificultades 

encontradas para el análisis de HBCD y TBBPA mediante GC han creado la necesidad de 

desarrollar métodos alternativos. A pesar del relativamente limitado poder de resolución 

cromatográfico de la cromatografía de líquidos (LC, del inglés liquid chromatography), los métodos 

que emplean LC-MS ofrecen una buena alternativa para analizar HBCD y TBBPA, permitiendo la 

determinación diastereoisomérica del HBCD. La identificación y cuantificación de los tres isómeros 

de HBCD es importante pues los patrones de isómeros difieren en condiciones de producción 

diferentes y entre las matrices (de Boer y Wells 2006).  

Sin embargo, se sabe que la GC-MS tiene la ventaja de tener una mayor sensibilidad en 

comparación con los métodos LC-MS (Petersen et al., 2004). Para mejorar la sensibilidad y la 

especificidad de los métodos LC-MS en el campo de análisis ambiental se han desarrollado 
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enfoques basados en el acoplamiento de LC a la espectrometría de masas en tándem (MS/MS). Los 

primeros estudios se centraron en el uso de instrumentos triple cuadrupolo (QqQ), aunque más 

recientemente se han desarrollado otras configuraciones instrumentales para la determinación de 

BFRs. Nuevos trabajos han aplicado técnicas de LC-MS/MS a partir de instrumentos híbridos, como 

son el cuadrupolo-tiempo de vuelo (QqTOF, del inglés quadrupole time of flight) y el cuadrupolo-

trampa de iones lineal (QqLIT, del inglés quadrupole lineal ion trap) (Petrovic y Barcelo 2006). Se 

han evaluado diferentes técnicas de ionización para las metodologías de LC-MS/MS, pero la 

ionización más utilizada es por electrospray (ESI). Es bien sabido que al utilizar ESI, la respuesta de 

los analitos puede verse modificada por efecto de la matriz de la muestra que pueden causar tanto el 

aumento como la supresión de la señal de los analitos de interés (Dodder et al., 2006; Marvin et al., 

2007). Por esta razón, la posibilidad de utilizar estándares isotópicamente marcados como 13C- o 

d18-α, β y γ-HBCD y 13C-TBBPA, es muy útil para compensar dichos efectos de la matriz. 

Recientemente se han desarrollado metodologías LC-MS/MS multianalitos con el objetivo de 

estudiar una serie de HFRs con diferentes propiedades fisicoquímicas, por ejemplo HBCD, TBBPA, 

DP y PBDEs. Ejemplo de esto son los análisis utilizando LC-fotoionización a presión atmosférica 

(APPI, del inglés atmospheric pressure photoionization)-MS/MS (Zhou et al., 2010b) y LC- 

ionización química a presión atmosférica (APCI, del inglés atmospheric pressure Chemicals 

ionization)-MS/MS (Zhou et al., 2010a).  

También es importante tener en cuenta que los métodos de LC pueden ser útiles en el análisis de los 

metabolitos de BFR y productos de transformación. Por ejemplo, el carácter no polar de la 

estructura del éter difenilo en los PBDEs se ve afectado por la introducción de grupos hidroxilo 

durante su metabolización obteniéndose una nueva molécula con propiedades diferentes como 

características no volátiles que no permite el análisis directo de los metabolitos de los PBDEs por 

GC-MS. Recientes trabajos se centran en el desarrollo de metodologías LC-MS/MS para este 

propósito (Lupton et al., 2010; Mas et al., 2007). 

El desarrollo de métodos analíticos para BFRs es difícil debido a la complejidad de las matrices 

ambientales y las concentraciones generalmente bajas de los compuestos de interés. Las técnicas de 

preparación de las muestras también deben ser desarrolladas y optimizadas para obtener métodos 

sensibles y selectivos. En el artículo científico #1: “New approaches for halogenated flame 

retardant determinations by means of LC-MS” se revisan los procedimientos analíticos recientes 

que se basan en la utilización de la cromatografía líquida acoplada a la espectrometría de masas para 

el análisis de HFRs.  
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1.7. Validación de los métodos analíticos 
Un requisito para caracterizar la eficacia de los métodos analíticos y asegurar la calidad de los 

resultados es disponer de métodos validados convenientemente. Diferentes organismos 

internacionales como la Agencia de Protección del Medio Ambiente de EE.UU. (EPA, del inglés 

environmental protection agency), el foro para la química analítica europea (EURACHEM, del 

inglés european analytical chemistry) y la unión para la química pura y aplicada (IUPAC del inglés, 

union of pure and applied chemistry), han desarrollado criterios y directrices generales para la 

validación de métodos, proporcionando la base para asegurar su fiabilidad. 

Se pueden utilizar diferentes enfoques para validar un método de análisis. Sin embargo, es 

importante tener en cuenta que el objetivo de la validación es demostrar que un procedimiento es 

adecuado para los fines previstos. Es aconsejable que en el diseño del trabajo experimental se 

consideren simultáneamente las características de la validación adecuada para obtener el 

conocimiento general de las capacidades del procedimiento analítico desarrollado, reduciendo al 

mínimo el número de experimentos que se deben realizar (Chan et al., 2004).  

La validación de un método de análisis debe incluir la siguiente información: 

Linealidad. Es la capacidad de mantener invariable la pendiente de la función de calibración por un 

intervalo de concentraciones de trabajo. Esto se determina inyectando concentraciones crecientes de 

estándares analíticos al sistema instrumental, midiendo la correspondiente respuesta del 

instrumento. La linealidad del método se evalúa mediante el coeficiente de regresión (R2) de las 

rectas de calibrado utilizadas para la cuantificación de los compuestos. 

Exactitud. Evalúa el grado de concordancia entre el resultado y un valor de referencia certificado. 

La exactitud de un resultado se expresa mediante el error absoluto, el cual es la diferencia entre el 

valor experimental y el valor considerado como verdadero.  

Precisión. Grado de concordancia entre los datos obtenidos de una serie, reflejando el efecto de los 

errores aleatorios producidos durante el proceso analítico. La precisión cuantifica la variabilidad de 

los resultados analíticos en función del operador, de las manipulaciones inherentes al método y al 

medio ambiente del laboratorio, entre otras. Dependiendo de las posibles fuentes de variabilidad, la 

repetitividad se acepta como una medida de la dispersión interna utilizando una misma muestra, el 

mismo laboratorio con el mismo equipo y el mismo operador en un intervalo corto de tiempo. Por 

otro lado, la reproducibilidad evalúa las posibles fuentes de variación aleatoria de los datos, 

registrando los resultados de experimentos independientes, realizados con el mismo método y 

aplicado a la muestra en diferentes condiciones. La precisión se expresa como la desviación 

estándar relativa (RSD, del inglés relative standard deviation). 
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Robustez. Capacidad de un método analítico para permanecer invariable a variaciones pequeñas 

pero deliberadas de los parámetros del procedimiento de análisis, indicando su fiabilidad durante el 

uso normal.  

Especificidad. Capacidad de evaluar de forma inequívoca un analito en la presencia de componentes 

que se espera que estén presentes, como por ejemplo impurezas y/o productos de degradación.  

El análisis de HFRs es laborioso, complejo e incluye diversos pasos, en los que se puede cometer 

múltiples errores, como por ejemplo durante la extracción, purificación y determinación por GC-MS 

o LC-MS. El análisis preciso de HFRs es importante para los responsables científicos y políticos 

que se basan en los datos obtenidos en los laboratorios de medio ambiente. Para reducir al mínimo 

las posibilidades de errores, se deben tomar medidas para mejorar el análisis, por lo tanto los 

sistemas de control de calidad deben establecerse y aplicarse de manera rutinaria. Esto incluye el 

uso de estándares de elevada calidad y uso de estándares internos, el análisis de blancos, análisis de 

replicados, estudios de recuperaciones, participación en ensayos interlaboratorios y el análisis de 

materiales de referencia certificados (CRM, del inglés certificated reference materials) y materiales 

de laboratorio de referencia (LRM, del inglés laboratory reference materials) (de Boer y Cofino 

2002; Van Leeuwen y De Boer 2008). La participación de ensayos interlaboratorios facilita la 

evaluación y valoración del desempeño del método completo. Es por ello que desde 1999 se han 

llevado a cabo estudios internacionales de interlaboratorios para el análisis de PBDEs en diferentes 

matrices (de Boer y Cofino 2002; de Boer y Wells 2006). Además existen CRMs de peces y 

sedimento disponibles para la evaluación de PBDEs. 

Un punto importante es la falta de métodos armonizados para la determinación de HBCD y TBBPA 

en matrices ambientales. Los estudios regulares de intercalibración y la participación en estudios de 

aptitud de laboratorio (si están disponibles) son importantes para mantener la alta calidad de los 

datos analíticos. Hasta ahora, solo un número limitado de estudios de interlaboratorios se han 

llevado a cabo con un número bastante limitado de los laboratorios participantes. Por otra parte, 

estos estudios han proporcionado datos sobre el HBCD, pero en ninguno de ellos se realizó la 

determinación del TBBPA. 

Con el fin de evaluar la calidad de las determinaciones de HBCD, el Instituto Noruego de Salud 

Pública organizó estudios de comparación en 2005 y 2007. Los objetivos de estos estudios fueron: 

(a) evaluar la comparabilidad de los resultados obtenidos utilizando diferentes técnicas de análisis, 

(b) proporcionar un instrumento que garantice la calidad de los laboratorios participantes, y (c) 

evaluar la disposición de los laboratorios especializados para determinar HBCD en muestras 

biológicas (Haug et al., 2008). Trece laboratorios analizaron la concentración total de HBCD o 

diastereoisomérica de HBCD en aceite de hígado de bacalao, filete de arenque, filete de salmón, 

mantequilla y carne de pollo. Los laboratorios fueron capaces de determinar las concentraciones 
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totales de HBCD en muestras marinas con una calidad satisfactoria (RSD <35%). Sin embargo, el 

análisis de muestras con baja contaminación de HBCD (<de 2 ng / g de peso en lípidos) debe ser 

mejorado. No se observaron diferencias estadísticamente significativas entre las concentraciones 

totales de HBCD obtenidos por LC-MS y GC-MS. 

Un factor adicional a tener en cuenta, es que actualmente no existen CRM para HBCD ni TBBPA 

que se puedan utilizar para la validación de un método.  



 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Artículo científico #1: 
 

“Recent approaches for selected halogenated flame retardants determinations by means of LC-MS” 

por 
P. Guerra, E. Eljarrat y D. Barceló 

publicado en la revista: “Trends in AnalyticalChemistry ” 
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1.8. Justificación de la tesis 
La investigación de la contaminación química en los últimos años se ha centrado en el estudio de 

contaminantes que representan un riesgo para la salud humana debido a su toxicidad y a su 

capacidad para producir efectos cancerígenos y/o mutagénicos, así como por su elevada persistencia 

en el medio ambiente. 

La principal problemática que presentan estas sustancias, entre ellas los HFRs, es que son 

introducidos continuamente al medio ambiente procedentes de su producción industrial y utilización 

en diversos materiales. Además se debe considerar su liberación durante el período de vida útil del 

material como también en su almacenamiento para el reciclaje y/o disposición final.  

En las últimas décadas los estudios sobre FR particularmente de PBDEs, han aumentado en todo el 

mundo, debido principalmente a su persistencia y presencia en diversas matrices. Actualmente, dos 

de los productos técnicos de PBDEs (PentaBDE y OctaBDE) están siendo eliminados o han sido 

prohibidos en Norteamérica y Europa, mientras que el DecaBDE ha sido prohibido en Europa y, en 

EE.UU. su producción, importación y venta será discontinuada a fines de 2013.  

Al comienzo de la presente tesis, en el año 2006, grupos de investigación involucrados en el campo 

de los BFRs comenzaban con la optimización de métodos que permitieran el análisis de HBCD en 

matrices ambientales. Por otro lado, según datos del Foro Ambiental de la Ciencia del Bromo 

(BSEF, del inglés bromine science of environment forum) del 2001 se indicaba que el uso de BFR 

era liderado por TBBPA (59%), además de mostrar un incremento en el uso de HBCD a nivel 

mundial. 

Se espera que tras la disminución del consumo y producción de PBDEs, otros FR sean utilizados de 

forma creciente para sustituirlos. Este es el caso de HBCD y TBBPA, además de otros FR 

emergentes. Por ello, es de vital importancia realizar estudios de evaluación de su riesgo ambiental. 

Para esto es necesario obtener información sobre su presencia, destino y transformación en el medio 

ambiente, además de evaluar la posible exposición de los seres humanos a estos compuestos.  

Para lograr obtener esta información, el primer paso imprescindible es disponer de metodologías 

analíticas fiables y suficientemente sensibles para lograr determinar los niveles ambientales. 

Una vez la comunidad científica logre aportar datos suficientes sobre presencia, destino, 

comportamiento y toxicidad, se podrá evaluar si es o no aconsejable continuar utilizando estos 

HFRs o, si por el contrario, estos nuevos HFRs emergentes deben ser también prohibidos, al igual 

que sus antecesores los PBDEs. 
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1.9. Objetivos generales 
Teniendo en cuenta todo lo expuesto anteriormente y basándonos en la necesidad de establecer 

nuevas metodologías de análisis y a fin de analizar el riesgo ambiental de los FR halogenados en 

una variedad de muestras, se establecieron los siguientes objetivos para la presente Tesis Doctoral: 

 

 1. Desarrollar y validar metodologías de análisis sensibles y selectivas utilizando la 

 técnica de LC-MS/MS, que permitan la determinación de BFR en diversas matrices 

 ambientales y biológicas. 

 

 2. Aplicar los métodos desarrollados para la determinación del impacto ambiental de los 

 FR en el medio acuático. Para ello, se estudiarán los sedimentos y biota de diferentes 

 cuencas hidrográficas españolas, así como los lodos de diferentes EDARs.  

 

 3. Estudiar también el impacto ambiental en el medio terrestre. Para ello, estudiar la 

 biodisponibilidad de FR emergentes en huevos de aves ubicadas en la parte superior de la 

 cadena trófica, tales como el halcón peregrino (Falco peregrinus).  

 

 4. Evaluar el grado de exposición humana a diversos HFRs mediante el estudio de leche 

 materna, así como de complementos de la dieta española.  
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2. DESARROLLO DE MÉTODOS ANALÍTICOS 

2.1. Introducción 
En el Capítulo 1 hemos señalado que en los últimos años el consumo de HBCD ha ido en aumento, 

por lo tanto es de preveer que cada vez tenga un mayor impacto en matrices medioambientales 

como sedimentos, suelos y biota, como también en muestras humanas. Los primeros métodos de 

análisis de HBCD se basaron en el uso de la GC, pero esta técnica tiene limitaciones, dado que solo 

puede proporcionar información acerca de la concentración total de HBCD. En la Figura 2-1 se 

observa la coelución de los diastereoisómeros de HBCD en un único pico de mayor amplitud. Es por 

ello que al comienzo de esta tesis el primer paso fue el desarrollo de un método sensible, selectivo y 

reproducible utilizando LC-MS/MS que permitiera determinar los isómeros de HBCD de una forma 

fiable. También se sabe que otros HFRs tienen problemas para ser analizados por GC-MS, como es 

el caso de TBBPA. Por lo tanto, era de nuestro interés lograr un método de análisis por LC-MS/MS 

capaz de llevar a cabo el análisis simultáneo de dos FR, HBCD y TBBPA. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
Figura 2-1. Ejemplo de la separación cromatográfica de HBCD por GC-MS utilizando una 
columna DB5-MS. 

 
Para una mejor comprensión del comportamiento de HBCD en el medio ambiente es vital contar 

con la información adecuada respecto a la presencia de α-, β- y γ-HBCD. Consecuentemente, hemos 

desarrollado un método que permite no solo la determinación del HBCD, sino que también y de 

forma simultánea, el análisis de otro BFR, el TBBPA y sus derivados mediante el uso de LC-ESI-

MS/MS el cual se encuentra detallado en el artículo #2: Identification and trace level determination 

of brominated flame retardants by LC-quadrupole linear ion trap (QqLIT) mass spectrometry. 

Posteriormente el método analítico lo aplicamos al análisis de dichos BFRs en muestras de lodos de 

depuradora y sedimentos, desarrollando un método de extracción y purificación. Este trabajo se 
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resume en el artículo #3: Simultaneous determination of hexabromocyclododecane, 

tetrabromobisphenol A, and related compounds in sewage sludge and sediment samples from Ebro 

River basin (Spain). 

Por otro lado, los isómeros del HBCD son quirales y por lo tanto pueden presentarse como parejas 

de enantiómeros, los cuales tienen propiedades físico-químicas idénticas, excepto en dos aspectos: 

- Rotan el plano de la luz linealmente polarizada en direcciones opuestas, aunque en cantidades 

iguales. 

- Reaccionan a diferentes velocidades con otros compuestos quirales, pero lo hacen a la misma 

velocidad con compuestos aquirales. 

De esta forma, los enantiómeros tienen propiedades idénticas en un medio simétrico, pero sus 

propiedades pueden ser diferentes en un medio asimétrico. Este es el principio básico para la 

cromatografía enantioselectiva, donde la fase estacionaria quiral que se utiliza conforma el entorno 

asimétrico, según sea necesario. Por lo tanto, la formación de complejos diastereoisoméricos entre 

los enantiómeros respectivos y la fase estacionaria quiral dan lugar a diferentes tiempos de 

retención, permitiendo una separación enantioselectiva. Por el contrario, diastereoisómeros que 

poseen propiedades físicas diferentes, también se pueden separar en fases estacionarias aquirales 

(Huhnerfuss y Shah 2009).  

Los procesos biológicos generalmente proceden con enantioselectividad. Por ello los resultados de 

investigaciones enantioselectivas de compuestos quirales pueden aportar información valiosa sobre 

la biodisponibilidad y la acumulación de contaminantes antropogénicos a lo largo de la cadena 

trófica. 

En los estudios sobre enantiómeros es importante calcular su composición enantiomérica, la cual 

usualmente se presenta como EF y se calcula a partir de las áreas de los picos cromatográficos de 

los enantiómeros (A+ y A-), utilizando la siguiente fórmula: 

 

EF = A+ / (A+ + A-) 

 

Los contaminantes quirales originalmente son producidos industrialmente como racematos 

(EF=0,5). Sin embargo al entrar en contacto con un sistema biológico se puede producir el 

agotamiento o acumulación de uno de los enantiómeros. Al comparar los EF de un patrón o del 

producto industrial con muestras del medio ambiente, puede observarse una desviación del valor 

racémico, indicando la bioactividad del compuesto quiral (Eljarrat et al., 2008). 

Dada la importancia de poder determinar el comportamiento enantiomérico de HBCD, 

desarrollamos un método analítico para la determinación de las parejas de enantiómeros (+/-) α-, 

(+/-) β-y (+/-) γ-HBCD y sus respectivas EFs. Este estudio permitió la publicación del artículo #4: 
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Enantiomeric specific determination of hexabromocyclododecane by LC-quadrupole linear ion trap 

(QqLIT) mass spectrometry in sediment samples. 

 

2.2. Desarrollo de metodología 
Los tres artículos que se presentan a continuación tienen en común el desarrollo de metodologías 
para la detección de BFRs en muestras ambientales utilizando LC-MS/MS. En el artículo #2 se 
obtiene una nueva metodología para la determinación de α-, β- y γ-HBCD, además de TBBPA y los 
compuestos formados por su debromación. En el artículo #3 se presenta el desarrollo de un método 
de extracción y purificación de los compuestos en estudio en sedimentos y en lodos de depuradora 
que provienen de aguas residuales con diferente procedencia y tratamiento. Finalmente, en el 
artículo #4 encontramos el desarrollo de un método analítico que permite la determinación 
enantiomérica de HBCD por LC-MS/MS. 
 
Separación cromatográfica 
Para el análisis de los diatereoisómeros de HBCD se utilizó la cromatografía de líquidos en fase 

invertida con una columna C18 Symmetry, siendo el orden de elución: α-, β- y γ-HBCD, tal como se 

muestra en la Figura 2 del artículo # 2. El tiempo de elución obtenido en nuestro trabajo, que 

incluye la separación de α-, β- y γ-HBCD, TBBPA, BPA, monobromobisfenol A (MonoBPA, del 

inglés monobromobisphenol A), dibromobisfenol A (DiBBPA, del inglés dibromobisphenol A), 

tribromobisfenol A (TriBBPA, tribromobisphenol A) además de 4 estándares marcados 

isotópicamente (d16-BPA, 13C-TBBPA, d18α- y d18γ-HBCD) fue de menos de 17 min., utilizando 

una mezcla de agua y metanol como fase móvil.  

Finalmente, hay que destacar que también intentamos optimizar el análisis de los mismos 

compuestos anteriores utilizando la cromatografía líquida de ultra eficacia (UPLC, del inglés ultra 

performance liquid cromatography)-MS/MS con una columna UPLC C18, para disminuir los 

tiempos de análisis. Sin embargo, la separación de TBBPA y compuestos similares no fue posible. 

Además la separación cromatográfica de los diastereoisómeros de HBCD obtenida fue de inferior 

calidad, tal como se observa en la Figura 2-2.  
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 Figura 2-2. Separación cromatográfica de α-, β- y γ-HBCD (100 pg/μL) utilizando UPLC-
 QqQ-MS. 
 

Por otro lado, en el caso de la separación cromatográfica de los enantiómeros de HBCD, utilizamos 

una columna quiral Nucleodex beta-PM, la cual fue seleccionada luego de probar otras dos 

columnas enantioméricas, tal como se comenta en el artículo #4. Al optimizar la fase móvil para la 

separación enantiomérica primero se utilizó agua y metanol, de forma similar al método 

diastereoisomérico pero la separación no fue satisfactoria, tal como se observa en la Figura 2-3a. 

Una vez que incorporamos acetonitrilo a la fase móvil obtuvimos la separación de los seis 

enantiómeros. Los tiempos de elución son en torno a los 5 min., siguiendo el siguiente orden: (-) α-, 

(-) β-, (+) α-, (+) β-, (+) γ- y (-) γ-HBCD, tal como en la Figura 2-3b. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  
                               Tiempo (min.)                                                                 Tiempo (min.) 

Figura 2-3. Cromatograma obtenido para una mezcla de estándares de α-, β- y γ-HBCD  con a) agua 
y metanol, b) agua, metanol y acetonitrilo en la fase móvil. 
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Detección por MS 
Para los tres trabajos que se revisan en este capítulo, el análisis por espectrometría de masas se basa 
en el uso de un instrumento híbrido del tipo Qq/trampa lineal de iones (LIT, del inglés lineal ion 
trap) (MSD Sciex 4000QTrap), equipado con ESI. La detección de los isómeros de HBCD y de 
TBBPA se basa en la monitorización de la transición [M-H]-• → [Br]-•, donde para HBCD nativo la 
transición de cuantificación es m/z 639 → m/z 79, mientras que la confirmación se hace con la 
transición m/z 639 → m/z 81. En el caso de los isómeros marcados d18-HBCD, se monitorizan las 
transiciones m/z [d18-M-H]-• m/z 656→ m/z 79 y 81. Mientras que para TBBPA las transiciones son 
m/z 543→ m/z 79 y 81. 
Hay que señalar que una de las características importantes del instrumento con que hemos trabajado 

(QTrap) es la capacidad de trabajar con el tercer cuadrupolo (Q3) configurado como cuadrupolo o 

como una LIT. Por ello, nos pareció interesante poder comparar las características de 

funcionamiento de ambas configuraciones. Es sabido que la LIT ofrece algunas posibilidades 

adicionales de exploración, porque los iones pueden ser almacenados durante un tiempo 

determinado, dando como resultado una mayor sensibilidad. De esta forma, el QTrap fue operado en 

modo IDA mediante la combinación de SRM con el modo enhanced product ion (del inglés EPI) a 

tres energías de colisión diferentes (CE, del inglés collision energy). Esto permite maximizar la 

cantidad de información que puede ser aprovechada en una sola pinchada al combinar dos o más 

modos de análisis diferentes de una manera secuencial, además de poder obtener una confirmación 

adicional en la identificación de los analitos que se analizan.  

 

 

 





 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Artículo científico #2: 
 

“Identification and trace level determination of brominated flame retardants by LC-quadrupole 
linear ion trap (QqLIT) mass spectrometry” 

por 
P. Guerra, E. Eljarrat y D. Barceló 

publicado en la revista: “Rapids Communications in Mass Spectrometry” 
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Artículo científico #3: 
 

“Simultaneous determination of hexabromocyclododecane, tetrabromobisphenol A, and related 
compounds in sewage sludge and sediment samples from Ebro River basin (Spain)” 

por 
P. Guerra, E. Eljarrat y D. Barceló 

publicado en la revista: “Analytical and Bioanalytical Chemistry 
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Artículo científico #4: 

 

“Enantiomeric specific determination of hexabromocyclododecane by LC-quadrupole lineal ion 

trap (QqLIT) mass spectrometry in sediment samples.” 

por 

P. Guerra, E. Eljarrat y D. Barceló 

publicado en la revista: “Journal of Chromatography A ” 
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2.3. Discusión  
Las metodologías de análisis desarrolladas en este capítulo, han hecho posible el análisis de BFRs 

de relevancia en el mercado mundial, proporcionando un mayor conocimiento sobre el 

comportamiento de estos compuestos en el medio ambiente.  

Se han desarrollado y validado dos métodos para el análisis simultáneo de los diastereoisómeros de 

HBCD, además de TBBPA y compuestos relacionados utilizando LC-MS/MS. El primero se basa 

en modo de SRM y el segundo en un experimento IDA. Previo a su optimización se probó otro 

instrumento QqQ, donde se optimizó la detección de HBCD y sus isómeros pero los LOD obtenidos 

no permitían el análisis de HBCD a los niveles detectados en el medio ambiente (Tabla 2-1). Esta es 

la razón por la que se buscó un equipo alternativo que permitiera una mejor sensibilidad, 

coincidiendo con la adquisición de un instrumento QqLIT por parte de nuestro laboratorio. Así pues, 

logramos los LOD necesarios para el análisis de los BFRs en estudio. En la Tabla 2-1 se resumen 

los LOD obtenidos con los diferentes instrumentos utilizados. Finalmente, los métodos publicados 

en el artículo #2 tienen excelentes límites de detección, tanto en el modo SRM como en EPI. 

Además, con el uso de IDA se obtiene una mejora de la sensibilidad además del espectro completo 

de la fragmentación del ion molecular dando lugar a la posibilidad de identificar los posibles 

productos de degradación de determinados iones.  

 

 Tabla 2-1. Comparación de los LOD (pg inyectados) obtenidos en los diferentes 
 instrumentos utilizados. 
 

Instrumento α-
HBCD 

β-
HBCD 

γ-
HBCD BPA Mono 

BBPA 
Di 

BBPA 
Tri 

BBPA TBBPA 

QqQ 12 25 75 - - - - - 

QqLIT SRM 0.5 0.5 1.2 1.8 0.3 0.2 0.4 0.1 

QqLIT EPI 0.2 0.1 0.3 0.5 0.1 0.03 0.1 0.01 

 

Para el caso de la optimización del método enantiomérico (artículo #4), el uso de un instrumento 

sensible y robusto es vital, sobre todo si tenemos en cuenta que las concentraciones de HBCD 

encontradas en el medio ambiente para un isómero se verán distribuidas entre los respectivos 

enantiómeros (+) y (-), disminuyendo aún más la señal. En la Tabla 1 del artículo #4 se presentan 

los LOD del método que hemos desarrollado. De hecho, al analizar muestras reales hemos visto, que 

para niveles bajos éramos capaces de detectar los diferentes isómeros pero al pasar al análisis 

enantiomérico, nos encontrábamos por debajo del LOD impidiendo así el cálculo de las EF. 

Otro parámetro que puede afectar los LOD obtenidos es el efecto matriz, ya que no debemos olvidar 
que trabajando en ESI es probable que exista cierto aumento o supresión de la señal de los analitos 
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en estudio. Por ello, el uso de la dilución isotópica es primordial en los métodos optimizados, 
nosotros disponemos de d18α- y d18γ-HBCD, además de 13C-TBBPA y d16-BPA. Debido al coste de 
estos estándares y al hecho que en muestras ambientales β-HBCD a menudo no se detecta, durante 
el desarrollo de estos tres trabajos no disponíamos del patrón d18β-HBCD aunque fue adquirido 
posteriormente. Por otro lado, para el cálculo de los EFs también utilizaremos los estándares 
marcados, tal como propone Marvin et al. (2007) para obtener EFs corregidos que nos conduzcan a 
resultados fiables (Ec. 2 del artículo #4).  
En lo que se refiere al tratamiento de la muestra, en el artículo #3 se presenta la optimización para 
dos matrices complejas de importancia ambiental como son los sedimentos y los lodos de 
depuradora. Desde un punto de vista analítico, el análisis de lodos procedentes de EDARs es un 
desafío, ya que su composición no es uniforme y los extractos obtenidos son muy sucios. Además, 
las concentraciones de contaminantes presentes en las muestras pueden variar en función de la 
naturaleza del tratamiento utilizado en la EDAR.  
Primero se trabajó en la extracción de los sedimentos, por ser una matriz más limpia. Fue necesario 

seleccionar el disolvente para realizar la extracción y se probaron tres mezclas de disolvente: 

hexano:diclorometano (1:1), hexano:acetona (1:1) y diclorometano:metanol (1:9). Esta última fue la 

mezcla seleccionada. Al comienzo se optó por realizar la optimización sin purificación, obteniendo 

una separación poco satisfactoria debido al efecto matriz (Figura 2-4a). Por lo tanto, decidimos 

hacer un paso de purificación vía SPE tanto de los sedimentos como de los lodos en estudio, 

obteniéndose una mejor separación cromatográfica (Figura 2-4b). En ambos cromatogramas se 

observa el TIC (del inglés, total ion chromatogram), seguido por el SRM de TBBPA y HBCD, 

respectivamente. Tal como se señala en el artículo #4 se probaron tres tipos de cartuchos de SPE, 

seleccionando el que contenía C18 como adsorbente. Al comparar los LOD obtenidos en sedimentos 

y lodos (Tabla 3 del artículo) observamos que son hasta 10 veces mejores para los sedimentos, lo 

cual se explica por tener un menor efecto matriz. La recuperación obtenida para cada uno de los 

compuestos, también es un reflejo de este efecto ya que son mejores en sedimento. 
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 a)                                                                                         b) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 Figura 2-4. Cromatograma a) muestra de sedimento previo a la purificación y b) muestra 
 de lodo de EDAR posterior al tratamiento de purificación por SPE.  
 

Respecto al análisis de TBBPA, es importante destacar que en otros estudios se ha demostrado que 

este BFR puede degradarse hasta BPA (Ronen y Abeliovich 2000; Voordeckers et al., 2002), el cual 

es descrito como un disruptor endocrino en bajas concentraciones, además de ser tóxico para 

organismos acuáticos. La presencia de BPA en el medio ambiente se debe principalmente a que es 

muy utilizado en la producción de resinas epóxicas y plásticos de policarbonato (Gallart-Ayala et 

al., 2007), además de la degradación de TBBPA. Esto se ve reflejado en las muestras analizadas, 

principalmente en los lodos de depuradora donde fue posible analizar todos los compuestos 

formados por la debromación de TBBPA. En la Figura 2-5 se observa la distribución de los 

compuestos en una de las muestras (W3), de allí la importancia de realizar el análisis de los 

compuestos formados por la debromación de TBBPA, ya que son tanto o más abundantes que el 

propio TBBPA. 
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 Figura 2-5. Ejemplo de la distribución de TBBPA y sus compuestos relacionados en una 
 muestra de lodo de EDAR.  
 

Relevancia de los resultados 

El inicio de esta tesis coincidió con los primeros estudios científicos de optimización de 

metodologías para el análisis de HBCD diastereoisomérico y enantiomérico. Por lo tanto es un tema 

novedoso que ha ido evolucionando a la par que la tesis. Esto se refleja en que durante este tiempo, 

y posteriormente a nuestros trabajos, se han desarrollado estudios similares de otros autores en 

diversas matrices con hallazgos en concordancia con los nuestros. Recientemente se han publicado 

más trabajos que analizan el HBCD mediante LC-MS/MS con un QqQ en modo ESI, este es el caso 

de Harrad et al. (2009) analizaron HBCD isomérico y enantiomérico en sedimentos del Reino Unido 

y de un estudio realizado en muestras de sedimento de Corea (Ramu et al., 2010).  

En el caso de HBCD y TBBPA la técnica de ionización por ESI es la más frecuentemente utilizada. 

Sin embargo recientemente se han desarrollado métodos que utilizan APPI (Mascolo et al., 2010; 

Zhou et al., 2010b). El interés de la APPI es la posibilidad de ionizar compuestos que no lo son 

utilizando ESI o APCI, particularmente compuestos que no son polares (de Hoffman y Stroobant 

2007). Así, APPI se ha utilizado en la determinación de PBDEs (Debrauwer et al., 2005; Lagalante 

y Oswald 2008; Riu et al., 2006) y otros HFRs, incluyendo HBCD y TBBPA (Zhou et al., 2010b). 

Sin embargo, la disponibilidad limitada de APPI en la mayoría de los laboratorios analíticos, hacen 

que esta técnica de ionización sea utilizada con poca frecuencia. 

 

 

0

100 

200 

300 

400 

500 

600 

700 

800 

900 

BPA MonoBBPA DiBBPA TriBBPA TBBPA

ng
/g

 d
w

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CAPÍTULO 3: IMPACTO MEDIOAMBIENTAL 
 

 

 

 

 

 





Capítulo 3: Impacto medioambiental 143 

3. IMPACTO MEDIOAMBIENTAL 

3.1. Introducción 
Es importante considerar que debido a la prohibición de las mezclas PentaBDE, OctaBDE y 

DecaBDE, se espera que haya cada vez más FRs alternativos y que se utilicen para cumplir con las 

normas de consumo de productos de seguridad contra incendios. Por ello es muy importante estudiar 

tanto la presencia como el comportamiento de los HFR emergentes en el medio ambiente, así como 

su biodisponibilidad y bioacumulación. 

Una vez que se han obtenido métodos de análisis sensibles, selectivos y reproducibles es posible 

evaluar la dinámica y distribución en el medio ambiente de los compuestos en estudio. Hay que 

tener en cuenta que la legislación disponible acerca de HBCD y TBBPA es mínima e inexistente en 

el caso de HFRs emergentes. Por lo tanto, se hace necesario el desarrollo de estudios científicos con 

el fin de facilitar la toma de decisiones acerca de su posterior prohibición o autorización.  

En el Capítulo 2 de esta Tesis, se han desarrollado los métodos analíticos para la determinación de 

HBCD y TBBPA utilizando LC-MS/MS. Asimismo, contamos con metodologías de análisis 

previamente optimizadas que nos permitirán realizar el análisis de diversos HFRs tanto de uso 

habitual como emergentes mediante el uso de GC por HR-MS y LR-MS.  

 

Medio Acuático. En este apartado se describe la vigilancia ambiental de BFRs en dos cuencas 

hidrográficas de España: Ebro y Llobregat, como parte de dos proyectos europeos: Integrated 

modeling of the river-sediment-soil-groundwater system; advanced tools for the management 

of catchment areas and river basins in the context of global change (AQUATERRA, Project 

number 037038) y Models for assessing and forecasting the impact of environmental key 

pollutants on marine and freshwater ecosystems and biodiversity (MODELKEY, Project 

Nº511237) respectivamente. Ambos proyectos involucraban el análisis de una gran cantidad de 

contaminantes orgánicos en estas dos cuencas hidrográficas. 

Respecto al río Ebro, y más concretamente al afluente Cinca, el HBCD fue el compuesto de interés 

y se analizó en sedimentos y biota utilizando distintas técnicas analíticas. En este caso, no solo se ha 

determinado la presencia y los niveles de concentración del HBCD, sino también hemos estudiado 

su comportamiento ambiental en lo que se refiere a biodisponibilidad y bioacumulación en 

organismos acuáticos. Este trabajo se resume el artículo #5: “Transfer of hexabromocyclododecane 

from industrial effluents to sediments and biota: Case study in Cinca river“. 

En el caso del río Llobregat se analizaron 38 PBDEs (BDE-7, -10, -15, -17, -28, -30, -47, -49, -66, -

71, -77, -85, -99, -100, -119, -126, -138, -139, -140, -153, -154, -156, -169, -171, -180, -183, -184, -

191, -196, -197, -201, -203, -204, -205, -206, -207, -208 y -209) y tres BFRs emergentes: 
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pentabromoetilbenceno (PBEB), hexabromobenceno (HBB) y decabromodifenil etano (DBDPE, del 

inglés decabromodiphenyl ethane) en sedimentos mediante GC-ionización química negativa (NCI, 

del inglés negative chemical ionization)-MS. Este trabajo se recoge en el artículo #6 “Analysis and 

occurrence of emerging brominated flame retardants in the Llobregat River basin”. Los BFRs 

seleccionados corresponden a compuestos sobre los que recientemente había estudios que mostraban 

su presencia en el medio ambiente. Otro punto importante para elegirlos fue que se disponía de 

patrones comerciales para poder llevar a cabo una identificación y cuantificación fiables.  

A continuación se presenta una reseña de cada uno de ellos: 

 

- Pentabromoetilbenceno (PBEB). Es un FR del tipo aditivo (Figura 3-1a) que se utiliza 

principalmente en resinas de poliéster termoestable, textiles, adhesivos y espumas de poliuretano 

(Hoh et al., 2005). Se ha detectado PBEB en muestras de aire de Chicago (Hoh et al., 2005), del sur 

de Inglaterra (Lee et al., 2002) y de Canadá (Gouteux et al., 2008), así como en material de desecho 

de una planta de reciclaje de aluminio (Sinkkonen et al., 2004). Además, es biodisponible ya que se 

ha detectado en truchas de lago (Ismail et al., 2009) y huevos de gaviotas (Gauthier et al., 2007; 

Verreault et al., 2007).  

 

- Hexabromobenceno (HBB). Pertenece a los FR aditivos (Figura 3-1b). Ha sido utilizado en 

plásticos, textiles y lanas, como también en papeles y productos eléctricos (Watanabe et al., 1986; 

Yamaguchi et al., 1988). El HBB se ha detectado en distintas matrices abióticas como en aire de 

Japón y Canadá (Gouteux et al., 2008; Saito et al., 2007), en material de desecho de una planta de 

reciclaje de aluminio en Finlandia (Sinkkonen et al., 2004) y en sedimentos de Japón (Watanabe y 

Sakai 2003).  

Respecto a su presencia en biota, el HBB se ha encontrado en lenguados juveniles procedentes de la 

costa atlántica francesa (Munschy et al., 2007), en aves de Norteamérica (Gauthier et al., 2007; 

Gauthier et al., 2009; Park et al., 2009) y del ártico (Verreault et al., 2007). También se ha detectado 

en muestras humanas, como tejido adiposo (Smeds y Saukko 2003), además de leche materna y 

placenta de mujeres de Finlandia y Dinamarca (Shen et al., 2008). 

 

- Decabromodifeniletano (DBDPE). Es un FR aditivo (Figura 3-1c) y se utiliza como alternativa al 

DecaBDE. Una importante ventaja de este BFR es que no forma ni dioxinas ni furanos bromados 

bajo condiciones de pirólisis, al contrario de lo que ocurre con la mezcla DecaBDE. El DBDPE se 

ha encontrado en el aire de la zona de los grandes lagos de Norteamérica (Venier y Hites 2008), así 

como también en el aire, suelo y polvo del sur de China (Shi et al., 2009a). Otros estudios han 

evaluado la incidencia del DBDPE en aire y polvo de instalaciones industriales de Suecia (Julander 
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et al., 2005b; Kierkegaard et al., 2004; Pettersson-Julander et al., 2004). También se ha encontrado 

en muestras de lodo de depuradora de diferentes países, incluyendo Norteamérica, Asia, Europa y 

Oceanía, donde el DBDPE estaba presente en todas las muestras (Ricklund et al., 2008). Además ha 

podido ser detectado en agua y sedimentos, tanto en zonas remotas (Watanabe y Sakai 2003) como 

industrializadas (Zhang et al., 2009b). 

Respecto a estudios de DBDPE en biota, se ha encontrado en peces del lago Winnipeg en Canadá 

(Law et al., 2006a). Estudios recientes han mostrado la presencia de DBDPE en diferentes especies 

de aves. En Norteamérica se ha analizado en huevos de gaviotas (1982-2006) de los Grandes Lagos 

(Gauthier et al., 2009), encontrándose en las muestras posteriores a 1996 en concentraciones que 

incluso superan a las del BDE-209. También ha sido analizado en hígado, riñones y músculo de 

gallinetas procedentes de un área de reciclaje de material electrónico en China, encontrándose la 

mayor concentración de DBDPE mayor en hígado y riñones (Shi et al., 2009a). 

Respecto a su toxicidad, recientemente ensayos in vivo mostraron que DBDPE es muy tóxico para 

las pulgas de agua, además la presencia de DBDPE redujo las tasas de eclosión de los huevos de 

zebra fish expuestos y aumentó significativamente la mortalidad de las larvas (Nakari y Huhtala 

2010).  
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 Figura 3-1. Estructura molecular del a) PBEB, b) HBB y c) DBDPE. 

 

Medio terrestre. Durante la estancia realizada entre septiembre y diciembre de 2009, en el Canada 

Centre for Inland Waters (CCIW) en Canadá bajo la tutela del Doctor Mehran Alaee y de la Doctora 

Kim Fernie, se realizó un estudio de los niveles de HFRs en huevos de halcón peregrino procedentes 

de Canadá y de España. Se estudiaron distintos HFRs como son los PBDEs, los isómeros y 

enantiómeros de HBCD, el 2,2’,4,4’,5,5’-hexabromobifenilo (BB-153) y los HFRs emergentes 

HBB, hexaclorociclopentenil-dibromociclooctano (HCDBCO), bis(2-etil-1-hexil)tetrabromoftalato 

(BEHTBP, del inglés bis(2-ethyl-1-hexyl)tetrabromophtalate), octabromotrimetilfenilindano 
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(OBIND), DBDPE y 1,2-bis-(2,4,6-tribromofenoxi)etano (BTBPE, del inglés 1,2-bis-(2,4,6-

tribromophenoxy)ethane), además se realizó el análisis de DP y algunos compuestos relacionados: 

Mirex, hexaclorotriciclotridecadieno (DPMA), decacloropentaciclooctadecadieno (Cl10DP), 

undecacloropentaciclooctadecadieno (Cl11DP). Además de Declorane (Dec) 602, Dec 603 y Dec 

604. Lo más interesante de este trabajo ha sido la posibilidad de comparar la biodisponibilidad y 

bioacumulación de una gran variedad de HFRs en una misma especie de ave. 

Diferentes estudios han analizado diversas familias de contaminantes en huevos de aves, como por 

ejemplo pesticidas organoclorados (Jorundsdottir et al., 2010; Lavoie et al., 2010), dioxinas (Clark 

et al., 2009), PCBs (Clark et al., 2009; Vorkamp et al., 2009) y sus metabolitos (Jorundsdottir et al., 

2010), además de FR (Chen y Hale 2010; Gao et al., 2009). Se considera que los huevos de aves son 

buenas herramientas para medir los niveles y posibles efectos de diferentes contaminantes en el 

medio ambiente, debido a que los huevos de aves no solo reflejan los niveles de contaminantes en la 

hembra sino también en los embriones, que es la etapa de desarrollo más susceptible a los efectos de 

los contaminantes (Gao et al., 2009). Las especies ubicadas en la parte superior de la cadena 

alimentaria, pueden acumular los contaminantes, siendo particularmente sensibles a la 

contaminación del medio ambiente (Chen y Hale 2010) y adecuadas para estudiar la bioacumulación 

y biomagnificación de los contaminantes a través de la cadena trófica (Gao et al., 2009). 

Una especie depredadora importante y ampliamente estudiada es el halcón peregrino (Falco 

peregrinus). Al comienzo de la década de 1960s, esta ave parecía haber sido erradicado de la región 

oriental de los EE. UU. Hacia 1970 había desaparecido del este de las montañas Rocosas y, en gran 

parte del hemisferio occidental la población había disminuido drásticamente desde principios de 

1900 (Clark et al., 2009). En junio de 1970 el halcón peregrino fue incluido en la lista federal de 

fauna amenazada y en peligro de los EE.UU. Los POPs, específicamente DDTs y sus productos de 

descomposición surgieron como los posibles causantes del adelgazamiento de la cáscara de los 

huevos debido a que estos compuestos interfieren con el metabolismo del calcio en las aves, lo que 

se asoció con la disminución de la población de halcón peregrino (Chen y Hale 2010).  

Como consecuencia de la prohibición de uso de compuestos organoclorados y de la reintroducción 

de halcones en el medio natural, la población de estas aves se ha recuperado durante el pasado 

medio siglo. Sin embargo, en los últimos años se han introducido nuevos contaminantes que podrían 

tener un efecto en estos organismos. Un ejemplo son los PBDEs que tienen estructuras moleculares 

similares a algunos compuestos organoclorados como DDT. Numerosos estudios se han 

desarrollado con el objetivo de evaluar los niveles de estos FR en huevos de halcón peregrino, 

encontrándose incluso los niveles más altos de PBDEs en biota (Park et al., 2009).  

Finalmente, con el trabajo realizado en Canadá se han escrito dos artículos. El primero en relación a 

los FRs clorados (artículo #7): Dechlorane plus and related compounds in peregrine falcon (Falco 
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peregrinus) eggs from Canada and Spain, y el segundo donde se recogen los BFRs incluyendo los 

clásicos y una gran lista de emergentes (artículo #8): Concentrations of emerging halogenated flame 

retardants, including enantiomeric fractions of HBCD, in peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs 

from Canada and Spain.  

Dentro de los FR clorados, hay que recordar que el DP ha sido tratado previamente tratado en el 

Capítulo 1 de esta Tesis Doctoral. Pero además, también se han estudiado: 

 

- Mirex. Ha sido utilizado como plaguicida y como HFR (Figura 3-2a). Debido a su persistencia en 

el medio ambiente, tiene tendencia a acumularse en la cadena alimentaria, capacidad de desplazarse 

a larga distancia y toxicidad para seres humanos y organismos. Su producción y uso se encuentran 

regulados por la Convención de Estocolmo (UNEP 2001).  

Debido a sus características fisicoquímicas, el Mirex ha sido muy estudiado tanto en muestras 

bióticas como abióticas. Es importante continuar con su análisis a fin de evaluar si las medidas de 

restricción tomadas en la Convención de Estocolmo han ocasionado una disminución de sus 

concentraciones ambientales.  

 

- Hexaclorotriciclotridecadieno (DPMA). El DPMA es el monoaducto del DP (Figura 3-2b), el cual 

es un diaducto formado por una reacción de Diels-Alder. Es sabido que al someterlo a un proceso de 

retro-Diels-Alder es posible obtener el compuesto original en su forma de monoaducto (DPMA). El 

DPMA (Figura 3-13a) ha sido detectado en truchas del lago Ontario (Sverko et al., 2010). 

 

- Decacloropentaciclooctadecadieno (Cl10DP) y undecacloropentaciclooctadecadieno (Cl11DP). 

Ambos compuestos (Figura 3-2c y d) son formados por la pérdida de cloros por parte del DP. No se 

han encontrado estudios de éstos compuestos en el medio ambiente. 

 

- Declorane 602 (Dec 602), Declorane 603 (Dec 603) y Declorane 604 (Dec 604). Estos 

compuestos decloranes (Figura 3-2e, f y g) también han sido patentados por OxyChem en los 1970s, 

esta es la misma empresa que produce el DP. Son diaductos del tipo hexaclorociclopentadienos 

formados por reacciones de Diels-Alder. 

 

- 2,2’,4,4’,5,5’-hexabromobifenilo (BB-153). Pertenece al grupo de los FR aditivos, del tipo 

bifenilos polibromados (PBB, del inglés polybromo biphenyls). Estos compuestos comenzaron a ser 

fabricados al principio de los 1970s para su uso comercial. Están formados principalmente por los 

congéneres hexa-, octa-, nona- y decabromodifenilo (Figura 3-2h), aunque teóricamente 209 

congéneres son posibles. Se ha comprobado que estos compuestos son cancerígenos, cesando su 
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producción en EE. UU. en 1974 y posteriormente en Europa. Aunque ya no se utilizan en la 

actualidad, debido a su persistencia y toxicidad continúan siendo estudiados.  

 

En cuanto a BFRs emergentes tenemos:  

- Hexaclorociclopentenil-dibromociclooctano (HCDBCO). Acerca de este FR existe muy poca 

información. Estructuralmente pertenece a la familia de los FR norbornenos halogenados, el que es 

un subgrupo de los FR halogenados alicíclicos. Como se puede observar en la Figura 3-2i, 

HCDBCO contiene átomos de bromo y cloro.  

Recientemente ha sido detectado en aire y polvo doméstico en Ottawa, Canadá (Zhu et al., 2008). 

También se ha analizado en grasa de mamíferos marinos de China, encontrándose en todas las 

muestras a concentraciones por debajo del LOD (0,04 ng/g lw) (Lam et al., 2009). 

 

- Bis(2-etil-1-hexil)tetrabromoftalato (BEHTBP). Es un FR aditivo (Figura 3-2j), se utiliza en 

neopreno y PVC (Andersson et al., 2006). Ha sido detectado en el polvo de hogares de EE.UU. 

(Stapleton et al., 2008a) y posteriormente han sido identificados sus potenciales productos de 

fotodegradación (Davis y Stapleton 2009). Es importante continuar con el estudio de este FR, sobre 

todo después de observarse que se fotodegrada más lentamente que los congéneres con mayor peso 

molecular de los PBDEs (nona- y deca-BDE), lo que sugiere que al menos fotolíticamente BEHTBP 

podría ser mas persistente en el medio ambiente que los congéneres de mayor grado de brotación de 

los PBDEs.  

 

- Octabromotrimetilfenilindano (OBIND). Hay poca información disponible acerca del OBIND 

(Figura 3-2k). Ha sido analizado en huevos de gaviotas (Larus argentatus) de los Grandes Lagos 

Canadienses, sin ser detectado (Gauthier et al., 2009), mientras que en huevos de cigüeña (Ciconia 

ciconia) procedente de España fue detectado en una muestra a una concentración de 10,1 pg/g 

(Muñoz-Arnanz et al., 2010).  

 

- 1,2-bis-(2,4,6-tribromofenoxi)etano (BTBPE). Es un FR del tipo aditivo, ha sido producido desde 

hace 25 años y actualmente se utiliza en sustitución del OctaBDE. Por lo tanto se espera un 

incremento en su producción durante los próximos años (Karlsson et al., 2006). BTBPE (Figura 3-

2l) ha sido detectado e identificado en el aire ambiental de diversos zonas de EE.UU. observándose 

una mayor concentración en las muestras procedentes del sur del país (Hoh et al., 2005), también 

fue detectado en todas las muestras de polvo del dormitorio, del salón y de la bolsa de aspiradora de 

20 casas de EE.UU. (Stapleton et al., 2008a).  
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Otras matrices donde se ha encontrado BTBPE son sedimentos del lago Michigan (Hoh et al., 2005) 

y en hielo de Noruega (Hermanson et al., 2010).  

Se ha analizado BTBPE en los distintos componentes de la cadena alimentaria de un estanque 

natural ubicado en las cercanías de una planta de reciclaje de desechos electrónicos en China (Wu et 

al., 2010b), donde BTBPE fue detectado en todos los organismos analizados, además de agua y 

sedimento. En diferentes estudios se ha detectado el BTBPE en huevos de aves, como son fulmar 

boreal (Fulmarus glaciales) de las islas Feroe (Karlsson et al., 2006), además de gaviotas de los 

grandes lagos canadienses (Larus argentarus) (Gauthier et al., 2007; Gauthier et al., 2009) y del 

ártico noruego (Larus hyperboreus) (Verreault et al., 2007). 
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3.2. Discusión  
En el desarrollo del presente Capítulo hemos evaluado la presencia de HFRs emergentes en el medio 

acuático y terrestre sabiendo que su consumo aumentará con el tiempo, por lo tanto será necesario 

un mayor conocimiento sobre su comportamiento y destino.  

Teníamos antecedentes de la contaminación del río Cinca por FR a partir de un estudio realizado en 

2002, en el cual se detectó la presencia de dos familias de compuestos, los PBDEs y el HBCD en 

sedimentos y peces, mediante el uso de GC-MS (Eljarrat et al., 2004; Eljarrat et al., 2005). Los 

resultados obtenidos en el muestreo de Octubre de 2002 mostraban niveles de FR bajos en la zona 

de aguas arriba de Monzón, mientras que los niveles aguas abajo de Monzón eran 

considerablemente elevados y, especialmente los correspondientes al HBCD.  

Una vez que desarrollamos las metodologías de análisis de HBCD utilizando LC-MS/MS nos ha 

parecido interesante realizar un estudio en muestras de sedimentos y biota procedentes del río Cinca, 

dentro del proyecto AQUATERRA que se resume en el artículo #5.  

Los sedimentos fueron muestreados a lo largo del río Cinca en junio de 2006. Analizamos el HBCD 

y encontramos una distribución similar al estudio anterior, donde la mayor concentración de HBCD 

está en la zona industrial (Monzón), y va disminuyendo aguas abajo y, a unos 70 Kms (Fraga) la 

contaminación ha desaparecido (Tabla 3-1). Es interesante observar el patrón isomérico de HBCD 

en estas muestras donde predomina γ-HBCD, tal como sucede en la mezcla industrial.  

 

 Tabla 3-1. HBCD (ng/g dw) en sedimentos del río Cinca 

 Km* α-HBCD β-HBCD γ-HBCD HBCD 
total 

Puente las Pilas -20 nd nd nd nd 
Monzón 0 30 nd 2251 2281 
Alcolea de Cinca 27 nq nd 37 125 
Fraga 67 nq nd nq nq 

 nd: bajo el límite de detección, nq: bajo el límite de cuantificación, * distancia desde punto 
de contaminación 
 

En el artículo #5 nos interesaba identificar las posibles fuentes de contaminación de la cuenca en 

estudio por HBCD. Dado que existían dos industrias sospechosas, en colaboración con la 

confederación hidrográfica del Ebro (CHE) obtuvimos muestras de los efluentes industriales. Así, 

hemos comprobado el uso de HBCD en España al encontrarlo en el efluente de una industria 

productora de poliestireno expandible (EPS, del inglés expandable polystyrene) con un patrón 

isomérico similar al de la mezcla comercial. Además, el muestreo del efluente de la industria 

sospechosa de causar la contaminación, se volvió a recoger unos meses después a fin de evaluar si la 
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primera analítica correspondía a un vertido puntual o por el contrario, se trataba de un vertido 

continuo. El análisis de esta segunda muestra de efluente industrial confirmó el uso continuado de 

HBCD por parte de la industria. 

Por otro lado, se analizaron muestras de peces procedentes de los diferentes puntos de muestreo. En 

6 muestras de madrillas (Southwestern nase) procedentes de aguas abajo de la zona de Monzón se 

encontró la siguiente distribución de HBCD (Figura 3-3). Como puede observarse, γ-HBCD 

predomina en todas las muestras, pero hay una diferencia en la distribución de los isómeros de 

HBCD entre sedimentos y biota. Mientras que la distribución en el sedimento es similar a la mezcla 

comercial de HBCD, en los peces se observa un cambio al incrementarse el contenido relativo de los 

isómeros α- y β-HBCD, disminuyendo el aporte de γ-HBCD. Este fenómeno ha sido observado 

anteriormente en muestras de biota procedentes de otras zonas geográficas y podría deberse a las 

diferentes propiedades fisicoquímicas de los isómeros. Así, podría ser consecuencia de: 

- α-HBCD es más biodisponible que γ-HBCD 

- γ-HBCD se transforma en α-HBCD debido a reacciones metabólicas 

- γ-HBCD tiene una depuración más rápida que α-HBCD 

Cabe destacar que normalmente en muestras biológicas se observa que la proporción de α-HBCD 

aumenta, superando incluso a la de γ-HBCD. En nuestro caso, considerando que los peces están 

expuestos a una aportación constante de la mezcla industrial de HBCD, hay una variación menor de 

las proporciones isoméricas. 

 Figura 3-3. Distribución de los diastereoisómeros de HBCD en peces y sedimento de 
 Monzón. 
 

También se realizó un experimento en el campo para el que se cogieron muestras de barbos (Barbus 

graellsii) de los canales del delta del Ebro (teóricamente libres de contaminación por HBCD) y se 

repartieron en dos jaulas, cada una con aproximadamente 20 peces. Una jaula fue colocada aguas 

arriba del foco de contaminación (La Boquera), mientras que la otra se colocó aguas debajo de 
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Monzón (Alcolea de Cinca). La exposición duró 14 días y luego del análisis de las muestras (Tabla 

4 del artículo) vimos que en las muestras ubicadas aguas abajo llegaron a acumular 15.500 ± 2.700 

ng/g lw de HBCD, demostrándose así la biodisponibilidad del HBCD. 

Por otro lado, llevamos a cabo un experimento en el laboratorio con el que se pretendía obtener 

información acerca de la depuración de cada uno de los isómeros del HBCD. Para ello se expusieron 

zebra fish al efluente industrial diluido durante 12 días. Posteriormente, los zebra fish se depuraron 

por 12, 21 y 28 días. Así se observó que la exposición al efluente contaminado provoca la 

incorporación de HBCD en los organismos. También se detectó que HBCD se depura con el tiempo 

y, en el caso de γ-HBCD esta depuración resultó más rápida que para el resto de isómeros (Figura 5 

del artículo #5). Este fenómeno podría afectar la variación en la proporción de isómeros que se 

observa entre muestras ambientales (sedimento) y biota (peces), tal como explicamos anteriormente 

en el artículo #4. 

Por otro lado, en sedimentos de la cuenca del río Llobregat (artículo #6), se han analizado los 

PBDEs así como tres BFRs emergentes que se utilizan sin restricciones, ya que no han sido 

legislados. Hemos analizado los niveles de PBDEs mediante GC-NCI-MS, encontrando niveles 

similares a los de un trabajo que realizamos en sedimentos costeros procedentes de Cantabria y el 

País Vasco (Tabla 3-2).  

En lo que se refiere a BFRs emergentes, podemos destacar la presencia del DBDPE que se encontró 

con mayor frecuencia en las muestras analizadas de Cataluña. Las concentraciones encontradas en el 

río Llobregat son inferiores a las de BDE-209, al mismo tiempo que su ubicuidad es inferior a la de 

los PBDEs (Tabla 3-2).  

 

 Tabla 3-2. Comparación de concentraciones de BFRs en sedimentos de España. 
 Llobregat Anoia Cantabria P. Vasco 

Total PBDEs 22-136 26-111 67-90 59-150 
BDE-209 5.2-82 3.2-57 21-30 20-28 
PBEB 5.5-9.1 nd-9.6 nd nd 
HBB nd-2.4 nd-0.4 nd nd 
DBDPE 4.8-23 9.1-24 nd nd 

 
De esta forma hemos comprobado la utilización de DBDPE en Cataluña, ya que es sabido que 

DBDPE sustituye al DecaBDE, por lo tanto es de esperar que su concentración en el medio 

ambiente pueda aumentar luego de la prohibición del uso de esta mezcla de PBDEs. Respecto a 

HBB y PBEB, se encontraron en los sedimentos del Llobregat y Anoia, mientras que en las 

muestras del norte de España no fueron detectados. 
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Una vez observada la presencia de DBDPE, HBB y PBEB en el medio ambiente fue necesario 

evaluar su biodisponibilidad. Es por ello que se analizó la presencia de estos 3 BFRs emergentes en 

huevos de halcón peregrino (artículo #8). Así, pudimos observar que en las muestras de España no 

se detectaron DBDPE y PBEB, mientras que HBB fue detectado en el 54% de las muestras con una 

concentración máxima de 3,1 ng/g lw.  

Para poder llegar a conclusiones respecto a la biodiponibilidad de estos BFRs emergentes sería 

necesario realizar muestreos más amplios. Aunque por lo que se refiere a la estructura molecular, es 

de esperar que el DBDPE, de forma similar a lo que ocurre con BDE-209, sea menos biodisponible 

por su gran tamaño molecular. 

Por otro lado, en las muestras de huevos de halcón procedentes de Canadá no se encontró PBEB, 

aunque se observa que las concentraciones de DBDPE y HBB son mayores a las halladas en España. 

En el artículo #8 también fue posible analizar otros HFRs que la industria ha introducido 

recientemente en respuesta a las regulaciones de los BFRs más utilizados, estos son: BTBPE, 

BEHTBP, HCDBCO y OBIND.  

También analizamos HBCD isomérico y enantiomérico, además de los PBDEs. En la Tabla 3-3 se 

indican los niveles encontrados para HCBCO, BEHTBP, OBIND y BTBPE. Nuestro trabajo ha sido 

el primero en informar la cuantificación de HCDBCO en biota y de BEHTBP en el medio ambiente. 

HCDBCO solo fue detectado en los huevos de halcón peregrino procedente de Canadá, tanto con 

dieta terrestre como acuática.  

 

 Tabla 3-3. Resumen de niveles de HFRs encontrados en huevos de halcón peregrino 

ng/g (lw) 
  

HCBCO BEHTBP OBIND BTBPE 

España-T Muestras cuantificadas 0 0 2 0 

(n=5) Rango (ng/g, lw)   nd-0.84  

 Mediana (ng/g, lw)   0.53  

España-A Muestras cuantificadas 0 1 3 1 

(n=8) Rango (ng/g, lw)  nd-1.2 nd-1.0 nd-7.4 

 Mediana (ng/g, lw)  1.1 0.27 5 

Canadá-T Muestras cuantificadas 2 4 4 0 

(n=10) Rango (ng/g, lw) 17-23 nd-4.5 nd-29  

 Mediana (ng/g, lw) 3.5 0.5 0.27  

Canadá-A Muestras cuantificadas 1 0 0 1 

(n=2) Rango (ng/g, lw) nd-19   nd-14 

 Mediana (ng/g, lw) 13   8 
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Respecto a BEHTBP, se detectó en una muestra de España y en 4 huevos de halcón con dieta 

terrestre de Canadá. Nuestro estudio también ha sido el primero en informar el hallazgo de OBIND 

en huevos de halcón peregrino, tanto de Norteamérica como de Europa y se ha encontrado en el 

38% de las muestras de España y en el 33% de las de Canadá. BTBPE fue encontrado en solo 2 

huevos, uno de España y el otro de Canadá, siendo mayor la concentración en este último. Tal como 

podemos ver en la Tabla 3-3, en general los niveles de FRs encontrados en las muestras de Canadá 

son superiores a las de España. 

En cuanto al análisis de HBCD en los huevos de halcón peregrino, los niveles encontrados se 

resumen en la Tabla 3-4. Se encontró HBCD en el 70% de los huevos de España y en el 92% de los 

huevos de Canadá. Incluso en una muestra de Canadá hemos hallado la mayor concentración de 

HBCD hasta ahora encontrada en huevos de halcón peregrino (14.617 ng/g lw).  

Tal como ocurre en muestras de biota, β-HBCD se encontró por debajo de los LOD. Al comparar 

los niveles de HBCD encontrados en los huevos de ambos países vimos que los huevos de Canadá 

tienen concentraciones significativamente superiores de HBCD que los de España, lo que reflejaría 

un mayor uso de HBCD en Norteamérica. 

En cuanto al patrón isomérico de HBCD en los huevos de halcón peregrino (Tabla 3-4), observamos 

que α-HBCD es el isómero principal lo que contrasta fuertemente con el patrón de la mezcla 

comercial, donde γ-HBCD es el isómero dominante. Este hecho ha sido observado anteriormente en 

muestras biológicas, pero se debe tener en cuenta que la exposición constante a un efluente 

industrial que contenga la mezcla industrial de HBCD puede causar que haya un aumento en la 

proporción de α-HBCD pero que no sea tan importante, como fue el caso de las jaulas de madrillas 

en nuestro artículo #5. 

En el artículo #8 también se calcularon los EF corregidos de α-HBCD en las muestras donde estaba 

suficientemente concentrado para ser detectado enantioméricamente (Tabla 3-4). Hemos encontrado 

que en los huevos de España los valores son variables, mientras que en los huevos de Canadá los EF 

tienen valores entre 0,164 y 0,324. Estos resultados sugieren que hay una mayor concentración de (-

) α-HBCD en los huevos, por lo tanto hay una acumulación enantiómero- selectiva. 
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Tabla 3-4. Niveles de HBCD diastereoisomérico y EF de α-HBCD en huevos de halcón peregrino 

ng/g, lw 
 Muestra 

α-HBCD γ-HBCD 
ΣHBCD 

EF α-

HBCD 

S1 338 1.5 342 0.451 

S2 nq nd nq  

S3 nq 0.9 0.9  

S4 nq nd nq  

España-T 

S5 nq nd nq  

S6 47 nd 47 0.05 

S7 812 nd 812 0.920 

S8 nq nd nq  

S9 299 nd 299 0.408 

S10 1598 nd 1598 0.450 

S11 242 nq 242 0.430 

S12 nq 0.9 0.9  

España-A 

S13 941 11 952 0.436 

C1 4379 29 4408 0.259 

C2 2199 1.9 2200 0.220 

C3 nq nd nq  

C4 572 35 607 0.235 

C5 6913 nd 6913 0.288 

C6 3180 nq 3180 0.164 

C7 2748 24 2772 0.260 

C10 170 39 219 0.324 

C11 14617 nd 14617 0.196 

Canadá-T 

C12 1454 nd 1454 0.249 

C8 3335 5.1 3340 0.164 
Canadá-A 

C9 345 7.7 353 0.247 

 nq: inferior al LOQ, nd: inferior al LOD 

 

En los huevos de halcón peregrino también analizamos otros HFRs (artículo #7) del tipo 

norbornenos clorados. Este ha sido el primer trabajo que ha encontrado DP en muestras de biota de 
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Europa, además que ha sido la primera vez que se detectan Dec 602, Dec 603 y Dec 604 en un 

organismo terrestre ubicado en la parte superior de la cadena trófica (Tabla 3-5).  

Tabla 3-5. Niveles de norbornenos clorados en huevos de halcón peregrino 

Σ DP Dec 602 Dec 603 Dec 604 
     ƒanti*    

España-T Muestras cuantificadas 5   4 5 4 
(n=5) Rango (ng/g, lw) 0.3-3.6 0.62-0.75 nd-15 1.5-6.2 nq-0.35 
  Mediana (ng/g, lw) 0.6 0.74 4.8 2.4 0.32 
España-A Muestras cuantificadas 8   8 8 5 
(n=8) Rango (ng/g, lw) 0.4-17 0.65-0.78 nd-25 3.0-7.5 nd-0.32 
  Mediana (ng/g, lw) 2.3 0.69 15 5.2 0.31 
Canadá-T Muestras cuantificadas 10   10 10 10 
(n=10) Rango (ng/g, lw) 7.5-209 0.41-0.69 44-211 12-220 1.4-9.8 
  Mediana (ng/g, lw) 43 0.63 71 52 4 
Canadá-A Muestras cuantificadas 2   2 2 2 
(n=2) Rango (ng/g, lw) 6.3-122 0.52-0.6 7.2-104 5.3-29 1.3-3.5 
  Mediana (ng/g, lw) 64 0.56 55 17 2 

*ƒanti se calcula dividiendo la concentración de anti-DP por la concentración total de DP. 

 

Al comparar los huevos de halcones con dieta terrestre de ambos países, los niveles de DP en las 

muestras de Canadá son 40 veces mayores que en los huevos de España. Esto se debe a que en el río 

Niágara se encuentra la industria que produce el DP desde hace más de 40 años. También hemos 

calculado los ƒanti en todas las muestra y se observa que los valores son mayores en los huevos 

españoles, lo cual podría deberse a que los halcones de Canadá se encuentran en contacto con el 

efluente industrial del DP.  

Hemos cuantificado Dec 602, Dec 603 y Dec 604 en más del 84% de muestras analizadas, en 

concentraciones superiores a 1,5 ng/g lw (Tabla 3-5). Hay que destacar que en las muestras de 

Canadá se hallaron los niveles mayores, reflejando la cercanía a la industria que los produce 

(Oxychem), además del posible mayor uso de estos FR en Norteamérica que en Europa. 

Así pues, el análisis de esta amplia gama de HFRs en un organismo ubicado en la parte alta de la 

cadena trófica, nos ha permitido estudiar su biodisponibilidad y bioacumulación. Así, hemos hecho 

un aporte importante para los estudios a nivel global acerca de la presencia, distribución y 

comportamiento de estos compuestos. 

 

 





 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

CAPÍTULO 4: EXPOSICIÓN HUMANA 
 
 
 
 
 
 

 
 





Capítulo 4: Exposición humana 211 

4. EXPOSICIÓN HUMANA 

4.1. Introducción 
Tal y como se trató en el Capítulo 1 de esta Tesis Doctoral, existen diversas vías por las cuales un 
BFR puede ser incorporado al cuerpo humano. En diferentes estudios se han detectado residuos de 
BFRs en diversas muestras humanas (Schecter et al., 2007; Thomsen et al., 2008), lo cual demuestra 
que los seres humanos estamos expuestos a estos contaminantes.  
Es sabido que una importante ruta de exposición a los PBDEs para la población es a través de la 
dieta. Esto ha sido confirmado en un estudio que se llevó a cabo en el Reino Unido, donde se 
estimaba la exposición a PBDEs por parte de adultos, mostrando que un 98,7% provenía de la 
alimentación, mientras que un 0,9% del aire y el resto del polvo doméstico (Harrad et al., 2006). Se 
debe tener en cuenta que la estabilidad y las características lipofílicas de los PBDEs permiten su 
biomagnificación en la cadena alimentaria, aumentando la concentración sucesivamente a medida 
que aumenta el nivel trófico. 
Por otro lado, la autoridad europea de seguridad alimentaria (EFSA, del inglés european food safety 
authority) ha reconocido la preocupación por la contaminación de los alimentos y piensos con BFRs 
(EFSA 2006) y recomienda la vigilancia de BDE-28, -47, -99, -100, -153, -154, -183 y -209 y BB-
153, además del HBCD total e isómero-específico si los niveles son muy elevados. Opcionalmente 
aconseja incluir también el DBDPE, el HBB y el BTBPE en los análisis de control. 
Un punto a considerar en la exposición humana por dieta incluye no solo la concentración en que los 
contaminantes se encuentran en los alimentos, sino también los hábitos alimenticios de los 
consumidores, esto es la frecuencia de su consumo en la dieta de cada grupo de alimentos. En este 
sentido hay que destacar que existen diferentes hábitos dietéticos en función de la región geográfica 
en estudio. Así, por ejemplo, la dieta japonesa se caracteriza por un mayor consumo de pescados, la 
dieta americana por una mayor consumo de cárnicos o la holandesa por una mayor proporción de 
lácteos.  
En el Capítulo 1 se observó que los mayores niveles de BFRs se encuentran en alimentos con alto 
contenido graso, siendo el consumo de pescado una forma importante de exposición a los PBDEs 
(Van Leeuwen y De Boer 2008). Se debe tener en cuenta que la exposición a BFRs no solo es a 
través del consumo directo de pescado, sino que también puede ser por medio de productos 
derivados tales como el aceite de pescado. Este subproducto se consume con fines dietéticos, debido 
a la presencia de ácidos grasos n-3 poliinsaturados de cadena larga que tienen beneficios para la 
salud y son esenciales en la dieta humana. 
El aceite de pescado también es utilizado como ingrediente en los piensos para el crecimiento de los 
animales, desempeñando un papel importante en las dietas preparadas para las especies carnívoras y 
omnívoras. Es una fuente de energía ideal, imparte propiedades saludables que aportan los ácidos 
grasos al producto final. Sin embargo, la principal preocupación para la seguridad alimentaria es la 
posible transferencia de contaminantes desde los piensos a los alimentos, lo que podría provocar a 
largo plazo efectos sobre la salud de los animales de granja y de los seres humanos que los 
consumen (Mantovani et al., 2009). 
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Tanto en aceites de pescado para consumo humano como animal existen estudios con el objetivo de 
estudiar los niveles de PBDEs y su comportamiento (Covaci et al., 2007a; Domingo et al., 2008). 
Sin embargo respecto a HBCD la información disponible es mínima. Es por ello que hemos 
analizado 25 muestras de aceite de pescado utilizadas en España tanto para el consumo humano 
como animal. Posteriormente en las muestras con una mayor concentración de HBCD calculamos 
las fracciones enantioméricas para investigar posibles procesos de enriquecimiento enantiómero-
selectivos. Además estimamos la dosis de ingesta diaria por el consumo de estos complementos y lo 
que representaría en la dosis total de ingesta por dieta alimenticia. Este trabajo queda reflejado en el 
artículo #9 titulado: “Diastereoisomer- and enantiomer-specific determination of 
hexabromocyclododecane in fish oil for food and feed”. 
Dentro de la vía de exposición humana a través de la dieta, merece una atención especial el estudio 
de la exposición a un grupo de riesgo como son los lactantes. Dicho grupo solo se alimenta de leche 
materna. Además su masa corporal es pequeña por lo que el impacto de los contaminantes puede 
resultar superior, sin olvidar que dicho impacto se produce en una etapa de formación y desarrollo 
del individuo. El primer estudio de PBDEs en leche materna fue realizado por Norén y Meironyté 
(2000), con muestras procedentes de Suecia, donde se observaba un aumento continuo y 
exponencial de la concentración de PBDEs entre 1972 y 1997. Tras la publicación de este trabajo, se 
vió la importancia de estudiar el comportamiento y destino de los PBDEs en el medio ambiente. Se 
han desarrollado otros estudios posteriores de estos compuestos en leche materna, por ejemplo en 
Suecia (Lignell et al., 2009), Islas Faroe (Fangstrom et al., 2005), Australia (Toms et al., 2007), 
China (Li et al., 2008), República Checa (Kazda et al., 2004), Estados Unidos (Schecter et al., 
2003), Noruega (Thomsen et al., 2010) y Francia (Antignac et al., 2008). La mayor concentración ha 
sido encontrada en leche materna de EE.UU. (72 ng/g lw) seguido de la procedente de Australia, 
con una concentración 7 veces menor.  
El estudio de otros FR en leche materna como HBCD no es habitual, sobre todo si deseamos obtener 
información de su distribución diastereoisomérica. En la Figura 4-1 se señalan los niveles de HBCD 
total encontrados en estudios anteriores en leche materna de distintos países. Los mayores niveles 
fueron encontrados en Canadá (3,8 ng/g lw), seguido de México (2,1 ng/g lw), Japón (1,7 ng/g lw) y 
Noruega (1,7 ng/g lw). Así se puede comprobar la distribución de HBCD alrededor del mundo y su 
biodisponibilidad al ser humano y posterior bioacumulación, aunque generalmente las 
concentraciones observadas de HBCD son menores que las de PBDEs, debido al mayor uso de los 
PBDEs y por un mayor periodo de tiempo. De esta forma, vemos que los niveles de HBCD son 
inferiores a los observados para PBDEs. 
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 Figura 4-1. Concentración promedio de HBCD (ng/g lw) en diferentes países  
 
Tanto en Japón (Kakimoto et al., 2008) como en Suecia (Fangstrom et al., 2008) se ha realizado un 
estudio de la tendencia temporal de HBCD, el cual se encuentra resumido en la Figura 4-2. La leche 
humana de Suecia muestra un aumento de las fluctuaciones en el tiempo: desde 1988 la 
concentración de HBCD ha aumentado hasta concentraciones similares a la del BDE-99, -100 y -
153, congéneres de PBDEs que fueron analizados conjuntamente. Estos resultados muestran que el 
HBCD es transferido a la leche, por lo tanto es persistente y se bioacumula. Respecto al trabajo de 
Kakimoto et al. (2008), las muestras analizadas entre los años 1973 y 1983 tienen concentraciones 
de HBCD menores al LOD y los valores aumentan a partir de las muestras del año 1988. A partir 
del año 2000 las concentraciones se encuentran entre 1,0 y 4,0 ng/g lw. Los niveles de HBCD en 
Japón son mayores que los observados en Suecia, esto muestra su mayor utilización y/o producción 
industrial. Solo en el caso de las muestras procedentes de Japón se realizó el análisis 
diastereoisomérico de HBCD, encontrándose que generalmente α-HBCD predomina (62-100%), 
mientras que en los años 1993 y 2006 γ-HBCD fue el isómero principal (56 y 65%, 
respectivamente) y el β-HBCD no fue detectado en ninguna de las muestras.  
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Figura 4-2. Tendencia temporal de HBCD en Japón y Suecia. 
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Luego de observar que existen diversos trabajos que analizan PBDEs en leche materna, nos pareció 
interesante poder realizar un aporte al conocimiento científico sobre los niveles de HBCD en esta 
matriz. Por lo tanto, durante el desarrollo de esta tesis hemos determinado los niveles de 
concentración de HBCD en muestras de leche materna de España, evaluando la distribución de 
isómeros y, por primera vez se ha estudiado la distribución enantiómero-específica de HBCD a fin 
de determinar si existe o no acumulación enantiómero-selectiva en el cuerpo humano. Finalmente, 
se evaluó la dosis diaria de ingesta del lactante. Este trabajo se sintetiza en el artículo #10 
“Hexabromocyclododecane in human breast milk: levels and enantiomérico patterns”. 
Por otro lado, se realizó un estudio similar con muestras de leche materna procedentes de Australia a 
fin de comparar los resultados con el estudio previo realizado en España. Además y dada la 
disponibilidad de muestras de leche materna desde los años 1993 a 2009, el análisis de HBCD en 
estas muestras nos puede dar una idea de la evolución de los niveles de HBCD con el tiempo en 
Australia y compararlo con los niveles y las tendencias encontrados de PBDEs. Con los datos de 
este estudio se ha escrito el artículo #11: “Temporal trends of brominated flame retardants in 
Australia: 1993-2009” 
.
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Artículo científico #9: 
 

“Diastereoisomer- and enantiomer-specific determination of hexabromocyclododecane in fish oil 
for food and feed” 

por 
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Artículo científico #10: 
 

“Hexabromocyclododecane in human breast milk: levels and enantiomeric patterns” 

por 
E. Eljarrat, P. Guerra y D. Barceló 

publicado en la revista: “Environmental, Science and Technology” 
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Artículo científico #11: 
 

“Temporal trends of brominated flame retardants in Australia: 1993-2009” 

por 
L. Toms, P. Guerra, E. Eljarrat, F. A. Harden, P. Hobson, A. Sjodin y J. F. Mueller 

E. Eljarrat, P. Guerra y D. Barceló 
Enviado a la revista: “Environment International 
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4.2. Discusión 
En el artículo #9 analizamos los niveles de HBCD en muestras de aceite de pescado para consumo 

humano (FO) y animal (FE), donde hallamos niveles importantes de HBCD tal como se resume en 

la Tabla 4-1. La concentración de HBCD va desde nd a 4,19 ng/g y desde 3,34 a 26,8 ng/g para FO 

y FE, respectivamente. Tal como vemos, las muestras que se utilizan para la alimentación animal 

tienen niveles mayores de HBCD. Respecto a la distribución isomérica, se observó que en las 

muestras de aceite para consumo animal predomina levemente γ-HBCD, mientras que en los aceites 

para consumo humano el isómero principal es α-HBCD. 

 

Tabla 4-1. Concentración de HBCD (ng/g) en aceites de pescado. 

Muestra α-HBCD β-HBCD γ-HBCD Total 
FE1 5.79 0.23 5.09 11.11 
FE2 3.71 0.89 5.28 9.88 
FE3 3.14 nq 1.64 4.78 
FE4 2.13 nq 1.21 3.34 
FE5 3.82 nq 2.84 6.66 
FE6 6.58 nq 8.91 15.49 
FE7 2.61 nq 2.65 5.26 
FE8 6.13 3.95 16.73 26.81 
FE9 2.62 nq 2.87 5.49 
FE10 4.65 0.11 3.29 8.05 
FO1 2.42 nq 1.77 4.19 
FO2 0.13 0.14 nq 0.27 
FO3 nq nd nq nq 
FO4 nq nq nq nq 
FO5 0.48 0.59 nq 1.07 
FO6 0.24 0.91 nq 1.15 
FO7 0.23 0.24 0.59 1.06 
FO8 1.99 nq 1.09 3.08 
FO9 0.4 nq 0.52 0.92 
FO10 0.79 nd nq 0.79 
FO11 nq nd nq nq 
FO12 0.32 0.29 0.16 0.77 
FO13 0.04 0.15 nq 0.19 
FO14 nq nq 0.09 0.09 
FO15 0.2 nq 2.19 2.39 

 

En el caso de los aceites para consumo humano, hemos calculado el EDI debido al uso de estos 

complementos alimenticios utilizando la siguiente ecuación: 
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EDIHBCD = [HBCD] x DDR  

Donde [HBCD] es la concentración de HBCD y DDR es la dosis diaria del complemento promedio 

recomendada. 

 

En la Tabla 4-2 vemos las diferentes EDI que obtuvimos para cada una de las muestras, cuyos 

valores van desde 0,08 a 5,38 ng HBCD/día. Es importante señalar que en los suplementos en base a 

aceite vegetal y/o mezclados los valores de EDI son inferiores. Así, hemos calculado el consumo 

diario de HBCD debido al uso de suplementos alimenticios, por lo tanto habría que sumarle el 

HBCD incorporado por la dieta. En España no existen estudios sobre la cantidad total de HBCD que 

ingresa al cuerpo humano diariamente mediante la dieta, por lo tanto hemos buscado estudios en 

otros países. Se han publicado diferentes valores de EDI para Suecia (141 ng HBCD/ día) (Lind et 

al., 2002), Holanda (9 ng HBCD/día) (Van Leeuwen y De Boer 2008), Noruega (20 ng HBCD/día) 

(Knutsen et al., 2008) y Reino Unido (500 ng HBCD/día) (Fernandes et al., 2008). Así, observamos 

que la ingesta de suplementos alimenticios que contengan aceite de pescado pueden contribuir 

significativamente a la ingesta de HBCD. Por ejemplo, si tomamos como base el EDI de Holanda, el 

aporte del consumo de los suplementos alimenticios analizados sería de entre un 0.9 y 57%.  

 

Tabla 4-2. Valores de EDI de HBCD debido al consumo de suplementos alimenticios 

Muestra Componente principal ng HBCD/día 
FO1 Aceite de pescado 5.15 
FO2 Aceite de pescado 0.27 
FO3 Aceite de pescado  -  
FO4 Aceite de pescado  -  
FO5 Aceite de pescado 4.01 
FO6 Aceite de pescado 1.44 
FO7 Aceite de pescado 5.38 
FO8 Aceite de pescado 1.26 
FO9 Aceite de pescado 1.84 
FO10 Aceite de pescado+ aceite vegetal 0.55 
FO11 Aceite de pescado+ aceite vegetal  -  
FO12 Aceite de pescado +aceite vegetal 2.16 
FO13 Aceite vegetal 0.46 
FO14 aceite vegetal rico en omega-6 0.08 
FO15 Aceite vegetal 3.59 

 

En aquellas muestras donde la concentración del contaminante lo permitía hemos calculado los EFs 

de α-HBCD y γ-HBCD. Ambos se resumen en la Figura 2 del artículo #9 y se observa que en el 
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caso de α-HBCD existen variaciones de los EFs que indicarían un comportamiento enantiómero-

específico. 

En los artículos #10 y #11 realizamos el análisis de HBCD isomérico y enantiomérico en leche 

materna de madres españolas y australianas, respectivamente. El interés de estos trabajos es debido 

a que los lactantes se alimentan exclusivamente de leche materna por lo tanto, los BFRs que han 

sido acumulados durante un largo período de tiempo en el cuerpo de la madre, les pueden ser 

transferidos durante la lactancia y ser absorbidos por los bebés. 

En el artículo #10 se analizaron 33 muestras de leche, obteniéndose concentraciones de HBCD que 

varían entre 2,72 y 188 ng/g lw, siendo estos niveles muy superiores a los existentes en bibliografía 

(ver Figura 4.1). En lo que respecta al patrón isomérico, β-HBCD estaba por debajo de los LOD, 

mientras que γ-HBCD fue el isómero principal, salvo en dos leches donde α-HBCD fue el 

predominante. 

Para comprender la magnitud de la exposición a HBCD por los lactantes, hemos calculado el valor 

de EDI utilizando la siguiente ecuación: 

EDIHBCD = [HBCD]FMb 

Donde [HBCD] es la concentración media de HBCD en la leche, F es el contenido lipídico en la 

leche y Mb es el consumo diario de leche, sabiendo que un bebe de 1 mes consume un promedio de 

702 mL de leche/día y pesa unos 4,14 kg. Así, la EDI para un lactante español fue de hasta 175 

ng/día. Posteriormente a nuestro trabajo, Shi et al. (2009b) calculó el EDI para un lactante en China 

(45,5 ng/día). De esta forma vemos que el valor promedio de EDI de España  es cerca de 4 veces 

mayor que el de los lactantes de China. 

En este estudio se calculan por primera vez los EFs de HBCD en leche materna. En el caso de γ-

HBCD, se observó que los valores de EF se encuentran entre 0,268 y 0,602, mientras que el EF de 

α-HBCD sólo se pudo calcular en dos muestras, con valores de 0,102 y 0,204. En la Figura 4-3 se 

comparan los valores de EF obtenidos tanto para las muestras como para los estándares. Para α-

HBCD, observamos una importante disminución en el valor de EF. Podemos decir que se produce 

un enriquecimiento de (-) α-HBCD, mostrando un enriquecimiento enantiomérico-selectivo en el 

cuerpo humano. Respecto a γ-HBCD para un total de once muestras, hay cinco muestras sin 

diferencias significativas con las soluciones estándares. Mientras que la segunda y tercera columna 

muestran que para 2 muestras disminuye el valor de EF, y en cuatro muestras se incrementa el valor 

de EF. Por lo tanto, para γ-HBCD el patrón enantiomérico no está claro. 

 

 

 

 



Capítulo 4: Exposición humana 258 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4-3. Gráfico de EFs de α-HBCD y γ-HBCD en leche materna.  

 

Así pues, se observó enantioselectividad de α-HBCD, con enriquecimiento de (-) α-HBCD. Sin 

embargo, debido a que el número de muestras es pequeño ya que solo se pudo ver en dos muestras, 

no se pudo llegar a una conclusión clara. También analizamos los EFs de α-HBCD en las leches de 

Australia y obtuvimos valores que varían desde 0,32 a 0,61, respectivamente. Dada la variabilidad 

de los resultados, no podemos concluir nada concreto acerca de su comportamiento enantiómero-

especifico. Sin embargo, posteriores estudios en leche materna han corroborado nuestro hallazgo 

(Abdallah y Harrad 2011), indicando la presencia de posibles procesos enantioselectivos que pueden 

involucrar la absorción, el metabolismo y/o la excreción del HBCD y concretamente de un 

enriquecimiento de (-)α-HBCD. 

En el caso del artículo #11 nos interesaba estudiar la tendencia temporal de HBCD y PBDEs en 

leche materna de Australia analizando muestras compuestas entre 1993 y 2009 ya que es sabido que 

en muestras de leche materna de Australia los niveles de PBDEs son superiores a los encontrados en 

Europa y Asia, aunque inferiores a los de EE.UU. (Toms et al., 2007) y se quería evaluar si sucedía 

o no lo mismo con el HBCD. Así pues, analizamos 13 muestras compuestas de leche y encontramos 

niveles entre nq y 19 ng/g lw de HBCD total (Tabla 1 del artículo #11). En general, no observamos 

una tendencia clara para HBCD en la leche materna de Australia entre los años 1993 y 2009. Esto se 

debería principalmente al número pequeño de muestras de leche individuales que conforman la 

muestra compuesta analizada, donde una muestra altamente contaminada podría aumentar la 

concentración total. Además el pequeño número de muestras analizadas no permite realizar análisis 

estadístico. Por el contrario, en el caso de los PBDEs se observó una tendencia temporal, con una 

concentración máxima alrededor de 2002/03 y 2003/04 para luego disminuir en las muestras 

pertenecientes a 2007/08 y 2009. Estos resultados cuadrarían con el mayor uso y posterior cese de 

los PBDEs. 
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CONCLUSIONES GENERALES 
 
Los estudios llevados a cabo durante la presente tesis permiten llegar a las siguientes conclusiones 
generales: 
 
1. Se ha logrado el desarrollo y validación de dos métodos sensibles, selectivos, precisos y 
reproducibles para el análisis de HBCD, tanto diastereoisomérico como enantiomérico, basados en 
el uso de un instrumento de última generación, como es la LC-QqLIT-MS. El método 
diastereoisomérico permite el análisis simultáneo de TBBPA y compuestos procedentes de su 
debromación hasta llegar al BPA. 
 
2. En muestras ambientales, y especialmente en las bióticas, se ha podido ver el interés de analizar 
el HBCD por vía diastereoisomérica y enantiomérica, en lugar del HBCD total tal como se hacía 
inicialmente por GC-MS. 
 
3. Los métodos de análisis previamente desarrollados fueron utilizados para realizar la vigilancia 
ambiental de BFRs en sedimentos y biota procedentes de dos cuencas hidrográficas de España. 
Estos estudios han demostrado la presencia los BFRs clásicos como de los emergentes, aunque a 
niveles más bajos debido a su menor uso actual. En el caso de HBCD, el estudio en una zona 
altamente contaminada (el río Cinca a su paso por Monzón) ha servido para evaluar su presencia así 
como su comportamiento en lo que a su biodisponibilidad y bioacumulación se refiere.  
 
4. El estudio de los huevos de halcón peregrino ha sido de gran utilidad para corroborar la presencia 
de distintos BFRs así como de una nueva familia de FRs, los Decloranes, en muestras 
correspondientes a un nivel trófico superior. Por consiguiente, estos resultados confirman la 
biodisponibilidad y bioacumulación a lo largo de la cadena trófica de estos nuevos contaminantes. 
 
5. El análisis enantiomérico de HBCD ha sido de gran utilidad para detectar casos de 
enatioselectividad como por ejemplo, la acumulación de (-) α-HBCD observada en huevos de 
halcón peregrino como también en leche materna. El hallazgo de una acumulación enentiómero-
específica del HBCD, sugiere la necesidad de disponer datos toxicológicos para los enantiómeros. 
 
6. Se ha evaluado el grado de exposición humana a HBCD por diferentes vías, una por la ingesta de 
complementos alimenticios basados en pescado, y otra para el grupo de riesgo de los lactantes a 
través del análisis de leche materna. En el primer caso, esta exposición puede contribuir entre un 1 y 
un 50% del total por ingesta de alimentos. En el caso de los lactantes españoles, el EDI se sitúa en 
torno a 175 ng/kg peso día, siendo un valor muy por encima de los datos disponibles sobre ingesta 
en adultos, así como los de ingesta de polvo.  
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7. Se necesita más investigación para comprender la naturaleza y el alcance de los procesos 

enantioselectivos de HBCD en la naturaleza y en muestras humanas, además de los factores que 

influyen en la retención enantioselectiva de HBCD en las diferentes especies. 

 

8. Se necesita una mayor disponibilidad de información acerca de los otros FRs emergentes 

incluidos en esta tesis, especialmente en muestras humanas.  

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

REFERENCIAS 

 

 

 

 

 

 





Referencias 265 

Abdallah MAE, Harrad S y Covaci A. Hexabromocyclododecanes and tetrabromobisphenol-A in 

indoor air and dust in Birmingham, UK: Implications for human exposure. Environmental 

Science and Technology 2008a; 18: 6855-6861. 

Abdallah MAE, Harrad S, Ibarra C, Diamond M, Melymuk L, Robson M y Covaci A. 

Hexabromocyclododecanes in indoor dust from Canada, the United Kingdom, and the 

United States. Environmental Science and Technology 2008b; 2: 459-464. 

Abdallah MAE y Harrad S. Tetrabromobisphenol-A, hexabromocyclododecane and its degradation 

products in UK human milk: Relationship to external exposure. Environment International 

2011; 2: 443-448. 

Alaee M, Sergeant DB, Ikonomou MG y Luross JM. A gas chromatography/high-resolution mass 

spectrometry (GC/HRMS) method for determination of polybrominated diphenyl ethers in 

fish. Chemosphere 2001; 6: 1489-1495. 

Alaee M, Arias P, Sjodin A y Bergman A. An overview of commercially used brominated flame 

retardants, their applications, their use patterns in different countries/regions and possible 

modes of release. Environment International 2003; 6: 683-689. 

Andersson PL, Oberg K y Orrn U. Chemical characterization of brominated flame retardants and 

identification of structurally representative compounds. Environmental Toxicology and 

Chemistry 2006; 5: 1275-1282. 

Antignac JP, Cariou R, Maume D, Marchand P, Monteau F, Zalko D, Berrebi A, Cravedi JP, Andre 

F y Le Bizec B. Exposure assessment of fetus and newborn to brominated flame retardants 

in France: Preliminary data. Molecular Nutrition and Food Research 2008; 2: 258-265. 

Ballschmiter K y Zell M. Analysis of polychlorinated biphenyls (PCB) by glass capillary gas 

chromatography - Composition of technical aroclor- and Clophen-PCB mixtures. 

Fresenius' Zeitschrift für Analytische Chemie 1980; 1: 20-31. 

Barontini F, Cozzani V y Petarca L. Thermal stability and decomposition products of 

hexabromocyclododecane. Industrial and Engineering Chemistry Research 2001; 15: 

3270-3280. 

Bjorklund E, Nilsson T y Bowadt S. Pressurised liquid extraction of persistent organic pollutants in 

environmental analysis. TrAC - Trends in Analytical Chemistry 2000; 7: 434-445. 

Bjorklund J, Tollbach P y Ostman C. Mass spectrometric characteristics of decabromodiphenyl 

ether and the application of isotopic dilution in the electron capture negative ionization 

mode for the analysis of polybrominated diphenyl ethers. Journal of Mass Spectrometry 

2003; 4: 394-400. 

Bossi R, Skov H, Vorkamp K, Christensen J, Rastogi SC, Egelo A y Petersen D. Atmospheric 

concentrations of organochlorine pesticides, polybrominated diphenyl ethers and 



Referencias 266 

polychloronaphthalenes in Nuuk, South-West Greenland. Atmospheric Environment 

2008; 31: 7293-7303. 

BSEF. 2009. Bromine Science and Environmental Forum. Retrieved October 5, 2009, from 

http://bsef.com/env_health/tbbpa/index.php?/env_health/tbbpa/tbbpa.php. 

Bureau EE. 2010. DECA Press Release. Retrieved July/20/2010, 2010, from 

http://www.eeb.org/documents/010408-DECA-PRESS-RELEASE-FINAL.pdf. 

Butt CM, Diamond ML, Truong J, Ikonomou MG y Ter Schure AFH. Spatial Distribution of 

Polybrominated Diphenyl Ethers in Southern Ontario As Measured in Indoor and Outdoor 

Window Organic Films. Environmental Science and Technology 2004; 3: 724-731. 

Cahill TM, Groskova D, Charles MJ, Sanborn JR, Denison MS y Baker L. Atmospheric 

concentrations of polybrominated diphenyl ethers at near-source sites. Environmental 

Science and Technology 2007; 18: 6370-6377. 

Camel V. Recent extraction techniques for solid matrices - Supercritical fluid extraction, pressurized 

fluid extraction and microwave-assisted extraction: Their potential and pitfalls. Analyst 

2001; 7: 1182-1193. 

Camel V. Solid phase extraction of trace elements. Spectrochimica Acta - Part B Atomic 

Spectroscopy 2003; 7: 1177-1233. 

Cariou R, Antignac JP, Zalko D, Berrebi A, Cravedi JP, Maume D, Marchand P, Monteau F, Riu A, 

Andre F y Bizec BL. Exposure assessment of French women and their newborns to 

tetrabromobisphenol-A: Occurrence measurements in maternal adipose tissue, serum, 

breast milk and cord serum. Chemosphere 2008; 7: 1036-1041. 

Cetin B y Odabasi M. Atmospheric concentrations and phase partitioning of polybrominated 

diphenyl ethers (PBDEs) in Izmir, Turkey. Chemosphere 2008; 6: 1067-1078. 

Chan C, Lam H, Lee YC y Zhang X-M. Analytical method validation and instrument performance 

validation. 2004. Wiley & Sons, Inc. 

Chang H, Wan Y, Naile J, Zhang X, Wiseman S, Hecker M, Lam MHW, Giesy JP y Jones PD. 

Simultaneous quantification of multiple classes of phenolic compounds in blood plasma 

by liquid chromatography-electrospray tandem mass spectrometry. Journal of 

Chromatography A 2010; 4: 506-513. 

Chen D y Hale RC. A global review of polybrominated diphenyl ether flame retardant 

contamination in birds. Environment International 2010; 7: 800-811. 

Chen LG, Mai BX, Bi XH, Chen SJ, Wang XM, Ran Y, Luo XJ, Sheng GY, Fu JM y Zeng EY. 

Concentration levels, compositional profiles, and gas-particle partitioning of 

polybrominated diphenyl ethers in the atmosphere of an urban city in South China. 

Environmental Science and Technology 2006a; 4: 1190-1196. 



Referencias 267 

Chen LJ, Lebetkin EH, Sanders JM y Burka LT. Metabolism and disposition of 2,2',4,4',5-

pentabromodiphenyl ether (BDE99) following a single or repeated administration to rats 

or mice. Xenobiotica 2006b; 6: 515-534. 

Christiansson A, Hovander L, Athanassiadis I, Jakobsson K y Bergman Ã. Polybrominated diphenyl 

ethers in aircraft cabins - A source of human exposure? Chemosphere 2008; 10: 1654-

1660. 

Chu S, Haffner GD y Letcher RJ. Simultaneous determination of tetrabromobisphenol A, 

tetrachlorobisphenol A, bisphenol A and other halogenated analogues in sediment and 

sludge by high performance liquid chromatography-electrospray tandem mass 

spectrometry. Journal of Chromatography A 2005; 1-2: 25-32. 

Clark KE, Zhao Y y Kane CM. Organochlorine pesticides, PCBs, dioxins, and metals in postterm 

peregrine falcon (falco peregrinus) eggs from the Mid-Atlantic States, 1993-1999. 

Archives of Environmental Contamination and Toxicology 2009; 1: 174-184. 

Covaci A, Voorspoels S y de Boer J. Determination of brominated flame retardants, with emphasis 

on polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) in environmental and human samples - A 

review. Environment International 2003; 6: 735-756. 

Covaci A, Gerecke AC, Law RJ, Voorspoels S, Kohler M, Heeb NV, Leslie H, Allchin CR y De 

Boer J. Hexabromocyclododecanes (HBCDs) in the environment and humans: A review. 

Environmental Science and Technology 2006; 12: 3679-3688. 

Covaci A, Voorspoels S, Vetter W, Gelbin A, Jorens PG, Blust R y Neels H. Anthropogenic and 

naturally occurring organobrominated compounds in fish oil dietary supplements. 

Environmental Science and Technology 2007a; 15: 5237-5244. 

Covaci A, Voorspoels S, Ramos L, Neels H y Blust R. Recent developments in the analysis of 

brominated flame retardants and brominated natural compounds. Journal of 

Chromatography A 2007b; 1-2: 145-171. 

Covaci A, Voorspoels S, Abdallah MAE, Geens T, Harrad S y Law RJ. Analytical and 

environmental aspects of the flame retardant tetrabromobisphenol-A and its derivatives. 

Journal of Chromatography A 2009; 3: 346-363. 

Cunha SC, Kalachova K, Pulkrabova J, Fernandes JO, Oliveira MBPP, Alves A y Hajslova J. 

Polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) contents in house and car dust of Portugal by 

pressurized liquid extraction (PLE) and gas chromatography-mass spectrometry (GC-MS). 

Chemosphere 2010; 10: 1263-1271. 

D'Hollander W, Roosens L, Covaci A, Cornelis C, Reynders H, Campenhout KV, Voogt PD y 

Bervoets L. Brominated flame retardants and perfluorinated compounds in indoor dust 

from homes and offices in Flanders, Belgium. Chemosphere 2010; 4: 478-487. 



Referencias 268 

Darnerud PO. Toxic effects of brominated flame retardants in man and in wildlife. Environment 

International 2003; 6: 841-853. 

Darnerud PO, Atuma S, Aune M, Bjerselius R, Glynn A, Grawé KP y Becker W. Dietary intake 

estimations of organohalogen contaminants (dioxins, PCB, PBDE and chlorinated 

pesticides, e.g. DDT) based on Swedish market basket data. Food and Chemical 

Toxicology 2006; 9: 1597-1606. 

Darnerud PO, Aune M, Larsson L y Hallgren S. Plasma PBDE and thyroxine levels in rats exposed 

to Bromkal or BDE-47. Chemosphere 2007; 9. 

Davis EF y Stapleton HM. Photodegradation pathways of nonabrominated diphenyl ethers, 2-

ethylhexyltetrabromobenzoate and di(2-ethylhexyl)tetrabromophthalate: Identifying 

potential markers of photodegradation. Environmental Science and Technology 2009; 15: 

5739-5746. 

de Boer J, de Boer K y Boon JP. Polybrominated Biphenyls and Diphenylethers. 2000. Springer-

Verlag  

de Boer J, Allchin C, Law R, Zegers B y Boon JP. Method for the analysis of polybrominated 

diphenylethers in sediments and biota. TrAC - Trends in Analytical Chemistry 2001; 10: 

591-599. 

de Boer J y Cofino WP. First world-wide interlaboratory study on polybrominated diphenylethers 

(PBDEs). Chemosphere 2002; 5: 625-633. 

de Boer J y Wells DE. Pitfalls in the analysis of brominated flame retardants in environmental, 

human and food samples - Including results of three international interlaboratory studies. 

TrAC - Trends in Analytical Chemistry 2006; 4: 364-372. 

de Hoffman E y Stroobant V. Mass spectrometry: Principles and applications. 2007. Wiley. 

de La Cal A, Eljarrat E y Barceló D. Determination of 39 polybrominated diphenyl ether congeners 

in sediment samples using fast selective pressurized liquid extraction and purification. 

Journal of Chromatography A 2003; 1-2: 165-173. 

de Wit CA, Herzke D y Vorkamp K. Brominated flame retardants in the Arctic environment - trends 

and new candidates. Science of the Total Environment 2010; 15: 2885-2918. 

Debrauwer L, Riu A, Jouahri M, Rathahao E, Jouanin I, Antignac JP, Cariou R, Le Bizec B y Zalko 

D. Probing new approaches using atmospheric pressure photo ionization for the analysis 

of brominated flame retardants and their related degradation products by liquid 

chromatography-mass spectrometry. Journal of Chromatography A 2005; 1 SPEC. ISS.: 

98-109. 



Referencias 269 

Dirtu AC y Covaci A. Estimation of daily intake of organohalogenated contaminants from food 

consumption and indoor dust ingestion in Romania. Environmental Science and 

Technology 2010; 16: 6297-6304. 

Dodder NG, Peck AM, Kucklick JR y Sander LC. Analysis of hexabromocyclododecane 

diastereomers and enantiomers by liquid chromatography/tandem mass spectrometry: 

Chromatographic selectivity and ionization matrix effects. Journal of Chromatography A 

2006; 1: 36-42. 

Domingo JL, Marti-Cid R, Castell V y Llobet JM. Human exposure to PBDEs through the diet in 

Catalonia, Spain: Temporal trend. A review of recent literature on dietary PBDE intake. 

Toxicology 2008; 1: 25-32. 

EFSA. Advice of the scientific panel on contaminants in the food chain on a request from the 

commission related to relevant chemical compounds in the group of brominated flame 

retardants for monitoring in feed and food (Question nº EFSA-Q-2005-244). EFSA J. 

2006; 328: 1-4. 

Eljarrat E y Barcelo D. Priority lists for persistent organic pollutants and emerging contaminants 

based on their relative toxic potency in environmental samples. TrAC - Trends in 

Analytical Chemistry 2003; 10: 655-665. 

Eljarrat E y Barcelo D. Sample handling and analysis of brominated flame retardants in soil and 

sludge samples. TrAC - Trends in Analytical Chemistry 2004; 10-11: 727-736. 

Eljarrat E, De La Cal A, Raldua D, Duran C y Barcelo D. Occurrence and Bioavailability of 

Polybrominated Diphenyl Ethers and Hexabromocyclododecane in Sediment and Fish 

from the Cinca River, a Tributary of the Ebro River (Spain). Environmental Science and 

Technology 2004; 9: 2603-2608. 

Eljarrat E, De La Cal A, Raldua D, Duran C y Barcelo D. Brominated flame retardants in Alburnus 

alburnus from Cinca River Basin (Spain). Environmental Pollution 2005; 3: 501-508. 

Eljarrat E, Labandeira A, Marsh G, Raldua D y Barcelo D. Decabrominated diphenyl ether in river 

fish and sediment samples collected downstream an industrial park. Chemosphere 2007; 

8: 1278-1286. 

Eljarrat E, Guerra P y Barcelo D. Enantiomeric determination of chiral persistent organic pollutants 

and their metabolites. TrAC - Trends in Analytical Chemistry 2008; 10: 847-861. 

Esch GJv. Environmental Health Criteria 162. Brominated Diphenyl Ethers. 1994.  

Esch GJv. Environmental Health Criteria 172. Tetrabromobisphenol A and derivatives. 1995.  

Eslami B, Koizumi A, Ohta S, Inoue K, Aozasa O, Harada K, Yoshinaga T, Date C, Fujii S, 

Fujimine Y, Hachiya N, Hirosawa I, Koda S, Kusaka Y, Murata K, Nakatsuka H, Omae 

K, Saito N, Shimbo S, Takenaka K, Takeshita T, Todoriki H, Wada Y, Watanabe T y 



Referencias 270 

Ikeda M. Large-scale evaluation of the current level of polybrominated diphenyl ethers 

(PBDEs) in breast milk from 13 regions of Japan. Chemosphere 2006; 4: 554-561. 

Fangstrom B, Strid A, Grandjean P, Weihe P y Bergman A. A retrospective study of PBDEs and 

PCBs in human milk from the Faroe Islands. Environmental Health: A Global Access 

Science Source 2005. 

Fangstrom B, Athanassiadis I, Odsjo T, Noren K y Bergman A. Temporal trends of polybrominated 

diphenyl ethers and hexabromocyclododecane in milk from Stockholm mothers, 1980-

2004. Molecular Nutrition and Food Research 2008; 2: 187-193. 

Fernandes A, Dicks P, Mortimer D, Gem M, Smith F, Driffield M, White S y Rose M. Brominated 

and chlorinated dioxins, PCBs and brominated flame retardants in Scottish shellfish: 

Methodology, occurrence and human dietary exposure. Molecular Nutrition and Food 

Research 2008; 2: 238-249. 

Fidalgo-Used N, Blanco-Gonzalez E y Sanz-Medel A. Sample handling strategies for the 

determination of persistent trace organic contaminants from biota samples. Analytica 

Chimica Acta 2007; 1: 1-16. 

Furst P. Dioxins, polychlorinated biphenyls and other organohalogen compounds in human milk. 

Molecular Nutrition and Food Research 2006; 10: 922-933. 

Gallart-Ayala H, Moyano E y Galceran MT. Liquid chromatography/multi-stage mass spectrometry 

of bisphenol A and its halogenated derivatives. Rapid Communications in Mass 

Spectrometry 2007; 24: 4039-4048. 

Gao F, Luo XJ, Yang ZF, Wang XM y Mai BX. Brominated flame retardants, polychlorinated 

biphenyls, and organochlorine pesticides in bird eggs from the Yellow River Delta, North 

China. Environmental Science and Technology 2009; 18: 6956-6962. 

Gauthier LT, Hebert CE, Weseloh DVC y Letcher RJ. Current-use flame retardants in the eggs of 

herring gulls (Larus argentatus) from the Laurentian Great Lakes. Environmental Science 

and Technology 2007; 13: 4561-4567. 

Gauthier LT, Potter D, Hebert CE y Letcher RJ. Temporal trends and spatial distribution of non-

polybrominated diphenyl ether flame retardants in the eggs of colonial populations of 

Great Lakes herring gulls. Environmental Science and Technology 2009; 2: 312-317. 

Gauthier LT y Letcher RJ. Isomers of Dechlorane Plus flame retardant in the eggs of herring gulls 

(Larus argentatus) from the Laurentian Great Lakes of North America: Temporal changes 

and spatial distribution. Chemosphere 2009; 1: 115-120. 

Gebbink WA, Sonne C, Dietz R, Kirkegaard M, Born EW, Muir DCG y Letcher RJ. Target tissue 

selectivity and burdens of diverse classes of brominated and chlorinated contaminants in 



Referencias 271 

polar bears (Ursus maritimus) from East Greenland. Environmental Science and 

Technology 2008; 3: 752-759. 

Geens T, Roosens L, Neels H y Covaci A. Assessment of human exposure to Bisphenol-A, 

Triclosan and Tetrabromobisphenol-A through indoor dust intake in Belgium. 

Chemosphere 2009; 6: 755-760. 

Germer S, Piersma AH, Van Der Ven L, Kamyschnikow A, Fery Y, Schmitz HJ y Schrenk D. 

Subacute effects of the brominated flame retardants hexabromocyclododecane and 

tetrabromobisphenol A on hepatic cytochrome P450 levels in rats. Toxicology 2006; 2-3: 

229-236. 

Gomara B, Herrero L, Bordajandi LR y Gonzalez MJ. Quantitative analysis of polybrominated 

diphenyl ethers in adipose tissue, human serum and foodstuff samples by gas 

chromatography with ion trap tandem mass spectrometry and isotope dilution. Rapid 

Communications in Mass Spectrometry 2006; 2: 69-74. 

Gomez-Ariza JL, Bujalance M, Giraldez I, Velasco A y Morales E. Determination of 

polychlorinated biphenyls in biota samples using simultaneous pressurized liquid 

extraction and purification. Journal of Chromatography A 2002; 1-2: 209-219. 

Gouteux B, Alaee M, Mabury SA, Pacepavicius G y Muir DCG. Polymeric brominated flame 

retardants: Are they a relevant source of emerging brominated aromatic compounds in the 

environment? Environmental Science and Technology 2008; 24: 9039-9044. 

Hakk H, Larsen G, Bergman A y Orn U. Binding of brominated diphenyl ethers to male rat carrier 

proteins. Xenobiotica 2002; 12: 1079-1091. 

Hakk H y Letcher RJ. Metabolism in the toxicokinetics and fate of brominated flame retardants - A 

review. Environment International 2003; 6: 801-828. 

Hale RC, La Guardia MJ, Harvey E, Gaylor MO y Mainor TM. Brominated flame retardant 

concentrations and trends in abiotic media. Chemosphere 2006; 2: 181-186. 

Hamers T, Kamstra JH, Sonneveld E, Murk AJ, Kester MHA, Andersson PL, Legler J y Brouwer A. 

In vitro profiling of the endocrine-disrupting potency of brominated flame retardants. 

Toxicological Sciences 2006; 1: 157-173. 

Harrad S, Wijesekera R, Hunter S, Halliwell C y Baker R. Preliminary Assessment of U.K. Human 

Dietary and Inhalation Exposure to Polybrominated Diphenyl Ethers. Environmental 

Science and Technology 2004; 8: 2345-2350. 

Harrad S, Hazrati S y Ibarra C. Concentrations of polychlorinated biphenyls in indoor air and 

polybrominated diphenyl ethers in indoor air and dust in Birmingham, United Kingdom: 

Implications for human exposure. Environmental Science and Technology 2006; 15: 

4633-4638. 



Referencias 272 

Harrad S y Hunter S. Concentrations of polybrominated diphenyl ethers in air and soil on a rural-

urban transect across a major UK conurbation. Environmental Science and Technology 

2006; 15: 4548-4553. 

Harrad S, Ibarra C, Diamond M, Melymuk L, Robson M, Douwes J, Roosens L, Dirtu AC y Covaci 

A. Polybrominated diphenyl ethers in domestic indoor dust from Canada, New Zealand, 

United Kingdom and United States. Environment International 2008; 2: 232-238. 

Harrad S, Abdallah MAE, Rose NL, Turner SD y Davidson TA. Current-use brominated flame 

retardants in water, sediment, and fish from English lakes. Environmental Science and 

Technology 2009; 24: 9077-9083. 

Haug LS, Thomsen C, Liane VH y Becher G. Comparison of GC and LC determinations of 

hexabromocyclododecane in biological samples - Results from two interlaboratory 

comparison studies. Chemosphere 2008; 6: 1087-1092. 

Haukas M, Ruus A, Hylland K, Berge JA y Mariussen E. Bioavailability of 

hexabromocyclododecane to the polychaete hediste diversicolor: Exposure through 

sediment and food from a contaminated fjord. Environmental Toxicology and Chemistry 

2010; 8: 1709-1715. 

He MJ, Luo XJ, Yu LH, Liu J, Zhang XL, Chen SJ, Chen D y Mai BX. Tetrabromobisphenol-A and 

hexabromocyclododecane in birds from an E-waste region in South China: Influence of 

diet on diastereoisomer- and enantiomer-specific distribution and trophodynamics. 

Environmental Science and Technology 2010; 15: 5748-5754. 

Heeb NV, Schweizer WB, Mattrel P, Haag R, Gerecke AC, Kohler M, Schmid P, Zennegg M y 

Wolfensberger M. Solid-state conformations and absolute configurations of (+) and (-) 

alpha-, beta, and gamma-hexabromocyclododecanes (HBCDs). Chemosphere 2007; 5: 

940-950. 

Helgason LB, Polder A, Foreid S, Baek K, Lie E, Gabrielsen GW, Barrett RT y Skaare JU. Levels 

and temporal trends (1983-2003) of polybrominated diphenyl ethers and 

hexabromocyclododecanes in seabird eggs from north norway. Environmental Toxicology 

and Chemistry 2009; 5: 1096-1103. 

Hermanson MH, Isaksson E, Forsstrom S, Teixeira C, Muir DCG, Pohjola VA y Van De Wal RSV. 

Deposition history of brominated flame retardant compounds in an ice core from 

Holtedahlfonna, Svalbard, Norway. Environmental Science and Technology 2010; 19: 

7405-7410. 

Hess G. 2009. Industry to phase out decaBDE. 1 DOI:  

Hites RA. Brominated flame retardants in the environment. Journal of Environmental Monitoring 

2005; 11: 1033-1036. 



Referencias 273 

Hoh E, Zhu L y Hites RA. Novel flame retardants, 1,2-bis(2,4,6-tribromophenoxy)-ethane and 

2,3,4,5,6-pentabromoethylbenzene, in United States' environmental samples. 

Environmental Science and Technology 2005; 8: 2472-2477. 

Hoh E y Hites RA. Brominated flame retardants in the atmosphere of the east-central United States. 

Environmental Science and Technology 2005; 20: 7794-7802. 

Hoh E, Zhu L y Hites RA. Dechlorane plus, a chlorinated flame retardant, in the Great Lakes. 

Environmental Science and Technology 2006; 4: 1184-1189. 

Huang Y, Chen L, Peng X, Xu Z y Ye Z. PBDEs in indoor dust in South-Central China: 

Characteristics and implications. Chemosphere 2010; 2: 169-174. 

Huhnerfuss H y Shah MR. Enantioselective chromatography-A powerful tool for the discrimination 

of biotic and abiotic transformation processes of chiral environmental pollutants. Journal 

of Chromatography A 2009; 3: 481-502. 

Iacovidou E, Mandalakis M y Stephanou EG. Occurrence and diurnal variation of polychlorinated 

biphenyls and polybrominated diphenyl ethers in the background atmosphere of Eastern 

Mediterranean. Chemosphere 2009; 9: 1161-1167. 

Ingelido AM, Ballard T, Dellatte E, di Domenico A, Ferri F, Fulgenzi AR, Herrmann T, Iacovella 

N, Miniero R, Paepke O, Porpora MG y Felip ED. Polychlorinated biphenyls (PCBs) and 

polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) in milk from Italian women living in Rome and 

Venice. Chemosphere 2007; 9. 

Inoue K, Harada K, Takenaka K, Uehara S, Kono M, Shimizu T, Takasuga T, Senthilkumar K, 

Yamashita F y Koizumi A. Levels and concentration ratios of polychlorinated biphenyls 

and polybrominated diphenyl ethers in serum and breast milk in Japanese mothers. 

Environmental Health Perspectives 2006; 8: 1179-1185. 

Ismail N, Gewurtz SB, Pleskach K, Whittle M, Helm PA, Marvin CH y Tomy GT. Brominated and 

chlorinated flame retard ants in Lake Ontario, Canada, Lake Trout (Salvelinus 

namaycush) Between 1979 and 2004 and possible influences of food-web changes. 

Environmental Toxicology and Chemistry 2009; 5: 910-920. 

Jakobsson K, Thuresson K, Rylander L, Sjodin A, Hagmar L y Bergman A. Exposure to 

polybrominated diphenyl ethers and tetrabromobisphenol A among computer technicians. 

Chemosphere 2002; 5: 709-716. 

Johansson AK, Sellstrom U, Lindberg P, Bignert A y De Wit CA. Polybrominated diphenyl ether 

congener patterns, hexabromocyclododecane, and brominated biphenyl 153 in eggs of 

peregrine falcons (Falco peregrinus) breeding in Sweden. Environmental Toxicology and 

Chemistry 2009; 1: 9-17. 



Referencias 274 

Johnson-Restrepo B, Addink R, Wong C, Arcaro K y Kannan K. Polybrominated diphenyl ethers 

and organochlorine pesticides in human breast milk from Massachusetts, USA. Journal of 

Environmental Monitoring 2007; 11: 1205-1212. 

Johnson-Restrepo B y Kannan K. An assessment of sources and pathways of human exposure to 

polybrominated diphenyl ethers in the United States. Chemosphere 2009; 4: 542-548. 

Jorundsdottir H, Lofstrand K, Svavarsson J, Bignert A y Bergman A. Organochlorine compounds 

and their metabolites in seven icelandic seabird species - A comparative study. 

Environmental Science and Technology 2010; 9: 3252-3259. 

Julander A, Karlsson M, Hagstrom K, Ohlson CG, Engwall M, Bryngelsson IL, Westberg H y van 

Bavel B. Polybrominated diphenyl ethers - Plasma levels and thyroid status of workers at 

an electronic recycling facility. International Archives of Occupational and Environmental 

Health 2005a; 7: 584-592. 

Julander A, Westberg H, Engwall M y Van Bavel B. Distribution of brominated flame retardants in 

different dust fractions in air from an electronics recycling facility. Science of the Total 

Environment 2005b; 1-3: 151-160. 

Kakimoto K, Akutsu K, Konishi Y y Tanaka Y. Time trend of hexabromocyclododecane in the 

breast milk of Japanese women. Chemosphere 2008; 6: 1110-1114. 

Karlsson M, Ericson I, van Bavel B, Jensen JK y Dam M. Levels of brominated flame retardants in 

Northern Fulmar (Fulmarus glacialis) eggs from the Faroe Islands. Science of the Total 

Environment 2006; 2-3: 840-846. 

Kazda R, Hajslova J, Poustka J y Cajka T. Determination of polybrominated diphenyl ethers in 

human milk samples in the Czech Republic: Comparative study of negative chemical 

ionisation mass spectrometry and time-of-flight high-resolution mass spectrometry. 

Analytica Chimica Acta 2004; 1-2: 237-243. 

Kemmlein S, Hahn O y Jann O. Emissions of organophosphate and brominated flame retardants 

from selected consumer products and building materials. Atmospheric Environment 2003; 

39-40: 5485-5493. 

Kierkegaard A, Bjorklund J y Fridan U. Identification of the flame retardant decabromodiphenyl 

ethane in the environment. Environmental Science and Technology 2004; 12: 3247-3253. 

Kierkegaard A, Sellstrom U y McLachlan MS. Environmental analysis of higher brominated 

diphenyl ethers and decabromodiphenyl ethane. Journal of Chromatography A 2009; 3: 

364-375. 

Knutsen HK, Kvalem HE, Thomsen C, Froshaug M, Haugen M, Becher G, Alexander J y Meltzer 

HM. Dietary exposure to brominated flame retardants correlates with male blood levels in 



Referencias 275 

a selected group of Norwegians with a wide range of seafood consumption. Molecular 

Nutrition and Food Research 2008; 2: 217-227. 

Kodavanti PRS, Coburn CG, Moser VC, MacPhail RC, Fenton SE, Stoker TE, Rayner JL, Kannan 

K y Birnbaum LS. Developmental exposure to a commercial PBDE Mixture, DE-71: 

Neurobehavioral, hormonal, and reproductive effects. Toxicological Sciences 2010; 1: 

297-312. 

Kolic TM, Shen L, MacPherson K, Fayez L, Gobran T, Helm PA, Marvin CH, Arsenault G y Reiner 

EJ. The analysis of halogenated flame retardants by GC-HRMS in environmental samples. 

Journal of Chromatographic Science 2009; 1: 83-91. 

Kunisue T, Takayanagi N, Isobe T, Takahashi S, Nakatsu S, Tsubota T, Okumoto K, Bushisue S, 

Shindo K y Tanabe S. Regional trend and tissue distribution of brominated flame 

retardants and persistent organochlorines in raccoon dogs (Nyctereutes procyonoides) 

from Japan. Environmental Science and Technology 2008; 3: 685-691. 

Kupper T, de Alencastro LF, Gatsigazi R, Furrer R, Grandjean D y Tarradellas J. Concentrations 

and specific loads of brominated flame retardants in sewage sludge. Chemosphere 2008; 

6: 1173-1180. 

La Guardia MJ, Hale RC, Harvey E y Chen D. Flame-retardants and other organohalogens detected 

in sewage sludge by electron capture negative ion mass spectrometry. Environmental 

Science and Technology 2010; 12: 4658-4664. 

Labadie P, Tlili K, Alliot F, Bourges C, Desportes A y Chevreuil M. Development of analytical 

procedures for trace-level determination of polybrominated diphenyl ethers and 

tetrabromobisphenol A in river water and sediment. Analytical and Bioanalytical 

Chemistry 2010; 2: 865-875. 

Lagalante AF y Oswald TD. Analysis of polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) by liquid 

chromatography with negative-ion atmospheric pressure photoionization tandem mass 

spectrometry (LC/NI-APPI/MS/MS): Application to house dust. Analytical and 

Bioanalytical Chemistry 2008; 6: 2249-2256. 

Lam JCW, Lau RKF, Murphy MB y Lam PKS. Temporal trends of hexabromocyclododecanes 

(HBCDs) and polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) and detection of two novel flame 

retardants in marine mammals from Hong Kong, South China. Environmental Science and 

Technology 2009; 18: 6944-6949. 

Lavoie RA, Champoux L, Rail JF y Lean DRS. Organochlorines, brominated flame retardants and 

mercury levels in six seabird species from the Gulf of St. Lawrence (Canada): 

Relationships with feeding ecology, migration and molt. Environmental Pollution 2010; 6: 

2189-2199. 



Referencias 276 

Law K, Halldorson T, Danell R, Stern G, Gewurtz S, Alaee M, Marvin C, Whittle M y Tomy G. 

Bioaccumulation and trophic transfer of some brominated flame retardants in a Lake 

Winnipeg (Canada) food web. Environmental Toxicology and Chemistry 2006a; 8: 2177-

2186. 

Law RJ, Kohler M, Heeb NV, Gerecke AC, Schmid P, Voorspoels S, Covaci A, Becher G, Janàk K 

y Thomsen C. Hexabromocyclododecane challenges scientists and regulators. 

Environmental Science and Technology 2005; 13. 

Law RJ, Allchin CR, de Boer J, Covaci A, Herzke D, Lepom P, Morris S, Tronczynski J y de Wit 

CA. Levels and trends of brominated flame retardants in the European environment. 

Chemosphere 2006b; 2: 187-208. 

Law RJ, Bersuder P, Allchin CR y Barry J. Levels of the flame retardants hexabromocyclododecane 

and tetrabromobisphenol A in the blubber of harbor porpoises (Phocoena phocoena) 

stranded or bycaught in the U.K., with evidence for an increase in HBCD concentrations 

in recent years. Environmental Science and Technology 2006c; 7: 2177-2183. 

Law RJ, Herzke D, Harrad S, Morris S, Bersuder P y Allchin CR. Levels and trends of HBCD and 

BDEs in the European and Asian environments, with some information for other BFRs. 

Chemosphere 2008; 2: 223-241. 

Lee R, Thomas G y K J. Atmospheric concentrations of PBDEs in western Europe. Organohalogen 

Compd. 2002; 193-196. 

Li J, Yu H, Zhao Y, Zhang G y Wu Y. Levels of polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) in breast 

milk from Beijing, China. Chemosphere 2008; 2: 182-186. 

Lignell S, Aune M, Darnerud PO, Cnattingius S y Glynn A. Persistent organochlorine and 

organobromine compounds in mother's milk from Sweden 1996-2006: Compound-

specific temporal trends. Environmental Research 2009; 6: 760-767. 

Lilienthal H, Hack A, Roth-Harer A, Grande SW y Talsness CE. Effects of developmental exposure 

to 2,2',4,4', 5-pentabromodiphenyl ether (PBDE-99) on sex steroids, sexual development, 

and sexually dimorphic behavior in rats. Environmental Health Perspectives 2006; 2: 194-

201. 

Lind Y, Aune M, Atuma S y Becker W. Food intake of polybrominated flame retardants PBDEs and 

HBCD in Sweden. Organohalogen Compd. 2002; 181-184. 

Lind Y, Darnerud PO, Atuma S, Aune M, Becker W, Bjerselius R, Cnattingius S y Glynn A. 

Polybrominated diphenyl ethers in breast milk from Uppsala County, Sweden. 

Environmental Research 2003; 2: 186-194. 

Lorber M. Exposure of Americans to polybrominated diphenyl ethers. Journal of Exposure Science 

and Environmental Epidemiology 2008; 1: 2-19. 



Referencias 277 

Losada S, Santos FJ, Covaci A y Galceran MT. Gas chromatography-ion trap tandem mass 

spectrometry method for the analysis of methoxylated polybrominated diphenyl ethers in 

fish. Journal of Chromatography A 2010; 32: 5253-5260. 

Lupton SJ, McGarrigle BP, Olson JR, Wood TD y Aga DS. Analysis of hydroxylated 

polybrominated diphenyl ether metabolites by liquid chromatography/atmospheric 

pressure chemical ionization tandem mass spectrometry. Rapid Communications in Mass 

Spectrometry 2010; 15: 2227-2235. 

Makinen MSE, Makinen MRA, Koistinen JTB, Pasanen AL, Pasanen PO, Kalliokoski PJ y Korpi 

AM. Respiratory and dermal exposure to organophosphorus flame retardants and 

tetrabromobisphenol A at five work environments. Environmental Science and 

Technology 2009; 3: 941-947. 

Mantovani A, Frazzoli C y La Rocca C. Risk assessment of endocrine-active compounds in feeds. 

Veterinary Journal 2009; 3: 392-401. 

Mariussen E y Fonnum F. The effect of brominated flame retardants on neurotransmitter uptake into 

rat brain synaptosomes and vesicles. Neurochemistry International 2003; 4-5: 533-542. 

Martens D, Gfrerer M, Wenzl T, Zhang A, Gawlik BM, Schramm KW, Lankmayr E y Kettrup A. 

Comparison of different extraction techniques for the determination of polychlorinated 

organic compounds in sediment. Analytical and Bioanalytical Chemistry 2002; 4: 562-

568. 

Marvin CH, MacInnis G, Alaee M, Arsenault G y Tomy GT. Factors influencing enantiomeric 

fractions of hexabromocyclododecane measured using liquid chromatography/tandem 

mass spectrometry. Rapid Communications in Mass Spectrometry 2007; 12: 1925-1930. 

Mas S, Jauregui O, Rubio F, De Juan A, Tauler R y Lacorte S. Comprehensive liquid 

chromatography-ion-spray tandem mass spectrometry method for the identification and 

quantification of eight hydroxylated brominated diphenyl ethers in environmental 

matrices. Journal of Mass Spectrometry 2007; 7: 890-899. 

Mascolo G, Locaputo V y Mininni G. New perspective on the determination of flame retardants in 

sewage sludge by using ultrahigh pressure liquid chromatography-tandem mass 

spectrometry with different ion sources. Journal of Chromatography A 2010; 27: 4601-

4611. 

Meironyté D, Norén K y Bergman A. Analysis of polybrominated diphenyl ethers in Swedish 

human milk. A time-related trend study, 1972-1997. Journal of Toxicology and 

Environmental Health - Part A 1999; 6: 329-341. 

Mitra S. Sample preparation techniques in analytical chemistry. 2003. John Wiley & Sons, Inc. 



Referencias 278 

Moller A, Xie Z, Sturm R y Ebinghaus R. Large-scale distribution of dechlorane plus in air and 

seawater from the artic and antarctica. Environmental Science & Technology 2010; 23: 

8977-8982. 

Morris S, Bersuder P, Allchin CR, Zegers B, Boon JP, Leonards PEG y De Boer J. Determination of 

the brominated flame retardant, hexabromocyclodocane, in sediments and biota by liquid 

chromatography-electrospray ionisation mass spectrometry. TrAC - Trends in Analytical 

Chemistry 2006; 4: 343-349. 

Muñoz-Arnanz J, Saez  M, Pacepavicius G, Jimenez B y Alaee M. 2010. Emerging brominated 

flame retardants in White Storks (Ciconia ciconia) colonies from Spain. BFR, Kyoto. 

Munschy C, Heas-Moisan K, Loizeau V, Tixier C, Tronczynski J, Alaee M y Pacepavicius G. 

Identification of past and novel brominated flame retardants in common sole (Solea solea 

L.) from coastal areas in France. Organohalogen Compd. 2007. 

Nakajima A, Saigusa D, Tetsu N, Yamakuni T, Tomioka Y y Hishinuma T. Neurobehavioral effects 

of tetrabromobisphenol A, a brominated flame retardant, in mice. Toxicology Letters 

2009; 1: 78-83. 

Nakari T y Huhtala S. In vivo and in vitro toxicity of decabromodiphenyl ethane, a flame retardant. 

Environmental Toxicology 2010; 4: 333-338. 

Noel M, Dangerfield N, Hourston RAS, Belzer W, Shaw P, Yunker MB y Ross PS. Do trans-Pacific 

air masses deliver PBDEs to coastal British Columbia, Canada? Environmental Pollution 

2009; 12: 3404-3412. 

Norén K y Meironyté D. Certain organochlorine and organobromine contaminants in Swedish 

human milk in perspective of past 20-30 years. Chemosphere 2000; 9-11: 1111-1123. 

Ohta S, Ishizuka D, Nishimura H, Nakao T, Aozasa O, Shimidzu Y, Ochiai F, Kida T, Nishi M y 

Miyata H. Comparison of polybrominated diphenyl ethers in fish, vegetables, and meats 

and levels in human milk of nursing women in Japan. Chemosphere 2002; 5: 689-696. 

Palace VP, Pleskach K, Halldorson T, Danell R, Wautier K, Evans B, Alaee M, Marvin C y Tomy 

GT. Biotransformation enzymes and thyroid axis disruption in juvenile rainbow trout 

(Oncorhynchus mykiss) exposed to hexabromocyclododecane diastereoisomers. 

Environmental Science and Technology 2008; 6: 1967-1972. 

Park JS, Holden A, Chu V, Kim M, Rhee A, Patel P, Shi Y, Linthicum J, Walton BJ, McKeown K, 

Jewell NP y Hooper K. Time-trends and congener profiles of PBDEs and PCBs in 

California peregrine falcons (Falco peregrinus). Environmental Science and Technology 

2009; 23: 8744-8751. 



Referencias 279 

Peck AM, Pugh RS, Moors A, Ellisor MB, Porter BJ, Becker PR y Kucklick JR. 

Hexabromocyclododecane in white-sided dolphins: Temporal trend and stereoisomer 

distribution in tissues. Environmental Science and Technology 2008; 7: 2650-2655. 

Petersen M, Hamm S, Schäfer A y U. E. Organohalogen Compounds 2004; 66: 226. 

Petrovic M y Barcelo D. Liquid chromatography-mass spectrometry in the analysis of emerging 

environmental contaminants. Analytical and Bioanalytical Chemistry 2006; 3: 422-424. 

Pettersson-Julander A, Van Bavel B, Engwall M y Westberg H. Personal air sampling and analysis 

of polybrominated diphenyl ethers and other bromine containing compounds at an 

electronic recycling facility in Sweden. Journal of Environmental Monitoring 2004; 11: 

874-880. 

Ramu K, Isobe T, Takahashi S, Kim EY, Min BY, We SU y Tanabe S. Spatial distribution of 

polybrominated diphenyl ethers and hexabromocyclododecanes in sediments from coastal 

waters of Korea. Chemosphere 2010; 7: 713-719. 

Ren N, Sverko E, Li YF, Zhang Z, Harner T, Wang D, Wan X y McCarry BE. Levels and isomer 

profiles of dechlorane plus in Chinese air. Environmental Science and Technology 2008; 

17: 6476-6480. 

Ricklund N, Kierkegaard A y McLachlan MS. An international survey of decabromodiphenyl 

ethane (deBDethane) and decabromodiphenyl ether (decaBDE) in sewage sludge samples. 

Chemosphere 2008; 11: 1799-1804. 

Riu A, Zalko D y Debrauwer L. Study of polybrominated diphenyl ethers using both positive and 

negative atmospheric pressure photoionization and tandem mass spectrometry. Rapid 

Communications in Mass Spectrometry 2006; 14: 2133-2142. 

Riu A, Cravedi JP, Debrauwer L, Garcia A, Canlet C, Jouanin I y Zalko D. Disposition and 

metabolic profiling of [14C]-Decabromodiphenyl ether in pregnant Wistar rats. 

Environment International 2008; 3: 318-329. 

Ronen Z y Abeliovich A. Anaerobic-aerobic process for microbial degradation of 

tetrabromobisphenol A. Applied and Environmental Microbiology 2000; 6: 2372-2377. 

Roosens L, Geeraerts C, Belpaire C, Van Pelt I, Neels H y Covaci A. Spatial variations in the levels 

and isomeric patterns of PBDEs and HBCDs in the European eel in Flanders. 

Environment International 2010; 5: 415-423. 

Ryan J y B. P. Recent trends in levels of brominated diphenyl ethers (BDEs) in human milk from 

Canada. Organohalogen Compd. 2002; 173-176. 

Ryan J, Wainman B, Schecter A, Moisey J, Kosarac I y Sun W. Trends of the brominated flame 

retardants, PBDEs and HBCD in human milks from North America. Organohalogen 

Compd. 2006; 778-781. 



Referencias 280 

Saegusa Y, Fujimoto H, Woo GH, Inoue K, Takahashi M, Mitsumori K, Hirose M, Nishikawa A y 

Shibutani M. Developmental toxicity of brominated flame retardants, tetrabromobisphenol 

A and 1,2,5,6,9,10-hexabromocyclododecane, in rat offspring after maternal exposure 

from mid-gestation through lactation. Reproductive Toxicology 2009; 4: 456-467. 

Saint-Louis R y Pelletier E. LC-ESI-MS-MS method for the analysis of tetrabromobisphenol A in 

sediment and sewage sludge. Analyst 2004; 8: 724-730. 

Saito I, Onuki A y Seto H. Indoor organophosphate and polybrominated flame retardants in Tokyo. 

Indoor Air 2007; 1: 28-36. 

Schecter A, Pavuk M, Paepke O, Ryan JJ, Birnbaum L y Rosen R. Polybrominated diphenyl ethers 

(PBDEs) in U.S. mothers' milk. Environmental Health Perspectives 2003; 14: 1723-1729. 

Schecter A, Johnson-Welch S, Tung KC, Harris TR, Papke O y Rosen R. Polybrominated diphenyl 

ether (PBDE) levels in livers of U.S. human fetuses and newborns. Journal of Toxicology 

and Environmental Health - Part A: Current Issues 2007; 1: 1-6. 

Schecter A, Harris TR, Shah N, Musumba A y Papke O. Brominated flame retardants in US food. 

Molecular Nutrition and Food Research 2008; 2: 266-272. 

Schecter A, Haffner D, Colacino J, Patel K, Papke O, Opel M y Birnbaum L. Polybrominated 

Diphenyl Ethers (PBDEs) and Hexabromocyclodecane (HBCD) in composite U.S. food 

samples. Environmental Health Perspectives 2010; 3: 357-362. 

Shen H, Main KM, Andersson AM, Damgaard IN, Virtanen HE, Skakkebaek NE, Toppari J y 

Schramm KW. 2008. Infant exposure to persistent organochlorine compounds is higher in 

Denmark than in Finland. WIT Transactions on Ecology and the Environment, Granada. 

Shi T, Chen SJ, Luo XJ, Zhang XL, Tang CM, Luo Y, Ma YJ, Wu JP, Peng XZ y Mai BX. 

Occurrence of brominated flame retardants other than polybrominated diphenyl ethers in 

environmental and biota samples from southern China. Chemosphere 2009a; 7: 910-916. 

Shi ZX, Wu YN, Li JG, Zhao YF y Feng JF. Dietary exposure assessment of Chinese adults and 

nursing infants to tetrabromobisphenol-A and hexabromocyclododecanes: Occurrence 

measurements in foods and human milk. Environmental Science and Technology 2009b; 

12: 4314-4319. 

Shin M, Svoboda ML y Falletta P. Microwave-assisted extraction (MAE) for the determination of 

polybrominated diphenylethers (PBDEs) in sewage sludge. Analytical and Bioanalytical 

Chemistry 2007; 8: 2923-2929. 

Sinkkonen S, Paasivirta J, Lahtipera M y Vattulainen A. Screening of halogenated aromatic 

compounds in some raw material lots for an aluminium recycling plant. Environment 

International 2004; 3: 363-366. 



Referencias 281 

Sjodin A, Hagmar L, Klasson-Wehler E, Kronholm-Dlab K, Jakobsson E y Bergman A. Flame 

retardant exposure: Polybrominated diphenyl ethers in blood from Swedish workers. 

Environmental Health Perspectives 1999; 8: 643-648. 

Sjodin A, Patterson Jr DG y Bergman A. A review on human exposure to brominated flame 

retardants - Particularly polybrominated diphenyl ethers. Environment International 2003; 

6: 829-839. 

Sjodin A, Papke O, McGahee E, Focant JF, Jones RS, Pless-Mulloli T, Toms LML, Herrmann T, 

Muller J, Needham LL y Patterson Jr DG. Concentration of polybrominated diphenyl 

ethers (PBDEs) in household dust from various countries. Chemosphere 2008; 1 SUPPL. 

Smeds A y Saukko P. Brominated flame retardants and phenolic endocrine disrupters in Finnish 

human adipose tissue. Chemosphere 2003; 9: 1123-1130. 

Song R, He Y, Murphy MB, Yeung LWY, Yu RMK, Lam MHW, Lam PKS, Hecker M, Giesy JP, 

Wu RSS, Zhang W, Sheng G y Fu J. Effects of fifteen PBDE metabolites, DE71, DE79 

and TBBPA on steroidogenesis in the H295R cell line. Chemosphere 2008; 10: 1888-

1894. 

Stapleton HM, Letcher RJ, Li J y Baker JE. Dietary accumulation and metabolism of 

polybrominated diphenyl ethers by juvenile carp (Cyprinus carpio). Environmental 

Toxicology and Chemistry 2004a; 8: 1939-1946. 

Stapleton HM, Letcher RJ y Baker JE. Debromination of Polybrominated Diphenyl Ether 

Congeners BDE 99 and BDE 183 in the Intestinal Tract of the Common Carp (Cyprinus 

carpio). Environmental Science and Technology 2004b; 4: 1054-1061. 

Stapleton HM, Alaee M, Letcher RJ y Baker JE. Debromination of the Flame Retardant 

Decabromodiphenyl Ether by Juvenile Carp (Cyprinus carpio) following Dietary 

Exposure. Environmental Science and Technology 2004c; 1: 112-119. 

Stapleton HM. Instrumental methods and challenges in quantifying polybrominated diphenyl ethers 

in environmental extracts: A review. Analytical and Bioanalytical Chemistry 2006; 4: 

807-817. 

Stapleton HM, Allen JG, Kelly SM, Konstantinov A, Klosterhaus S, Watkins D, McClean MD y 

Webster TF. Alternate and new brominated flame retardants detected in U.S. house dust. 

Environmental Science and Technology 2008a; 18: 6910-6916. 

Stapleton HM, Sjodin A, Jones RS, Niehuser S, Zhang Y y Patterson DG. Serum levels of 

polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) in foam recyclers and carpet installers working 

in the united states. Environmental Science and Technology 2008b; 9: 3453-3458. 



Referencias 282 

Su Y, Hung H, Brice KA, Su K, Alexandrou N, Blanchard P, Chan E, Sverko E y Fellin P. Air 

concentrations of polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) in 2002-2004 at a rural site in 

the Great Lakes. Atmospheric Environment 2009; 39: 6230-6237. 

Sudaryanto A, Kajiwara N, Takahashi S, Muawanah y Tanabe S. Geographical distribution and 

accumulation features of PBDEs in human breast milk from Indonesia. Environmental 

Pollution 2008; 1: 130-138. 

Sverko E, Tomy GT, Marvin CH, Zaruk D, Reiner E, Helm PA, Hill B y McCarry BE. Dechlorane 

plus levels in sediment of the lower great lakes. Environmental Science and Technology 

2008; 2: 361-366. 

Sverko E, Reiner EJ, Tomy GT, McCrindle R, Shen L, Arsenault G, Zaruk D, Macpherson KA, 

Marvin CH, Helm PA y McCarry BE. Compounds structurally related to dechlorane plus 

in sediment and biota from Lake Ontario (Canada). Environmental Science and 

Technology 2010; 2: 574-579. 

Thomsen C, Molander P, Daae HL, Janak K, Froshaug M, Liane VH, Thorud S, Becher G y Dybing 

E. Occupational exposure to hexabromocyclododecane at an industrial plant. 

Environmental Science and Technology 2007; 15: 5210-5216. 

Thomsen C, Knutsen HK, Liane VH, Froshaug M, Kvalem HE, Haugen M, Meltzer HM, Alexander 

J y Becher G. Consumption of fish from a contaminated lake strongly affects the 

concentrations of polybrominated diphenyl ethers and hexabromocyclododecane in serum. 

Molecular Nutrition and Food Research 2008; 2: 228-237. 

Thomsen C, Stigum H, Froshaug M, Broadwell SL, Becher G y Eggesba M. Determinants of 

brominated flame retardants in breast milk from a large scale Norwegian study. 

Environment International 2010; 1: 68-74. 

Toms LML, Harden FA, Symons RK, Burniston D, Furst P y Mueller JF. Polybrominated diphenyl 

ethers (PBDEs) in human milk from Australia. Chemosphere 2007; 5: 797-803. 

Toms LML, Bartkow ME, Symons R, Paepke O y Mueller JF. Assessment of polybrominated 

diphenyl ethers (PBDEs) in samples collected from indoor environments in South East 

Queensland, Australia. Chemosphere 2009; 2: 173-178. 

Tomy GT, Budakowski W, Halldorson T, Whittle DM, Keir MJ, Marvin C, Macinnis G y Alaee M. 

Biomagnification of alpha- and gamma-Hexabromocyclododecane Isomers in a Lake 

Ontario Food Web. Environmental Science and Technology 2004; 8: 2298-2303. 

Tomy GT, Halldorson T, Danell R, Law K, Arsenault G, Alaee M, MacInnis G y Marvin CH. 

Refinements to the diastereoisomer-specific method for the analysis of 

hexabromocyclododecane. Rapid Communications in Mass Spectrometry 2005; 19: 2819-

2826. 



Referencias 283 

Tomy GT, Pleskach K, Ismail N, Whittle DM, Helm PA, Sverko ED, Zaruk D y Marvin CH. 

Isomers of dechlorane plus in Lake Winnipeg and Lake Ontario food webs. 

Environmental Science and Technology 2007; 7: 2249-2254. 

Tomy GT, Thomas CR, Zidane TM, Murison KE, Pleskach K, Hare J, Arsenault G, Marvin CH y 

Sverko ED. Examination of isomer specific bioaccumulation parameters and potential in 

vivo hepatic metabolites of syn- and anti-dechlorane plus isomers in juvenile rainbow 

trout (Oncorhynchus mykiss). Environmental Science and Technology 2008a; 15: 5562-

5567. 

Tomy GT, Pleskach K, Oswald T, Halldorson T, Helm PA, Macinnis G y Marvin CH. 

Enantioselective bioaccumulation of hexabromocyclododecane and congener-specific 

accumulation of brominated diphenyl ethers in an eastern Canadian Arctic marine food 

web. Environmental Science and Technology 2008b; 10: 3634-3639. 

Troitzch JH. International plastics flammability handbook: principles, regulations, testings and 

approval. 1990. Hanser Publishers. 

UNEP. United Nations Environment Programme. Stockholm convention on persistent organic 

pollutants. 2001. Stockholm, Sweden 

van der Ven LTM, Slob W, Piersma AH y Opperhuizen A. The benchmark approach is the preferred 

method to describe the toxicology of tetrabromobisphenol A (TBBPA)-Response to 

Banasik et al. (2009). Toxicology 2009; 1-3: 153-154. 

Van Leeuwen SPJ y De Boer J. Brominated flame retardants in fish and shellfish - Levels and 

contribution of fish consumption to dietary exposure of Dutch citizens to HBCD. 

Molecular Nutrition and Food Research 2008; 2: 194-203. 

Venier M y Hites RA. Flame retardants in the atmosphere near the great lakes. Environmental 

Science and Technology 2008; 13: 4745-4751. 

Venier M, Wierda M, Bowerman WW y Hites RA. Flame retardants and organochlorine pollutants 

in bald eagle plasma from the Great Lakes region. Chemosphere 2010; 10: 1234-1240. 

Verreault J, Gabrielsen GW, Chu S, Muir DCG, Andersen M, Hamaed A y Letcher RJ. Flame 

retardants and methoxylated and hydroxylated polybrominated diphenyl ethers in two 

Norwegian arctic top predators: Glaucous gulls and polar bears. Environmental Science 

and Technology 2005; 16: 6021-6028. 

Verreault J, Gebbink WA, Gauthier LT, Gabrielsen GW y Letcher RJ. Brominated flame retardants 

in glaucous gulls from the Norwegian arctic: More than just an issue of polybrominated 

diphenyl ethers. Environmental Science and Technology 2007; 14: 4925-4931. 



Referencias 284 

Vonderheide AP, Mueller KE, Meija J y Welsh GL. Polybrominated diphenyl ethers: Causes for 

concern and knowledge gaps regarding environmental distribution, fate and toxicity. 

Science of the Total Environment 2008; 1-3: 425-436. 

Vonderheide AP. A review of the challenges in the chemical analysis of the polybrominated 

diphenyl ethers. Microchemical Journal 2009; 1: 49-57. 

Voordeckers JW, Fennell DE, Jones K y Haggblom MM. Anaerobic biotransformation of 

tetrabromobisphenol A, tetrachlorobisphenol A, and bisphenol A in estuarine sediments. 

Environmental Science and Technology 2002; 4: 696-701. 

Vorkamp K, Thomsen M, Moller S, Falk K y Sorensen PB. Persistent organochlorine compounds in 

peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from South Greenland: Levels and temporal 

changes between 1986 and 2003. Environment International 2009; 2: 336-341. 

Vos JG, Becher G, Van Den Berg M, De Boer J y Leonards PEG. Brominated flame retardants and 

endocrine disruption. Pure and Applied Chemistry 2003; 11-12: 2039-2046. 

Wang B, Iino F, Huang J, Lu Y, Yu G y Morita M. Dechlorane Plus pollution and inventory in soil 

of Huai'an City, China. Chemosphere 2010a; 11: 1285-1290. 

Wang P, Zhang Q, Wang Y, Wang T, Li X, Ding L y Jiang G. Evaluation of Soxhlet extraction, 

accelerated solvent extraction and microwave-assisted extraction for the determination of 

polychlorinated biphenyls and polybrominated diphenyl ethers in soil and fish samples. 

Analytica Chimica Acta 2010b; 1: 43-48. 

Wang XP, Gong P, Yao TD y Jones KC. Passive air sampling of organochlorine pesticides, 

polychlorinated biphenyls, and polybrominated diphenyl ethers across the tibetan plateau. 

Environmental Science and Technology 2010c; 8: 2988-2993. 

Watanabe I, Kashimoto T y Tatsukawa R. Hexabromobenzene and its debrominated compounds in 

river and estuary sediments in Japan. Bulletin of Environmental Contamination and 

Toxicology 1986; 5: 778-784. 

Watanabe I y Sakai SI. Environmental release and behavior of brominated flame retardants. 

Environment International 2003; 6: 665-682. 

Wilford BH, Harner T, Zhu J, Shoeib M y Jones KC. Passive sampling survey of polybrominated 

diphenyl ether flame retardants in indoor and outdoor air in Ottawa, Canada: Implications 

for sources and exposure. Environmental Science and Technology 2004; 20: 5312-5318. 

Wilkie CA y Morgan AB. Fire Retardancy of Polymeric Materials. 2010. CRC Press. 

Wu JP, Zhang Y, Luo XJ, Wang J, Chen SJ, Guan YT y Mai BX. Isomer-specific bioaccumulation 

and trophic transfer of dechlorane plus in the freshwater food web from a highly 

contaminated site, South China. Environmental Science and Technology 2010a; 2: 606-

611. 



Referencias 285 

Wu JP, Guan YT, Zhang Y, Luo XJ, Zhi H, Chen SJ y Mai BX. Trophodynamics of 

hexabromocyclododecanes and several other non-PBDE brominated flame retardants in a 

freshwater food web. Environmental Science and Technology 2010b; 14: 5490-5495. 

Yamaguchi Y, Kawano M, Tatsukawa R y Moriwaki S. Hexabromobenzene and its debrominated 

compounds in human adipose tissues of Japan. Chemosphere 1988; 4: 703-707. 

Yu Z, Peng P, Sheng G y Fu J. Determination of hexabromocyclododecane diastereoisomers in air 

and soil by liquid chromatography-electrospray tandem mass spectrometry. Journal of 

Chromatography A 2008a; 1-2: 74-79. 

Yu Z, Chen L, Mai B, Wu M, Sheng G, Fu J y Peng P. Diastereoisomer- and enantiomer-specific 

profiles of hexabromocyclododecane in the atmosphere of an urban city in South China. 

Environmental Science and Technology 2008b; 11: 3996-4001. 

Yun SH, Addink R, McCabe JM, Ostaszewski A, Mackenzie-Taylor D, Taylor AB y Kannan K. 

Polybrominated diphenyl ethers and polybrominated biphenyls in sediment and floodplain 

soils of the Saginaw River watershed, Michigan, USA. Archives of Environmental 

Contamination and Toxicology 2008; 1: 1-10. 

Zegers BN, Mets A, Van Bommel R, Minkenberg C, Hamers T, Kamstra JH, Pierce GJ y Boon JP. 

Levels of hexabromocyclododecane in harbor porpoises and common dolphins from 

western European seas, with evidence for stereoisomer-specific biotransformation by 

cytochrome P450. Environmental Science and Technology 2005; 7: 2095-2100. 

Zhang S, Bursian SJ, Martin PA, Chan HM, Tomy G, Palace VP, Mayne GJ y Martin JW. 

Reproductive and developmental toxicity of a pentabrominated diphenyl ether mixture, 

DE-71, to ranch mink (Mustela vison) and hazard assessment for wild mink in the Great 

Lakes region. Toxicological Sciences 2009a; 1: 107-116. 

Zhang XL, Luo XJ, Chen SJ, Wu JP y Mai BX. Spatial distribution and vertical profile of 

polybrominated diphenyl ethers, tetrabromobisphenol A, and decabromodiphenylethane in 

river sediment from an industrialized region of South China. Environmental Pollution 

2009b; 6: 1917-1923. 

Zhao YX, Qin XF, Li Y, Liu PY, Tian M, Yan SS, Qin ZF, Xu XB y Yang YJ. Diffusion of 

polybrominated diphenyl ether (PBDE) from an e-waste recycling area to the surrounding 

regions in Southeast China. Chemosphere 2009; 11: 1470-1476. 

Zhou SN, Reiner EJ, Marvin C, Helm P, Riddell N, Dorman F, Misselwitz M, Shen L, Crozier P, 

MacPherson K y Brindle ID. Development of liquid chromatography atmospheric 

pressure chemical ionization tandem mass spectrometry for analysis of halogenated flame 

retardants in wastewater. Analytical and Bioanalytical Chemistry 2010a; 3: 1311-1320. 



Referencias 286 

Zhou SN, Reiner EJ, Marvin C, Kolic T, Riddell N, Helm P, Dorman F, Misselwitz M y Brindle ID. 

Liquid chromatography-atmospheric pressure photoionization tandem mass spectrometry 

for analysis of 36 halogenated flame retardants in fish. Journal of Chromatography A 

2010b; 5: 633-641. 

Zhou T, Ross DG, Devito MJ y Crofton KM. Effects of short-term in vivo exposure to 

polybrominated diphenyl ethers on thyroid hormones and hepatic enzyme activities in 

weanling rats. Toxicological Sciences 2001; 1: 76-82. 

Zhu J, Hou Y, Feng YL, Shoeib M y Harner T. Identification and determination of 

hexachlorocyclopentadienyl- dibromocyclooctane (HCDBCO) in residential indoor air 

and dust: A previously unreported halogenated flame retardant in the environment. 

Environmental Science and Technology 2008; 2: 386-391. 

 

 

 



 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

ANEXOS 
 
 
 

 
 





Anexos 

A1. Lista de publicaciones presentadas en esta tesis 
 

1. P. Guerra, K. Fernie, B. Jiménez, G. Pacepavicius, C. Marvin, G. MacInnis, E. Eljarrat, 
D. Barceló. M. Alaee. Concentrations of emerging halogenated flame retardants, including 
enantiomeric fractions of HBCD, in peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from 
Canada and Spain. Enviado a Environmental International. 

2. L. Toms, P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló, F. A. Harden, P. Hobson, A. Sjodin, J. F. 
Mueller. Temporal trends of brominated flame retardants in Australia: 1993-2009. 
Enviado a Environmental International. 

3. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Recent approaches for selected halogenated flame 
retardants determinations by means of LC-MS. Trends in Analytical Chemistry, 2011. En 
prensa 

4. P. Guerra, K. Fernie, G. Pacepavicius, B. Jimenez, E. Eljarrat, D. Barceló, M. Alaee. 
Dechlorane Plus and related compounds in peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from 
Canada and Spain. Environ. Sci. Technol., 2011, 45, 1284-1290. 

5. X. Ortiz, P. Guerra, J. Díaz-Ferrero, E. Eljarrat, D. Barceló. Diastereoisomer- and 
enantiomer-specific determination of hexabromocyclododecane in fish oil for food and 
feed. Chemosphere, 2011, 82: 739-744. 

6. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Simultaneous determination of 
Hexabromocyclododecane, Tetrabromobisphenol A and related compounds in sewage 
sludge and sediment samples from Ebro River basin (Spain). Anal. Bioanal. Chem, 2010, 
397: 2817-2824. 

7. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Analysis and occurrence of emerging brominated 
flame retardants in the Llobregat river basin. J. of Hydrology, 2010, 383: 39-43.  

8. E. Eljarrat, P. Guerra, E. Martínez, M. Farré, J.G. Alvarez, M. López-Teijón, D. Barceló. 
Hexabromocyclododecane in human breast milk: levels and enantiomeric patterns. 
Environ. Sci. Technol., 2009, 43: 1940-1946.  

9. P. Guerra, A. de la Cal, G. Marsh, E. Eljarrat, D.Barceló. Transfer of 
hexabromocyclododecane from industrial effluents to sediments and biota: case study in 
Cinca River (Spain). J. of Hydrology, 2009, 369: 360-367. 

10. P. Guerra, E. Eljarrat, D.Barceló. Enantiomeric specific determination of 
hexabromocyclododecane by LC-quadrupole linear ion trap (Qq-LIT) mass spectrometry 
in sediment samples. J. of Chromatogr., 2008, 1023, 81-87. 

11. P. Guerra, A. de la Torre, M.A. Martínez, E. Eljarrat, D.Barceló. Identification and trace 
level determination of brominated flame retardants by LC-quadrupole linear ion trap (Qq-
LIT) mass spectrometry. Rapid Comm. Mass Spectrom. 2008, 22, 916-924. 

 
 
 



Anexos 

A.2. Lista de publicaciones no presentadas en esta tesis 
1. E. Eljarrat, P. Guerra, D. Barceló. Enantiomeric determination of chiral persistent 

organic pollutants and their metabolites. Trends in Analytical Chemistry, 2008, 27, 847-
861.  

2. M.S. Díaz-Cruz1, M.J. García-Galán, P. Guerra, A. Jelic, C. Postigo, E. Eljarrat, M. 
Farré, M.J. López de Alda, M. Petrovic, D. Barceló. Analysis and occurrence of selected 
emerging contaminants in sewage sludge. Trends in Analytical Chemistry, 2009, 28, 
1263-1275.  

 
A.3. Lista de publicaciones en revistas no incluídas en SCI realizadas durante 
la tesis.  
 

1. P. Guerra, M. Alaee, E. Eljarrat, D. Barceló. Recent methodologies for BFR 
determinations by means of liquid chromatography-mass spectrometry, 2011. Series: The 
Handbook of Environmental Chemistry, volume: Brominated flame retardants (BFRs). En 
prensa 

2. P. Guerra, A. Covaci, E. Eljarrat, D. Barceló. Recent methodologies for halogenated 
flame retardants determinations by LC-MS, 2011. Series: The Handbook of 
Environmental Chemistry, volume: Brominated flame retardants (BFRs). En prensa 

3. P. Guerra, G. Pacepavicius, B. Jimenez, E. Blázquez, K. Fernie, L. Champoux, C. 

Marvin, G. Macinnis, E. Eljarrat, D. Barceló, M. Alaee Hexabromocyclododecane in 

peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from Canada and Spain: levels and enantiomeric 

patterns. Organohalogen Comp., 2010, 72, 710-713 (Presentación oral, Conferencia 

internacional). 

4. P. Guerra, G. Pacepavicius, B. Jimenez, J. Muñoz-Arnanz, E. Blázquez, K. Fernie, L. 

Champoux, C. Marvin, G. Macinnis, E. Eljarrat, D. Barceló, M. Alaee. Emerging 

halogenated flame retardants in peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from Canada and 

Spain. Organohalogen Comp., 2010, 72, 718-722 (Poster, Conferencia internacional). 

5. P. Guerra, E. Martínez, M. Farré, E. Eljarrat, D. Barceló. Hexabromocyclododecane in 

human breast milk: levels and enantiomeric patterns. Organohalog. Comp., 2008, 70, 309-

312 (Presentación oral, Conferencia internacional). 

 
 
 
 
 
 



Anexos 

A.4. Contribuciones a congresos 
1. P. Guerra, G. Pacepavicius, B. Jimenez, E. Blázquez, K. Fernie, L. Champoux, C. 

Marvin, G. Macinnis, E. Eljarrat, D. Barceló, M. Alaee Hexabromocyclododecane in 
peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from Canada and Spain: levels and enantiomeric 
patterns. Dioxin; 2010 (presentación oral, conferencia internacional). 

2. P. Guerra, G. Pacepavicius, B. Jimenez, J. Muñoz-Arnanz, E. Blázquez, K. Fernie, L. 
Champoux, C. Marvin, G. Macinnis, E. Eljarrat, D. Barceló, M. Alaee. Emerging 
halogenated flame retardants in peregrine falcon (Falco peregrinus) eggs from Canada 
and Spain. Dioxin, 2010 (presentación oral, conferencia internacional). 

3. X. Ortiz, P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló, J. Díaz-Ferrero. Isomeric and enantiomeric 
specific determination of hexabromocyclododecane in fish oil for food and feed. Seville, 
Spain. SETAC-Europe; 2010 (poster). 

4. P. Guerra, L-M Toms, J. F. Mueller, E. Eljarrat, D. Barceló. Hexabromocyclododecane 
concentrations in human milk from Australia. Seville, Spain. SETAC-Europe; 2010 
(poster). 

5. P. Guerra, X. Ortiz, J. Díaz-Ferrero, E. Eljarrat, D. Barceló. Hexabromocyclododecane in 
fish oil for food and feed: levels and enantiomeric patterns. Barcelona, Spain. 2010. 6th 
International Workshop on LC-MS-MS for screening and trace level quantitation in 
environmental and food samples (presentación oral, conferencia internacional). 

6. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Emerging brominated flame retardants in river and 
coastal sediments from Spain. Goteborg, Sweden. SETAC-Europe; 2009 (poster).  

7. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Evaluation of pollutant release to aquatic system via 
WWTPs in Catalonia (NW Spain) according to the E-PRTR regulation. Goteborg, 
Sweden. SETAC-Europe; 2009 (poster). 

8. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Occurrence of brominated flame retardants in the 
Llobregat River basin. Girona, Spain. Water scarcity and management under 
Mediterranean climate, 2008 (poster). 

9. P. Guerra, E. Martínez, M. Farré, E. Eljarrat, D. Barceló. Hexabromocyclododecane in 
human breast milk: levels and enantiomeric patterns. Dioxin, 2008 (presentación oral, 
conferencia internacional). 



Anexos 

10. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Isomeric- and enantiomeric-specific determination of 
hexabromocyclododecane by LC-QqLIT-MS. Barcelona, Spain. 12ª Jornadas de análisis 
instrumental, 2008 (presentación oral, conferencia internacional). 

11. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Enantiomeric specific determination of 
hexabromocyclododecane by LC-QqLIT-MS. Barcelona, Spain. 4th International 
Workshop on LC-MS-MS for screening and trace level quantitation in environmental and 
food samples, 2008 (poster). 

12. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Source control of priority substances in Europe: 
Llobregat and Ter rivers case study. Budapest, Hungary. Thematic Workshop: Bridging 
science, water management and practical experiences in European river basins, 2008 
(poster). 

13. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Depuration rates of hexabromocyclododecane 
diastereoisomers in zebrafish (Danio rerio). Lisbon, Portugal. 2007 Workshop: 
Monitoring and assessment of river pollutants: a step towards the implementation of risk 
based management plans (poster). 

14. P. Guerra, E. Eljarrat, D. Barceló. Simultaneous determination of HBCD stereoisomers 
and tetrabromobisphenol A and related compounds by HPLC-Qq-LIT-MS. Granada, 
Spain. VII Reunión científica de la sociedad española de cromatografía de masas y 
técnicas afines, 2007 (poster). 

 

 

 


