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Els plastificants són additius o monòmers dels plàstics que s’empren durant la 

fabricació d’aquests per modificar propietats fisicoquímiques, com la durabilitat i 

la flexibilitat i s’utilitzen en sectors com la indústria, la construcció i el consum. 

Poden arribar al medi ambient a partir de focus industrials, ja que són produïts en 

grans quantitats, així com per l’ús quotidià dels plàstics i abocaments d’aigües 

residuals. A part, degut que s’utilitzen en envasos alimentaris, poden migrar 

d’aquests als aliments que hi estan en contacte i aquest procés depèn de la 

temperatura i temps. Alguns d’ells, com el BPA, es consideren disruptors 

endocrins, i poden afectar el sistema hormonal dels éssers vius i suposar un risc 

per a la salut humana. Els objectius d’aquesta tesi van ser desenvolupar un 

mètode basat en la cromatografia de líquids acoblada a l’espectrometria de 

masses per tal d’analitzar bisfenol A, benzofenona, 12 alquilfenols (amb 

ramificacions de 4 a 12 carbonis), 5 ftalats (dimetil ftalat, dietil ftalat, butil benzil 

ftalat, dibutil ftalat i dietil hexil ftalat), acetil tributil citrat i dietil hexil adipat i 

optimitzar el mètode d’extracció en fase sòlida i extracció líquid-líquid. S’han 

estudiat aigües de riu, aigua potable i begudes refrescants. Per tal d’avaluar el risc 

es va estudiar la toxicitat d’aquests compostos utilitzant Daphnia magna com a 

mètode per determinar l’impacte ambiental i cèl·lules humanes de placenta 

cancerígenes (JEG-3) per determinar els efectes sobre la salut humana. 

Finalment, es va avaluar la degradabilitat del BPA, el plastificant (monòmer) més 

utilitzat per tal d’avaluar la seva estabilitat en el medi i identificar els 

fotoproductes generats i la seva toxicitat. 

Es va monitoritzar el riu Besòs per tal de determinar el nivell de plastificants, 

degut que és un dels rius amb més impacte antropogènic a Barcelona, on rep 

també una forta pressió industrial al seu curs mitjà. Es va analitzar 19 punts de 

mostreig al llarg de tota la seva conca durant 3 mostrejos realitzats en diferents 

èpoques de l’any. Els plastificants detectats van ser el DEHP, NP, DBP, BPA, OP i 

BP, a nivells totals de 20000 ng L-1. Pels alquilfenols, BPA i BP, la concentració va 
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augmentar de les capçaleres (en zones de parc natural) cap al mar, a excepció del 

punt proper a la desembocadura, que degut a la intrusió salina va disminuir. Els 

ftalats, en canvi, van tenir major presència en els trams centrals del riu, prop de 

les zones industrials. Pel que fa a la variació estacional, tots els plastificants es 

van trobar a major concentració durant el mes de novembre, a excepció del BPA, 

que va tenir el seu màxim al juliol. Per tal de determinar el risc ambiental dels 

nivells detectats, es va estudiar l’ecotoxicitat utilitzant la D. magna i calculant les 

LC50 per a cada plastificant. El compost més tòxic dintre els alquilfenols va ser el 

DP i els menys tòxics els de cadena de 4 carbonis, sent així la toxicitat 

directament proporcional a la llargada de la ramificació. En el cas dels ftalats, el 

BPA i la BP, el DEHP i el DEHA, de major pes molecular, van ser els més tòxics. 

Aplicant aquests valors juntament amb els nivells detectats, es va calcular el 

coeficient de risc. D’aquesta forma, el DEHP i el NP, malgrat tenir diferents 

concentracions, van produir riscos similars, superiors a 10 en alguns casos (a 

partir de 1 es considera risc). En segon lloc, DBP i OP van ser lleugerament tòxics 

en alguns punts, amb valors superiors a 1, i finalment, BPA i BP no van presentar 

cap tipus de risc. Per tant, s’han identificat els compostos i els trams del riu on els 

plastificants generen un gran impacte. 

Per determinar si la presència de plastificants en rius pot representar un 

problema de contaminació i afectar la qualitat de l’aigua potable, es va 

monitoritzar el riu Llobregat a l’entrada de la potabilitzadora situada a Sant Joan 

Despí així com l’aigua un cop tractada. En el riu es van detectar el DEHP, BPA, 

DBP, NP, BP i OP, de major a menor concentració, mentre que a la sortida, la 

concentració de tots els compostos va disminuir, mostrant l’eficiència de la planta 

per eliminar-los. El BPA, OP i BP es van eliminar de forma completa, mentre que 

pel DEHP, el DBP i el NP, les eliminacions van ser al voltant del 80%. L’eliminació 

es deu a l’eficàcia dels tractaments que s’apliquen a les aigües, com pot ser la 
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cloració, l’exposició a llum UV i l’osmosi inversa, capaç d’interaccionar amb els 

analits i degradar-los. 

El BPA es va escollir per realitzar un estudi de fotodegradació degut que és el 

monòmer més emprat en la fabricació de plàstics, especialment PVC i resines 

epoxi. Es van calcular les cinètiques de degradació en diferents medis, com aigua 

milli-Q, aigua de riu i aigua amb àcids húmics a 5 mg L-1, i es va demostrar que la 

presència de matèria orgànica podia modificar la constant cinètica, augmentant 

el temps de vida mitjana del BPA. Mitjançant la tècnica LC-HRMS es van 

identificar 5 fotoproductes i es va avaluar la seva toxicitat aguda utilitzant D. 

magna. Els valors de LC50 van ser de 18 mg L-1 a temps 10 i 40 minuts, 

lleugerament més tòxics que a t=0 on només hi havia el BPA (LC50 de 21 mg L-1) i 

això s’atribueix a l’elevada toxicitat que generen alguns fotoproductes. 

Finalment, es va monitoritzar la presència de plastificants en begudes refrescants 

envasades en ampolles de polietilè i llaunes d’alumini per avaluar els seus nivells i 

els efectes a nivell de salut humana. Es van analitzar 50 mostres de begudes 

refrescants de diferents tipus i envasos i es van detectar el NP, el BPA i la BP en 

un 50, 22 i 20% de les mostres, respectivament. Les llaunes van ser l’envàs amb 

major presència de BPA. Els nivells detectats en les mostres es van comparar amb 

els valors legislats de TDI, els quals van estar molt per sota i per tant, segons 

aquest criteri els nivells detectats no suposen un risc per la salut. Paral·lelament, 

per determinar els efectes potencials sobre la salut, es van calcular les LC50 dels 

compostos utilitzant cèl·lules humanes i mostrant que els valors estan entre 4,64 i 

130 mg L-1, molt inferiors als nivells de concentració de begudes. 

Els resultats obtinguts demostren que els plastificants es troben de forma ubiqua 

al medi ambient i als rius analitzats, on algunes concentracions arriben a superar 

els màxims legislats per la Unió Europea. Per altra banda, en el cas d’aigua de riu 

que s’utilitza pel consum humà, després dels tractaments de purificació, van 
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aconseguir eliminar de forma eficient la presència d’aquests compostos. En el cas 

de les begudes, el propi envàs pot ser causant de plastificants a través de la 

migració, encara que els nivells detectats estant molt per sota dels valors 

d’ingesta diària tolerable. Aquests compostos, degut al seu elevat ús i descàrrega 

continuada al medi ambient i a les seves propietats i efectes, han de ser avaluats 

de forma extensa per assegurar que no suposen un risc ni pel medi ambient ni 

per la salut humana.  
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En els darrers anys, la presència de productes químics en àmbits tan amplis com 

l’alimentació i el medi ambient ha produït una creixent preocupació social i s’ha 

convertit en un tema d’interès analític i ambiental. Entre altres, els compostos 

capaços de produir alteracions al sistema endocrí dels éssers vius, coneguts com 

alteradors endocrins (“endocrine disruptors”, EDs) són alguns pels que s’ha 

mostrat més interès davant la falta d’estudis, que contrasta amb l’elevat ús que 

es fa d’aquests compostos. La raó principal d’aquesta preocupació és l’observació 

d’efectes adversos que produeixen en els éssers vius, especialment pel que fa al 

sistema reproductor dels organismes. Hi ha molts compostos que presenten 

aquestes característiques, com per exemple els pesticides, herbicides, 

alquilfenols i plastificants i alguns medicaments, entre d’altres (Sánchez-Avila et 

al., 2009). Alguns d’aquests compostos han estat recentment legislats, però molts 

d’ells encara s’utilitzen en grans quantitats sense existir un marc legal.  

Aquesta tesi es centra en l’estudi de plastificants i monòmers utilitzats en la 

fabricació del plàstic. Els plàstics, com el polietilè, polipropilè, clorur de polivinil, 

poliestirè o policarbonat, s’utilitzen en nombroses aplicacions en sectors com la 

indústria (automòbils, aparells elèctrics, aïllants, etc), la construcció (canonades, 

impermeabilitzants, escumes) i consum (joguines, caixes, fibres, tèxtils, articles 

esportius, mobles, etc). També s’empren en la indústria alimentària, en el 

processat i envasat d’aliments (Bentayeb et al., 2007; Nerı́n et al., 2002). Malgrat 

els components d’aquests polímers estan ben caracteritzats, els additius que 

s’empren per convertir-los en materials adequats per a usos concrets, com 

l’alimentari, no ho estan. Els plastificants són additius que s’utilitzen en la 

fabricació del plàstic i tenen la capacitat de conferir determinades propietats al 

plàstics per adaptar-los a diferents àmbits d’aplicació. Dels més de 300 additius 

que estan descrits, els ftalats (que augmenten la flexibilitat del plàstic), els 

alquilfenols (estabilitzadors en determinats polímers) i la benzofenona (protector 

de la llum ultraviolada) han suscitat un gran interès perquè són compostos 
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utilitzats en grans quantitats en la indústria del plàstic i han esdevingut 

contaminants ambientals i alimentaris. Per altra banda, el bisfenol A no és un 

plastificant com a tal però també s’empra en grans quantitats com a monòmer 

del policarbonat i de les resines epoxi. Aquests compostos presenten activitat de 

disrupció endocrina (Fawell i Chipman, 2001; Guenther et al., 2002; Waring i 

Harris, 2005). A més, alguns ftalats poden tenir efectes tòxics en humans (Babich 

et al., 2004). Els EDs es caracteritzen per tenir un gran efecte biològic a molt 

baixes concentracions, el que pot dificultar la seva detecció en aigües així com la 

predicció dels possibles efectes (Céspedes et al., 2004; Kuch i Ballschmiter, 2001). 

Altres plastificants comuns són els adipats, trimetilats, maleats, beonzats, 

sulfonamides i citrats. 

Es ben palès que els abocaments d’aigües residuals, urbanes i d’efluents de 

depuradora poden afectar la qualitat de les aigües superficials ja que són una font 

important de contaminants al medi. A més, la quantitat d’envasos i altres tipus 

d’objectes plàstics que es poden trobar als rius contribueixen a l’alliberació dels 

plastificants cap a l’aigua, a través del procés que s’anomena migració. Això 

produeix que molts plastificants o monòmers del plàstic es trobin distribuïts en 

tots tipus d’aigua, ja sigui al riu, al mar o a les aigües de depuradora, i poden 

trobar-se en les aigües de consum. Això té greus repercussions pel medi ambient 

ja que molts d’aquests compostos són tòxics pels organismes.  

Per altra banda, l’ús de plastificants utilitzats en la fabricació d’envasos de 

begudes refrescants o en canonades utilitzades en la industria de l’envàs o en el 

sistema de potabilització i distribució d’aigua produeix que aquests compostos es 

puguin detectar a l’aigua potable o en aigües envasades i begudes refrescants, ja 

que la majoria poden migrar dels envasos que estaran en contacte amb els 

aliments (Brocca et al., 2002). Per tots aquests motius, existeix un interès 

important per l’estudi d’aquests compostos tant en matrius ambientals com 

alimentàries.    
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1.1 Compostos estudiats 
 

Els plastificants es defineixen com additius que s’afegeixen durant la fabricació de 

plàstics per tal de modificar algunes de les seves propietats fisicoquímiques i 

mecàniques, especialment la seva flexibilitat i durabilitat. Aquests compostos 

queden adherits a les cadenes polimèriques, separant els monòmers principals i 

creant un volum lliure, disminuint així la temperatura de transició vítria i per tant, 

suavitzant el plàstic, amb un increment de la flexibilitat (Maeda i Paul, 1987). Dels 

diversos plastificants més utilitzats en la indústria, en aquesta tesi s’estudien els 

ftalats i els alquilfenols, així com el bisfenol A (BPA), la benzofenona (BP), l’acetil 

tributil citrat (ATBC) i el dietilhexil adipat (DEHA). Excepte el BPA, tots són 

additius i s’utilitzen com a plastificants, antioxidants o estabilitzadors de UV. Per 

altra banda, el BPA és utilitzat com a monòmer en la fabricació del policarbonat i 

resines epoxi. A continuació es descriuen les característiques principals de cada 

família.  

 

 

1.1.1 Ftalats 

 

Els ftalats són ésters de l’àcid ftàlic (“acid phthalic esters” o PAEs), tal com 

s’observa a la Figura 1, i són una família de substàncies químiques molt emprada 

a la indústria, especialment en la fabricació de productes com suavitzants, 

adhesius, dissolvents, ajustadors de viscositat, estabilitzants, dispersants, 

lubricants, agents emulsionants i formadors de pel·lícules de plàstic. El seu ús 

principal és en el procés de síntesi dels polímers, on s’utilitza com a additiu en la 

fabricació del clorur de polivinil (“polivinyl chloride”, o PVC) i d’altres polímers. 

Per les seves propietats, també s’utilitzen en pintures, tintes d’impressora, 

cosmètics, materials de construcció, instrumentació mèdica, detergents, joguines, 

ceres, tèxtils i argiles per modelar. Una altra de les aplicacions està relacionada 
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amb la fabricació de càpsules polimèriques de molts medicaments (Rudel i 

Perovich, 2009).  

 

Figura 1. Estructura dels ésters d’àcid ftàlic. 

 

En aquesta tesi s’han estudiat 5 ftalats, els quals són els utilitzats en grans 

quantitats i tenen un potencial tòxic elevat. Alguns estan legislats dins de 

normatives ambientals mentre que altres es consideren contaminants emergents 

per la poca informació que es disposa en relació al seu comportament 

mediambiental, presència en aigües de consum o begudes, toxicitat i risc 

potencial per a les persones.  

El benzil butil ftalat (BBP) és un plastificant que normalment s’afegeix als polímers 

per tal de modificar propietats com la lleugeresa i la flexibilitat, especialment del 

PVC. També s’empra en algunes tintes utilitzades en els recobriments d’envasos 

alimentaris (Bolgar et al., 2008). La legislació (EU, 2011a) indica que el BBP 

s’utilitza com a plastificant en materials d’un sol ús i en articles en contacte amb 

menjars de baix contingut en greix (exceptuant aliments per infants o menjars 

processats amb cereals i aliments per nadons). També s’empra com un agent de 

suport tècnic en concentracions properes al 0,1 % en el producte final, així com 

en adhesius i alguns guants de vinil. Segons l’Agència Química Europea (ECHA), la 

seva producció està entre 1.000 i 10.000 tones anuals.  
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El dibutil ftalat (DBP) és emprat com a plastificant en resines i polímers, sobretot 

el PVC, al qual li dóna propietats com durabilitat i flexibilitat. També s’empra en 

tintes d’impressió, adhesius, agents segelladors, pintures de nitrocel·lulosa i 

fibres de vidre. En la indústria alimentària s’empra en articles en contacte amb 

aliments de baix contingut en greix i com un agent de suport tècnic en 

poliolefines a concentracions no majors de 0,05 % en el producte final. L’ECHA 

estableix l’ús de DBP com un polímer i plastificant industrial i la seva producció 

està entre 1.000 i 10.000 tones l’any.  

El dietilhexil ftalat (DEHP) és un plastificant que pot ser emprat en molts 

productes polimèrics, sobretot en el PVC flexible i en articles en contacte amb 

aliments de baix contingut en greix, així com agent de suport tècnic (en un màxim 

de 0,1 % en el producte final). També pot ser emprat com plastificant de resines i 

elastòmers que s’utilitzen en aplicacions molt diverses, com xumets, joguines, 

cortines de dutxa, impermeables, adhesius, recobriments polimèrics, guants de 

vinil, etc. Una altra aplicació són els productes mèdics, com les bosses per sang i 

equips de diàlisi. És el plastificant de més elevada producció, ja que l’ECHA estima 

que es produeixen entre 100.000 i 1.000.000 tones a l’any. De tota la producció, 

el 90% del DEHP es destina a la fabricació del PVC. 

El dietil ftalat (DEP) és emprat bàsicament com un plastificant per tal de millorar 

la flexibilitat plàstica, i s’utilitza en articles com raspalls de dents, peces 

d’automòbils, eines, joguines i material d’envàs alimentari. També s’utilitza en 

plàstics d’éster de cel·lulosa com el paper fotogràfic, l’envàs dels medicaments i 

cintes per enganxar. Altres aplicacions inclouen l’ús com a solvent de compostos 

volàtils en productes de cosmètica. L’ECHA xifra la seva producció entre 1.000 i 

10.000 tones anuals.  

El dimetil ftalat (DMP) és un compost utilitzat com a plastificant per la fabricació 

d’adhesius. Els isòmers del DMP (dimetil isoftalat i dimetil terftalat) també són 
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materials polimèrics. És el segon ftalat amb més producció de la Unió Europea, 

entre 10.000 i 100.000 tones a l’any. A part de la seva funció com plastificant, 

també s’empra com a pesticida i repel·lent d’insectes. 

Per altra banda, el dietilhexil adipat (DEHA) no és un ftalat, però s’utilitza com a 

plastificant emprat bàsicament en la fabricació d’envasos alimentaris i en 

materials de construcció. Es considera un substitut del DEHP. També pot ser 

emprat en la formulació de plàstics, com a plastificant en la producció de PVC, 

acrilats, nitrocel·lulosa i productes de goma, per fabricar gomes, tintes i adhesius, 

i com un dissolvent en la fabricació de cosmètics. La seva producció es troba 

entre 10.000 i 100.000 tones a l’any, segons l’ECHA. 

Per acabar, l’acetil tributil citrat (ATBC) no és pròpiament un ftalat, ja que no 

prové de l’àcid ftàlic, sinó de l’àcid cítric, però s’utilitza com a plastificant i 

darrerament també substitueix el DEHP. Les seves aplicacions més comunes són 

en plàstics per aplicacions mèdiques, productes en contacte amb aliments i 

contenidors, lubricants, compostos de cel·lulosa, així com joguines i tintes. 

Segons l’ECHA, la seva producció es troba entre 10.000 i 100.000 tones a l’any. 

Totes les estructures esmentades es poden observar a la Figura 2. 

A part d’aquests ftalats, l’adipat i el citrat, existeixen molts altres derivats de 

l’àcid ftàlic, encara que s’utilitzen en menor mesura. Per exemple, és comú el 

diisononilftalat, emprat en materials de construcció, el diisodecilftalat, usat en 

aïllament de cables elèctrics, i el di-n-octilftalat, utilitzat en alguns explosius. 

Dintre dels adipats, que s’empren en objectes exposats a baixes temperatures, 

són comuns el dimetiladipat, el monometil adipat i el dioctil adipat. Dels citrats, el 

trioctilcitrat és utilitzat en algunes medicines, i l’acetil trioctil citrat, emprat en 

tintes d’impressió. 
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Figura 2. Estructura dels ftalats, adipat i citrat. 

 

1.1.2 Bisfenol A 

 

El bisfenol A (2,2-bis-(4-hidroxifenil)propà, BPA) és el compost de la família dels 

bisfenols més utilitzat en la síntesi de resines epoxi i plàstics policarbonats, que 

s’empren de forma extensa en la indústria. També s’utilitza com antioxidant en el 

PVC i com inhibidor de la polimerització en l’etapa final de síntesis del PVC. El BPA 

fou sintetitzat l’any 1905 pel científic alemany Thomas Zincke per mitjà de la 

reacció orgànica entre el fenol i l’acetona, i va estudiar les seves propietats 

físiques, composició molecular i solubilitat en diversos solvents, sense trobar-hi 

cap aplicació a la indústria. Cap a l’any 1953, i de forma independent, les 

empreses Bayer d’Alemanya i General Electric d’Estats Units, van començar a 
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utilitzar-lo per a la fabricació del policarbonat, on el BPA és el compost de partida. 

Hi ha diverses aplicacions del BPA, com ara les ampolles d’aigua tipus “coolers” i 

biberons, equipaments esportius, instruments mèdics, discs compactes, 

recobriments d’envasos d’aliments i begudes, i alguns polímers de segelladors 

dentals i compòsits. La seva producció anual és la més alta dels plastificants i 

arriba a situar-se entre 1.000.000 i 10.000.000 tones per any, segons l’ECHA. A la 

Figura 3 es mostra la seva estructura. 

 

Figura 3. Estructura del bisfenol A. 

 

1.1.3 Benzofenona 

 

La benzofenona (BP, Figura 4) s’utilitza com un estabilitzador de llum ultraviolada 

(UV), que permet evitar la decoloració, el trencament i la pèrdua de propietats 

fisicoquímiques dels plàstics produïdes per la llum solar. És així un additiu, i es pot 

utilitzar també com un fotoiniciador per tintes. Permet protegir els continguts 

d’envasos de la llum solar, i de manera similar serveix per la fabricació d’ulleres 

de sol. També és emprat com un additiu en fragàncies de perfums, insecticides i 

productes d’agricultura, i en productes de neteja. La seva producció és de 1.000 a 

10.000 tones a l’any segons l’ECHA.   

HO

OHBisfenol A
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Figura 4. Estructura de la benzofenona. 

 

1.1.4 Alquilfenols 

 

Els alquilfenols són compostos produïts en alt volum (Cortina-Puig et al., 2014), i 

són bàsicament emprats com a intermediaris en la indústria química per la 

producció d’alquilfenols etoxilats (APEs), oximes fenòliques (per l’extracció de 

minerals) i resines fenòliques (plàstics). La seva estructura bàsica és un grup fenol  

on a l’anell hi pot haver diferents cadenes alquíliques. Les més freqüents es 

troben en les posicions orto i para, i poden ser de 4 o més carbonis (lineals o no). 

També poden presentar una o més ramificacions.  

En el marc d’aquesta tesi s’han estudiat els 12 alquilfenols. Els alquilfenols “para” 

substituïts de cadena més llarga han estat l’heptilfenol (HP), l’octilfenol (OP), el 

nonilfenol (NP) i el dodecilfenol (DP). Aquests compostos són emprats en 

fragàncies, però també en trencadors d’emulsions, biocides, surfactants, resines, 

tintes, estabilitzadors, lubricants i solvents, així com intermediaris en la síntesi 

d’antioxidants, resines fenòliques i additius d’olis. Cal indicar que el NP i l’OP han 

estat àmpliament estudiats degut al seu elevat ús i impacte ambiental, mentre 

que els altres APs de cadena curta o de cadena llarga han estat poc estudiats, 

malgrat ser compostos que es fan servir en grans quantitats (Cortina-Puig et al., 

2014). 

Els alquilfenols amb cadenes de 4 carbonis estudiats han estat el 2-sec-butilfenol 

(2SBP), el 2-tert-butilfenol (2TBP), el 4-sec-butilfenol (4SBP) i el 4-tert-butilfenol 

(4SBP), emprats en diferents aplicacions. Concretament, el 2SBP s’utilitza com un 

O
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intermediari químic en la síntesi d’insecticides, herbicides i com un inhibidor 

polimèric. El 2TBP és emprat com un producte d’inici per a la síntesi de 

fragàncies, antioxidants, insecticides i resines fenòliques. També s’han estudiat el 

2,6-di-tert-butilfenol (DTBP) i el 2,4,6-tri-tert-butilfenol (TTBP). Ambdós són 

emprats com a antioxidants, estabilitzants, en la fabricació de PVC, poliuretà i 

adhesius, fluids funcionals i també com a intermedis en la fabricació de 

antioxidants fenòlics, estabilitzadors UV, surfactants i additius de combustibles. 

També s’han estudiat el para-cumilfenol (CP) i el para-tert-amilfenol (TAP). El 

primer té una estructura relativament similar al BPA, i s’utilitza en resines epoxi 

com a antioxidant i lubricant. Pel que fa al TAP, s’empra com a pesticida 

antimicrobià, antioxidant i com a lubricant d’olis, benzines, grasses i polímers. Es 

pot observar l’estructura de tots ells a la Figura 5. A l’Annex, al capítol de llibre 

titulat “Transformation Products of Alkylphenols”, es detallen els usos, propietats 

i toxicitat dels APs. 

 

Figura 5. Estructures dels alquilfenols estudiats en aquesta tesi. 
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1.2 Propietats fisicoquímiques 
 

Els compostos estudiats, el seu número CAS (Chemical Abstracts Service) i les 

propietats fisicoquímiques es troben resumides en la Taula 1. Es pot observar 

com els compostos tenen característiques molt diverses degut que pertanyen a 

diferents famílies químiques. Les masses moleculars dels alquilfenols oscil·len 

entre 150 i 262 Da, sent el DP i el TTBP els compostos amb valors més elevats. 

Pels ftalats, aquests valors es troben entre 194 i 391 Da. La massa més elevada 

correspon a l’ATBC, amb 402 Da. Per tant, tots ells es consideren 

microcontaminants orgànics. La solubilitat oscil·la fins a 5 ordres de magnitud. Els 

valors més baixos són per l’adipat i els ftalats (de 0,003 mg L-1 pel DEHA a 0,285 

mg L-1 pel DEHP) ja que tenen poca polaritat per l’anell benzè i les cadenes 

alquíliques ramificades. El logKow oscil·la entre 2,4 i 7,6, sent els valors més 

elevats els compostos menys solubles. Això implica que el DMP i el DBP es 

trobaran preferiblement solubilitzats en aigua mentre que els altres ftalats, el 

ATBC i el DEHA tindran un comportament intermedi i es podran compartimentar 

entre la fase particulada i dissolta del medi aquàtic. De forma similar, són aquests 

mateixos compostos els que tenen potencial de bioacumulació, ja que el seu 

valor de log Kow es superior a 4,5. Això implicaria que els organismes aquàtics 

exposats en aigües contaminades per ftalats podrien acumular aquests 

compostos i produir efectes adversos. Malgrat tot, hi ha altres autors que 

indiquen que els ftalats es poden metabolitzar (Koch et al., 2006) i que per tant, 

el seu potencial d’acumulació segons el valor de Kow es veuria afectat per una 

elevada metabolització i excreció, de manera que els nivells en teixits 

d’organismes serien més baixos que els que s’esperarien tenint en compte la 

concentració en aigua. 

Els alquilfenols de cadena curta són més solubles que els ftalats degut a la seva 

major polaritat degut al grup hidroxil que localitza els electrons de la molècula 
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per la seva major electronegativitat en l’àtom d’oxigen. Els valors més elevats 

corresponen als butilfenols, amb solubilitats de l’ordre de 464-960 mg L-1 mentre 

que els compostos de cadena llarga tenen valors de 0,014-168 mg L-1. De forma 

similar als ftalats, això indica que els compostos més solubles només es trobaran 

de forma dissolta mentre que els altres es poden trobar adsorbits a la matèria 

particulada o inclòs en els sediments. D’aquí en deriva la necessitat d’analitzar 

tant la fase dissolta com la particulada de l’aigua. El valor de logKow dels APs 

augmenta a mesura que augmenta la longitud de la cadena alquílica. En el cas 

dels APs amb dos o tres ramificacions, el logKow és major que els corresponents a 

una ramificació, però sense arribar als valors dels de cadena més llarga, com és el 

cas del DP. Els alquilfenols amb logKow superior a 4,5, com el OP i el NP presenten 

propietats lipofíliques, i per tant es poden acumular en fangs, sediments i biota 

(Sánchez-Avila et al., 2009). Això fa que puguin presentar un risc pel medi 

ambient i per éssers vius al poder acumular-se al seus teixits. Respecte el pKa, els 

ftalats i la benzofenona són lleugerament àcids amb valors per sota de 7,5 

unitats, mentre que pels alquilfenols són més bàsics, amb valors entre 10 i 12 i el 

BPA té un valors  al voltant de 9. Per la seva estructura, això fa que els APs, BPA i 

BP es trobin sense càrrega a la natura. De la mateixa forma, els ftalats, al tenir 

l’éster com a grup funcional, també estarien en la seva forma neutre.  

Finalment, la pressió de vapor i la constant d’Henry són les propietats més 

variables, i estan estretament relacionades amb l’estructura molecular. Els 

compostos amb les constants d’Henry majors (per exemple els butilfenols) 

fàcilment podran volatilitzar-se cap a l’atmosfera i per tant, la seva presència en 

aigua es veurà afectada per la temperatura ambiental. Per altra banda, els 

compostos amb pesos moleculars més elevats, com el DP o el DEHA, tenen una 

pressió de vapor entre 2,3x10-6 i 8,5x10-7 mm Hg, respectivament, la qual cosa 

indica que un cop solubilitzats en aigua i no hi haurà pèrdues cap a l’atmosfera.  
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Constant 
d’Henry 

(atm m3 mol-1) 

4,69E-12 

1,10E-07 

7,80E-07 

1,80E-06 

1,30E-06 

1,30E-05 

4,40E-05 

1,71E-05 

2,54E-05 

2,46E-06 

1,19E-06 

2,22E-06 

1,89E-07 

7,32E-06 

6,89E-06 

1,11E-04 

5,90E-05 

1,97E-04 

1,35E-04 

1,90E-06 

1,00E-11 

 

Pressió de 
vapor 

(mmHg) 

5,20E-02 

1,00E-02 

0,002 

7,00E-05 

8,60E-06 

8,50E-07 

1,00E-02 

4,01E-02 

9,00E-02 

3,72E-02 

3,81E-02 

2,00E-03 

5,94E-05 

2,79E-04 

1,58E-03 

8,18E-04 

2,30E-06 

7,04E-03 

6,61E-04 

4,00E-03 

5,00E-06 

 

logKow 

 

6,92 

2,42 

2,70 

4,83 

4,91 

8,10 

7,60 

3,27 

3,31 

3,08 

3,31 

3,91 

4,17 

5,01 

5,28 

5,92 

7,91 

4,92 

6,06 

3,18 

3,43 

 

pKa 

 

4,30 

6,65 

6,66 

6,66 

6,66 

6,73 

6,66 

10,49 

10,64 

10,27 

10,24 

10,23 

10,08 

10,31 

10,31 

10,31 

10,31 

11,26 

11,49 

7,46 

9,73 

Taula 1. Propietats fisicoquímiques dels monòmers i plastificants estudiats 

Solubilitat en 
aigua 

(mg L-1, 25ºC) 

1,42E+02 

4,00E+03 

1,00E+03 

1,30E+01 

7,10E-01 

3,20E-03 

2,85E-01 

4,64E+02 

7,00E+02 

9,60E+02 

5,80E+02 

1,68E+02 

4,33E+01 

9,65E+00 

3,10E+00 

4,90E+00 

1,35E-02 

2,50E+00 

3,50E+01 

3,40E+02 

8,90E+01 

Pes 
molecular 

(Da) 

402,48 

194,18 

222,24 

278,34 

312,36 

370,57 

390,56 

150,22 

150,22 

150,22 

150,22 

164,24 

212,29 

192,30 

206,32 

220,35 

262,43 

206,32 

262,43 

182,22 

228,29 

Fórmula 
molecular 

C20H34O8 

C10H10O4 

C12H14O4 

C16H22O4 

C19H20O4 

C22H42O4 

C24H38O4 

C10H14O 

C10H14O 

C10H14O 

C10H14O 

C11H16O 

C15H16O 

C13H20O 

C14H22O 

C15H24O 

C18H30O 

C14H22O 

C18H30O 

C13H10O 

C15H16O2 

Nº CAS 

 

77-90-7 

131-11-3 

84-66-2 

84-74-2 

85-68-7 

103-23-1 

117-81-7 

89-72-5 

88-18-6 

99-71-8 

98-54-4 

80-46-6 

599-64-4 

72624-02-3 

140-66-9 

84852-15-3 

27193-86-8 

128-39-2 

732-26-3 

119-61-9 

80-05-7 

Abrev 

ATBC 

DMP 

DEP 

DBP 

BBP 

DEHA 

DEHP 

2SBP 

2TBP 

4SBP 

4TBP 

TAP 

CP 

HP 

OP 

NP 

DP 

DTBP 

TTBP 

BP 

BPA 

Nom compost 

 

Acetil tributil citrat 

Dimetil ftalat 

Dietil ftalat 

Dibutil ftalat 

Benzil butil ftalat 

Bis(2-etil hexil) adipat 

Bis(2-etil hexil) ftalat 

2-sec-butilfenol 

2-tert-butilfenol 

4-sec-butilfenol 

4-tert-butilfenol 

4-tert-amilfenol 

4-cumilfenol 

4-heptilfenol 

4-octilfenol 

4-nonilfenol 

4-dodecilfenol 

2,6-di-tert-butilfenol 

2,4,6-tri-tert-butilfenol 

Benzofenona 

Bisfenol A 
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Les propietats físico-químiques indiquen que els plastificants i el BPA es trobaran 

preferiblement en aigua, però degut que alguns compostos tenen valors de 

logKow elevat, hi haurà certa tendència a acumular-se en la matèria particulada 

d’aquesta. Per tant, per tal de detectar la concentració total d’aquests compostos 

en aigua caldrà analitzar tant la fracció dissolta com la particulada. A més, degut 

que alguns compostos tenen pressions de vapor elevades, és possible que hi hagi 

pèrdues cap a l’atmosfera, tal com ho indica la constant de Henry. En aquest 

sentit, alguns alquilfenols, sobretot els de cadena curta, es podrien perdre per 

volatilització.  

 

1.3 Impacte dels plastificants en aigües de riu 

1.3.1 Concentracions de plastificants en rius 

 

La problemàtica relacionada amb la presència de plastificants en aigües de riu no 

és recent, però durant molts anys s’ha centrat bàsicament en l’estudi dels 

alquilfenols i no ha estat fins més recentment que s’han anat determinant altres 

tipus de plastificants en aigües residuals, de rius o d’altres tipus, com les 

potables. La presència d’alquilfenols en el medi ambient es va documentar per 

primera vegada l’any 1984, quan es va detectar NP en fangs, aigües de riu i 

efluents de depuradora a Suïssa (Giger et al., 1984). Walter Giger va ser pioner en 

l’anàlisi d’aquests compostos orgànics a nivells traça, i va investigar com els 

nonilfenols etoxilats, emprats en grans quantitats com a surfactants en la 

indústria, podien transformar-se en NP, el qual suposava un risc per l’ecosistema 

aquàtic degut que era recalcitrant a qualsevol tipus de degradació. El seu treball 

va fer augmentar l’interès per aquests compostos, va contribuir notablement a 

fomentar estudis ambientals, i va establir les bases per incloure’ls en futures 
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legislacions. Per altra banda, la detecció de nous plastificants en rius i l’avaluació 

dels efectes que poden produir sobre la fauna aquàtica ha permès determinar les 

fons de contaminació i dinàmica d’aquests compostos en el medi, de manera que 

s’han pogut prendre mesures adequades per la seva contenció.  

Els plastificants i el BPA poden arribar als rius a partir de 3 fonts principals, que 

són: (i) el propi procés de manufactura i abocament d’aigües residuals procedents 

de les industries cap a aigües superficials; (ii) l’abocament d’efluents de 

depuradora i (iii) la lixiviació o migració dels monòmers o additius d’objectes 

plàstics cap al medi. Això fa que segons les activitats industrials de cada zona o 

sistema de tractament de les aigües residuals es detectin aquest tipus de 

contaminants a nivells molts diferents.  

Recentment s’ha suggerit que els alquilfenols arriben al medi principalment 

durant la fabricació, ús i abocament dels productes que els contenen i qualsevol 

tipus d’indústria és potencialment aportadora d’alquilfenols al medi (Colin et al., 

2014). També poden arribar a l’aigua tant a través de descàrregues d’aigua 

residuals (industrials o domèstiques) no tractades com dels efluents de les 

depuradores, ja que no s’eliminen de forma completa en els diversos tractaments 

(Céspedes et al., 2006; Vogelsang et al., 2006). A part, la utilització de fangs de 

depuradores com a fertilitzants en sòls agrícoles poden també contaminar els rius 

per escorrentia (Fernández-Sanjuan et al., 2009). El BPA es detecta a valors més 

baixos que els APs degut que el tractament biològic de les EDARs pot degradar 

pràcticament de forma completa aquest compost (Mohapatra et al., 2010; 

Staples et al., 1998). En el riu, en canvi, la degradació és molt menor i es produeix 

bàsicament per l’efecte de la radiació UV (da Silva et al., 2014). Tant els ftalats 

com els alquilfenols no es degraden totalment durant el tractament d’aigües 

residuals i per tant, arriben al medi a través dels efluents de les EDARs, on el 

DEHP i el NP s’han identificat com els compostos més ubics a nivell global 

(Richardson i Ternes, 2005).  
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Una altra font de contaminació identificada recentment és la contaminació 

derivada de la presència de microplàstics a l’aigua. Els microplàstics són partícules 

petites de plàstic entre 1 i 5 mm que poden provenir de diverses fonts: el 

deteriorament de fragments de plàstic de mida més gran, l’alliberament de 

micropartícules a l’aigua de forma directa o després del tractament d’aigües 

residuals i la pèrdua accidental de matèries primeres industrials durant el 

transport marítim. Malgrat que la contaminació per microplàstics està 

relacionada en categoritzar els diferents tipus d’objectes plàstics que es troben 

en un ambient o ecosistema (Bolgar et al., 2008), es produeix un efecte indirecte 

relacionat amb la migració dels monòmers o components del plàstic cap al medi 

aquàtic. Malgrat tot, aquest procés ha estat poc estudiat en condicions 

ambientals i per tant, no es coneix la contribució dels microplàstics en els nivells 

de plastificants i BPA que es troben a l’aigua. 

La migració es produeix pel fet que aquestes substàncies no es troben unides 

químicament a la matriu polimèrica i per tant, es poden desprendre amb facilitat 

durant l’envelliment i abrasió del plàstic. Aquest efecte s’ha constatat per als 

ftalats i la benzofenona i s’ha indicat que la migració  tant es pot donar durant la 

vida útil dels plàstics als que estan units com una vegada són rebutjats (Teuten et 

al., 2009). També s’ha confirmat que els plàstics, com el policarbonat, poden 

suposar un risc ja que s’allibera el BPA cap al medi i pot ser ingerit per peixos o 

altres organismes (Fromme et al., 2002; Hirai et al., 2011). També s’ha 

documentat que les aigües de rentats en certes indústries poden arrossegar per 

abrasió els ftalats continguts en productes com el PVC. Aquestes aigües són 

directament descarregades al riu o a plantes depuradores, on tampoc s’eliminen 

de forma completa (Blair et al., 2009; Stales et al., 1997).  

La problemàtica relacionada amb la presència de plastificants o monòmers del 

plàstic en el medi aquàtic és avui en dia un tema de caràcter global, que deriva de 

l’elevat ús d’objectes plàstics, del baix control dels abocaments industrials o 
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escorrenties i de la poca capacitat que tenen les EDARs per eliminar aquests 

compostos de les aigües residuals. Aquesta problemàtica es veu agreujada en 

zones altament industrialitzades o urbanitzades, on la presència de plàstics a 

l’aigua es quasi permanent.  

A la Taula 2 es recullen els estudis més significatius que reporten la presència de 

plastificants en aigües de rius a nivell mundial. S’indica el riu mostrejat i país 

corresponent, els mètodes d’extracció i anàlisi i els compostos analitzats, amb els 

seus respectius nivells detectats i límits de detecció metodològics 

(“methodological detection limits” o MDLs). En aquest apartat es discuteixen els 

nivells detectats i les fonts de contaminació per tal d’il·lustrar de forma global la 

problemàtica que representa la presència de plastificants en rius. Per altra banda, 

a l’apartat 1.5, centrat en la metodologia, es discutirà de forma detallada els 

mètodes d’anàlisi emprats en els diferents estudis. 

Les dades corresponents a la presència de plastificants i BPA de la Taula 2 posen 

de manifest que aquests compostos estan distribuïts de forma global i això es 

reflecteix en el seu elevat ús i abocament al medi. Els nivells que s’han detectant 

en els diversos estudis varien en funció de la zona i de les pressions 

antropogèniques que reben, així com de les característiques,  dinàmica del riu i 

climatologia. Especialment, la industrialització i nivell d’urbanització d’una zona 

són factors clau que contribueixen en gran manera en la qualitat de les aigües de 

riu, tot i que hi ha altres activitats com la agricultura que també poden ser 

potencials fonts de contaminació per plastificants. Tenint en compte els diferents 

estudis, els compostos que es troben a concentracions més elevades són els 

ftalats, seguit dels alquilfenols i el BPA, mentre que la presència de la BP està 

molt poc documentada. Els diferents estudis demostren que hi ha una gran 

variabilitat de les concentracions detectades i que s’atribueixen bàsicament a 

diferències geogràfiques i temporals. 
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Taula 2. Nivells dels plastificants trobats a rius arreu del món, indicant mètode d’extracció i 

anàlisi i MDL. 

Riu 
Mètode 

d’extracció 
i anàlisi 

Compost 
Nivells 
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

Ebre (Catalunya) 
SPME-GC-

MS 
DMP nd 26 (Peñalver et al., 2001) 

  DEP 600 20  

  DBP 400 15  

  BBP nd 2  

  DEHA nd 6  

  DEHP 1100 15  

Yondgding (Xina) 
CFLME-

HPLC-UV 
BPA nd 30 (Liu et al., 2003a) 

Back (Maryland, 
USA) 

SPE-HPLC-
MS/MS 

NP 140-200 0,2 
(Loyo-Rosales et al., 

2003) 

  OP <ld 0,3  

Tama (Japó) 
SPE-LC-
MS/MS 

OP 6,9-81,9 2 (Furuichi et al., 2004) 

  NP 51,6-147,0 12  

  BPA 16,5-150,2 5  

Furu, Jinzu i Itachi 
(Japó) 

MIPE-
HPLC-UV 

DEHP nd-8200 70 (Hata et al., 2004) 

Tama (Japó) 
SBSE-TD-
GC-MS 

BPA nd-47 5 
(Kawaguchi et al., 

2004) 

Tama (Japó) 
SBSE-GC-

MS 
4TBP nd 0,7 

(Nakamura i Daishima, 
2004) 

  OP 2,5 1,2  

  HP nd 0,5  

  NP 14,9 3,2  

  BPA 11,3 0,6  

Llobregat 
(Catalunya) 

SPE-HPLC-
MS 

BPA 65-295 6,3 
(Rodriguez-Mozaz et 

al., 2004) 

Ebre (Espanya) 
SBSE-LD-
GC-MS 

OP 20-30 5 (Brossa et al., 2005) 

  BBP 160-380 20  

  DEHA 8500-14040 20  

  DBP nd 6  

  DEP nd 5  

  DEHP nd 6  

Llobregat 
(Catalunya) 

SPE-LC-MS OP <lq-21900 60 (Céspedes et al., 2005) 

  NP <lq-37300 70  

  BPA <lq-2970 50  

  DEP 220-6850 10  

  DEHP <lq-3090 70  
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Riu 
Mètode 

d’extracció 
i anàlisi 

Compost 
Nivells 
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

  DBP <lq-1300 30  

Sense especificar 
(Galícia) 

SPME-GC-
MS 

DMP 28 8 (Polo et al., 2005) 

  DEP 30 7  

  DBP <lq 26  

  BBP 11 2  

  DEHP nd 103  

Ter (Catalunya) SPE-LC-MS OP <lq-3980 60 (Céspedes et al., 2006) 

  NP <lq-17500 70  

  BPA <lq-1510 50  

  DEP <lq-16200 10  

  DEHP nd 70  

  DBP <lq-2780 30  

Tama (Japó) 
LPME-GC-

MS 
BPA 19-22 2 

(Kawaguchi et al., 
2006) 

Glatt (Suïssa) SPE-GC-MS NP 68-326 12 (Voutsa et al., 2006) 

  OP 6,0-22 0,51  

  BPA 9,0-76 2,1  

Saale (Alemanya) 
SPE-GC-
NCI-MS 

NP 118-433 0,1 (Möder et al., 2007) 

  BPA 42-417 0,05  

Mero (Galícia) LLE-GC-MS 4TBP nd 66 (Quintana et al., 2007) 

  OP nd 750  

  NP nd 310  

  BPA nd 228  

No especificat 
(Xina) 

SPE-GC-MS OP 6,2 1,5 (Yu et al., 2007) 

  NP <ld 3,3  

Tama (Japó) 
LPME-GC-

MS 
BP <lq 10 

(Okanouchi et al., 
2008) 

Major Pearl (Xina) SPE-GC-MS NP 35-33231 0,1 (Peng et al., 2008) 

  BPA 6-881 0,1  

Rin (Alemanya) SPE-GC-MS OP nd-420 10 
(Quednow i Püttmann, 

2008) 

  NP nd-770 10  

  BPA nd-1924 20  

Sense especificar 
(Galícia) 

USAEME-
GC-MS 

DMP 158 28 (Regueiro et al., 2008) 

  DEP 261 46  

  DBP nd 125  

  BBP nd 29  

  DEHP nd 133  
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Riu 
Mètode 

d’extracció 
i anàlisi 

Compost 
Nivells 
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

Sena (França) 
SPE-LC-
MS/MS 

OP <lq-700 12 (Gasperi et al., 2009) 

  NP <lq 25  

  DEHP <lq-14630 10  

Danubi (Àustria) LLE-GC-MS NP 20000-180000 100 
(Micić i Hofmann, 

2009) 

  OP <ld-3000 5  

Nackdong (Corea 
del Sud) 

LLE-GC-MS HP nd-10 
no 

especifi
cat 

(Oh et al., 2009) 

  NP 50-2050 
no 

especifi
cat 

 

  OP 10-340 
no 

especifi
cat 

 

  4TBP 10-30 
no 

especifi
cat 

 

  BPA 20-890 
no 

especifi
cat 

 

Pearl (Xina) SPE-GC-MS OP 1-312 0,3 (Zhao et al., 2009) 

  NP 28,1-8890 2  

  BPA 2,2-1030 0,7  

4 rius (Catalunya) SPE-GC-MS BPA 43-1746 7 
(Matamoros et al., 

2010) 

  DMP 45-248 5  

  DEP 363-2523 90  

  DBP 93-521 27  

  BBP nd 70  

  OP 17-131 12  

Donggang (Taiwan) 
SPE-HPLC-

FLD 
NP nd-511 93 (Shue et al., 2010) 

Atibaia (Brasil) 
SPE-LC-
MS/MS 

OP nd 0,1 (Sodré et al., 2010b) 

  NP nd 0,1  

  BPA 25-84 1,2  

Ogun (Nigèria) LLE-GC-FID DMP nd 40170 (Adeniyi et al., 2011) 

  DEP 1480000-1755000 48890  

  DBP 2025000-2705000 87520  

  DEHP 2550-4800 14610  

Babolrood (Iran) 
LLE-HPLC-

UV 
DMP 870 220 

(Hadjmohammadi et 
al., 2011) 

  DEP 670 230  
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Riu 
Mètode 

d’extracció 
i anàlisi 

Compost 
Nivells 
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

  BBP nd 280  

  DBP nd 300  

Rio das Velhas 
(Brasil) 

SPE-HPLC-
MS/MS 

BPA <lq-168,3 0,8 (Moreira et al., 2011) 

  NP 25,9-1435,3 1,2  

  DEP 5-410 1,3  

Saale (Alemanya) 
SPME-GC-

MS 
OP nd-44 7,7 (Prieto et al., 2011) 

  NP nd-41 13  

  BPA 4,11-9 3,8  

Douro (Portugal) SPE-GC-MS OP 8,5-13,7 1,4 (Rocha et al., 2011) 

  NP 10,90-13,20 0,5  

  BPA 42,80-57,06 0,1  

No especificat 
(Catalunya) 

SPE-GC-
MS/MS 

DMP 2,5-8,4 0,7 
(Sánchez-Avila et al., 

2011) 

  DEP 300-1742 0,2  

  DEHP 14-175 0,1  

  BBP 4,8-122 0,4  

  DEHA 1,9-46 0,4  

  BPA 8,4-123 1  

  OP 3,6-17 0,5  

  NP 16,3-112 1  

Liao (Xina) SPE-GC-MS OP 2,2-52,1 0,3 (Wang et al., 2011) 

  NP 122,4-2065,7 2,1  

  BPA 12,3-755,6 0,6  

Qinghe (Xina) 
MISPE-

HPLC-UV 
BPA 10700-63600 2,5 (Yin et al., 2011) 

Odra (Polònia) 
SPE-HPLC-

FLD 
OP nd-40 10 

(Zgola-Grześkowiak i 
Grześkowiak, 2011) 

  NP 180-530 30  

Xiangjiang (Xina) 
IL-CIA-

DLLME-
HPLC-MS 

DMP nd 680 (Zhang et al., 2011) 

  DEP nd 1050  

  BBP nd 1360  

Wujiang (Xina) CPE- CZE BPA nd 500 (Zhong et al., 2011) 

Ialomita (Romania) 
LLE-HPLC-

FLD 
OP <lq-160 50 (Cruceru et al., 2012) 

  NP 80-390 75  

Vyeekraal 
(Sudàfrica) 

SPE-GC-MS DMP nd 
no 

especifi
cat 

(Olujimi et al., 2012) 
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Riu 
Mètode 

d’extracció 
i anàlisi 

Compost 
Nivells 
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

  DEP nd-1506000 
no 

especifi
cat 

 

  DBP nd-140000 
no 

especifi
cat 

 

  BBP nd-846000 
no 

especifi
cat 

 

  DEHP <lq-60000 
no 

especifi
cat 

 

Leça (Portugal) SPE-GC-MS OP 27,0-68,3 1,4 (Rocha et al., 2012) 

  NP 29,8-63,5 0,5  

  BPA 30,6-62,4 0,1  

Langat (Malàsia) SPE-GC-MS BPA nd-214,5 0,39 (Santhi et al., 2012) 

Redwood 
(Minessotta, EEUU) 

SPE-GC-
MS/MS 

NP nd-860 100 (Writer et al., 2012) 

Ebre (Catalunya) 
SPE online-
LC-MS/MS 

BPA nd-61 0,11 (Gorga et al., 2013) 

  NP nd-6,5 0,013  

  OP 2,9-5,3 0,14  

Ebre (La Rioja) 
MISPE-

HPLC-MS 
BPA nd-101 40 

(Herrero-Hernández et 
al., 2013) 

Ave (Portugal) SPE-GC-MS OP 0,6-4,4 1,4 (Rocha et al., 2013) 

  NP 59,0-154,9 0,5  

  BPA 7,9-521,8 0,1  

Xiaojiahe (Xina) 
SPE (grafè)-

GC-MS 
DMP nd 2000 (Wu et al., 2013) 

  DEP nd-4000 2000  

  DBP 10000-61000 2000  

  BBP nd 2000  

  DEHP 4000-32000 2000  

Jarama i 
Manzanares 

(Madrid) 
SPE-GC-MS DMP nd 10 

(Domínguez-Morueco 
et al., 2014) 

  DEP nd 330  

  DEHP nd 460  

  BBP nd 190  

  DBP <lq-1759 230  

Krka (Eslovènia) SPE-GC-MS BP 30-190 1,9 (Kotnik et al., 2014) 

Kunming (Xina) 
CPE-HPLC-

UV 
BPA nd-350 290 (Li et al., 2014b) 

Mondego 
(Portugal) 

SPE-GC-MS OP 0,7-1279 1,4 (Rocha et al., 2014) 
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Riu 
Mètode 

d’extracció 
i anàlisi 

Compost 
Nivells 
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

  NP 21-2770 0,5  

  BPA 8,5-185 0,1  

Vistula (Polònia) 
SPE-LC-
MS/MS 

BPA 10,3-67,7 1,5 
(Staniszewska et al., 

2014) 

  OP <ld-43,1 1,5  

  NP 4,1-172,1 1,2  

Riu Groc (Xina) 
SA-DLLME-
HPLC-UV 

DMP nd-1250 40 (Xue et al., 2014) 

  DEP nd-1100 60  

  DBP nd-1630 60  

  BBP nd 60  

  DEHP nd-2460 120  

Bourbre i Bion 
(França) 

SPE online-
HPLC-

MS/MS 
OP <LQ 0,15 (Camilleri et al., 2015) 

  NP <LQ 0,36  

  BPA nd 0,06  

Danubi (Hongria) 
SPE-GC-
MS/MS 

NP 28,8-31,1 4 (Faludi et al., 2015) 

  OP nd 2  

  BPA <lq-14,7 2  

 

CFLME: “Coupled continous flow liquid membrane extraction”, extracció de membrana 
acoblada a líquid en flux continu. MIPE: “Micro-organic Ion-associate Phase Extraction”, 
extracció en fase associada a ions microorgànics. SBSE-LD: “stir bar sorptive extraction-liquid 
desorption”, extracció per barra giratòria amb líquid de desorció. LPME: “liquid phase micro 
extraction”, microextracció en fase líquida. USAEME: “ultrasound assisted emulsification 
micro extraction”, microextracció per emulsió assistida per ultrasons. CPE: “cloud point 
extraction”, extracció de punt de cobriment. MISPE: “imprinted polymer as a selective 
sorbent extraction”, extracció per polímer imprès com a sorbent selectiu. A-DLLME: “salt 
assisted dispersive LLME”, microextracció líquid-líquid dispersiva assistida per sals. 

 

Les zones amb poc impacte coincideixen en ser llocs relativament allunyats de 

qualsevol activitat antropogènica. Per exemple, Camilleri et al. (Camilleri et al., 

2015) no van detectar el NP, OP i BPA als rius Bourbre i Bion, afluents del Roine 

situats a la zona oest dels Alps, on la pressió antropogènica és molt baixa ja que 

discorren per parcs naturals protegits. De forma similar, Liu et al. (Liu et al., 

2003b) no van detectar el BPA a la capçalera del riu Yondgding en un entorn 
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relativament net de la Xina, malgrat que la conca mitja i baixa d’aquest riu rep 

una elevada pressió antropogènica. A Galícia, a les aigües de la capçalera del riu 

Mero (Quintana et al., 2007), en una zona allunyada de pressions 

antropogèniques, no es van detectar BPA, NP, OP i 4TBP. Aquestes aigües es 

potabilitzen i s’envien a la xarxa de distribució gallega i per tant, és important 

garantir la seva qualitat. De forma similar, Zhang et al. (Zhang et al., 2011) no van 

detectar el DMP, DEP i DBP en el curs alt de rius de la costa nord xinesa, mentre 

que el BPA tampoc va ser detectat al riu Wujiang (Zhong et al., 2011). En aquests 

dos estudis, els MDL van ser molt elevats, en el cas del BBP va arribar a 1360 ng L-

1, i potser aquesta és la raó per la qual els compostos esmentats no van ser 

detectats. Aquests estudis demostren que zones protegides o allunyades de focus 

de contaminació no es veuen impactades per la presència de plastificants. Per 

altra banda, la BP no es va detectar al riu Tama, a l’oest de Tòquio malgrat ser 

una zona on hi viuen 5 milions d’habitants i hi ha 9 plantes de tractament d’aigua, 

i es va atribuir a la degradació ràpida d’aquest compost en condicions ambientals 

(Okanouchi et al., 2008). 

En altres estudis, els plastificants s’han detectat a concentracions baixes, que 

considerem les que oscil·len entre el límit de quantificació i 100 ng L-1, límit 

general que fixa la Directiva 2008/105/CE com a valor de qualitat ambiental per a 

molts compostos. En general, aquests nivells es troben en rius que flueixen per 

zones amb densitats de població mitjanes, on reben els efluents de les plantes de 

tractaments d’aigua i on hi ha una certa activitat industrial (Faludi et al., 2015; 

Gorga et al., 2013; Liao i Kannan, 2014; Polo et al., 2005; Prieto et al., 2011; Sodré 

et al., 2010b; Yu et al., 2007A). A l’Ebre (Gorga et al., 2013) es van detectar el 

BPA, NP i OP a concentracions de fins 61, 6,5 i 5,3 ng L-1, respectivament, nivells 

relativament baixos ja que la zona d’estudi, al curs mitjà del riu, estava situada 

lluny de polígons industrials i de les principals ciutats de la conca. A més, l’Ebre és 

un riu que té un cabal elevat i per tant, els contaminants es dilueixen de manera 
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que són més baixos que en rius de cabals més petits. Aquest fenomen s’ha 

constatat per altres tipus de contaminants de l’Ebre (Navarro et al., 2011). En una 

zona agrícola del nord de Galícia (Espanya), Polo et al. (Polo et al., 2005) van 

detectar el DMP a 28 ng L-1, DEP a 30 ng L-1 i BBP a 11 ng L-1, però no van detectar 

ni el DBP ni el DEHP en aigües superficials de la zona. Al riu Saale, un afluent de 

l’Elba a Alemanya situat en una zona centrada en l’agricultura, es van detectar 

l’OP, NP i BPA a 44, 41 i 9 ng L-1, respectivament (Prieto et al., 2011). Es van 

detectar concentracions similars al riu Atibaia, a Brasil, on Sodré et al. (Sodré et 

al., 2010b) van detectar el BPA a concentracions entre 25 i 84 ng L-1 i ho 

atribueixen als abocaments d’aigües residuals, mentre que el NP i el OP no es van 

detectar. Rocha et al. van estudiar dos rius de Portugal, el Douro (Rocha et al., 

2011) i el Leça (Rocha et al., 2012) situats al voltant de la ciutat d’Oporto. S’hi va 

detectar BPA, NP i OP a nivells similars i la seva presència s’atribueix bàsicament a 

la pressió poblacional, ja que els punts de mostreig es van situar lluny de polígons 

industrials.  

Les zones amb elevades pressions, tals com poblacions de 100.000 habitants al 

llarg de la conca es caracteritzen per detectar-s’hi concentracions de plastificants 

de l’ordre de 100 a 1000 ng L-1 (Kotnik et al., 2014; Loyo-Rosales et al., 2003; 

Regueiro et al., 2008; Staniszewska et al., 2014; Voutsa et al., 2006). Loyo-Rosales 

et al. (Loyo-Rosales et al., 2003) van analitzar el riu Back, als Estats Units, i van 

detectar NP a 200 ng L-1 mentre que l’OP no es va detectar. Les mostres es van 

agafar al llarg de tota la conca, i a la desembocadura és on es van trobar les 

concentracions més elevades, a prop de la ciutat de Baltimore. Staniszewska et al. 

(Staniszewska et al., 2014) van analitzar el riu Vístula, a Polònia, un dels més llargs 

d’Europa, i van detectar BPA, OP i NP a concentracions de 68, 43 i 172 ng L-1, 

respectivament. Aquest riu, malgrat tenir grans ciutats al llarg de la seva conca, 

com Varsòvia i Cracòvia, no té una presència industrial especialment elevada, i el 

riu està en molt bon estat de conservació gràcies a les nombroses depuradores 
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instal·lades al llarg del riu. En el cas del riu Glatt, un afluent del Rin que passa per 

Suïssa, Voutsa et al. (Voutsa et al., 2006) van detectar NP, OP i BPA a 

concentracions de 326, 22 i 76 ng L-1, respectivament. La presència d’aquests 

plastificants s’atribueix a la proximitat de la ciutat de Zurich i a la indústria en 

menor mesura. Al riu Krka (Eslovènia), la BP es va detectar a un màxim de 190 ng 

L-1 (Kotnik et al., 2014) i s’atribueix a que el riu és una zona de banyistes durant la 

temporada d’estiu i podria provenir de les cremes de protecció utilitzades per 

aquests. Les activitats industrials també constitueixen una font important de 

plastificants en el riu, tal i com s’ha constatat en el curs mitjà del riu Ebre a 

Espanya (Herrero-Hernández et al., 2013) on es va detectar BPA a una 

concentració de 101 ng L-1. A Donggang, a Taiwan (Shue et al., 2010) es va 

detectar el NP a nivells de 511 ng L-1 i al riu Ave a Portugal (Rocha et al., 2013) es 

van detectar l’OP, NP i BPA a concentracions de 4,4, 155 i 522 ng L-1, 

respectivament, pels abocaments d’aigües residuals. El riu Yondgding, en un 

suburbi de Beijing (Liu et al., 2003a) i el riu Ialomita (Cruceru et al., 2012), que 

travessa més de 30 ciutats a Romania són també exemples de rius que malgrat 

tenir un fort impacte urbà, les concentracions van estar per sota dels 1000 ng L-1, 

gràcies a la presència de nombroses depuradores al llarg de la conca. Cal destacar 

també el cas del riu Llobregat (Rodriguez-Mozaz et al., 2004), que degut a 

l’elevada densitat urbana i industrial al llarg de la seva conca, els nivells del BPA 

van ser de fins 295 ng L-1. 

Les concentracions elevades de plastificants (entre 1000 i 10000 ng L-1) 

s’atribueixen a zones amb una elevada densitat de població i un gran impacte 

industrial (Hata et al., 2004; Matamoros et al., 2010; Moreira et al., 2011; 

Peñalver et al., 2001; Rocha et al., 2014; Sánchez-Avila et al., 2011). Hata et al. 

van detectar DEHP una concentració de 8200 ng L-1 al riu Furu (Japó), molt a prop 

de la badia de Tòquio, en una aglomeració urbana molt important. Moreira et al. 

(Moreira et al., 2011) van analitzar el riu das Velhas (a Brasil) i van detectar el 
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BPA, NP i DEP a 168, 1435 i 410 ng L-1, respectivament. Aquestes concentracions 

s’atribueixen a l’elevada densitat urbana i una indústria dedicada al ciment i la 

cal, així com la falta de suficients plantes de tractament d’aigües residuals. En el 

cas del riu Mondego, a Portugal, Rocha et al. (Rocha et al., 2014) van detectar 

l’OP, NP i BPA a 1279, 2770 i 185 ng L-1, respectivament. Aquest passa prop de la 

ciutat d’Oporto i té una important pressió antropogènica, especialment deguda a 

una indústria de base molt diversificada. A Espanya, els rius Manzanares i Jarama 

(Domínguez-Morueco et al., 2014) estan situats a la zona més densament 

poblada de l’estat i en una zona molt industrialitzada. Es va detectar DBP a 1759 

ng L-1, malgrat que no es van detectar el DMP, DEP, DEHP ni BBP. Aquests rius 

s’utilitzen com a font d’aigua potable i per tant, la presència de plastificants pot 

tenir greus repercussions sobre la qualitat de l’aigua de distribució. La conca del 

riu Rin és una zona amb un número d’habitants molt elevat i que travessa ciutats 

on el sector industrial és la base de l’economia, com la metal·lúrgia, encara que 

també l’especialitzada en béns de consum (Quednow i Püttmann, 2008). Es van 

detectar l’OP i el NP, al voltant de 500 ng L-1, i BPA a 1924 ng L-1. Finalment, a Àsia 

es troben les conques dels rius més densament poblats, com són el riu Pearl 

(Zhao et al., 2009), el riu Groc (Xue et al., 2014) i el riu Liao (Wang et al., 2011), el 

qual té 35 milions d’habitants a la seva conca i on es van detectar concentracions 

elevades de NP, de 2065 ng L-1. De forma similar, el riu Nackdong, a Corea del Sud 

(Oh et al., 2009), el més llarg del país i on el sector industrial és molt destacat i 

variat, centrat en activitats com la química i petroquímica, elèctrica i 

metal·lúrgica, presenta una de les zones més contaminades per alquilfenols, amb 

concentracions de fins 2050 ng L-1 pel NP, 340 ng L-1 per l’OP, 30 ng L-1 pel 4TBP i 

10 ng L-1 per l’HP, així com de BPA a 890 ng L-1. Una segona causa de 

contaminació s’atribueix a la presència de diversos complexes turístics ubicats a 

les parts altes del riu (Oh et al., 2009).  
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Per acabar, cal esmentar que els rius amb una concentració de plastificants i BPA 

majors de 10000 ng L-1 coincideixen en zones on la densitat de població és molt 

elevada (Gasperi et al., 2009; Peng et al., 2008; Wu et al., 2013) però no sempre 

hi ha una activitat industrial gran (Yin et al., 2011). Aquest fet fa pensar que 

l’abocament d’aigües residuals urbanes pot constituir una important font de 

contaminació dels rius, que pot superar la contribució produïda pels abocaments 

industrials. A Catalunya, durant la dècada dels 2000, es van detectar plastificants 

a l’Ebre (Brossa et al., 2005), al Llobregat (Céspedes et al., 2005) i al Ter 

(Céspedes et al., 2006). Tant l’Ebre com el Llobregat són conques densament 

poblades de Catalunya, tenen una important activitat industrial i les seves aigües 

estan molt explotades tant pel consum i la irrigació com per les hidroelèctriques 

instal·lades. En canvi, el Ter transcorre per una zona més agrícola i ramadera, 

activitats que poden també contribuir a la contaminació dels rius, ja que els APs 

es poden utilitzar com a coadjuvants en la formulació de molts plaguicides 

(Cortina-Puig et al., 2014).  

Els nivells més elevats s’han descrit en el riu Danubi (Micić i Hofmann, 2009), on 

es va detectar el NP a una concentració propera als 200.000 ng L-1 al curs mitjà 

del riu. S’ha de considerar que al llarg de la seva conca es distribueixen de forma 

irregular 81 milions d’habitants, una de les xifres més elevades a Europa. Aquest 

riu, a diferència de la resta citats abans, té pressió industrial molt elevada, 

sobretot del sector de la hidroelèctrica, a part d’un impacte turístic important. 

Fora d’Europa, els rius Vyeekrall (Olujimi et al., 2012) a Sud-àfrica i Ogun (Adeniyi 

et al., 2011) a Nigèria, van superar el nivell de 1 mg L-1. Ambdós casos són 

similars, ja que són zones amb una població és molt elevada, i malgrat l’activitat 

industrial no és especialment important, hi ha un sector agrícola molt 

desenvolupat i al llarg de les seves conques es troben abocadors i nombroses 

plantes de tractament. Per tant, les zones altament contaminades constitueixen 

zones amb una gran pressió industrial i urbana i amb poc control de la 
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contaminació a nivell d’abocaments alliberats al medi. Cal dir, però, que a nivell 

d’Europa hi ha una gran diferència entre les concentracions detectades durant la 

dècada del 2000 amb les detectades actualment i a més, rarament es descriuen 

masses d’aigua amb nivells molt elevats de plastificants, la qual cosa indica 

l’efectivitat de les regulacions europees en relació a l’ús de plastificants i a les 

mesures adoptades per prevenir i controlar la qualitat de les aigües dels rius.  

Tal com s’observa a la Taula 2, els alquilfenols més àmpliament estudiats són el 

NP i el OP. Això és degut que aquests compostos van ser utilitzats en grans 

quantitats en moltes aplicacions industrials i durant la dècada dels 80 i 90 van 

esdevenir contaminants del medi aquàtic amb grans implicacions mediambientals 

degut al seu caràcter estrogènic. De la resta d’alquilfenols, rarament s’han 

detectat o estudiat en rius. Es desconeix la raó per la qual els alquilfenols de 

cadena curta o llarga no han rebut gaire atenció analítica o ambiental. S’ha trobat 

molt poca informació en relació als usos específics d’aquests compostos i per 

tant, la bibliografia no indica quines són les potencials fonts de contaminació. 

L’HP (Nakamura i Daishima, 2004) es va detectar en el riu Krka (Eslovènia) a 

nivells de 30 ng L-1, encara que la seva presència no s’atribueix a cap efecte en 

concret més que al seu ús en aplicacions similars al NP. El 4TBP, per altra banda, 

no ha estat detectat en rius i s’atribueix possiblement a la seva elevada volatilitat 

i al menor ús respecte els altres alquilfenols (Kotnik et al., 2014; Quintana et al., 

2007). La poca informació publicada respecte els alquilfenols diferents a l’OP i NP 

contrasta amb l’elevat consum d’aquests compostos. Per aquesta raó, un dels 

objectius d’aquesta tesi és desenvolupar un mètode que permeti detectar 

aquests compostos i estudiar la seva presència i impacte en el medi. 

La presència de plastificants en rius té greus conseqüències per al medi ambient i 

l’home, ja que alguns d’aquests rius són emprats per produir aigua potable, com 

el Saale a Alemanya (Möder et al., 2007), el Langat a Malàisia (Santhi et al., 2012) 

o el Llobregat a Catalunya (Rodriguez-Mozaz et al., 2004) i d’altres s’utilitzen com 
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a aigua de reg per l’agricultura, com el Babolrood a Iran (Hadjmohammadi et al., 

2011) i l’Odra a Polònia (Zgola-Grześkowiak i Grześkowiak, 2011) o el Ter a 

Catalunya (Matamoros et al., 2010). En el cas del riu Redwood als Estats Units, 

l’ús de l’aigua en el sector primari pot arribar fins al 67% (Writer et al., 2012) i una 

concentració elevada de plastificants podria afectar els productes agrícoles així 

com l’aigua de consum del sector ramader. 

 

1.3.2 Ecotoxicitat 

 

Molts dels plastificants estudiats en aquesta tesi presenten un possible risc per al 

medi ambient, i poden afectar els organismes aquàtics presents als rius. La 

majoria tenen propietats de disruptors endocrins, és a dir, són substàncies que 

poden alterar l’equilibri hormonal (sistema endocrí) d’una espècie (WHO, 2001). 

Així, processos fisiològics que són controlats per hormones poden ser 

interromputs, o generar respostes de major o menor intensitat que l’habitual. Els 

ftalats, per exemple, són compostos tòxics (Jobling et al., 1995) i encara que 

alguns d’ells es degraden amb facilitat, són alliberats a concentracions elevades i 

de forma continuada al medi i poden causar un impacte important a llarg termini. 

Per altra banda, el BPA a baixes dosis pot alterar l’estructura química del cervell i 

el comportament, l’activitat enzimàtica, el sistema immunològic i el sistema 

reproductiu de peixos i mamífers (vom Saal i Hughes, 2005).  

Per estudiar l’ecotoxicitat dels plastificants en aigua dolça s’ha emprat 

organismes model que permeten simular els efectes dels contaminants en 

organismes de diferents nivells de la cadena tròfica. Normalment es calcula la 

concentració màxima efectiva al 50% de la població amb la qual s’experimenta 

(EC50), que es refereix a la concentració d’un compost químic que indueix una 

resposta al 50% d’un grup d’organismes durant un temps d’exposició determinat. 

Una de les respostes més estudiades és la mortalitat, i en aquest cas, les EC50 són 
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referides com a concentracions letals (LC50). Com més petit és aquest valor, 

menor és la quantitat de compost necessària per produir un efecte, i per tant, la 

toxicitat és major. 

En molts estudis s’utilitzen microorganismes tals com la Pseudomonas putida 

(Fabig, 1988) i la Pseudomonas fluorescens (Stone i Watkinson, 1983) per avaluar 

la toxicitat aguda d’un compost a partir de la inhibició de la fluorescència i 

s’aplica bàsicament per analitzar aigües amb nivells elevats de contaminants, com 

per exemple, aigües d’origen industrial. La toxicitat en Pseudomonas aeruginosa i 

Photobacterium phosphoreum va ser estudiada per ftalats com el DMP, DEP, DBP, 

BBP i DEHP, i es va indicar que aquests compostos eren tòxics a concentracions 

per sota de 500 µM (Staples et al., 1997). Les algues són uns altres organismes 

utilitzats freqüentment ja que són organismes ubics en molts ecosistemes d’aigua 

dolça. El BPA s’ha estudiat en l’espècie Selenastrum capricornutum (Alexander et 

al., 1988; Stephenson, 1983) i en ambdós estudis, es va observar com aquest 

compost afectava a la mortalitat de les algues amb una LC50 a 96 hores de 2,7 mg 

L-1.  

Per avaluar la toxicitat dels plastificants, Staples et al. (Staples et al., 1998) 

descriu en un review les diferents espècies on estudiar-los, així com els tipus de 

test a realitzar. Per estudiar els efectes dels contaminants en els organismes 

aquàtics que es troben a nivell més alt de la cadena tròfica, és comú el treball 

amb peixos. Alguna de les espècies més emprades són l’Oncorhynchus mykiss 

(Lysak i Marcinek, 1972) i el Pimephales promelas (Alexander et al., 1988). En 

aquests casos, l’exposició al contaminant s’estudia amb un mínim de 96 hores, 

però degut a la resistència dels peixos, els tests poden arribar a ser de vàries 

setmanes de duració, especialment els test crònics, com un estudi realitzat en 

Oncorhynchus mykiss durant 90 dies exposades a DEHP (Defoe et al., 1990). 
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De tots els mètodes per avaluar la toxicitat, destaquen els realitzats amb Daphnia 

magna ja que aporten informació sobre un gran nombre de contaminants 

ambientals, entre ells els plastificants i el BPA. La Daphnia magna és un dels més 

representatius i usats en toxicologia per determinar els efectes dels contaminants 

orgànics en els sistemes aquàtics (Alexander et al., 1988; Hendrics et al., 1994; 

Stephenson, 1983) ja que és fàcil de cultivar, els resultats són molt reproduïbles, 

la prova és ràpida i és una espècie molt sensible a la contaminació. A més, la 

Daphnia pot expressar els efectes dels contaminants a diferents nivells, des 

d’efectes aguts, és a dir, mortalitat, a efectes més a llarg termini a nivell genòmic, 

metabòlic o reproductiu (Campos et al., 2012). A la Taula 3 es recullen els valors 

d’EC50 per diferents plastificants utilitzant Daphnia magna com a organisme 

model. 

La toxicitat del BPA, el NP i els ftalats ha estat àmpliament estudiada i malgrat 

que diferents condicions d’anàlisi aporten diferents concentracions, tots els 

estudis coincideixen que aquests compostos produeixen efectes tòxics en la 

Daphnia magna. Pel que fa als ftalats, s’observa que el DBP, el DEHA i el DEHP 

són els més tòxics. Les seves estructures tenen les ramificacions amb un elevat 

número de carbonis i amb valors de logKow més elevats de tots els ftalats, 

superiors a 4,8 unitats, que fa que siguin fàcilment acumulables en els 

organismes. Per altra banda, els ftalats com el DEP i el DMP, que tenen cadenes 

més curtes, tenen una toxicitat menor. El BBP també té baixa toxicitat. En aquest 

cas, la presència d’un grup benzè a la ramificació podria augmentar els 

impediments estèrics, i així, fent més difícil llur biodisponibilitat en els 

organismes. Pel que fa als alquilfenols, també s’observa una tendència respecte 

les cadenes alquíliques: a mesura que aquestes augmenten la seva longitud, la 

toxicitat és més elevada en comparació amb els compostos de cadenes de 

longitud menor. El 2SBP, 2TBP, 4SBP i 4TBP tenen un logKow baix comparat amb 
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NP, i per tant, tenen poca tendència a acumular-se i són els alquilfenols menys 

tòxics.  

Taula 3. Valors de LC50 per Daphnia magna dels plastificants. 

Compost Test mg L-1 µM Referència 
ATBC LC50 96h 59 146,6 (EPA, 2003) 

 LC50 96h 60 149,1 (EPA, 2003) 
 LC50 24h 2,8 7 (EPA, 2003) 

DMP LC50 24h 150 772,5 (ECB, 2000) 
 LC50 96h 185 952,7 (ECB, 2000) 
 LC50 96h 40 206 (Verschueren, 1996) 
 LC50 96h 65 334,7 (Verschueren, 1996) 
 LC50 48h 33 169,9 (LeBlanc, 1980) 

DEP LC50 48h 52 234 (LeBlanc, 1980) 
 LC50 48h 56 252 (Zou i Fingerman, 1997) 

DBP LC50 24h 17 61,1 (Kuehn, 1989) 
 LC50 48h 5,2 18,7 (ECB, 2000) 
 LC50 48h 3 10,8 (Adams, 1995) 

BBP LC50 24h 460 1472,7 (LeBlanc, 1980) 
 LC50 48h 92 294,5 (LeBlanc, 1980) 

DEHA LC50 48h 1,6 4,3 (EPA, 2003) 

DEHP LC50 24h 68 350,2 (LeBlanc, 1980) 
 LC50 48h 11 28,2 (LeBlanc, 1980) 
 LC50 48h 5 12,8 (Montsanto, 1980) 
 LC50 24h 9,5 24,3 (Adams, 1995) 

2SBP LC50 48h 1,5 10 (EPA, 2003) 

2TBP LC50 48h 1,4 9,3 (EPA, 2003) 

4SBP LC50 48h 1,9 12,6 (EPA, 2003) 

4TBP LC50 48h 6,7 44,6 (EPA, 2003) 

TAP LC50 48h 0,8 4,9 (EPA, 2003) 

CP LC50 48h 0,7 3,3 (EPA, 2003) 

HP LC50 48h 0,6 3,2 (EPA, 2003) 

OP LC50 48h 0,3 1,3 (EPA, 2003) 

NP LC50 48h < 1 < 4,5 (Bringmann i Kuehn, 1982) 
 LC50 48h 0,1 0,6 (EPA, 2003) 

DP LC50 48h 0,1 0,3 (EPA, 2003) 

DTBP LC50 48h 0,5 2,2 (EPA, 2003) 

TTBP LC50 48h 0,1 0,3 (EPA, 2003) 

BP LC50 24h 0,3 1,5 (EPA, 2003) 

BPA LC50 48h 3,9 17,1 (EPA, 2003) 
 LC50 48h 10 43,8 (Alexander et al., 1988) 
 LC50 48h 3,9 17,1 (Stephenson, 1983) 
 LC50 48h 20 87,6 (Hendrics et al., 1994) 
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La BP i el BPA són més tòxics del que es podria esperar per la seva estructura 

molecular, ja que no disposen de ramificacions, i els valors de logKow inferiors a 

4,5 indiquen que tenen poca afinitat per acumular-se en la D. magna. Malgrat 

tot, es  produeixen efectes en els organismes tal com indiquen els valors d’EC50 de 

l’ordre de mg L-1 o µg L-1.  

Els valors d’EC50 obtinguts amb Daphnia magna serveixen com una primera 

aproximació per determinar les concentracions que els plastificants podrien 

produir efectes en els organismes aquàtics, però cal tenir en compte que es 

poden produir efectes sinèrgics o acumulatius. A més, els estudis de toxicitat 

realitzats en condicions de laboratori no són totalment extrapolables al medi 

ambient, la qual cosa indica que per determinar l’impacte ambiental, cal tenir en 

compte les concentracions detectades d’un gran nombre de compostos i els 

efectes additiu que poden ocasionar (Cristale et al., 2013). Una bona aproximació 

per determinar l’impacte que produeixen els plastificants en el medi aquàtic és 

determinar el risc que comporta la seva presència, tenint en compte els valors de 

concentració detectats en una zona determinada i els valors d’EC50 publicats a la 

bibliografia, o en el seu defecte, calculats. Aquesta aproximació ha estat utilitzada 

per determinar el risc de contaminants prioritaris (Sánchez-Ávila et al., 2011). 

 

1.3.3 Legislació 

 

Per tal de controlar la qualitat de les aigües superficials en relació a la presència 

de contaminants s’ha regulat l’ús i abocament al medi de molts compostos 

químics. Les mesures de control de la qualitat de les aigües depenen de cada país, 

i poden ser més o menys estrictes segons els estàndards mediambientals i les 

condicions sociopolítiques i econòmiques de cada zona. 

Una de les primeres lleis ambientals publicades és la Llei d’aigua neta (Clean 

Water Act) de l’any 1972, dels Estats Units. Aquesta és la principal llei federal del 
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país que regula la contaminació d’aigües superficials, establint instruments legals 

i econòmics per tal de reduir les descàrregues directes de contaminants a les 

masses d’aigua. En el marc d’aquesta llei, es troben els Criteris de Qualitat de 

l’Aigua, que determinen els nivells màxim de concentració per 120 contaminants 

prioritaris i 47 no prioritaris en aigües dolces i salades. En aquesta Llei, els 

alquilfenols no estan regulats, però si hi estan reflectits els ftalats. Els compostos 

inclosos són el DEHP, el DEP, el BBP i el DMP, encara que per cap d’ells 

s’estableixen concentracions màximes admissibles ni concentracions mitjanes 

anuals. És destacable que a l’any 1972 ja hi hagués una preocupació per el control 

de ftalats a l’aigua atribuït a l’elevat ús d’aquests compostos.  

En l’actualitat, la Unió Europea és el principal organisme que legisla en temes de 

medi ambient a Europa i que afecta de forma directa als estats membres un cop 

ratificades les diferents directives.  A Europa, no va ser fins l’any 1976 quan es va 

publicar la Directiva 76/464/EU, regulant la qualitat de l’aigua i referint-se a les 

substàncies perilloses que hi són vessades. En aquesta Directiva es va incloure el 

control de 146 substàncies, 109 de les quals corresponien a contaminants 

orgànics com ara els plaguicides, els compostos orgànics volàtils, els bifenils 

policlorats i els plaguicides organoclorats, entre altres. No es van incloure cap 

dels plastificants ni el BPA. Aquesta Directiva va constituir el primer pas que 

obligava als Estats Membre a monitoritzar la presència de contaminants a l’aigua i 

va permetre determinar la qualitat química de les masses d’aigua europees. Els 

resultats del control de la contaminació de les aigües va permetre assentar les 

bases per definir els compostos més freqüentment detectats, la seva distribució 

geogràfica i els nivells de concentració detectats. A partir d’aquí, s’han anat 

definint noves Directives que tenen com a objectiu prioritzar la monitorització 

d’aquells compostos que representen o poden representar un problema a nivell 

europeu i que per tant, cal un control estricte per preservar la qualitat dels 

ecosistemes aquàtics.   
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La Directiva 76/464/1976 publicada l’any 1976 va derivar cap a la Directiva Marc 

de l’Aigua 2000/60/CE (DMA) del Parlament Europeu, que estableix un marc 

comunitari per tal d’actuar en l’àmbit de la política d’aigües i que es basa en 

aconseguir emprar de formar sostenible l’entorn, racionalitzant-ne el seu ús, la 

conservació i la recuperació dels recursos hídrics. Aquesta Directiva té també com 

a objectiu evitar la contaminació de les masses d’aigua continentals, tan 

superficials com subterrànies, i les costaneres. Les exigències principals de la 

DMA són la realització d’un estudi de les característiques de cada demarcació, de 

les repercussions produïdes per l’activitat humana en l’estat de les aigües i un 

anàlisi econòmic de l’ús de l’aigua (Article 5); la creació d’un registre de zones 

protegides (Article 6) i l’establiment de programes de seguiment de l’estat de les 

masses d’aigua (Article 8), entre d’altres. Té com a novetat que fa referència tant 

a la qualitat química de l’aigua com a l’ecològica i promou la conservació i bon 

estat de les aigües d’Europa. 

És al 2001 quan es publica la primera modificació de la DMA, la Directiva de 

substàncies prioritàries segons la Decisió 2455/2001/CE on es va aprovar una 

llista de 33 substàncies prioritàries o grups de substàncies en l’àmbit de política 

d’aigües. S’inclouen per primera vegada 3 plastificants: el nonilfenol, el 4-tert-

octilfenol i el DEHP, argumentant que són compostos amb una producció molt 

elevada i que existeixen estudis que demostren que poden afectar la salut 

humana. En aquesta Directiva també es preveu la possible modificació de la llista 

original de compostos a monitoritzar per tal d’incloure noves substàncies que es 

considerin prioritàries, és a dir, que presentin un risc significatiu pel medi aquàtic 

o a través d’aquest.  

Al 2008 es modifica novament la DMA i es publica la Directiva 2008/105/CE sobre 

Normes de Qualitat Ambiental (NCA). Aquesta pretén regular la qualitat química 

de les aigües superficials d’Europa i es defineixen els límits de qualitat ambientals 

(EQS) dels 33 contaminants prioritaris als que es feien referència en la DMA pels 
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diferents tipus d’aigua. S’exigeix que es realitzi un inventari indicant les 

emissions, vessaments i pèrdues de les substàncies incloses com a prioritàries. Al 

2009, la Directiva 2009/90/EC complementa l’anterior i estableix les 

especificacions tècniques d’anàlisi químic i del seguiment de l’estat de les aigües. 

Un apartat important és el que es refereix a que en cas de manca de mètodes 

analítics normalitzats, s’han d’emprar les millors tècniques disponibles i que no 

impliquin una despesa elevada, així com seguir les pràctiques de gestió de 

qualitat acceptades internacionalment per assegurar la possible comparació dels 

resultats analítics.   

L’any 2011 entra en vigor la Directiva 2011/0429 en la qual s’afegeixen algunes 

substàncies prioritàries en l’àmbit de política d’aigües així com es modifiquen 

alguns dels valors de NCA. Per primera vegada, implica l’anàlisi de diferents 

matrius, com són els peixos i els mol·luscs. D’aquesta manera, s’intenta tenir 

informació completa sobre la presència de contaminants en aigües i la seva 

bioacumulació en organismes aquàtics. 

La Directiva 2013/39/UE, que modifica les de l’any 2000 i el 2008, va afegir 8 

contaminants més a la llista de prioritaris. Com les anteriors, contempla com un 

important problema la contaminació de les aigües superficials, que pot suposar 

una amenaça pel medi aquàtic (toxicitat aguda i crònica en nombrosos 

organismes), l’ecosistema i la biodiversitat, i la salut humana. També valora com a 

objectiu prioritari identificar les causes de contaminació i tractar les emissions 

d’aquests compostos en el mateix focus d’origen.  

Finalment, la Directiva més recent i que modifica les anteriors, és la Directiva 

2015/495/UE. En aquest cas, es van establir alguns mètodes concrets per l’anàlisi 

de certs compostos, com el diclofenac, i també es van establir límits de detecció 

màxima per aquests mètodes. No es va ampliar el número de substàncies 

prioritàries i no hi va haver cap modificació respecte els plastificants. 
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Per altra banda també cal tenir present el Reglament de Registre, Avaluació, 

Autorització i Restricció de Substàncies Químiques (REACH, Reglament 

1907/2006/CE), que representa una eina important per tal de tenir un control 

detallat de les substàncies químiques fabricades, utilitzades o importades a 

Europa i que poden ocasionar un risc pel medi ambient i la salut humana. El seu 

objectiu principal és que els fabricants, importadors i usuaris de substàncies 

químiques només utilitzaran compostos que no afectin de forma negativa ni el 

medi ambient ni la salut de les persones. Així, una de les principals conseqüències 

del REACH ha estat i segueix sent el registre sistemàtic de tots els productes 

químics existents a Europa. Aquesta informació és molt útil perquè l’ús o consum 

dels diferents productes químics aporta una informació molt valuosa sobre les 

possibles fonts de contaminació i l’impacte que poden tenir en el medi. 

De la DMA i les seves excepcions, els compostos regulats i que es mantenen a la 

Directiva 2013/39/UE són el DEHP, el NP i el OP, tots considerats substàncies 

perilloses. Les NCA que s’indiquen a la Directiva defineixen uns valors per a cada 

substància. Aquests fan referència a la mitjana anual acceptable i a la 

concentració màxima admissible segons el tipus d’aigua: aigües superficials 

continentals (rius, llacs i masses d’aigües superficials) i altres tipus d’aigua 

superficials. Pel DEHP, la concentració mitjana anual ha de ser de 1,3 µg L-1, 

mentre que no es considera cap concentració màxima admissible, ja que es 

considera que els valors mitjans anuals protegeixen dels episodis de contaminació 

a curt termini en el cas dels vessaments continuats, degut que són 

significativament inferiors als valors calculats sobre la toxicitat aguda. Respecte el 

NP i els seus isòmers, s’estableix un valor mitjà anual de 0,3 µg L-1 i en aquest cas, 

també s’estableix una concentració màxima admissible de 2,0 µg L-1. Finalment, el 

OP té un valor mitjà anual de 0,1 µg L-1, mentre que tampoc s’estableix una 

concentració màxima admissible. A nivell legislatiu, aquests valors de 

concentració s’utilitzen per identificar aquelles masses d’aigua amb 
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concentracions superiors als màxims legislats, de manera que un cop 

identificades les fonts de contaminació, l’objectiu és implementar mesures per 

evitar o minimitzar la contaminació. 

Tal com es pot observar de les diferents Directives, el nombre de substàncies 

legislades és relativament baix comparat amb la quantitat real de les substàncies 

potencials que poden contaminar el medi ambient i presentar un risc per a la 

salut humana. Aquestes substàncies són els anomenats contaminants emergents, 

definits com compostos que no estan regulats per cap legislació referent al medi 

aquàtic i es desconeixen en bona mesura els seus efectes en el medi ambient i 

sobre la salut humana. Aquests tipus de contaminants, encara que tenen el nom 

d’emergents, no tenen perquè ser de recent creació i ús, sinó que poden haver 

estat introduïts al medi al llarg de molt temps, i no és fins ara que s’han detectat 

a concentracions elevades i s’han identificat els efectes perjudicials que 

ocasionen (EEA, 2011). Molts d’aquests contaminants es produeixen i 

consumeixen en grans volums, i això fa que siguin introduïts a l’ambient de forma 

continuada, i unit a la possibilitat que siguin persistents, augmenta la possibilitat 

de poder causar efectes negatius (Petrovic et al., 2004).  

En aquesta tesis s’ha fet èmfasi en l’anàlisi d’un elevat nombre de plastificants 

que s’utilitzen en grans quantitats però no han estat legislats i gairebé no han 

estat estudiats. Això és especialment rellevant pels ftalats i els seus potencials 

substituts, el DEHA i el ATBC i els alquilfenols diferents al NP i l’OP. Per aquests 

compostos no se sap ni les seves fonts de contaminació, ni dinàmica en el medi 

ambient ni efectes que poden ocasionar. Tampoc existeixen metodologies 

adequades per al seu control. Per tant, no es disposa avui en dia la informació 

necessària per poder establir un marc legal per aquests compostos.  
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1.4 Impacte dels plastificants en aigua potable i begudes 
 

A partir de l’aigua de riu, juntament amb els aqüífers i pous, s’obté pràcticament 

la totalitat de l’aigua que serveix pel consum humà, després dels corresponents 

tractaments. Per aquesta raó, en aquesta tesi s’ha estudiat l’aigua potable i 

també les begudes refrescants, la majoria de les quals es produeixen a partir de 

les aigües de xarxa. 

 

1.4.1 Aigua potable 

 

L’aigua de distribució s’obté a partir de qualsevol origen sempre i quan no 

representi cap mena de risc per a la salut humana. Aquesta aigua sempre rep 

algun tipus de tractament, la complexitat del qual depèn de la qualitat de l’aigua 

de partida. Un cop l’aigua és tractada, es distribueix a través d’unes línies de 

subministrament cap a la població. Els tractaments previs abans de la seva 

distribució asseguren per tant que l’aigua és completament neta i saludable. 

Segons el Reial Decret 140/2003, l’aigua no ha de contenir cap substància ni 

microorganisme amb potencial perill per a la salut humana. Els paràmetres a 

controlar són físics (com la conductivitat), químics (com el pH i les diverses 

concentracions de contaminants orgànics i inorgànics), biològics (com els nivells 

de Escherichia coli) i organolèptics (olor, sabor, terbolesa i color). A part de 

l’estudi de l’aigua en si també s’estudia tot el control de les canonades de 

distribució, per tal d’assegurar que aquestes no produeixin la migració de cap dels 

seus components i no contribueixin en substàncies no desitjades en l’aigua de 

consum (Meeker et al., 2009). 

Per tal de purificar l’aigua, especialment pel que fa l’aigua de riu, aquesta es 

processa en plantes de tractament d’aigua potable. En aquestes instal·lacions 

l’aigua és depurada de forma segura i condicionada pel consum humà. Els 

plastificants poden provenir de l’aigua d’origen que es capta per potabilitzar, 
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normalment rius o aigua subterrània. Si aquests tenen nivells de plastificants 

elevats, poden influir en la qualitat final de l’aigua tractada. Molts dels 

tractaments bàsics en aquests tipus de processos poden eliminar part o la 

totalitat d’alguns compostos, com és la cloració (Gallard et al., 2004), però altres 

plastificants són més resistents i poden arribar al producte final que es deriva a la 

xarxa de distribució. Altres processos (per exemple la llum UV) ajuden en 

l’eliminació dels compostos, però no totes les plantes compten amb els mateixos 

tractaments.  

A part de la problemàtica relacionada amb la qualitat inicial de l’aigua, els 

plastificants poden provenir també de les migracions de les pròpies canonades, 

que en la majoria de casos són de PVC o dels dipòsits on s’emmagatzemen les 

aigües que sovint estan recoberts de resines epoxi. Per tant, malgrat que el 

procés de potabilització tingui com objectiu eliminar qualsevol contaminant 

present en l’aigua d’origen, el mateix contacte amb la canonada fa que alguns 

plastificants estiguin presents en el sistema de potabilització (Kelley et al., 2014).  

La presència de plastificants i monòmers del plàstic en aigües de distribució ha 

rebut un interès especial en els darrers anys, i reflecteix la importància de 

mantenir una bona qualitat de l’aigua de captació i les derivades de la migració 

de les canonades per evitar que hi hagi traces de contaminants a l’aigua de 

distribució. Els plastificants en aigua de distribució es poden trobar a nivells molt 

similars als trobats en rius i els compostos detectats de forma més freqüent són 

el BPA, el DEHP i el DEP (Colin et al., 2014; Loraine i Pettigrove, 2006).  

La Taula 4 recull de forma cronològica la bibliografia més rellevant en referència a 

la presència de plastificants en aigua de distribució, indicant de forma concreta el 

tipus d’aigua analitzada i l’origen, així com el mètode d’extracció, el mètode 

d’anàlisi, els compostos estudiats, els nivells trobats i els límits de detecció del 
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mètode. La descripció de les metodologies desenvolupades per l’anàlisi de 

plastificants i BPA i les seves prestacions analítiques s’indiquen a l’apartat 1.5. 

A la Taula 4 s’inclouen dades de nivells en aigües provinents de DWTP així com 

agafades directament de l’aixeta o aigües de deus que s’utilitzen per envasar. Pel 

que fa referència a aigua potable, recentment s’ha detectat DBP a concentracions 

de 13620 ng L-1 a la Xina en aigua d’aixeta, on aquestes concentracions tan 

elevades provenen de la migració en les canonades, ja que aquests compostos no 

estan lligats químicament a la matriu polimèrica (Luo et al., 2014). Colin et al. van 

detectar BPA a nivells de fins 50 ng L-1 (Colin et al., 2014) en un estudi on 

s’analitzaren prop de 300 mostres d’aigua de l’aixeta de França. La presència dels 

plastificants s’atribueix a la migració en les canonades i a la falta d’un tractament 

que permeti llur eliminació completa en les plantes de tractament d’aigua 

potable. El BPA ha estat detectat també en aigua d’aixeta a Malàisia (Santhi et al., 

2012) a un nivell de 60 ng L-1, i a Brasil (Sodré et al., 2010a) a un nivell de 160 ng L-

1, i en tots els casos es va atribuir a la migració, ja que argumenten que aquest 

compost s’elimina pràcticament en la totalitat en els sistemes de potabilització. 

En un treball realitzat a la potabilitzadora de Sant Joan Despí, que purifica aigua 

del Llobregat (Rodriguez-Mozaz et al., 2004), el BPA no va ser detectat en l’aigua 

que es distribueix a la xarxa. Per tant, els tractaments aplicats (com la cloració, 

osmosi, etc) són suficients per eliminar el BPA que es troba al Llobregat. La 

presència de BPA depèn del tractament de potabilització que s’apliqui en cada 

zona. Als voltants de París (França), dos estudis realitzats en la mateixa planta 

potabilitzadora van detectar BPA per sota de 20 ng L-1 (Dupuis et al., 2012; 

Stavrakakis et al., 2008). En el cas d’aigües de distribució de la Xina (Xue et al., 

2013) la concentració de BPA va arribar a un valor de 37 ng L-1 en les 5 mostres 

analitzades. La presència de BPA en aigua potable està associada a les migracions 

en les canonades de PVC amb capes de resines epoxi, ja que és el monòmer 

utilitzat per la seva fabricació. 
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Taula 4. Nivells de plastificants en aigua de distribució, indicant MDL i mètodes d’anàlisi. 

Aigua (país) 
Mètode 

extracció i 
anàlisi 

Compost 
Nivells  
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

DWTP (Espanya) SPE-LC-MS/MS NP nd-339 30 
(Petrović et al., 

2003) 

DWTP (Espanya) SPE-LC-MS/MS BPA <lq 6,3 
(Rodriguez-

Mozaz et al., 
2004) 

DWTP (EEUU) SPE-GC-MS DMP nd-540 39 
(Loraine i 

Pettigrove, 2006) 

  DEP nd-2470 490  

  DBP nd-2730 1350  

  BBP nd-552 33  

  DEHP nd-2560 1760  

  BP nd-260 44  

Aixeta (Portugal) SBSE-LD-GC-MS DMP 40 8 
(Serôdio i 

Nogueira, 2006) 

  DEP 190 15  

  DBP 520 40  

  BBP 30 3  

  DEHA 90 20  

  DEHP 60 40  

Aixeta (Xina) DLPME-GC-MS DMP nd 4300 (Xu et al., 2007) 

  DEP 900 660  

  DBP 600 430  

Aixeta (Espanya) SPE-GC-MS DMP nd 28 
(Regueiro et al., 

2008) 

  DEP nd-195 46  

  DBP nd 125  

  DEHP nd 133  

DWTP (França) SPE-LC-MS/MS NP <lq 0,11 
(Stavrakakis et 

al., 2008) 

  OP <lq 7,94  

  BPA 1,9 0,03  

Aixeta (Brasil) SPE-GC-MS BPA nd-160 30 
(Sodré et al., 

2010a) 

  NP nd 110  

  OP nd 60  

Fonts (Espanya) SPE-GC-MS DMP nd 10 
(Bono-Blay et al., 

2012) 

  DEP nd-1115 330  

  DBP nd 230  

  BBP nd 190  

  DEHA nd-192 80  
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Aigua (país) 
Mètode 

extracció i 
anàlisi 

Compost 
Nivells  
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

  DEHP nd 460  

  OP nd-3 1  

  NP nd-58 17  

  BPA nd-203 9  

DWTP (França) SPE-LC-MS/MS BPA 2,0-16,9 0,5 
(Dupuis et al., 

2012) 

Aixeta (Malàsia) SPE-GC-MS BPA 3,5-59,8 0,4 
(Santhi et al., 

2012) 

Aixeta (França) SPE-GC-MS DMP nd 5 
(Martine et al., 

2013) 

  DEP nd-33 5  

  DEHP nd-350 5  

  BBP nd 2  

  DBP nd-44 2  

DWTP (Xina) SPE-LC-MS/MS BPA nd-128 0,63 (Fan et al., 2013) 

  NP nd-558 2,43  

Aixeta (Itàlia) SPE-LC-MS/MS OP nd-36 0,39 
(Maggioni et al., 

2013) 

  NP nd-84 2,31  

  BPA nd-102 0,22  

DWTP (Xina) 
Sensor 

electroquímic 
BPA nd-37 0,284 (Xue et al., 2013) 

Aixeta (França) SPE-LC-MS/MS BPA nd-50 25 
(Colin et al., 

2014) 

  NP nd-505 100  

  4TBP nd 100  

Aixeta (Espanya) SPE-GC-MS DMP nd-29 10 
(Domínguez-

Morueco et al., 
2014) 

  DEP nd-381 330  

  DEHP nd 460  

  BBP nd 190  

  DBP 336-909 230  

Aixeta (Xina) SPE-LC-MS/MS BBP nd-1 0,3 (Liou et al., 2014) 

  DBP nd-66 0,3  

  DEHP 12-190 0,3  

  DEP nd-4 0,3  

  DMP nd-2 0,3  

Aixeta (Xina) 
Graphene SPE-
HPLC-MS 

DMP nd 90 (Luo et al., 2014) 

  DEP nd 160  

  DBP 2940-13620 190  

Aixeta (Taiwan) SPE-LC-MS/MS DBP nd-40 0,3 (Yang et al., 
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Aigua (país) 
Mètode 

extracció i 
anàlisi 

Compost 
Nivells  
(ng L-1) 

MDL  
(ng L-1) 

Referència 

2014a) 

  DEHP nd-40 0,3  

Aixeta (Xina) SPME-GC-MS DMP nd 10 
(Zhang et al., 

2014) 

  DEP nd 20  

  DBP nd 10  

  DEHP nd 20  

DLPME: Microextracció per fase líquida dinàmica. 

 

Respecte els alquilfenols, la presència de NP i OP en aigües de distribució 

s’atribueix a la seva presència en les aigües de captació, tant pel seu ús directe 

com per la degradació d’alquilfenols polietoxilats presents en el medi que 

generen NP. Degut que el NP és un compost molt persistent, es troba de forma 

recurrent en rius i això pot tenir un impacte sobre la qualitat de les aigües de 

consum humà. Per exemple, l’aigua potabilitzada provinent del riu Llobregat 

contenia un nivell de 339 ng L-1 (Petrović et al., 2003) de NP que s’atribueix a la 

baixa eficàcia de la planta per eliminar de forma completa aquest compost que 

estava present en les aigües de captació a una concentració de 800 ng L-1. En 

aigües de distribució del sud de Xina, el NP es va detectar a nivells de 558 ng L-1 i 

la seva presència es va atribuir a la migració de les canonades (Fan et al., 2013). 

L’OP es detecta generalment a nivells inferiors que el NP degut que és un 

compost que s’utilitza en quantitats molt més baixes. A Itàlia, es van analitzar 

aigües de l’aixeta de 35 ciutats del nord del país, com Milà i Florència, i la majoria 

de mostres van ser negatives, al només detectar-se en 10 d’elles a una 

concentració màxima de 36 ng L-1 d’OP (Maggioni et al., 2013). Contràriament, els 

nivells en aigua de deus d’OP (Bono-Blay et al., 2012) van ser inferiors, de 3 ng L-1, 

la qual cosa indica la baixa incidència d’aquest compost en aigües subterrànies 

susceptibles a ser envasades. En quant als APs de cadena curta, es va estudiar el 

4TBP, però no es va detectar en aigua d’aixeta de França (Colin et al., 2014). La 
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resta d’APs no han estat documentats i per tant, es desconeix si estan presents 

en les aigües de captació o si poden migrar de les canonades, i tampoc s’ha 

estudiat l’eficàcia de les potabilitzadores per eliminar aquests compostos. 

Els ftalats són compostos ubics en aigua potable (Taula 4) degut que són emprats 

en molt diverses aplicacions relacionades amb els materials utilitzats en les 

plantes potabilitzadores, com les canonades, els dipòsits i els filtres. El DBP es va 

detectar entre 154 i 909 ng L-1 (Domínguez-Morueco et al., 2014) i s’atribueix 

també al seu ampli ús per la zona industrial on es van prendre les mostres. 

Aquest estudi també analitza DEHP, però no el detecten i argumenten que és un 

dels compostos més regulats per la Unió Europea i per tant, cada cop és menys 

utilitzat. El DMP va ser detectat en aigua potabilitzada del Estats Units (Loraine i 

Pettigrove, 2006), a 540 ng L-1, molt superior als valors d’Espanya (29 ng L-1) 

detectats per Domínguez-Morueco et al. Pel que fa al DEP, Loraine et al. el van 

detectar a 2470 ng L-1 als Estats Units. A Espanya, el valor va ser de 1115 ng L-1 en 

aigua de fonts, segons Bono-Blay et al. Uns altres compostos que han estat 

detectats en aigües de distribució del sud de Califòrnia, als Estats Units, són el 

DEHP i el DBP, que es van detectar a 2560 i 552 ng L-1, respectivament (Loraine et 

al. 2006), mentre que als diversos estudis efectuats a Espanya, mai s’han arribat a 

detectar (Bono-Blay et al., 2012; Domínguez-Morueco et al., 2014; Regueiro et 

al., 2008). Finalment, el DEHA s’ha identificat en aigua procedent de diverses 

fonts arreu d’Espanya a una concentració entre no detectat i 192 ng L-1 (Bono-

Blay et al., 2012) mentre que es van detectar a nivells de 90 ng L-1 en aigua 

d’aixeta a Portugal (Serôdio i Nogueira, 2006). A França, Martine et al. (Martine et 

al., 2013) van detectar ftalats en aigua d’aixeta, i el DEHP va ser el de 

concentració més gran, de 350 ng L-1. L’estudi de ftalats en aigua a Xina s’ha 

reportat en 4 ocasions, una de les quals no va ser detectat (Zhang et al., 2014) 

malgrat tenir límits de detecció baixos. Els altres tres (Liou et al., 2014; Xu et al., 

2007; Yang et al., 2014a) els van detectar a nivells similars al voltant de 100 ng L-1, 
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i sempre el DEHP va ser el ftalat de major concentració. Per altra banda, es va 

identificar la presència de plastificants i monòmers del plàstic en aigües de font, 

on el DEP es va detectar a 1115 ng L-1
, el BPA i el DEHA a 200 ng L-1 cadascun i el 

NP i OP a nivells de fins 58 i 3 ng L-1, respectivament (Bono-Blay et al., 2012). Les 

aigües analitzades en el treball de Bono-Blay et al. són aigües de manantials que 

s’utilitzen per envasar i la presència de plastificants només es va trobar en 

manantials molt poc profunds que no respectaven el perímetre de seguretat que 

garanteix l’absència de qualsevol contaminat. 

La BP no ha estat gaire estudiada en aigües de distribució malgrat ser un compost 

que es fa servir com a protector de la llum UV i es podria utilitzar en canonades i 

dipòsits que es troben situats en llocs on la llum del Sol hi pot incidir. En aigua de 

potabilitzadora als Estats Units (Loraine i Pettigrove, 2006) es va detectar la BP a 

una concentració de 260 ng L-1. No es té constància de cap estudi de la BP en 

aigua potable a Espanya.  

Seguint la mateixa tendència que en aigües de riu, el BPA, OP, NP i ftalats han 

estat caracteritzats en aigües de distribució, però el coneixement que es té per la 

BP i altres alquilfenols, sobretot de cadena curta, és molt baix o gairebé nul. Per 

tant, cal reforçar els estudis tant a nivell analític com ambiental per avaluar si 

aquests compostos poden representar un problema ambiental i afectar la qualitat 

de les aigües de distribució. 

 

1.4.2 Presència en begudes refrescants 

 

Avui dia existeix una preocupació creixent per l’augment progressiu de la 

quantitat de substàncies químiques que s’incorporen a la dieta, no només 

d’additius alimentaris, sinó de compostos exògens provinents de l’envàs. El 

problema es centra en la migració dels plastificants cap a l’aliment o beguda que 
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contenen (Brocca et al., 2002; Nerín i Asensio, 2007), que poden arribar a alterar 

les qualitats organolèptiques (Nerı́n et al., 2002; Skjevrak et al., 2003) i afectar la 

seva salubritat. La legislació europea obliga al fabricant de l’envàs i a l’envasador 

del respectiu aliment a reunir les proves necessàries per demostrar que les 

quantitats emeses no poden produir cap risc per la salut dels consumidors i que 

tampoc poden exercir altres influències negatives sobre l’envàs. 

Les begudes refrescants, anomenades comunament refrescs, gasoses, sodes o 

begudes carbonatades, són una part important del mercat alimentari espanyol. 

L’any 2013, es van consumir 2120,1 milions de litres a l’estat espanyol, el que 

suposa 46,7 litres de refresc per any i habitant (Martín, 2014). La majoria 

contenen aigua carbonatada, encara que el terme s’ha ampliat a molts tipus de 

begudes, com les que conten te, o algunes amb sucs de fruita. 

La fabricació de begudes comença quan les fàbriques desmineralitzen l’aigua i 

després hi afegeixen els minerals a nivells determinats, per tal d’homogeneïtzar 

les propietats organolèptiques del producte i fer-lo reproduïble sigui quin sigui 

l’origen de l’aigua emprada. En aquest moment, és quan s’hi afegeixen la resta 

d’additius. El més comú són els edulcorants, per tal de conferir el gust dolç de la 

majoria de begudes, que es poden classificar en naturals (com la sacarosa o la 

fructosa), sintètics (com l’aspartam) i naturals no aportadors de glucosa (com els 

obtinguts de l’estèvia). També es troben els acidulants, per tal de conferir un gust 

àcid, com són l’àcid cítric i l’àcid fosfòric, i per aquesta raó, també s’addicionen 

estabilitzadors d’acidesa, que consisteixen en sals amb efecte tamponador. Altres 

additius són els colorants i els aromatitzants, que conferiran les característiques 

perquè una beguda tingui el gust i color desitjats, els conservants, de vital 

importància degut a l’alt nivell de sucre i una possible contaminació bacteriana, i 

finalment els espessidors, que permetran modificar la viscositat final de la 

beguda.  
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Les begudes refrescants solen presentar-se en dos tipus d’envasos: ampolles de 

plàstic o llaunes d’alumini. En el cas de les ampolles de plàstic, el tereftalat de 

polietilè o simplement polietilè (“polyethilene”, o PET) és el material més comú 

(Figura 6). S’empra per ampolles entre 0,25 i 2 L i té una densitat baixa, de 1,37 g 

mL-1. Es fabrica a partir de l’àcid tereftàlic i l’etilenglicol, i com a propietats 

destaca la seva lleugeresa i la facilitat pel reciclatge. A part, les ampolles de PET 

tenen un tap de plàstic, el qual és de HDPE (polietilè d’elevada densitat). La 

densitat de l’HDPE és encara més baixa, del voltant de 0,95 g mL-1, i és fabricat a 

partir de l’etilè. Té una major duresa que el PET.  

 

Figura 6. Símbols de reciclatge i monòmers del PET i HDPE. 

 

Els codis que s’observen a la Figura 6 indiquen el tipus de plàstic: 1 (PET) i 2 

(HDPE). Existeix aquesta numeració per més plàstics, com per exemple el polietilè 

de baixa densitat o el policarbonat, però per ampolles utilitzades per les begudes 

refrescants, al mercat espanyol només se’n troben de PET i amb tap d’HDPE. El 

policarbonat, per altra banda, és comú en el cas de garrafes d’aigua superiors a 5 

litres o en “coolers”, però no es fan servir per envasar begudes. 
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L’altre tipus d’envàs utilitzat en la producció de begudes són les llaunes (Figura 7), 

les quals estan composades principalment d’alumini, o en el cas d’algunes 

marques, per una mescla del 55% d’acer i el 45% d’alumini. Les llaunes 

normalment són recobertes a la part interior per evitar l’oxidació de l’alumini, i 

una de les principals formes de recobrir la llauna és emprant resines epoxi. 

Aquestes contenen alquilfenols com a principals additius, i bisfenol A com a 

monòmer (Braunrath et al., 2005). Com s’indica a la Figura 7, les llaunes d’alumini 

tenen fins a 5 capes. La capa central és d’alumini, que dóna les característiques 

principals de la llauna, com la lleugeresa. Un segellador s’empra per evitar fuites 

o l’entrada d’aire exterior quan s’uneix la tapa i la part inferior de la llauna. Per 

evitar el contacte directe de l’alumini i el segellador amb l’aliment, es disposa de 

la capa de resina epoxi que està en contacte directe amb l’aliment. Pel que fa a la 

capa exterior, l’alumini rep una capa de pintura, per donar unes condicions 

estètiques determinades, i finalment, un fixador assegura que la pintura no es 

faci malbé quan la llauna es guarda a diferents temperatures. 

 

 

Figura 7. Capes d’un envàs tipus llauna. 

 

Els plastificants que contenen els recobriments o el propi material plàstic poden 

migrar un cop l’aliment està en contacte amb l’envàs degut a l’acció de la 

Alumini

Fixador

Pintura

Segellador

Resina 
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temperatura i el pas del temps i així ho evidencien nombrosos estudis que han 

analitzat aquest fenomen en la indústria alimentària (Gallart-Ayala et al., 2011b; 

Sakhi et al., 2014). Per tant, les begudes que han estat en contacte amb plàstics 

poden contenir compostos que poder ser ingerits pel consumidor. És precisament 

la composició i materials utilitzats en la fabricació de llaunes i ampolles de les 

begudes que poden afectar la qualitat del producte que conten. 

El procés es coneix com migració (Brocca et al., 2002) i consisteix en la 

transferència de compostos que estan en la part sòlida de l’envàs cap al líquid 

contingut, mitjançant un procés de difusió. Els plastificants poden migrar ja sigui 

perquè el compost no va reaccionar (no es va fixar) durant el procés de fabricació 

o bé pel seu despreniment degut a la degradació del propi plàstic a l’estar en 

contacte amb el producte alimentari. L’aliment, l’acidesa d’aquest, la 

temperatura, la llum ultraviolada i el temps tenen un paper important en el 

procés de migració. Addicionalment, la qualitat del polímer utilitzat per la 

fabricació de l’envàs i el sistema de manufactura també juga un paper important 

en el procés de migració. 

La presència de plastificants en begudes refrescants es comença a documentar 

l’any 2005, i  les diverses publicacions es recullen cronològicament a la Taula 5. 

S’indica tant el tipus de mètode d’extracció i d’anàlisi, així com els nivells mínims i 

màxims detectats en diferents tipus de begudes i els límits de detecció. Els 

mètodes d’extracció i anàlisi i els MDLs es comenten de forma conjunta a 

l’apartat 1.5. 
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Taula 5. Nivells de plastificants en begudes refrescants, indicant MDL i mètodes d’anàlisi.  

País Envàs 
Tipus de 
mostra 

Mètode 
extracció i 

anàlisi 
Compost 

Nivells 
(ng L-1) 

MDL 
(ng L-1) 

Referència 

Tailàndia Llauna E, C, S SBSE-GC-MS BPA <lq-3400 100 
(Braunrath 
et al., 2005) 

Xina 
Llauna i 

PET 
S SPE-LC-MS/MS BPA nd 0,6 

(Shao et al., 
2005) 

    NP 36-464 0,4  

Espanya Llauna Te, S 
LLE 

(supramolecular 
solvents)-LC-MS 

BPA 2300 215 
(Ballesteros-
Gómez et al., 

2009) 

Canadà Llauna 
C, S, Te, 

Tn 
SPE-GC-MS BPA 32-4500 74 

(Cao et al., 
2009) 

Bèlgica 
Llauna i 

PET 
C, S, I, F, 

Te, Tn 
SPE- GC-MS BPA 40-8100 6 

(Geens et al., 
2010) 

Portugal Llauna C, E, S DLLME-GC-MS BPA 30-4700 5 
(Cunha et al., 

2011) 

Espanya Llauna 
S, C, Tn, 

Te 
SPE online-LC-

MS/MS 
BPA 44-607 25 

(Gallart-
Ayala et al., 

2011a) 

Espanya Llauna 
S, C, I, 
Te, Tn 

SBSE-GC-MS BPA 100 2,5 
(Cacho et al., 

2012) 

    BP nd 0,9  

Rússia Llauna E LLE-GC-MS BPA 2810 50 
(Feshin et al., 

2012) 

Xina PET I 
UAESEME-GC-

FID 
DMP nd 790 

(Yan et al., 
2012) 

    DEP nd 610  

    DBP nd-3320 460  

Aràbia 
Saudita 

Llauna C, S, E SPE-HPLC-MS BPA 310-870 21 
(Khedr, 
2013) 

    DEHP 0,03-3,50 13  

Xina Llauna C, E, Te SPE-HPLC-FLD BPA nd-860 20 
(Li et al., 

2013) 

    OP nd-250 30  

    NP nd-220 30  

Xina Llauna S SPE-GC-MS/MS BBP nd-11 0,74 
(Cao et al., 

2014) 

Xina Llauna S, C, E 
Elèctrode 
(grafè) 

BPA 5470-18240 1380 
(Deng et al., 

2014) 

Xina 
Llauna i 

PET 
S, Te 

DSMIP-SPE-
HPLC-UV 

BPA 125-245 3 
(Li et al., 
2014a) 

Xina Llauna S 
LLE-HPLC-

MS/MS 
BPA nd-46400 10 

(Liao i 
Kannan, 

2014) 

Itàlia 
Llauna i 

PET 
S 

DDLME-GC-
MS/MS 

DMP nd 30 
(Russo et al., 

2014a) 

    DEP 140-430 50  

    DBP 1990-5700 40  
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País Envàs 
Tipus de 
mostra 

Mètode 
extracció i 

anàlisi 
Compost 

Nivells 
(ng L-1) 

MDL 
(ng L-1) 

Referència 

    BBP 280-310 100  

    DEHP 2730-99900 90  

Itàlia 
Llauna i 

PET 
S 

DDLME-GC-
MS/MS 

DMP nd 20 
(Russo et al., 

2014b) 

    DEP 100-430 50  

    DBP 1930-5660 40  

    BBP 50-300 100  

    DEHP 2700-101530 400  

Noruega 
Llauna i 

PET 
S, F, Te LLE-GC-MS/MS BPA nd-370 6 

(Sakhi et al., 
2014) 

    DMP nd-60 9  

    DEP nd-70 12  

    DBP 340-950 29  

    BBP nd-190 21  

    DEHP 170-740 15  

Xina Llauna I, F, Te SPE-GC-MS/MS DMP <lq-19000 3000 
(Wu et al., 

2014) 

    DEP <lq-76000 3000  

    DEHP 15000-159000 3000  

    DBP <lq-139000 4000  

    BBP <lq-29000 4000  

Xina 
Llauna i 

PET 
S 

MIP-SPE-LC-
MS/MS 

BPA nd-9700 13 
(Yang et al., 

2014b) 

Turquia PET 
T, F, C, S, 

I 
DLME-LC-UV DMP nd 19 

(Yilmaz et al., 
2014) 

    DBP nd 21  

    BBP nd 21  

    DEHP nd-1440 26  

Xina Llauna S LLE-LC-MS/MS BPA 10-267000 3 
(Niu et al., 

2015) 

    NP 30-800 3  

Xina Llauna S 
SPME-DART-FT-

ICR-MS 
DEP nd 1000 

(Wu et al., 
2015) 

   1 DBP nd 200  

    BBP nd 200  

    DEHP <lq 1000  

UAESEME: “ultrasound assited surfactant enhanced emulsification microextraction”, 

microextracció per emulsificació augmentada per surfactants assistida per ultrasons. 

MIP-SPE: “ moleculary imprinted polymer SPE”, SPE per polímer imprès 

molecularment. S: Soda. F: Amb suc de fruita. I: Isotònica. C: Cola. E: Energètica. Te: 

Amb te. Tn: tònica.  
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Pel que fa referència als plastificants detectats, els nivells més elevats sempre 

s’han trobat en begudes enllaunades. Així, en els estudis que analitzen envasos 

d’alumini conjuntament amb els de plàstic, s’observen diferències significatives 

pel que fa als nivells de concentració (Geens et al., 2010; Li et al., 2013; Russo et 

al., 2014a; Russo et al., 2014b; Sakhi et al., 2014; Shao et al., 2005; Yang et al., 

2014b), arribant a una concentració de l’ordre de 100 vegades més elevada en 

begudes envasades en llauna que en PET. Els diversos autors ho atribueixen a 

l’etapa d’esterilització de les llaunes que es fa a 120ºC durant 90 minuts (Sakhi et 

al., 2014), la qual afavoreix la migració dels plastificants presents en els 

recobriments, sobretot les resines epoxi. 

El BPA es troba a concentracions relativament variables en els diferents estudis. 

Per exemple, en un estudi on s’analitzava un número reduït de mostres de sodes 

del mercat xinès (n=13), el BPA no es va detectar en cap mostra (Shao et al., 

2005). Aquest estudi contrasta amb la gran majoria, on el BPA és detectat a 

concentracions de fins a 1000 ng L-1 (Cacho et al., 2012; Gallart-Ayala et al., 

2011a; Khedr, 2013; Li et al., 2014a; Li et al., 2013; Sakhi et al., 2014). La 

presència de BPA en llaunes de tot tipus de beguda s’atribueix als materials de 

recobriment emprats en les resines epoxi que recobreixen els interiors de la 

llauna i als processos de migració. Hi ha estudis que indiquen valors encara 

superiors, entre 1000 i 10000 ng L-1, que són valors molt elevats tenint en compte 

que són productes alimentaris (Ballesteros-Gómez et al., 2009; Braunrath et al., 

2005; Cao et al., 2009; Cunha et al., 2011; Feshin et al., 2012; Geens et al., 2010; 

Yang et al., 2014b). En aquests estudis, la presència de BPA s’atribueix 

bàsicament al procés d’esterilització mencionat anteriorment, que té un impacte 

major que el temps posterior que pugui estar emmagatzemada la llauna, 

generalment a temperatures per sota de 30ºC. S’han detectat concentracions 

extremes de BPA en llaunes (Deng et al., 2014; Liao i Kannan, 2014), on el valor 

més elevat, de 267000 ng L-1 (Niu et al., 2015), es va detectar en begudes de soda 
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en llaunes procedents de diverses províncies xineses. Cal dir que els nivells 

(exceptuant la més elevada) es troben al voltant dels 10000 ng L-1, i només és en 

la província de Hebei, a la costa nord del país, que es va detectar a nivells de fins 

267000 ng L-1 de BPA. Aquest nivell es podria explicar per la qualitat dels 

recobriments de resina emprats en les llaunes, ja que si el BPA no queda ben 

adherit a l’estructura polimèrica pot desprendre’s amb més facilitat.  

Pel que fa a la BP, aquesta no va ser detectada en begudes analitzades del mercat 

espanyol (Cacho et al., 2012) malgrat que el mètode emprat basat en la SBSE i la 

GC-MS va resultar tenir una sensibilitat molt bona. Aquest estudi va analitzar 

molta varietat de mostres en envasos de llauna, des de sodes, coles, tòniques, 

begudes isotòniques i begudes amb te. En canvi, si que s’ha detectat en altres 

aliments (Gallart-Ayala et al., 2011b) on el BPA es va determinar a un nivell 

màxim de 40000 ng L-1 en aliments per a recent nascuts i a nivells més baixos en 

sucs de fruita, gaspatxo, vi blanc i sangria, i en tots els casos, el format de l’envàs 

va ser de Tetra Pak, que s’associà amb la presència de la BP. 

Els alquilfenols, malgrat ser una família extensa, la majoria d’estudis es centren 

especialment en l’estudi del NP i el OP, que són els més emprats per la indústria 

del plàstic. Tots els estudis detecten concentracions molt similars de NP en 

llaunes. Es van detectar 800 ng L-1 (Niu et al., 2015) en sodes envasades en llauna, 

464 ng L-1 (Shao et al., 2005) en sodes del mateix envàs, i 220 ng L-1 (Li et al., 

2013) en llaunes de begudes energètiques, totes del mercat xinès. El OP en canvi, 

es va detectar a una concentració de 250 ng L-1 en una mostra de cola, però no es 

va detectar en begudes energètiques i en te enllaunats a Xina (Li et al., 2013). 

Com en el cas dels altres compostos, la utilització de certs recobriments així com 

les temperatures a les que són exposades les llaunes són clau per explicar els 

nivells trobats. No es té informació sobre la presència d’aquests compostos en 

begudes envasades del mercat espanyol i la informació a nivell europeu és molt 

limitada. 
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Els ftalats més estudiats són el DMP, DEP, DBP, DEHP i BBP. Yan et al. (Yan et al., 

2012) va analitzar begudes isotòniques del mercat xinès i només va detectar DBP 

a una concentració de 3320 ng L-1. Des de llavors, els estudis de ftalats en mostres 

de begudes ha anat augmentat, especialment a la Xina. És en aquest país on es 

van detectar nivells molt elevats (Wu et al., 2014) en begudes enllaunades amb 

te, suc de fruita i isotòniques, on els valors de  DMP, DEP, DBP, BBP i DEHP van 

ser de 19000 ng L-1, 76000 ng L-1, 139000 ng L-1, 29000 ng L-1 i 159000 ng L-1, 

respectivament. En un estudi posterior dirigit pel mateix grup investigador (Wu et 

al., 2015) on s’analitzaven mostres similars de llauna, no van detectar cap dels 

ftalats malgrat canviar de mètode d’anàlisi  i aconseguir límits de detecció més 

baixos. En canvi, el BBP va ser detectat en sodes en llauna de Hangzhou, a la Xina 

(Cao et al., 2014) en 2 de les 3 mostres analitzades, a un nivell d’11 ng L-1, i 

s’atribueix al tipus de material emprat, així com la migració dels ftalats 

procedents dels recobriments interiors. Yilmaz et al. (Yilmaz et al., 2014) van 

analitzar un nombre més elevat de mostres (n=17) de tes, amb suc de fruita, 

coles, isotòniques i sodes, totes elles envasades en PET. Dels ftalats estudiats 

(DMP, DBP, BBP i DEHP) només es va detectar DEHP a un nivell de 1440 ng L-1.  

La variabilitat de nivells indicada fa pensar que els processos d’envasament, així 

com els materials emprats, són clau en el nivell dels plastificants detectats. En el 

moment que aquests compostos poden afectar la salut del consumidor, el control 

de la seva presència passa a ser un motiu de preocupació per part dels 

envasadors per a garantir la qualitat del seu producte. 

 

1.4.3 Efectes tòxics 

 

La majoria dels plastificants són considerats tòxics i en nombrosos estudis s’han 

descrit diversos efectes, com són la disrupció endocrina (Crisp et al., 1998), 

trastorns relacionats amb l’asma (Martine et al., 2013) o efectes a baixes dosis de 
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BPA (vom Saal i Hughes, 2005). Alguns poden causar tumors cancerosos o 

defectes de naixement, i d’altres desordres de creixement o desenvolupament 

(Jobling et al., 1995). Molts d’aquests compostos són també considerats 

disruptors endocrins potencials, amb excepció de l’ATBC (EFSA, 2000). 

L’Organització Mundial de la Salut (WHO) defineix aquests compostos com a 

substàncies exògenes amb capacitat d’alterar el funcionament del sistema 

endocrí i en conseqüència, poden causar efectes adversos per la salut d’un 

organisme. 

L’exposició als ftalats prové principalment de la dieta, i en segon terme, a través 

de la pell (Schriks et al., 2010). En menor mesura, també és una font d’exposició 

l’aire, el sòl i l’aigua de consum. El BBP és considerat tòxic degut a ser un 

mutagen i tenir toxicitat aguda, reproductiva i carcinogenicitat (Bolgar 2008). 

Incidències de èczemes i rinitis en nens també es van associar a la presència 

d’aquest compost en la pols de les llars (Bornehag et al., 2004). L’exposició 

prenatal de rates a BBP va produir efectes teratogènics, com malformacions a 

l’esquelet i l’augment de la mortalitat en nadons durant el part (Ema et al., 1996). 

El DBP també va produir aquests efectes en rates (Saillenfait et al., 1998). Així, 

l’exposició prenatal de DBP pot produir una disminució dels nivells de 

testosterona (Lehmann et al., 2004) i una pubertat més avançada (Salazar et al., 

2004). El DEHP va produir un augment en la incidència d’asma en nens i també es 

va associar a la pols a la llar (Bornehag et al., 2004). L’exposició en nens a DEHP 

provinent d’equips mèdics va causar desordres pulmonars (Roth et al., 1988). Per 

altra banda, l’estudi en rates exposades a DEHP en fase prenatal va causar 

malformacions a l’esquelet (Pennanen et al., 1992). Un altre ftalat que va mostrar 

efectes similars en rates va ser el DEP (Field et al., 1993). 

Els alquilfenols, especialment l’OP, NP i els de cadena més llarga, tenen especial 

perillositat degut que són substàncies lipofíliques que es poden acumular en 

organismes. A més, el NP (i els seus corresponents etoxilats) són considerats 
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disruptors endocrins (Bester et al., 2001; Crisp et al., 1998). El BPA a baixes dosis 

pot alterar l’estructura química del cervell i el comportament, el sistema 

immunològic, l’activitat enzimàtica i el sistema reproductor dels dos sexes d’una 

varietat molt àmplia d’animals, com peixos, granotes i mamífers (Sánchez-Avila et 

al., 2011). El BPA és també un disruptor endocrí, i s’han realitzat diversos estudis 

en cultius cel·lulars on estimulava respostes en cèl·lules pancreàtiques, així com 

el creixement de tumors en cèl·lules pituïtàries, prostàtiques i de mama (Crisp et 

al., 1998).  

 

1.4.4 Legislació aplicable a la migració i TDI 

 

Degut que la quantitat de plastificants presents a l’aigua potable, begudes 

refrescants i aliments envasats pot contribuir de forma important a la ingesta de 

contaminants per part de l’home, s’han elaborat dos tipus de marcs legals per 

limitar i controlar l’exposició als humans a contaminants potencialment tòxics.  El 

primer se centra en la determinació dels límits màxims de migracions per als 

aliments en contacte amb materials plàstics. Aquesta legislació està centrada en 

la migració dels plàstics en aliments. El segon marc legal té en consideració els 

valors d’ingesta diària tolerable (TDI) que correspon a la concentració màxima 

d’un compost que pot ingerir-se al llarg del temps sense que causi problemes per 

la salut.  

Respecte la legislació de seguretat dels materials en contacte amb aliments, cal 

destacar la Regulació (EC) 1935/2004 (EU, 2004a), que fa referència a les 

Directives 89/590/EEC (EU, 1980c) i 89/109/ECC (EU, 1989), i també la Regulació 

(EC) 2023/2006 (EU, 2006a), la qual descriu les bones pràctiques respecte la 

fabricació dels plàstics en el procés industrial i indica que cap molècula 

transferida a l’aliment pot canviar les propietats organolèptiques o la seguretat 

d’aquest. Més recentment ha estat publicada la Regulació (EU) 10/2011 (EU, 
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2011a), que inclou una llista de les substàncies amb possibilitat de migrar a 

l’aliment i descriu els tests de migració que cal dur a terme a nivell de laboratori 

per determinar la migració de components del plàstic i additius cap a diferents 

tipus d’aliment i descriu els simulants que cal utilitzar segons el tipus d’aliment 

que s’analitzi. D’aquesta forma, es defineixen la migració específica i la migració 

global o total. La primera determina la quantitat d’un compost concret procedent 

de l’envàs que migra a l’aliment i es defineixen els límits de migració específica 

(“specific migration limit” o SML) que depenen del compost a determinar. La 

migració global (“specific migration total limit” o SMLT), en canvi, es defineix com 

la quantitat total de plastificant que passa de l’envàs a l’aliment, sense tenir en 

compte els compostos individuals que són transferits.    

Molts ftalats són compostos regulats i tenen un SML establert. Per exemple, el 

BBP i l’ATBC tenen un SML de 30 mg kg-1. Ambdós tenen un SML com a suma de 

substàncies (SMLT) de 60 mg kg-1. EL DBP té un SML i un SMLT de 0,3 i 60 mg kg-1, 

respectivament. En el cas del DEHP, els valors de SML i SMLT són de 1,5 i 60 mg 

kg-1, respectivament, i en el cas del DEHA, de 18 i 60 mg kg-1, respectivament. El 

BPA, té un SML de 0,6 mg kg-1. Tots aquest valors estan establers per la Regulació 

10/2011. El DEP, en canvi no està legislat en aquesta regulació, però si ho està a 

Espanya, segons el Reial Decret 847/2011, que indica un SML de 0,01 mg kg-1. La 

BP està regulada per la Unió Europea, i té un SML de 0,60 mg kg-1 d’acord amb la 

Directiva 2002/72/EC. El NP està legislat pel Reial Decret 847/2011 amb un SML 

de 0,010 mg kg-1. 

Les substàncies considerades perilloses per la salut humana són avaluades 

considerant un valor d’ingesta diària tolerable (“tolerable daily intake”, TDI). 

Aquest valor representa la quantitat estimada d’un compost en una beguda o 

aliment, expressat en pes corporal, que pot ser ingerit de forma diària al llarg 

d’una vida sense que representi cap risc per a la persona (Guart et al., 2011). Els 

valors de TDI solen ser calculats a partir de nivells de concentració amb efectes 
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adversos no observats (“no observed adverse effect level”, NOAEL), que a la 

vegada provenen de diversos estudis toxicològics. A part, s’hi aplica un factor 

d’incertesa de 500, que correspon a la multiplicació d’un factor de 10 per 

diferències entre espècies, un factor de 10 per diferències interindividuals i un 

factor de 5 per incerteses en les bases de dades reproductives i estudi de 

toxicitat. En general, els TDI es calculen per adults amb un pes mitjà de 60 kg i un 

consum de 3 kg de menjar (1 kg de sòlid i 2 kg o 2 L d’aigua). Emprant aquests 

valors, s’obté un TDI definit com mg de substància consumida per dia i per pes 

corporal (mg kg-1 pes corporal dia-1). Calculant la quantitat de substància ingerida 

permet saber si el consum està per sota o per sobre del valor de TDI. Diferents 

famílies químiques tenen un valor de TDI assignat per algun dels seus compostos, 

com les dioxines, els retardants de flama i els perfluorats, així com compostos 

inorgànics basats en mercuri, plom i arsènic entre d’altres (WHO, 2001). 

Dels plastificants estudiats, els ftalats, el NP i el BPA tenen un TDI assignat. El TDI 

pel DEP és de 0,5 mg kg-1 dia-1 (WHO, 2003) i els del DBP, BBP, DEHP i DEHA són 

de 0,01, 0,5, 0,05 i 0,3 mg kg-1 dia-1 (EFSA, 2005). Pel nonilfenol, aquest es troba 

legislat a Dinamarca amb un TDI de 0,005 mg kg-1 dia-1 (Danish Environmental 

Protection Agency, 2003). Finalment, el BPA té un TDI de 0,05 mg kg-1 dia-1 (EFSA, 

2010).  

El cas del BPA és un dels que ha tingut més impacte a la societat i ha generat més 

debat. El TDI que va establir l’EFSA el 2006 va ser de 0,05 mg kg-1 dia-1, basant-se 

en un NOAEL de 5 mg kg-1 dia-1 segons els estudis de toxicitat i reproducció en 

rates, les quals van experimentar canvis al cos i en el pes dels òrgans (Guart et al., 

2011). Aquest TDI va ser fixat per protegir la salut humana de l’exposició al BPA, 

fent especial referència als grups més sensibles, com són les dones embarassades 

o en període de lactància, així com els infants (entre 1 i 12 mesos) i nens joves 

(entre 12 i 36 mesos). L’any 2008, la EFSA va confirmar aquest valor de TDI 

després de l’estudi continuat d’aquest compost en rates. L’any 2010, la EFSA va 
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identificar alguns aspectes toxicològics en el desenvolupament animal que 

requerien més estudis. Concretament, l’Agència Nacional de Seguretat Sanitària 

de França (ANSES) publicà que alguns efectes havien estat provats en animals i 

podrien donar-se en humans a nivells d’exposició inferiors al valor màxim 

acceptat del moment. D’aquesta forma, no es recomanava l’exposició a cap dels 

sectors de la població més sensibles, com els infants i les dones embarassades. 

La manca d’estudis respecte altres plastificants i la toxicitat demostrada d’alguns 

d’ells augmenta l’interès per aquest tipus de compostos i com poden migrar dels 

envasos a l’aliment. L’estudi dels diferents materials i condicions amb les quals es 

fabriquen i s’emmagatzemen poden ser claus a l’hora de reduir el procés de 

migració i assegurar la qualitat alimentària. 

 

1.5 Metodologia analítica 

 

Existeixen diversos mètodes analítics per a determinar la presència de 

plastificants en mostres ambientals o alimentàries. Aquest tipus de mostres es 

caracteritzen per la seva complexitat, causada per la presència de components 

com la matèria orgànica, lípids, sals, metalls, etc, que poden interferir en la 

determinació d’aquests contaminants. A més, les begudes refrescants tenen un 

elevat contingut en sucres (entre 10 i 30 g per cada 100 mL del refresc) i extractes 

de fruites, que poden arribar al 20% en molts casos, fet que representa un 

problema addicional tant durant el procés d’extracció com d’anàlisi. Siguin 

mostres ambientals o alimentàries, els mètodes persegueixen els mateixos 

objectius: unes bones recuperacions dels plastificants en el procés d’extracció, un 

elevat grau de preconcentració (per tal de disminuir els límits de detecció) i una 

alta selectivitat que permeti la identificació dels diferents compostos amb 

elevada fiabilitat, sobretot perquè les mostres presenten substàncies orgàniques 
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complexes que podrien interferir fàcilment en la identificació i quantificació dels 

anàlits. La metodologia a emprar ha de tenir en compte la preparació (tècniques 

d’extracció i/o preconcentració), separació analítica i detecció.  

 

1.5.1 Extracció i anàlisi 

 

Degut que els contaminats sovint es troben a nivells traça en matrius ambientals i 

en begudes, és necessari preconcentrar els anàlits i eliminar possibles 

interferències de la matriu. La raó principal de la preconcentració és augmentar la 

concentració dels contaminants d’una mostra reduint un volum elevat d’aquesta 

(entre 100 i 1000 mL) a un volum molt petit (entre 100 i 1000 µL), permetent la 

detecció a nivells traça. La tècnica d’extracció que permeti la preconcentració ha 

de ser el més simple i fiable possible, ràpida i robusta, i també que redueixi al 

mínim la generació de residus. S’han descrit nombrosos mètodes que permeten 

l’anàlisi de plastificants a nivells traça, malgrat que la majoria estan enfocats a 

una sola família química i hi ha pocs estudis que facin anàlisi multiresidual de 

diversos tipus de plastificants.  

La selecció de la tècnica d’extracció més idònia ha de tenir en compte múltiples 

factors, i un dels més importants són les propietats fisicoquímiques dels anàlits, 

especialment la volatilitat, la polaritat i la solubilitat que poden jugar un paper 

important en l’eficàcia final del mètode. Hi ha diversos mètodes d’extracció, com 

l’extracció líquid-líquid (LLE), l’extracció en fase sòlida (SPE), els QuEChERs (de 

l’anglès “Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe”, ràpid, fàcil, barat, 

efectiu, robust i segur), la microextracció en fase sòlida (“solid phase 

microextraction” o SPME), extracció per adsorció en stir-bar o barres giratòries 

(SBSE) i extracció mitjançant sistemes micel·lars. Pel que fa a la detecció, la 

determinació analítica de plastificants en aigües o begudes refrescants requereix 

de tècniques d’elevada precisió i exactitud, i per tant han de tenir una elevada 
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sensibilitat i selectivitat. Els mètodes desenvolupats han de tenir per tant el límit 

de detecció més baix que sigui possible. Pel que fa als plastificants, les tècniques 

més àmpliament emprades són la cromatografia de líquids (LC) i la cromatografia 

de gasos (GC), les quals poden ser acoblades a diversos detectors per identificar i 

quantificar els diferents anàlits. Per identificar de forma inequívoca els diferents 

compostos, cal l’ús d’altres tècniques analítiques que proporcionin informació 

estructural i permetin confirmar la presència d’un determinat compost sense risc 

d’interferències o coelucions, que poden afectar la quantificació final. A 

continuació es descriuen els diferents mètodes d’extracció agrupats segons la 

tècnica de detecció. 

L’extracció líquid-líquid (LLE) és una de les tècniques més clàssiques però que 

encara s’utilitza per l’anàlisi de compostos orgànics poc volàtils en mostres 

aquoses. Aquesta tècnica presenta bons resultats de recuperació, però és molt 

lenta. A més, és de difícil automatització, de manera que el processat d’un elevat 

número de mostres pot alentir el procés considerablement. Un dels 

inconvenients per aquelles mostres que contenen matèria grassa o sucres, és la 

formació d’emulsions i escumes, fet que requereix d’un tractament posterior, ja 

sigui afegint sals o centrifugant els extractes. Per aquest motiu, la 

reproductibilitat d’aquests mètodes sol ser baixa. La LLE actualment és una 

tècnica poc utilitzada, bàsicament per les facilitats que ofereixen altres tècniques 

com la SPE, en quant a la possibilitat d’assolir nivells de preconcentració molt més 

elevats. Aquest mètode s’utilitza conjuntament tan amb GC com LC. 

Alguns estudis utilitzen la GC ja que la majoria dels plastificants, especialment els 

ftalats i els alquilfenols de cadena curta i mitjana, tenen una elevada volatilitat 

(Quintana et al., 2007). El DMP, DEP, DBPP i DEHP van ser analitzats mitjançant 

LLE-GC amb detector d’ionització de flama (“flame ionization detector”, FID), 

obtenint recuperacions entre 80 i 110%, però amb MDLs entre 1461 i 4017 ng L-1, 

molt elevats degut a la baixa sensibilitat (Adeniyi et al., 2011). Ara bé, la majoria 
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d’estudis utilitzen la MS per la seva elevada sensibilitat i capacitat d’identificació. 

La LLE-GC-MS ha permès detectar NP i OP al riu amb MDLs de 100 i 5 ng L-1, 

respectivament (Micić i Hofmann, 2009). Per altra banda, Oh et al. (Oh et al., 

2009) van estudiar tant el BPA com alguns APs (HP, OP, NP i 4TBP) en aigües de 

riu, i les recuperacions van ser entre el 80-110%.  

La LLE unida a LC també s’utilitza per l’anàlisi de plastificants, i en aquest cas, els 

detectors més habituals són UV i MS. La LLE-LC-UV té com a principal problema 

uns límits de detecció molt elevats. S’ha emprat per analitzar el DMP, DEP, BBP i 

DBP en aigües de riu, com el Babolrood (Iran), amb MDLs entre 220 i 300 ng L-1 

(Hadjmohammdi et al., 2011). Al riu Xiangjiang (Xina), es van detectar el DMP, 

DEP i BBP a concentracions de 680, 1050 i 1360 ng L-1, respectivament. Es va 

emprar una columna de C18 de 250 x 4,6 mm (5 µm) i la repetitivitat del mètode 

va ser molt bona, amb valors entre el 2,2 i el 3,7% (Zhang et al., 2011). La LLE-LC-

MS s’ha aplicat especialment a begudes refrescants, i el plastificant més estudiat 

és el BPA. Ballesteros-Gómez et al. (Ballesteros-Gómez et al., 2009) van analitzar 

BPA emprant com a agent extractor solvents supramoleculars en sodes i tes i amb 

un MDL de 215 ng L-1. El BPA també s’ha analitzat de forma conjunta amb el NP 

en mostres de sodes, extretes mitjançant embuts de decantació i diclorometà 

com a solvent. Els MDLs van ser de 3 ng L-1 pels dos compostos.  

L’extracció en fase sòlida (“solid-phase extraction” o SPE) permet extreure 

contaminants orgànics poc o gens volàtils de matrius aquoses. Les fases sòlides 

emprades poden ser molt diverses, i la quantitat de l’adsorbent pot variar de 30 

mg a 2 g segons el factor de preconcentració que es requereixi, que pot ser entre 

100 i 5000 vegades, nivells que fan possible l’anàlisi de traces. Aquesta tècnica 

permet emprar tant dissolvents polars com apolars per a la recuperació dels 

anàlits adsorbits, i és compatible tant amb la cromatografia de líquids com amb la 

de gasos. Actualment molts estudis relacionats amb l’anàlisi de plastificants en 

aigües utilitzen aquesta tècnica d’extracció ja que ofereix molt bones 
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recuperacions per a un elevat número de plastificants (Céspedes et al., 2005; Liou 

et al., 2014; Matamoros et al., 2010; Rocha et al., 2014) i això fa possible extreure 

de manera simultània compostos amb diferents polaritats, gràcies a la utilització 

de solvents adequats. Aquest tipus d’extracció s’empra conjuntament tant amb 

GC com LC, i ambdues tècniques són les més habituals per l’anàlisi de plastificants 

en matrius ambientals i alimentàries. 

Respecte la SPE-GC, l’analitzador emprat per excel·lència és MS. Matamoros et al. 

(Matamoros et al., 2010), emprant acetat d’etil i posterior anàlisi per GC, van 

obtenir recuperacions properes al 100% per 18 plastificants (com el BPA, NP i 

DEP) d’un total de 97 compostos analitzats que van incloure herbicides, triazines, 

organofosforats i hidrocarburs aromàtics policíclics. Per altra banda, el BPA es va 

analitzar al riu Langat (Malàisia) i es va obtenir una recuperació del 97% utilitzant 

cartutxos de C18 de 200 mg amb l’elució d’una mescla d’acetona i hexà (1:1) 

(Santhi et al., 2012). Möder et al. (Möder et al., 2007) van analitzar el BPA i el NP 

al riu Saale (Alemanya) emprant cartutxos C18 i l’elució amb MeOH, mitjançant 

l’anàlisi GC, amb recuperacions del 71% pel BPA i del 119% pel NP. Al riu 

Mondego (Portugal), es van analitzar l’OP, NP i BPA utilitzant cartutxos Oasis HLB 

de 200 mg, i mitjançant l’elució amb diclorometà i metanol (1:1) les 

recuperacions van ser entre el 80 i el 100% (Rocha et al., 2014). Els cartutxos 

Oasis HLB tenen una elevada capacitat de retenció i de preconcentració tant de 

compostos polars com apolars i per tant, són aptes per la preconcentració de 

volums grans d’aigua. Per aquesta raó, s’han utilitzat per l’anàlisi de plastificants 

en aigua potable, on les concentracions són més baixes. Geens et al. (Geens et al., 

2010) analitzaven BPA en begudes de soda, coles i tòniques, entre d’altres, del 

mercat belga, i van aplicar una neteja amb 3 mL d’aigua milli-Q després de 

preconcentrar la mostra i abans de l’assecat, obtenint recuperacions del 95%. 

Aquest protocol de neteja simple va permetre eliminar les interferències 

produïdes per la matriu. 
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La SPE i anàlisi per LC-UV s’ha utilitzat de manera esporàdica. Es va analitzar BPA 

en mostres de sodes i tes en llauna i en plàstic, amb un MDL de 3 ng L-1 que va ser 

possible gràcies a l’elevada preconcentració de les mostres (Li et al., 2014a). Ara 

bé, la SPE-LC-MS és la tècnica més habitual per analitzar plastificants en aigua de 

riu i de distribució. A la Taula 6 s’indiquen els compostos analitzats, el volum 

d’extracció, l’eluent, els cartutxos i les recuperacions dels diversos mètodes de 

SPE-LC-MS per aquests tipus de matriu. 

Com es pot desprendre de la Taula 6, els volums d’extracció són entre 500 i 1000 

mL, per tal d’assegurar una elevada preconcentració, i per tant, un baix MDL. De 

forma excepcional, Loyo-Rosales et al. (Royo-Rosales et al., 2003) van extreure 

4000 mL preconcentrant a un volum final d’1 mL. D’aquesta forma els MDLs pels 

alquilfenols van ser inferiors a 0,3 ng L-1, dels més baixos descrits a la bibliografia. 

Fan et al. (Fan et al., 2013), en canvi, van extreure només 100 mL i van 

preconcentrar també a 1 mL, amb un MDL pel  NP de 2,4 ng L-1. Aquest valor tan 

baix s’explica gràcies al poc efecte matriu que presenta l’aigua d’aixeta que 

s’analitza, lliure de matèria orgànica comparada amb l’aigua de riu. Els cartutxos 

més habituals són els C18 i els Oasis HLB, amb els quals s’observen recuperacions 

superiors al 60% per tots els plastificants. Els eluents utilitzats són molt variats, 

encara que el MeOH, el DCM i l’acetona són els més comuns. L’anàlisi de l’OP, NP, 

BPA, DEP, DEHP i DBP en el riu Llobregat mitjançant cartutxos de C18 de 500 mg 

amb ACN com únic eluent, van donar recuperacions properes al 100% per tots els 

compostos (Céspedes et al., 2005). Liou et al. (Liou et al., 2014) van quantificar el 

BBP, DBP, DEHP, DEP i DMP en aigua d’aixeta d’una ciutat costera xinesa amb 

cartutxos Oasis HLB i l’elució es va realitzar únicament en MeOH, amb 

recuperacions que van oscil·lar entre el 80 i el 120% mitjançant la tècnica SPE-LC-

MS/MS. 
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Taula 6. Compostos analitzats, volum d’extracció, eluent, cartutxos i recuperacions dels 

mètodes SPE-LC-MS per l’anàlisi de plastificants en mostres d’aigua de riu i aixeta. 

Compostos 
Volum 

d'extracció 
(mL) 

Eluent Cartutx 
Recuperacions 

(%) 
Referència 

Rius      

APs 4000 
DCM, MeOH, 

Acetona 
C18 63-120 

(Loyo-Rosales et 
al., 2003) 

APs i BPA 1000 MeOH 
EDS-1 

(polímer) 
82-108 (OP: 28) 

(Furuichi et al., 
2004) 

BPA 500 MeOH C18 81 
(Rodriguez-

Mozaz et al., 
2004) 

APs, PAEs i 
BPA 

500 ACN C18 62-102 
(Céspedes et al., 

2005) 
APs, PAEs i 
BPA 

500 
MeOH:CH2Cl2 

(9:1) 
C18 62-102 

(Céspedes et al., 
2006) 

APs i PAEs 500 MeOH Oasis HLB 73-104 
(Gasperi et al., 

2009) 

APs i BPA 1000 MeOH Oasis HLB 72-140 
(Sodré et al., 

2010b) 
APs, PAEs i 
BPA 

500 Acetat d'etil C18 92-93 
(Moreira et al., 

2011) 

APs i BPA 500 MeOH HLB 54-104 
(Gorga et al., 

2013) 

APs i BPA 500 MeOH EDS-PAK 85-110 
(Camilleri et al., 

2015) 

Distribució      

NP 100 
DCM, MeOH, 

Acetona 
C18 79-88 

(Petrović et al., 
2003) 

APs i BPA 200 ACN Oasis HLB 87-103 (NP: 17) 
(Stavrakakis et 

al., 2008) 

BPA 250 Hexà:DCM (1:1) C18 78-99 
(Dupuis et al., 

2012) 

NP i BPA 100 
MTBE:MeOH 

(1:1) 
Oasis HLB 73-123 (Fan et al., 2013) 

APs i BPA 1000 
Acetat 

d'etil:MeOH (1:1) 
C18 72-125 

(Maggioni et al., 
2013) 

APs i BPA 1000 
DCM, MeOH, 

Acetona 
Oasis HLB 89-101 

(Colin et al., 
2014) 

PAEs 500 MeOH Oasis HLB 80-120 
(Liou et al., 

2014) 

APs i BPA 500 DCM, MeOH Oasis HLB 75-110 
(Staniszewska et 

al., 2014) 

PAEs 1000 MeOH Oasis HLB 94-100 
(Yang et al., 

2014a) 
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En aigües de distribució procedents d’una potabilitzadora propera a París es van 

determinar el NP, OP i BPA utilitzant Oasis HLB i elució amb acetonitril, i van 

obtenir unes recuperacions del 95% pel BPA i del 98% per l’OP, mentre que el NP 

només es va recuperar en un 20%. Aquest baix percentatge l’atribueixen a 

l’efecte matriu (Stavrakakis et al., 2008). Moreira et al. (Moreira et al., 2011), van 

estudiar la presència de BPA, NP i DEP en el riu das Velhas (Brasil) mitjançant 

HPLC-MS/MS, i van obtenir MDLs de 0,8, 1,2 i 1,3 ng L-1 i recuperacions entre el 

92 i 93% emprant una columna C18 de 100 x 2,1 mm (3 µm). El volum d’extracció 

va ser de 500 mL i el volum final d’1 mL, utilitzant cartutxos de C18 i acetat d’etil 

com eluent.  

La cromatografia líquida d’ultraelevada eficàcia (UHPLC), gràcies al seu 

empaquetament i una mida de partícula molt baixa (menor de 3 µm), permet una 

millor separació i resolució dels pics. Es van analitzar BPA, OP i NP en aigua del riu 

Vístula, a Polònia, mitjançant una columna de C18 de 150 x 2,1 mm (1,9 µm) i els 

MDLs van ser entre 1,2 i 1,5 ng L-1. Es va preconcentrar un volum de 500 mL a 1 

mL mitjançant cartutxos Oasis HLB amb DCM i MeOH com eluents, i les 

recuperacions van ser entre 75 i 110% (Staniszewska et al., 2014). Al riu Atibaia, a 

Brasil, es va analitzar OP, NP i BPA (Sodré et al., 2010b) amb MDLs de 0,1 ng L-1 

pels APs, i de 1,2 ng L-1 pel BPA, molt baixos gràcies a la selectivitat del QqQ, i 

només es va detectar el BPA entre 25 i 84 ng L-1. Furichi et al. (Furuichi et al., 

2004) van analitzar OP, NP i BPA al riu Tama (Japó), i van obtenir MDLs de 2, 12 i 5 

ng L-1. En aigua potable, procedent d’una potabilitzadora a França també es va 

obtenir un bon MDL pel BPA, de 0,5 ng L-1 (Dupuis et al., 2012), i es va detectar 

entre 2 i 17 ng L-1. En tots aquests casos, els MDLs van ser molt baixos, i es van 

situar entre 0,1 i 13 ng L-1 pels diversos plastificants, encara que pel NP existeixen 

valors més elevats deguts als problemes amb els blancs, com són els MDLs de 25 

ng L-1 (Gasperi et al., 2009) i 100 ng L-1 (Colin et al., 2014). 
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Per augmentar la sensibilitat del mètode a nivells d’ultratraça, la SBSE (“stir-bar 

sorbent extraction”, o extracció per sorbent de barra giratòria) proporciona 

elevats rendiments d’extracció ja que la totalitat de la mostra extreta és 

analitzada. S’ha fet servir per l’anàlisi de begudes refrescants. Braunrath et al. 

(Braunrath et al., 2005) van analitzar BPA begudes energètiques, coles i sodes, 

amb un MDL de 100 ng L-1, en canvi Cacho et al. (Cacho et al., 2012) van obtenir 

un MDL de 2,5 ng L-1 pel mateix compost, i de 0,9 ng L-1 per la BP, en mostres de 

sodes, coles, tes, tòniques i isotòniques. 

Per altra banda, la SPE en línia permet una extracció molt ràpida que es realitza 

en una columna de C18 o polimèrica que s’acobla on-line amb el sistema LC-MS. 

Com que tots els anàlits preconcentrats s’elueixen i es detecten, la quantitat de 

mostra necessària és de volums molt petits, entre 5 i 100 mL. A més, com que la 

preconcentració es realitza de forma automàtica, la reproductibilitat és molt 

gran. S’ha emprat per analitzar BPA en mostres de begudes de soda, coles, 

tòniques i tes acoblada a LC-MS, amb un MDL de 25 ng L-1. Les recuperacions es 

van situar entre 85 i 100% i només s’analitzava 1 mL de mostra en un 

cromatograma de 3 min. El mètode va permetre obtenir una precisió superior al 

93% (Gallart-Ayala et al., 2011). 

Degut als bons paràmetres de qualitat obtinguts mitjançant la SPE-LC-MS, com 

per exemple els baixos MDLs o les recuperacions majors al 70% en la majoria de 

plastificants, es va seleccionar aquesta tècnica per a l’anàlisi de plastificants en el 

transcurs d’aquesta tesi. 

 

QqQ vs QqTOF 

En els darrers anys, per tal d’aconseguir una major sensibilitat i selectivitat, 

s’utilitza de manera extensa la MS en tàndem (MS/MS). La MS d’elevada 
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resolució també juga un paper essencial. En aquest cas, la sensibilitat que es pot 

arribar a aconseguir és molt més gran, així com el poder de resolució i la 

selectivitat. Això permet valors molt propers a la massa exacta així com analitzar 

rangs de m/z més amples, amb una gran precisió fins i tot en el mode 

d’escombratge, però es necessita d’un calibratge periòdic. Aquestes són les dues 

tècniques que s’han optimitzat en el marc d’aquesta tesi per a determinar la 

presència de plastificants en mostres ambientals i en begudes refrescants.  

Els analitzadors tipus quadrupol destaquen per la seva mida compacte, la 

velocitat d’escombratge, l’elevada eficiència de transmissió i també perquè no 

requereixen d’un buit perfecte. La majoria estan limitats a una resolució unitària 

en la relació massa càrrega i un rang de masses de m/z 1000-2000, encara que 

alguns permeten arribar fins m/z 4000. Els compostos s’identifiquen segons la 

caracterització de l’ió molecular i dos ions fragments propis, els quals, units amb 

el temps de retenció donen suficient informació per la identificació dels 

compostos. No obstant, els problemes més importants són la coelució i la 

presència d‘interferències degudes a la matriu, així com la dificultat de la 

identificació de compostos que presenten poca fragmentació. El QqQ està proveït 

d’una elevada selectivitat i capacitat de quantificació, gràcies a 4 modes 

d’adquisició: escombratge d’ions producte, escombratge d’ions precursors, 

escombratge de pèrdues neutres i monitorització de reaccions múltiple (Núñez et 

al., 2005). Per l’anàlisi dels plastificants mitjançant LC-MS/MS, el triple quadrupol 

és el principal analitzador, tal com s’ha descrit a l’apartat 1.5.1. 

Per altra banda, l’analitzador QqTOF destaca principalment per la seva elevada 

resolució, permetent així la detecció de forma pràcticament inequívoca de 

qualsevol anàlit orgànic. Una de les aplicacions més emprades és la identificació 

de productes de transformació o degradació per la seva capacitat de calcular la 

massa elemental i proposar una estructura empírica. Gràcies a la massa exacte i a 

la fragmentació que aquest analitzador permet, juntament amb les biblioteques 



Introducció 
 

 

93 

d’espectres, es pot confirmar la composició i estructures de compostos, els quals 

no es disposen com a patrons. A diferència del QqQ, l’HRMS amb un QqTOF 

permet la construcció de cromatogrames amb intervals de massa per sota de la 

unitat, el que resulta en una millor relació senyal soroll (Bocxlaer et al., 2005). A 

la Taula 7 es poden observar les característiques principals dels instruments QqQ 

i QqTOF. 

Taula 7. Característiques dels equips QqQ i QqTOF. 

 QqQ QqTOF 

Rang de masses (m/z) 2 a 2000 2 a 6000 

Velocitat d'escombratge 10000 Da s-1 12500 Da s-1 

Precisió bona excel·lent 

Linealitat bona bona 

Sensibilitat excel·lent bona 

Fragmentació MS/MS si si 

Base de dades no si 

 

Com s’observa a la Taula 7, els analitzadors QqTOF presenten un rang de masses 

superior al QqQ, encara que ambdós presenten velocitats d’escombratge similars. 

El rang superior de masses permet l’anàlisi de compostos d’elevat pes molecular. 

Respecte la precisió, linealitat i sensibilitat, els dos analitzadors tenen bones 

prestacions, igual que la capacitat de fragmentació. Ara bé, el QqTOF permet la 

creació de bases de dades, que unit amb l’elevada resolució, permet la 

identificació de compostos desconeguts. 

Els QTOF-MS poden operar emprant els experiments d’adquisició depenent de la 

informació (“information dependent acquistion” o IDA), un software que 

selecciona automàticament els ions de gran intensitat en el mode escombratge, 

però amb la limitació que només els compostos intensos i ben resolts poden ser 

reconeguts i analitzats. En un experiment IDA, el major avantatge és que en 

només un anàlisi, l’espectre d’ions producte es pot generar dels ions precursors 
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que són desconeguts amb antelació. A més, l’adquisició de dades és tan ràpida 

que precursors múltiples que coelueixen poden ser monitoritzats de forma 

simultània. Gràcies a aquest analitzador es pot conèixer la fragmentació dels ions 

que es decideixi i d’aquesta forma, fer propostes d’estructures químiques més 

acurades. Els espectròmetres de masses QTOF es poden emprar per quantificar 

amb una bona linealitat de més de 3 ordres de magnitud i amb una bona 

sensibilitat, encara que menor que els instruments QqQ. Malgrat això, existeixen 

algunes limitacions, especialment quan múltiples ions precursors coincideixen en 

un temps de retenció pròxim. 

El QqTOF té com aplicació més comú l’anàlisi qualitatiu, com el d’identificació, i 

en menor mesura el de quantificació. De fet, a la bibliografia no es troben 

exemples on el QqTOF s’utilitzi per la quantificació dels plastificants en mostres 

ambientals. Per altra banda, l’HRMS s’utilitza en alguns casos per determinar 

productes de degradació. Pels plastificants i monòmers, l’Orbitrap s’ha utilitzat 

per la identificació dels fotoproductes del BPA (da Silva et al., 2014). L’elevada 

resolució va permetre identificar la massa exacta dels compostos formats en 

determinades condicions i d’aquesta forma determinar les reaccions i les 

cinètiques del procés de degradació. 

 

1.5.2 Paràmetres de qualitat  

 

L’anàlisi de manera precisa i exacta dels plastificants i BPA requereix d’un 

adequat control de qualitat del mètode analític. Els paràmetres de qualitat del 

mètode proporcionen la informació necessària per avaluar les prestacions del 

mètode analític, però en el cas de l’anàlisi de plastificants, cal un control rigorós 

de la presència dels diferents compostos en els blancs de mètode, ja que els 

plastificants es troben presents degut a la seva ubiqüitat. 
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Els paràmetres de qualitat s’han de mesurar a partir de mostres fortificades i 

patrons comercials d’elevada puresa, i el mètode de patró intern és el més indicat 

per corregir les variacions tant durant el procés d’extracció com durant l’anàlisi 

per LC-MS. Cal assegurar la linealitat del mètode dins l’interval de treball que 

correspon a nivells entre ng L-1 i µg L-1, i mitjançant la quantificació amb patrons 

interns, cal calcular el factor de resposta de cada compost. Les recuperacions 

s’estudien a diferents nivells de fortificació tenint en compte els nivells dels 

contaminants en cada matriu, així que les matrius d’aigua potable tenen 

concentracions més baixes, normalment per sota de 500 ng L-1, mentre que per 

riu i begudes refrescants, aquestes poden superar els 10000 ng L-1, especialment 

l’aigua de riu. Per tal que el mètode sigui robust i permeti l’anàlisi de plastificants 

i BPA en diverses mostres ambientals, cal assegurar la repetitivitat i 

reproductibilitat de manera que es tinguin valors el més baixos possibles, 

preferiblement inferiors al 20%. Finalment, en l’anàlisi de traces és indispensable 

obtenir una bona sensibilitat, que es calcula a partir dels límits de detecció 

instrumentals i els metodològics. Mentre que els primers proporcionen 

informació sobre la quantitat més petita de cada anàlit que pot detectar la 

instrumentació analítica, el segon indica el nivell més baix que es pot detectar 

tenint en compte tota la metodologia d’extracció, considerant el factor de 

preconcentració. En conjunt, és essencial que la metodologia que es desenvolupi 

sigui suficientment robusta perquè es pugui aplicar a altres laboratoris i compleixi 

els criteris de qualitat que garanteixin la fiabilitat dels resultats obtinguts. 

Una de les problemàtiques més grans en l’anàlisi d’ftalats rau en la impossibilitat 

d’evitar la seva presència en els blancs de mètode. Això pot produir una 

sobreestimació de les concentracions que es detecten. Els blancs han d’estar ben 

controlats per tal d’evitar els falsos positius. Normalment, la contribució externa 

de plastificants a les mostres es deu a la seva presència en els dissolvents, els 

reactius, l’equipament del laboratori, els instruments analítics i inclòs l’atmosfera 
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del laboratori juga un paper important (Capdeville i Budzinski, 2011). Molts 

estudis que analitzen ftalats en aigües no tenen en compte aquesta contribució 

externa i fan servir els límits de detecció instrumentals per definir el llindar de 

detecció del seu mètode. Però aquests estudis generen dades que fàcilment 

poden estar sobreestimades. Existeix certa discrepància de com cal tractar la 

contribució dels blancs en el mètode analític. Hi ha estudis que suggereixen que 

s’han d’indicar els valors de blancs i aquests no s’han de restar dels valors 

determinats en les mostres (Capdeville i Budzinski, 2011).  

Un primer criteri que s’adopta és determinar els MDL a partir de la contribució 

dels blancs, que es calcula a partir de la contribució dels diferents compostos en 

els blancs de mètode i a partir d’aquí es calcula la mitjana d’aquesta contribució 

més 3 vegades la desviació estàndard. En el segon criteri, el MDL correspon a la 

desviació estàndard de la resposta d’injeccions successives de 7 a 10 replicats 

d’una mostra espicada a concentracions molt baixes, multiplicada per un factor 

de confiança. El tercer criteri implica la realització d’una corba de calibratge, com 

indica Wenzel et al. (Wenzel et al., 2003), els quals van determinar els MDL 

d’alquilfenols polietoxilats segons un interval de confiança del 99% en la corba de 

calibratge a partir d’aigua subterrània fortificada.  

Per exemple, per l’anàlisi d’ftalats en aigua potable (Dévier et al., 2013) es van 

mesurar diversos blancs als quals s’aplicaven les mateixes condicions que les 

mostres. Els nivells que es van trobar es van emprar per estimar els límits de 

quantificació, emprant una relació de 10 entre les respostes dels anàlits i els 

respectius blancs. En el cas de NP i BPA, que també van ser detectats en els 

blancs, els MDL es van calcular emprant els valors del blanc, assumint almenys 

una relació S/N de 3. Els IDL de NP i BPA, van ser de 5 i 1 pg L-1, respectivament, 

mentre que els MDL, recalculats a partir del primer criteri descrit, van ser de 10 

ng L-1 per ambdós compostos (Dévier et al., 2013). Nerín et al. (Nerín et al., 1993) 

van observar contaminació de DEHP en totes les anàlisis d’aigua, i ho van atribuir 
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a les xeringues de plàstic, sèptums, llana de vidre i altres materials d’ús comú al 

laboratori utilitzats en l’anàlisi i suggereixen evitar aquests tipus de material i 

substituir-los, sempre que sigui possible, per vidre. 

A part, l’atmosfera del laboratori i la zona de treball poden també contribuir en 

els nivells de blancs (Fromme et al., 2002; Guart et al., 2014b). S’ha descrit que 

una neteja impecable del laboratori en general, especialment en la zona de la 

campana extractora que s’ha de netejar amb acetona, fa disminuir els nivells 

d’ftalats en els blancs metodològics. Un altre factor important és eluir amb el 

volum de dissolvent més petit possible, ja que un cop preconcentrat, els residus 

presents en el dissolvent també es preconcentren i contribueixen en gran mesura 

a la presència en els blancs o mostres (Thompson et al., 1996). 

Així, malgrat que els blancs mai estan exempts de plastificants, es pot controlar la 

seva presència i variació al llarg d’un grup de mostres. A partir dels valors de 

blanc, els diferents estudis recomanen calcular els límits de detecció reals, ja que 

els límits de detecció instrumentals són molt baixos i  no es corresponen amb la 

realitat. Guart et al. (Guart et al., 2014a) van calcular els MDLs a partir de la 

mitjana aritmètica dels blancs més 3 vegades la desviació estàndard, donant 

valors entre 10 i 460 ng L-1 pels ftalats. Aquests valors són bastant més alts que 

els reportats en altres estudis (Capdeville i Budzinski, 2011; Peñalver et al., 2001) 

però permeten la quantificació dels ftalats en mostres sense necessitat de 

sostreure els nivells de  blanc.  

Si es mira de forma conjunta, l’anàlisi de plastificants i de BPA en mostres 

ambientals i en begudes refrescants requereix d’un esforç analític, tant durant 

l’extracció com durant l’anàlisi, ja que l’anàlisi a nivell traça d’aquests compostos 

es veu dificultat per els problemes de blancs i pels problemes relacionats amb les 

matrius, especialment aquelles que contenen elevades concentracions de sucres. 

A més, cal afegir que malgrat hi ha compostos com el NP i l’OP que fa dècades 
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que s’estan estudiant i que la seva determinació analítica no representa cap 

problema, hi ha altres plastificants que es podrien catalogar dins de contaminants 

emergents que no han estat caracteritzats analíticament i que a part, no s’ha 

estudiat la seva presència al medi ambient ni el seu comportament. Finalment, el 

coneixement sobre la presència d’aquests compostos en begudes és un tema nou 

i cal incidir de forma estricte per conèixer la problemàtica relacionada amb la 

migració de plastificants en begudes refrescants.  
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L’objectiu principal d’aquesta tesi és avaluar la presència, distribució i 

comportament dels monòmers o additius de plàstic en mostres aquoses d’origen 

ambiental i alimentari. Els compostos objecte d’estudi són el bisfenol A, la 

benzofenona, 12 alquilfenols de cadenes de 4 fins a 12 carbonis, 5 ftalats, el 

DEHA i l’ATBC. Especialment, els alquilfenols de cadena curta i llarga han estat 

molt poc estudiats fins ara. La utilització de monòmers del plàstic i plastificants, 

àmpliament extensa en la indústria i en l’ús domèstic, fa que siguin uns 

compostos de gran interès degut a la seva toxicitat i propietats de disrupció 

endocrina. Seguint aquests criteris, els objectius específics van ser els següents: 

 

1. Desenvolupar un mètode analític multiresidual basat en la cromatografia 

de líquids acoblada a l’espectrometria de masses en tàndem (LC-MS/MS) 

per l’anàlisi de monòmers i additius del plàstic i avaluar les seves 

prestacions analítiques. 

 

2. Desenvolupar mètodes d’extracció per l’anàlisi de monòmers del plàstic i 

plastificants i determinar els paràmetres de qualitat. Segons el tipus de 

matriu, s’han desenvolupat dues metodologies: 

 

2.1. Extracció en fase sòlida (SPE) i LC-MS/MS per l’anàlisi d’aigües de riu i 

aigües de distribució. 

 

2.2. Extracció líquid-líquid (LLE) i LC-MS/MS per l’anàlisi de begudes 

refrescants. 

 

3. Monitoritzar la presència dels plastificants al llarg de la conca del riu 

Besòs i avaluar el seu impacte mitjançant un estudi de risc. 
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4. Determinar la presència de plastificants i BPA en aigües de captació de la 

potabilitzadora de Sant Joan Despí i avaluar l’eficiència del tractament. 

 

5. Analitzar els plastificants presents en begudes refrescants per tal 

d’avaluar la migració dels envasos que les contenen i els nivells als que es 

detecten. 

 

6. Avaluar la toxicitat dels plastificants i del BPA emprant com a model 

d’ecotoxicitat la Daphnia magna i com a model de toxicitat humana les 

cèl·lules cancerígenes de placenta humana JEG-3. 

 

7. Estudiar la fotodegradació del bisfenol A utilitzant llum UV i identificar els 

productes de degradació formats mitjançant LC-QTOF i avaluar llur 

toxicitat utilitzant Daphnia magna. 



 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

3. Desenvolupament 

analític 
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La presència dels plastificants i BPA en mostres ambientals i en begudes és un 

tema que requereix un esforç analític important degut que aquests compostos 

són difícils d’analitzar, bàsicament perquè estan presents en els blancs i calen 

metodologies molt específiques. Tal com s’ha descrit a la bibliografia, la majoria 

d’estudis es centren en la determinació d’una família concreta i no hi ha cap 

treball que descrigui l’anàlisi multiresidual d’un elevat nombre de plastificants. 

Aquests tipus d’anàlisi permeten la determinació de compostos amb propietats 

fisicoquímiques diferents de forma simultània, amb les avantatges que això 

suposa a l’hora de caracteritzar qualsevol mostra ambiental. Per tal que sigui 

efectiu, cal que es pugui aplicar a mostres de diferent naturalesa (ambientals, 

alimentàries, etc). Les metodologies descrites estan centrades específicament a 

l’anàlisi del NP i l’OP, però no hi ha cap mètode descrit que consideri tota la 

família d’APs, de cadena de 4 fins a 12 carbonis. Per tant, una contribució 

important d’aquesta tesi és desenvolupar una metodologia basada en la LC-

MS/MS capaç de determinar de forma simultània 21 compostos, incloent els 

ftalats més utilitzats, alguns substituts del DEHP que s’empren en la fabricació 

d’envasos alimentaris i dels APs, incloent els butilfenols fins el DP. 

En aquest capítol es descriuen els materials i reactius emprats pel 

desenvolupament analític així com totes les etapes per portar-lo a terme. En 

primer lloc, es va desenvolupar la caracterització per cromatografia de líquids i 

espectrometria de masses, amb els seus respectius paràmetres de qualitat. En 

segon lloc, es van desenvolupar 2 mètodes d’extracció: un per mostres d’aigua de 

riu i aigua potable i un per begudes refrescants.  
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3.1 Materials i reactius 
 

Els patrons es van comprar a diferents cases comercials i sempre van ser d’una 

elevada puresa. El Phthalate Mix 525 (500 ng µL-1 cadascun, en metanol) que 

conté dimetil ftalat (DMP), dietil ftalat (DEP), di-n-butil ftalat (DBP), butil benzil 

ftalat (BBP), bis(2-etilhexil) adipat (DEHA) i bis(2-etilhexil) ftalat (DEHP) va ser 

comprat a Supelco (Bellefonte, PA, Estats Units). El bisfenol A (BPA), 4-heptilfenol 

(HP), 4-octilfenol (OP) i 4-nonilfenol (NP) van ser subministrats per Dr. 

Ehrenstorfer (Augsburg, Alemanya) com a productes sòlids. La benzofenona (BP), 

2-sec-butilfenol (2SBP), 2-tert-butilfenol (2TBP), 4-sec-butilfenol (4SBP), 4-tert-

butilfenol (4TBP), 4-tert-amilfenol (TAP), 4-cumilfenol (CP), 4-dodecilfenol (DP), 

2,6-di-tert-butilfenol (DTBP), 2,4,6-tri-tert-butilfenol (TTBP) i acetil tributil citrat 

(ATBC) van ser comprats a Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, Estats Units). El patró 

intern pels ftalats va ser el dipropilftalat-3,4,5,6-d4 de Ridel-de-Haën (Seelze, 

Alemanya). El patró intern dels alquilfenols va ser 4-n-nonilfenol-d8 de Dr. 

Ehrenstorfer (Augsburg, Alemanya) com una solució de 100 ng µL-1 en acetona. 

Finalment, el patró intern del BPA va ser el bisfenol A-d16 comprat a Sigma-

Aldrich (St. Louis, MO, Estats Units) com a sòlid. Els dissolvents emprats van ser 

diclorometà i metanol de qualitat SupraSolv i aigua de qualitat cromatogràfica, 

subministrats per Merck (Darmstadt, Alemanya). L’aigua milli-Q es va obtenir 

directament d’un sistema de purificació integral d’aigua de Millipore (Billerica, 

MA, Estats Units). 

Pel desenvolupament del mètode d’extracció, es van emprar 4 tipus diferents de 

cartutxos per a l’extracció en fase sòlida: Oasis HLB de 200 mg i C18 de 200 mg, 

de Waters (Milford, MA, Estats Units), Isolute C18 de 200 mg de Biotage (Upssala, 

Suècia) i HLB de 200 mg de Scharlab (Sentmenat, Catalunya). 

Per l’extracció en fase sòlida es va emprar un sistema de buit Baker (J.T. Baker, 

Països Baixos) de 24 posicions el qual tenia les claus i tubs de tefló per evitar la 
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contaminació de les mostres per ftalats. Per l’evaporació de les mostres es va 

utilitzar un equip Turbo-Vap LV system (Caliper Life Sciences, Regne Unit) de 24 

posicions i que funciona sota corrent de nitrogen i a temperatura regulable en el 

qual s’adapten vials de 40 mL. També es va utilitzar un Reacti-Vap III (Pierce, 

Estats Units) que permet l’evaporació sota corrent de nitrogen de petits volums 

de dissolvent i on s’acoblen els vials de cromatografia de 2 mL. 

 

3.2 Caracterització per cromatografia de líquids i espectrometria 

de masses 
 

Es va desenvolupar un mètode basat en la cromatografia de líquids acoblada a 

l’espectrometria de masses en tàndem (LC-MS/MS) per a l’anàlisi de plastificants. 

Es va emprar un cromatògraf de líquids Acquity acoblat a un triple quadrupol TQD 

(Waters, Estats Units). La columna va ser una Acquity UPLC BEH C18 de 100 x 2,1 

mm (1,7 µm), de la mateixa casa comercial, amb la seva respectiva precolumna, 

VanGuard, de 5 x 2,1 mm i la mateixa mida de partícula que la columna. 

La caracterització dels fragments més importants es va fer mitjançant FIA (anàlisi 

d’injecció en flux, “flow injection analysis”). Així, es va optimitzar el voltatge de 

con per a cada compost a valors creixents de 5 a 10 V en intervals de 5 V, tant en 

positiu com en negatiu i es va seleccionar el voltatge que produïa l’ió molecular 

més abundant. Després, a partir d’aquest valor aproximat es va procedir a afinar 

la resposta dels diferents anàlits variant el voltatge amb diferències de 1 V. Això 

va permetre trobar el voltatge òptim per a cada compost. A la Figura 9 es pot 

veure la corba de voltatges pels diferents compostos. Per posar a punt el mètode 

MRM, es va seleccionar l’ió molecular de cada compost, es van optimitzar les 

energies de col·lisió i es van seleccionar 2 ions producte a partir de l’ió molecular. 
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A la Taula 8 s’indiquen el temps de retenció per a cada compost, l’ió precursor 

seleccionat amb el seu respectiu voltatge de con, així com dues transicions, la de 

quantificació i la de confirmació, amb les seves energies de col·lisió 

corresponents. 

Degut a la diferent electronegativitat dels compostos estudiats, l’adquisició es va 

realitzar en electrosprai positiu i negatiu per tal de tenir la major sensibilitat. En 

ESI negatiu, es van detectar el BPA i els alquilfenols, degut especialment al seu 

grup fenòlic. Pel BPA, es va formar el m/z 227 [M-H]-, que va ser escollit com a ió 

precursor. Els ions productes van ser a m/z 133 i 93, que corresponen a [M-

C6H7O]- i [M-C9H11O]-, respectivament. Aquests ions han estat descrits 

anteriorment a la literatura (Maggioni et al., 2013; Silva et al., 2005). Les 

transicions seleccionades es mostren a la Taula 8. 

Respecte els APs, els 4 butilfenols estudiats són isòmers estructurals. La posició 

de la cadena de carboni respecte el fenol pot ser orto o para, i la forma 

d’aquesta, sec o tert. L’ió molecular i pic base per als 4 isòmers va ser el m/z 149 

[M-H]-. Pel 4SBP i el 2SBP, només es va generar un ió producte a m/z 119 [M-

C2H7]-. Per altra banda, el 2TBP i el 4TBP van formar 2 fragments a m/z 133 [M-

OH]- i a m/z 117 [M-CH5O]-. En ambdós casos, els compostos van poder ser resolts 

cromatogràficament. Aquest compostos van ser els més polars dels alquilfenols 

estudiats, i van eluir a temps de 2,88 i 3,31 minuts.  

El TAP i el CP, amb una longitud de 5 i 9 carbonis en la cadena, van ser els 

següents en eluir. L’ió molecular del TAP va ser el m/z 163 [M-H]- i els ions 

productes que es van generar van ser el m/z 133 [C9H9O]- i el m/z 117 [M-C2H7O]-. 

El CP va presentar l’ió molecular a m/z 211 [M-H]-. Els ions productes formats van 

ser a m/z 77 [C6H5]- i a m/z 133 [C9H9O]-. L’OP va eluir a 5,77 min i va formar l’ió 

molecular m/z 205 [M-H]-, el qual va general els ions producte a m/z 133 [C9H9O]- 

i a m/z 117 [M-C5H13O]-. 
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Figura 9. Corba d’optimització del voltatge de con pels alquilfenols en ESI- (a) i els ftalats, 

adipat, BPA i BP en ESI+ (b). 
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El HP, amb un ió molecular a m/z 191 [M-H]-, va generar els ions producte a m/z 

106 [M-C5H10O]- i 119 [M-C5H13]-. L’ió molecular del NP es va produir a m/z 219 

[M-H]-, i els ions productes van ser a m/z 133 [C9H9O]- i 147 [M-C4H9O]-. El DP va 

tenir l’ió precursor a m/z 261 [M-H]-, el qual va produir els ions fragment a m/z 

162 [M-C6H12O]- i a m/z 133 [C9H9O]-. El DTBP i el TTBP van ser els alquilfenols 

amb doble i triple ramificació, i es van formar els ions moleculars a m/z 205 [M-

H]- i 261 [M-H]-, respectivament. Els ions producte formats van ser a m/z 189 [M-

OH]- i m/z 133 [C9H9O]- pel DTBP i a m/z 245 [M-CH4]- pel TTBP. La majoria 

d’aquestes transicions no han estat descrites prèviament ja que aquests 

compostos han estat molt poc estudiats i no hi ha cap article científic que 

desenvolupi un mètode per detectar-los. 

Per altra banda, en electrosprai positiu, es van estudiar la benzofenona i els 

ftalats, degut a la baixa resposta que s’observava en el mode negatiu. La 

benzofenona va formar l’ió molecular protonat a m/z 183 [M+H]+. Els ions 

producte formats van ser a m/z 105 [M-C6H5]+ i a m/z 77 [C6H5]+. Aquests ions van 

ser descrits prèviament per Gallart-Ayala et al. (Gallart-Ayala et al., 2011a). 

Els 5 ftalats estudiats van tenir patrons de fragmentació similars als obtinguts en 

estudis previs (Céspedes et al., 2006). L’ió molecular pel DMP va donar el 

fragment a m/z 195 [M+H]+, i el fragment a m/z 163 [M-CH3O]+ es va produir per 

la pèrdua del grup metoxi de l’éster, mentre que el m/z 77 [C6H5]+ va ser originat 

pel grup benzil. Per DEP, DBP, BBP i DEHP, l’ió molecular protonat es va formar 

com a pic base, i el fragment a m/z 149 [C8H5O3]+ va ser un ió diagnòstic per a tots 

ells. Els ions producte per confirmar cada compost van ser el m/z 177 [M-C2H5O]+ 

pel DEP, el m/z 205 [M-C4H9O]+ pel DBP, el m/z 91 [C7H7]+ pel BBP, i el m/z 167 

[C8H7O4]+ pel DEHP. Per aquests compostos, les transicions emprades van 

correspondre de l’ió molecular a m/z 149, el qual és una transició molt sensible i 

específica i a l’altre ió específic de cada compost.  
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Taula 8. Plastificants i monòmers del plàstic analitzats, temps de retenció i condicions 

d’adquisició per espectrometria de masses en tàndem. 

Compost 

Temps de 

retenció 

(min) 

Ió 

precursor 

(m/z) 

Voltatge 

de con 

(V) 

Transició de 

quantificació 

(m/z) (C.E., eV) 

Transició de 

confirmació 

(m/z) (C.E., eV) 

ATBC 7,73 
403 

[M+H]+ 
21 403 → 259 (19) 403 → 185 (21) 

DMP 1,59 
195 

[M+H]+ 
18 195 → 163 (8) 195 → 77 (28) 

DEP 3,25 
223 

[M+H]+ 
19 223 → 177 (8) 223 → 149 (19) 

DBP 6,67 
279 

[M+H]+ 
18 279 → 149 (14) 279 → 205 (9) 

BBP 6,58 
313 

[M+H]+ 
22 313 → 149 (14) 313 → 91 (16) 

DEHA 10,39 
372 

[M+H]+ 
32 372 → 147 (11) 372 → 129 (16) 

DEHP 9,15 
392 

[M+H]+ 
29 392 → 149 (21) 392 → 167 (14) 

      

2SBP 3,02 149 [M-H]- 29 149 → 119 (21) - 

2TBP 3,31 149 [M-H]- 46 149 → 133 (21) 149 → 117 (30) 

4SBP 2,88 149 [M-H]- 29 149 → 119 (20) - 

4TBP 2,70 149 [M-H]- 38 149 → 133 (19) 149 → 117 (42) 

TAP 3,61 163 [M-H]- 39 163 → 133 (30) 163 → 117 (29) 

CP 3,98 211 [M-H]- 38 211 → 77 (26) 211 → 133 (28) 

HP 6,14 191 [M-H]- 38 191 → 106 (19) 191 → 119 (38) 
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Compost 

Temps de 

retenció 

(min) 

Ió 

precursor 

(m/z) 

Voltatge 

de con 

(V) 

Transició de 

quantificació 

(m/z) (C.E., eV) 

Transició de 

confirmació 

(m/z) (C.E., eV) 

OP 5,77 205 [M-H]- 42 205 → 133 (28) 205 → 117 (46) 

NP 6,62 219 [M-H]- 28 219 → 133 (27) 219 → 147 (28) 

DP 8,01 261 [M-H]- 47 261 → 162 (9) 261 → 133 (27) 

26DTBP 5,76 205 [M-H]- 45 205 → 189 (42) 205 → 133 (46) 

TTBP 7,87 261 [M-H]- 50 261 → 245 (28) - 

      

BP 4,16 
183 

[M+H]+ 
12 183 → 105 (16) 183 → 77 (25) 

BPA 1,77 227 [M-H]- 39 227 → 133 (40) 227 → 93 (30) 

      

BPA-d16 1,70 241 [M-H]- 48 241 → 142 (29) 241 → 97 (30) 

DPP-d4 5,08 
255 

[M+H]+ 
16 255 → 195 (8) 255 → 153 (13) 

NP-d8 7,43 227 [M-H]- 49 227 → 112 (34) 227 → 126 (24) 

 

Finalment, el DEHA i l’ATBC, les dos alternatives als ftalats, van eluir cap el final 

del cromatograma. El DEHA va tenir l’ió precursor a m/z 372 [M+H]+ i els ions 

producte a m/z 147 [C6H11O4]+ i 129 [C6H9O3]+. L’ATBC, va formar l’ió precursor a 

m/z 403 [M+H]+ i els ions producte es van formar a m/z 259 [C13H23O5]+ i a m/z 

185 [C7H5O6]+. Aquests ions han estat descrits prèviament (Bodmeier i Paeratakul, 

1991). 
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Un cop caracteritzada la fragmentació de cada compost, a partir dels ions 

moleculars i els ions producte, i dels seus respectius voltatges de con i energies 

de col·lisió, es va establir un mètode de MRM que va permetre augmentar 

considerablement la sensibilitat i la selectivitat a partir de la monitorització de les 

transicions seleccionades. La transició més abundant es va escollir com la 

transició de quantificació, mentre que la segona transició, menys abundant, es va 

utilitzar com a confirmació. 

A la Figura 10 es pot observar els cromatogrames en electrosprai (ESI) negatiu i 

positiu. El flux de treball va ser de 0,4 mL min-1, i el volum d’injecció va ser de 10 

µL. La fase mòbil emprada va ser (A) aigua i (B) metanol, amb un gradient lineal. 

Aquest va començar amb un 60% d’aigua i un 40% de metanol, que va 

incrementar a un 100% de metanol en 8 minuts, condicions que es van mantenir 

durant 2 minuts. Després es va tornar a les condicions inicials en 2 minuts. Del 

minut 12 al 15 es va deixar estabilitzar el sistema. D’aquesta forma, el temps 

cromatogràfic total va ser de 12 minuts. 

 

 

Figura 10. Cromatogrames per LC-MS/MS en ESI negatiu (a) i positiu (b) d’un patró a 100 ng 

mL
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El cromatograma en ESI negatiu mostra el BPA i el seu patró intern corresponent 

que elueixen a temps de 1,77 i 1,70 minuts, respectivament. A continuació, els 

alquilfenols van eluir de menor a major longitud de la cadena ramificada i el 

dodecilfenol, amb una cadena de 12 carbonis va ser l’últim en eluir, al minut 8. 

Com els APs de cadena curta (butilfenols, TAP i CP) i el BPA van eluir relativament 

abans que els de cadena més llarga, de l’octilfenol fins al dodecilfenol, es va 

decidir establir dues finestres d’adquisició de dades. D’aquesta forma, es va 

programar el MS per tal que del minut 0 al minut 5 analitzés només les 

transicions corresponents als compostos més polars, amb logKow entre 3,08 i 

4,17. Per altra banda, del minut 5 fins al final del cromatograma, es van analitzar 

la resta. Aquesta tècnica permet dedicar més temps d’anàlisi als compostos, i així, 

augmentar la sensibilitat del mètode. Destacar també que el dodecilfenol és una 

mescla d’isòmers en el seu format comercial i per aquesta raó el pic 

cromatogràfic està compost per diversos pics, que correspondrien a diferents 

isòmers. Aquest efecte també és apreciable en el NP, que presenta dos màxims a 

temps 6,68 i 6,78 minuts, a causa dels isòmers presents. 

Per altra banda, el cromatograma en ESI positiu permet identificar els ftalats i la 

benzofenona. Com en el cas anterior, es va treballar amb dues finestres 

d’adquisició. La primera, del minut 1 al 6, correspon al DMP, DEP i BP, compostos 

de pes molecular menor i major polaritat que fan que elueixin molt mes ràpid. La 

segona finestra es va situar a partir del minut 6 fins el final del cromatograma, per 

analitzar el BBP, el DBP, el ATBC, el DEHP i el DEHA. 

Per determinar la linealitat i sensibilitat del mètode instrumental es va analitzar 

una recta de calibratge de concentracions de 5 a 500 ng mL-1. La quantificació 

dels anàlits es va realitzar pel mètode d’estàndard intern, utilitzant el NP-d8, el 

DPP-d4 i el BPA-d16. La repetitivitat es va estudiar comparant les àrees d’un 

mateix patró a 100 ng mL-1 en 5 injeccions consecutives, mentre que la 

reproductibilitat, en 5 injeccions realitzades en dies diferents. 
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Taula 9. Paràmetres de qualitat dels plastificants. 

Compost 
Linealitat  

(ng mL-1) 
Pendent R2 

IDL 

(ng) 

Repetitivitat 

(100 ng mL-1) 

Reproductibilitat  

(100 ng mL-1) 

ATBC 5-500 0,239 0,992 0,005 4,2 14,1 

DMP 5-500 1,564 0,997 0,018 4,1 13,3 

DEP 5-250 2,886 0,996 0,002 3,0 13,0 

DBP 5-250 3,013 0,998 0,014 2,9 12,1 

BBP 5-500 0,832 0,993 0,002 6,6 9,0 

DEHA 5-500 0,027 0,994 0,009 6,7 8,6 

DEHP 5-250 0,075 0,996 0,004 4,2 16,4 

2SBP 5-500 1,037 0,998 0,011 4,2 10,8 

2TBP 5-500 0,408 0,992 0,013 7,7 8,5 

4SBP 5-500 0,331 0,998 0,012 8,5 10,0 

4TBP 5-500 1,499 0,996 0,015 5,1 6,8 

TAP 5-500 2,253 0,998 0,009 9,2 12,4 

HP 5-500 16,426 0,995 0,002 7,1 11,7 

OP 5-500 6,152 0,999 0,002 5,2 7,0 

NP 5-500 11,892 0,995 0,005 0,4 2,4 

CP 5-500 0,524 0,998 0,020 5,3 11,3 

DP 5-500 22,498 0,997 0,002 3,0 11,8 

26DTBP 5-500 0,326 0,993 0,015 6,5 16,7 

246TTBP 5-500 0,465 0,994 0,017 8,7 11,5 

BP 5-250 0,117 0,997 0,004 9,3 11,7 

BPA 5-500 0,295 0,997 0,010 2,0 5,0 
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Els paràmetres de qualitat instrumental obtinguts pels diferents compostos es 

poden observar a la Taula 9. S’indica la linealitat, el pendent de la corba de 

calibratge, el coeficient de regressió (R2), el límit de detecció instrumental 

(“instrumental detection limit”, o IDL), així com la repetitivitat i la 

reproductibilitat.  

En general, tots els plastificants es van comportar de forma lineal a 

concentracions de 5  fins a 500 ng mL-1, exceptuant la BP, el DEP, el DBP i el DEHP, 

que va ser fins a 250 ng mL-1. Les rectes de regressió també van tenir valors molts 

propers a 1, indicant una bona linealitat en el rang de concentracions estudiades. 

Els límits de detecció instrumentals van ser molt baixos, i van variar entre 0,002 i 

0,020 ng, el que destaca la bona sensibilitat del triple quadrupol. Pels ftalats, va 

variar entre 0,002 i 0,018 ng, pels alquilfenols entre 0,002 i 0,020 ng, i per la BP i 

el BPA va ser de 0,004 i 0,010 ng, respectivament. Es van calcular emprant una 

concentració de 5 ng mL-1 per a cada compost i que donessin una relació senyal 

soroll de 3. 

Pel que fa a la repetitivitat i reproductibilitat, on sempre s’esperen valors per sota 

del 25%, tampoc hi va haver cap valor superior a aquest límit. En tots els casos, la 

reproductibilitat, mesurada en diferents dies, va ser superior a la repetitivitat, 

mesurada durant el mateix dia, en tots els casos utilitzant un patró de 100 µg L-1. 

 

3.3 Procediments d’extracció 
 

El sistema d’extracció utilitzat depèn del tipus de mostra que s’analitzi. En 

aquesta tesi s’han estudiat aigües de riu, de potabilitzadora i begudes refrescants, 

que tenen una composició i característiques molt diferents i per tant, cal 

optimitzar i validar el mètode d’extracció per a cada una d’elles. En primer lloc, 
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per les mostres d’aigua (potable i de riu) es va optimitzar el mètode amb aigua 

milli-Q fortificada i també utilitzant aigua de riu no contaminada agafada d’un 

rierol de la Cerdanya. Això va permetre calcular l’efecte matriu. En segon lloc, es 

va procedir a l’optimització del mètode per l’anàlisi de begudes, una matriu 

completament diferent a les aigües pel que fa a la seva composició, molt rica en 

sucres. 

 

3.3.1 Aigua de riu i potable 

 

Les mostres d’aigua es van extreure mitjançat l’extracció en fase sòlida. Aquest és 

el mètode més àmpliament emprat a la bibliografia i el que permet obtenir 

millors recuperacions i límits de detecció metodològics baixos (Furuichi et al., 

2004; Loyo-Rosales et al., 2003; Quednow i Püttmann, 2008). Es van extreure 200 

mL de mostra a un nivell de fortificació de 0,5 ng mL-1. 

Degut que un dels objectius era desenvolupar un únic mètode d’extracció capaç 

de recuperar tots els anàlits, es van optimitzar les condicions d’elució. Els 

paràmetres que es van estudiar van ser el tipus de cartutxos i els dissolvents 

d’elució, que són els dos factors més importants que poden influir en l’eficàcia 

d’extracció. Es van avaluar les prestacions analítiques de 4 tipus de cartutxos 

diferents, dos de C18 (de Waters i Isolute) i dos de HLB (de Waters i Scharlab), 

tots de 200 mg. Respecte els dissolvents d’elució, es van estudiar 3 mètodes 

d’elució, els quals van ser: (a) una mescla 1:1 de diclorometà i hexà (10 mL) més 

una altra 1:1 diclorometà i acetona (10 mL), (b) una segona de metanol (10 + 10 

mL) i (c) una de metanol amb àcid fòrmic al 0,1 % (10 + 10 mL). 

La Taula 10 mostra les característiques de diàmetre de porus, diàmetre de 

partícula i àrea de superfície per a cada cartutx emprat. D’aquesta forma, gràcies 

a les seves propietats, es va poder conèixer quin era el més adient pels 

plastificants. La possibilitat d’extreure tots els compostos facilita l’anàlisi 



Desenvolupament analític 
 

 

118 

multiresidual, de manera que es pot determinar la presència d’un elevat número 

d’anàlits en una mostra. 

 

Taula 10. Característiques dels rebliments dels cartutxos emprats. 

Cartutx 
Diàmetre del 

porus (Å) 
Diàmetre de 

partícula (μm) 
Àrea de la superfície 

( m2 g-1) 

Oasis HLB 84 31 801 

Scharlab HLB 60 50 500 

Waters C18 125 60 325 

Isolute C18 60 50 400 

 

Les recuperacions obtingudes (%R ± desviació estàndard, n=3) es poden observar 

a la Figura 11. La mescla de diclorometà:hexà i diclorometà:acetona va permetre 

obtenir recuperacions més elevades de tots els plastificants. Com a dissolvents 

d’elució, la mesclà amb diclorometà, hexà i acetona, assegura una completa 

recuperació, ja que l’hexà és més apolar i permet eluir els compostos amb logKow 

més elevat, mentre que l’acetona, més polar, permet eluir els de major polaritat i 

especialment, va permetre la recuperació eficient del BPA. El metanol sol va 

donar recuperacions més baixes en general, especialment per alguns ftalats, 

possiblement degut a diferències molt elevades de polaritat. En el cas 

d’addicionar àcid fòrmic, els alquilfenols de cadena curta, així com els ftalats i el 

DEHA es van degradar en aquestes condicions. Per altra banda, dels quatre 

cartutxos avaluats, els de HLB van donar unes recuperacions més properes al 

100%, i especialment, els cartutxos Oasis van donar valors amb unes desviacions 

estàndard més baixes. Per la seva banda, els de C18 es van descartar per la falta 

de capacitat de retenció d’alguns dels plastificants, especialment pels alquilfenols 

de cadena curta, els quals no es van poder recuperar. Els cartutxos, com s’indica a 

la Taula 10, presenten certes diferències, i el diàmetre de porus per exemple, és 

completament indiferent al tipus de rebliment. 
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Figura 11. Recuperacions dels plastificants segons cartutxos SPE i dissolvents d’elució. 
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Finalment, es van escollir els cartutxos Oasis de 200 mg ja que van permetre 

recuperar tots els compostos amb valors propers al 100%. Coincideix que va ser el 

cartutx amb major àrea específica de superfície, de 801 m2 g-1. El mètode 

d’extracció va consistir en analitzar 400 mL de mostra sense filtrar, la qual es 

fortificava amb 100 µL d’una solució d’1 ng µL-1 de patrons interns de BPA-d16, 

NP-d8 i DPP-d4. Els cartutxos es condicionaven de forma consecutiva amb 10 mL 

de diclorometà, 10 mL de metanol i 10 mL d’aigua cromatogràfica, per gravetat. 

Emprar aquests diferents solvents orgànics ajudava a netejar de forma eficient els 

cartutxos i eliminar qualsevol possible compost present en l’adsorbent o material 

utilitzat en el cartutx i a tenir, per tant, blancs lliures d’interferències. Després, la 

mostra era preconcentrada a un flux aproximat de 5 mL min-1, i un cop passada, 

els cartutxos s’assecaven aplicant el buit durant 30 min. L’elució final va consistir 

en 10 mL d’una mescla de diclorometà i hexà (1:1), seguida de 10 mL d’una 

mescla de diclorometà i acetona (1:1). 

Els extractes es van recollir en vials àmbar de 40 mL i van ser evaporats a quasi 

sequedat utilitzant un TurboVap. Després, els extractes van ser transferits a 

inserts de 300 µL per a vials de cromatografia, emprant acetat d’etil i evaporats a 

sequedat sota corrent de nitrogen. Finalment, les mostres van ser reconstituïdes 

amb 125 µL de metanol i 125 µL d’aigua HPLC.  

 

3.3.2 Paràmetres de qualitat 

 

Els paràmetres de qualitat del mètode d’extracció desenvolupat es mostren a la 

Taula 11, on s’indiquen les recuperacions en aigua milli-Q i en aigua de riu, el límit 

de detecció metodològic, els nivells dels blancs i la supressió iònica. Les 

recuperacions es van calcular en aigua milli-Q i en aigua de riu, per triplicat, 

extraient 250 mL d’aigua fortificada amb 100 µL d’una solució de 1 ng µL-1 de tots 

els plastificants. Els MDLs es van calcular de dues formes segons si el compost en 
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qüestió es va detectar o no en els blancs. En el cas que no es detectés, es va 

calcular a partir d’una mostra d’aigua milli-Q fortificada a una concentració de 

200 ng L-1, i es va calcular la concentració que produïa una relació senyal soroll de 

3. En el cas dels compostos que es van detectar en els blancs (ATBC, DEP, DBP, 

BBP, DEHA, DEHP, OP i NP), el MDL es va calcular com la mitjana més 3 vegades la 

desviació estàndard de la contribució de cada compost en el blanc, per tal 

d’assegurar la quantificació dels diferents compostos en les mostres a nivells 

superiors a la contribució dels blancs. El càlcul del MDL realitzat d’aquesta 

manera permet no haver de restar els valors de blancs. La presència de 

plastificants en els blancs de mètode són deguts als dissolvents, materials 

emprats, específicament al tipus de cartutx que és de polipropilè i sistema 

d’extracció. Aquesta contribució externa cal tenir-la en compte per una correcta 

quantificació dels anàlits i per evitar una sobreestimació dels nivells de 

plastificants i monòmers de plàstic en les mostres.  

La supressió iònica de cada plastificant es va calcular a partir de la diferència 

d’intensitat de cada compost en aigua de riu fortificada a 50 ng L-1 i la intensitat 

del mateix en una mostra d’aigua de riu neta i dividint per la seva intensitat en el 

control realitzat amb aigua milli-Q. Per expressar-ho en percentatge, el valor es 

presenta en forma absoluta i multiplicat per 100, tal com s’indica en la següent 

fórmula: 

% � �1 � ���	
� � �
������������ �� �100 

 

on tots els valors a introduir s’introdueixen en intensitat. QCriu és el control de la 

mostra fortificada, la Mostraneta és una mostra de riu que no conté el plastificant 

a determinar i QCMQ és un control fet amb aigua Milli-Q. 
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Taula 11. Paràmetres de qualitat del mètode d’extracció d’aigües. R, recuperacions. RSD, 

desviació estàndard relativa. MDL, límit de detecció metodològic. 

Compost 

R ± RSD (%) 

Aigua Milli-Q 
(n=3) 

R ± RSD (%)  

Aigua de 
Riu  

(n=3) 

MDL 

(ng L-

1) 

Nivell 
blancs 

(ng L-1) 

Supressió iònica 
(%) 

ATBC 63 ± 4 61 ± 4 36,9 22,2 ± 4,9 17 

DMP 90 ± 12 86 ± 10 15,2 nd 4 

DEP 104 ± 5 100 ± 7 294 261 ± 11 15 

DBP 118 ± 17 110 ± 21 196 139 ± 19 14 

BBP 69 ± 12 66 ± 10 20,2 11,2 ± 3 5 

DEHA 66 ± 4 67 ± 5 57,0 33,0 ± 8 36 

DEHP 107 ± 10 114 ± 9 143 98 ± 15 42 

2SBP 108 ± 4 100 ± 7 2,71 nd 8 

2TBP 83 ± 10 74 ± 13 9,53 nd 7 

4SBP 91 ± 8 86 ± 13 10,5 nd 10 

4TBP 107 ± 4 103 ± 5 1,91 nd 32 

TAP 101 ± 18 96 ± 16 1,80 nd 30 

HP 113 ± 10 101 ± 7 0,46 nd 7 

OP 113 ± 4 112 ± 10 10,6 8,45 ± 0,7 7 

NP 108 ± 3 105 ± 5 28,1 15,5 ± 4,2 25 

CP 101 ± 10 99 ± 8 2,49 nd 9 

DP 59 ± 4 60 ± 4 13,3 nd 9 

26DTBP 119 ± 16 112 ± 16 9,28 nd 38 

246TTBP 58 ± 7 57 ± 9 10,9 nd 9 

BP 66 ± 11 72 ± 13 3,64 nd 13 

BPA 101 ± 5 98 ± 5 1,99 nd 6 
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Es pot observar com les recuperacions per a tots els plastificants són molt similars 

en els dos tipus d’aigües, properes al 100%. Com a excepció es troben el 246TTBP 

i el DP, que es van situar al voltant del 60%, degut que són els compostos amb 

una estructura més diferent, ja que el primer es troba tri substituït, i el DP, és el 

que presenta una cadena de carbonis més llarga, i per tant, té una major 

hidrofobicitat. Ambdós tenen una polaritat similar a partir del seu logKow, la més 

baixa dins la seva família. En el cas dels alquilfenols, l’aigua de riu va proporcionar 

recuperacions lleugerament més baixes, mentre que els ftalats, el BPA i la BP es 

van recuperar de forma similar en els 2 tipus d’aigua. Això indica que el mètode 

permet l’extracció eficaç i de forma simultània de tots aquests compostos. 

Els MDLs van variar entre 0,46 i 15,2 ng L-1, exceptuant l’OP, el NP, l’ATBC i tots 

els ftalats (excepte el DMP) que tenen valors considerablement més elevats ja 

que es van calcular a partir de la contribució de les diferents anàlisis de blancs. El 

OP i NP van tenir un MDL de 10,6 i 28,1 ng L-1, respectivament, i els ftalats entre 

20,2 (BBP) i 294 ng L-1 (DEP). Aquests MDLs van ser els valors del mètode real que 

permeten assegurar amb exactitud els nivells quantificats en les diferents 

mostres. 

La supressió iònica es va calcular per l’aigua de riu per tal de veure com afectava 

la matriu d’aquests tipus de mostres a la intensitat en la senyal dels plastificants. 

Les mostres ambientals poden tenir nombrosos compostos amb característiques 

similars als anàlits, i per tant, poden afectar l’anàlisi d’aquests, ja sigui fent-ne 

augmentar o disminuir el seu senyal. En el cas de produir-se la supressió iònica, la 

intensitat dels ions pot arribar a disminuir considerablement degut a la presència 

d’altres molècules presents en la matriu que s’analitza. L’efecte matriu va ser 

inferior del 40% per alquilfenols i ftalats, a excepció del DEHP, que va arribar al 

42%. Pel DMP, el BPA i la BP no es va produir efecte matriu (valors inferiors al 

13%). Per tant, el mètode de SPE i LC-MS/MS permet l’anàlisi de forma exacta 
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d’un elevat número de plastificants i per tant, és aplicable a l’anàlisi d’aigües de 

riu que contenen nivells de carboni orgànic total entre 3 i 5 mg L-1. 

 

3.3.3 Begudes 

 

El mètode d’extracció per a les begudes va ser inicialment l’extracció en fase 

sòlida seguint el mateix mètode optimitzat per les aigües de riu i aigua potable. Es 

va optimitzar el mètode utilitzant begudes de cola ja que es va considerar que era 

una matriu representativa de totes les begudes pel seu elevat contingut amb 

sucre i la presència de CO2 dissolt. Malgrat que el mètode va ser eficaç per 

l’anàlisi de plastificants en aigua de riu, no va ser eficaç per l’extracció de 

plastificants i monòmers de plàstic en cola, ja que les recuperacions dels patrons 

interns van estar per sota del 20%. Les proves es van fer fortificant les begudes 

amb 0,30 ng mL-1 de cadascun dels patrons. 

Per aquesta raó, a pesar de l’existència d’alguns mètodes de SPE existents a la 

bibliografia (Cao et al., 2014; Khedr, 2013; Wu et al., 2014), es va optar per 

desenvolupar un mètode d’extracció líquid-líquid (LLE), basant-se especialment 

en un treball previ que analitzaven els ftalats i BPA en aliments i begudes de 

Noruega (Sakhi et al., 2014). 

El mètode de LLE va consistir en l’anàlisi de 330 mL de mostra (l’equivalent al 

volum d’una llauna de refresc). En el cas d’ampolles de plàstic, on el volum total 

sol ser de 500 mL en el format més comú, es van analitzar també 330 mL. Totes 

les mostres amb contingut carbònic van ser desgasificades i analitzades sense 

filtrar, i s’hi addicionaren 100 µL d’una solució de 1 ng µL-1 de patrons interns: 

BPA-d16, NP-d8 i DPP-d4. Les mostres van ser extretes per LLE amb embuts de 

decantació de vidre, amb taps i claus del mateix material, per evitar possibles 

contaminacions. S’hi van addicionar 40 mL de diclorometà, i es van agitar durant 
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5 min. Aquest procés es va fer per triplicat, i els extractes es van recollir en vials 

àmbar de 40 mL. Després, es va procedir a la seva evaporació fins a quasi 

sequedat. Els extractes van ser transferits a vials d’injecció cònics d’1,5 mL 

emprant diclorometà i evaporats a sequedat sota corrent de nitrogen. Per 

finalitzar, les mostres van ser reconstituïdes amb 250 µL de metanol i 250 µL 

d’aigua. 

Aquest mètode només va permetre analitzar els alquilfenols de cadena mitjana a 

llarga mono substituïts, així com el bisfenol A i la benzofenona. Els ftalats no es 

van poder analitzar degut a les molt baixes recuperacions d’alguns, però sobretot, 

perquè els valors dels blancs eren més elevats que els nivells de fortificació. 

 

3.3.4 Paràmetres de qualitat 

 

Els paràmetres de qualitat obtinguts s’indiquen a la Taula 12. Les recuperacions 

de tots els compostos es van trobar entre el 82 ± 9 i el 113 ± 7 %, valors 

acceptables tenint en compte els criteris de qualitat de la Directiva 2013/39/UE. 

En comparació amb estudis previs (Gallart-Ayala et al., 2011a; Khedr, 2013; Liao i 

Kannan, 2014; Yang et al., 2014b), el MDL obtingut pel BPA de 16 ng L-1 en aquest 

estudi va ser molt similar, emprant tècniques de SPE i espectrometria de masses 

com a detector. Per exemple, pels mètodes d’extracció dels ftalats i els 

alquilfenols per LLE i GC, els MDL oscil·len entre 6 i 50 ng L-1, mentre que pels de 

LC, els MDL pel BPA són de 0,63 ng L-1 (Fan et al., 2013), 0,1 ng L-1 (Rocha et al., 

2014) i 1,2 ng L-1 (Sodré et al., 2010b) entre d’altres, tal com s’indica a la Taula 5.  

En els cas d’extracció per SPE i anàlisi per GC, els MDLs de BPA, BP i ftalats 

oscil·len entre 0,6 i 74 ng L-1 (Geens et al., 2010; Loraine i Pettigrove, 2006). Pel 

NP, els MDL van ser de 3 ng L-1 utilitzant LLE i LC (Niu et al., 2015), pràcticament 

igual a l’obtingut en aquest treball. 
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Taula 12. Paràmetres de qualitat de l’extracció de les begudes. 

Compost Recuperacions ± RSD (%) MDL (ng L-1) 
Límit de quantificació 

(ng L-1) 

CP 86 ± 8 29 95 

TAP 83 ± 13 46 154 

HP 92 ± 11 4 15 

OP 82 ± 9 15 50 

NP 95 ± 13 4 14 

DP 93 ± 11 3 11 

BP 113 ± 7 20 67 

BPA 101 ± 15 16 52 

 

Finalment, la BP va tenir un MDL de 20 ng L-1, considerablement més alt que el 

valor de la bibliografia de 0,9 ng L-1 (Cacho et al., 2012) on s’utilitza l’extracció 

SBSE acoblada a GC, tècnica que permet obtenir valors de MDL menors que LLE i 

LC ja que tots els anàlits presents a la mostra són injectats. 

La SPE no permet l’extracció de begudes degut a la gran quantitat de sucre (fins 

un 30%) a les mostres que fa que l’extracte quedi de consistència viscosa i de 

color. Per evitar aquest problema, es van fer algunes proves. La primera, que va 

consistir en rentar els cartutxos un cop els analits estaven retinguts, no va 

resultat efectiva ja que al reconstituir les mostres el problema persistia. També es 

van utilitzar cartutxos de florisil i de carbó actiu, de forma separada, per on es va 

passar l’extracte preconcentrat. En ambdós casos, les recuperacions van ser 

inferiors al 50% per la majoria de plastificants. Degut a les baixes recuperacions 

obtingudes amb SPE i la dificultat d’eliminar els sucres, es va optar per un altre 

tipus d’extracció. L’extracció líquid-líquid va ser efectiva i reproduïble per l’anàlisi 
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dels alquilfenols de cadena mitjana i llarga, la benzofenona i el BPA, mentre que 

pels ftalats i els alquilfenols de cadena curta, aquest mètode no va permetre llur 

recuperació. Específicament, els ftalats es trobaven en els blancs a 

concentracions elevades, degut bàsicament a l’elevada manipulació de la mostra. 

Aquests compostos no es van analitzar en les mostres de begudes, i caldria 

desenvolupar mètodes específics per a la seva determinació. 
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El mètode desenvolupat per l’anàlisi de plastificants en aigües de riu es va aplicar 

per monitoritzar el riu Besòs i determinar la concentració de plastificants al llarg 

de tota la conca. El Besòs és un riu fortament impactat, amb una densitat 

industrial i urbana molt elevada. Per altra banda, el riu Llobregat també rep un 

important impacte antropogènic, encara que menor que el Besòs, però és 

important avaluar la qualitat de les seves aigües ja que s’utilitza com a font 

d’aigua potable. En aquest segon cas, no es va monitoritzar de forma completa el 

riu, sinó que es va determinar el nivell de plastificants i monòmers a l’entrada de 

la potabilitzadora de Sant Joan Despí. També es van analitzar l’aigua de sortida, 

que passa a distribuir-se a la xarxa de consum.  

 

4.1 El Riu Besòs 
 

El riu Besòs neix a la confluència entre els rius Mogent i Congost, a la província de 

Barcelona. La seva conca té una superfície de 1024 km2, i es troba en una zona 

amb una elevada activitat industrial, que es desenvolupa especialment a la part 

baixa del riu. El riu Mogent neix a prop del terme municipal de Sant Antoni de 

Vilamajor. Passa a través de la depressió del Vallès i a prop del Parc Natural de 

Montnegre-Corredor. A través del seu pas per la serralada prelitoral travessa 

poblacions com Llinars del Vallès, Cardedeu i finalment Granollers, i nombrosos 

afluents alimenten el Mogent. Per altra banda, el riu Congost neix a la mateixa 

serralada que el Mogent, però a prop dels termes municipals d’Els Hostalets de 

Balenya i Centelles. Travessa altres municipis com Aiguafreda, on s’uneix amb la 

Riera Picamenta, Figaró o la Garriga. Al curs mitjà passa entre Canovelles i 

Granollers, i finalment s’uneix al Mogent a Montmeló, formant el riu Besòs. El 

naixement del riu està envoltat de polígons industrials de municipis com Mollet 

del Vallès, La Llagosta, Martorelles, Ripollet i Montcada i Reixac, aquest últim 

punt és on s’uneix amb el primer afluent, el Ripoll.  
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El riu Besòs té un règim típicament mediterrani, amb freqüents inundacions per 

fortes pluges. A més, el riu ha sofert una intensa urbanització a la seva conca que 

han influenciat el règim hidràulic, especialment a partir dels anys seixanta i 

setanta. Això ha provocat un significant augment de l’escorrentia (Sala i Inbar, 

1992), mentre que les pluges s’han mantingut constants. El riu Besòs ha estat 

objecte d’intervencions en el seu curs baix per tal d’evitar la mala qualitat de 

l’aigua i també per evitar les freqüents inundacions (Martín-Vide, 1999). 

L’activitat industrial, el desenvolupament urbà i el vessament d’aigües residuals 

juntament amb la sobreexplotació d’aqüífers contaminats va portar a que el riu 

fos un dels més contaminats d’Europa, amb evidents problemes mediambientals 

(Huertas et al., 2006).  

La contaminació industrial prové de la gran activitat present a la seva conca des 

de fa dècades. El riu Congost drena vàries àrees industrials com Centelles o 

Aiguafreda. La Garriga disposa de dos polígons al nord i tres al sud relacionats 

amb la industria tèxtil i fabricació de mobles. L’Ametlla del Vallès, Les Franqueses 

del Vallès i Canovelles també compten amb grans àrees industrials al voltant del 

riu. 

Pel que fa al Mogent, hi ha petites àrees industrials a Llinars del Vallès, i una mica 

més grans a Cardedeu i a la Roca del Vallès. A Montornés del Vallés la intensitat 

industrial és considerable i arriba als nivells més alts a Mollet del Vallès, Santa 

Perpètua, Sabadell, Barberà del Vallès i Ripollet. Finalment, la part baixa del riu és 

a Montcada i Santa Coloma de Gramanet, on hi ha diversos polígons industrials i 

una gran densitat de població, amb dos milions d’habitants. Finalment el riu 

desemboca a Sant Adrià de Besòs. Al llarg de tota la conca, els tipus d’indústria 

vénen encapçalats per la metal·lúrgia, béns d’equipament, químic i tèxtil, entre 

d’altres. 
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Les aigües dels diferents municipis de la conca són depurades en diverses EDAR i 

abocades al llarg del Besòs. El riu Congost compta amb diverses estacions 

depuradores als municipis de Centelles, Tagamanent, La Garriga, l’Ametlla del 

Vallès, Les Franqueses del Vallès i Granollers. El Mogent compta amb depurades a 

Sant Antoni de Vilamajor, Cardedeu, La Roca del Vallès i Vilanova del Vallès. Un 

cop passada la confluència, el Besòs rep efluents de les depuradores de 

Montornès, i la Llagosta. El riu Ripoll, en canvi, rep efluents de la depuradora de 

Sabadell. I abans de la desembocadura, també es troba la depuradora de 

Montcada i Reixac (Huertas et al., 2006).  

 

4.1.1 Presa de mostra 

 

La presa de mostra és un dels punts més importants de tot el procés analític ja 

que cal reduir al màxim la incertesa que es pot produir degut que les matrius són 

heterogènies i els contaminants no estan distribuïts de forma uniforme. L’aigua 

de riu pot variar molt degut al moment del mostreig i en funció dels diversos 

efluents que es troben (ja siguin abocadors o de plantes de tractament d’aigües), 

etc. La recol·lecció d’almenys 2 mostres d’aigües superficials augmenta la 

representativitat de la zona mostrejada (Sánchez-Avila et al., 2011). A part, 

durant el mostreig és molt important evitar al màxim possibles contaminacions 

degudes al propi procés de presa de mostra que en cas de realitzar-se de forma 

incorrecte pot produir una sobreestimació dels nivells de contaminants. Aquesta 

problemàtica és especialment rellevant pels ftalats, ja que les ampolles de plàstic 

poden contaminar les mostres. Per evitar-ho es recomana emmagatzemar les 

mostres en ampolles de vidre de borosilicat color àmbar, que protegeix la mostra 

de la llum UV, i és especialment necessari per compostos fotosensibles com la BP 

i alguns alquilfenols (Cortina-Puig et al., 2014). Es necessari rentar el material 

utilitzat en la presa de mostra de forma exhaustiva. Paral·lelament, els taps de 
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plàstic poden ser una font de contaminació, ja que podrien contenir ftalats i/o 

BPA que contaminarien la mostra. Així, convé utilitzar taps de tefló (PTFE) o en el 

cas que siguin de plàstic, posar paper d’alumini com a barrera entre la mostra i el 

propi tap. Un cop s’ha recollit la mostra, els envasos s’han de tancar bé, i 

mantenir a baixa temperatura durant el transport, i evitar també el contacte de 

llum directe que podria produir fotodegradació. A part, la baixa temperatura 

també evita la possible volatilització dels compostos. 

Les mostres d’aigua es van recol·lectar fixant tres períodes de canvis estacionals 

que influeixen en la dinàmica d’un riu: al juliol del 2013, al novembre i al març del 

2014. Les mostres es van emmagatzemar en ampolles de vidre de color àmbar d’ 

1 litre prèviament netejades. Durant el mostreig les mostres es mantenien fredes 

en neveres portàtils. El protocol de neteja de les ampolles consistia en rentar-les 

amb detergent Extran (Merck) i esbandint amb aigua desionitzada i acetona. 

Després d’aquesta neteja, s’ha d’embolicar el material amb paper d’alumini i 

muflar-lo a 450ºC durant 4 hores per eliminar qualsevol possible resta de 

compostos orgànics.  

Es van mostrejar 19 punts (Taula 13) distribuïts pels diferents afluents i el propi 

riu Besòs (Figura 12). Els punts de presa de mostra van ser escollits a partir de 

dues premisses: per una banda comprovar l’impacte dels plastificants causat per 

la densitat poblacional i per una altre banda, comprovar si es donava l’efecte 

dilució dels afluents al riu Besòs. Per aquest motiu, es van distribuir els punts de 

capçalera cap a desembocadura i es va realitzar el mostreig en 3 èpoques 

diferents per estudiar possibles tendències geogràfiques. 
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Taula 13. Punts de mostreig del riu Besòs. 

Punt Riu Emplaçament Coordenades 

1. Tagamanent Congost Urbà 
41°44'13,73"N  
2°15'59,10"E 

2. Riells del Fai Tenes Urbà 
41°41'59''N       
2°11'57''E 

3. Sant Feliu de Racó Ripoll Urbà 
41°37'40,74"N  

2°4'7,72"E 

4. La Garriga Congost Industrial 
41°39'58,44"N 

2°17'5,30"E 

5. Llinars Vallès Mogent Urbà 
41°38'7,73"N  
2°24'8,86"E 

6. Caldes de Montbui 
Riera de 
Caldes 

Urbà 
41°37'53,23"N  2° 

9'54,05"E 

7. Roca del Vallès Mogent Industrial-Urbà 
41°35'22,57"N  
2°19'15,29"E 

8. Parets del Vallès 
Riera de 

Tenes 
Urbà 

41°33'54''N       
2°13'51''E 

9. Montornès del Vallès Mogent Urbà 
41°32'47,57"N  
2°15'54,26"E 

10. Santa Perpètua de 
Mogoda 

Riera de 
Caldes 

Industrial-Urbà 
41°32'4,56"N  
2°10'46,04"E 

11. Ripollet Ripoll Industrial 
41°29'32''N       

2°9'21''E 

12. Moncada i Reixac Ripoll Industrial 
41°29'17,07"N   
2°11'13,16"E 

13. Montmeló Congost Industrial 
41°33'8''N          
2°15'9''E 

14. Montmeló Besòs Industrial 
41°32'48''N        
2°14'55''E 

15. Sant Fost de 
Campsentelles 

Besòs Industrial 
41°31'47,33"N  
2°13'12,58"E 

16. entre Riera Caldes i 
riu Ripoll 

Besòs Urbà 
41°29'26''N       
2°11'16''E 

17. Moncada i Reixac Besòs Urbà 
41°28'32,40"N  
2°11'22,49"E 

18. Santa Coloma de 
Gramanet 

Besòs Urbà 
41°26'51,29''N  
2°12'14,11''E 

19. Sant Adrià de Besòs Besòs Urbà 
41°25'17,07"N  
2°13'48,27"E 
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Al camp es va mesurar la temperatura de l’aigua, el pH i l’oxigen dissolt de cada 

punt, a més de determinar les coordenades geogràfiques. Les mostres es van 

obtenir en zones on la profunditat era superior a 25 cm i l’aigua circulava. Un cop 

al laboratori es van guardar a la nevera a 4°C. L’extracció es va realitzar en un 

període de menys de 24 h per tal d’evitar la degradació microbiana (Rodriguez-

Mozaz et al., 2004). Els cabals mitjans estan indicats a la Taula 14. S’observa que 

els cabals oscil·len entre 2,6 i 6,3 m3 s-1, i aquests valors són molt baixos comparat 

amb altres rius de Catalunya (com l’Ebre o el Ter). Això representa que l’impacte 

de la contaminació ambiental pot ser molt elevat degut al baix efecte de dilució 

que té aquest riu. A més, si es considera que el Besòs rep l’impacte dels efluents 

de moltes depuradores, els contaminats que aquests contenen poden ser una 

important font de contaminació.  

 

Taula 14. Cabals en m
3
 s

-1
 del Besòs i afluents segons l’estació (Agència Catalana de l’Aigua). * 

= valor mitjà de l’any 2011). 

 
2013 2014 

Riu Estació d’aforament Juliol Novembre Març 

Besòs Santa Coloma de Gramanet 5,72 6,28 2,61 

Congost La Garriga 0,05 0,31 0,24 

Mogent Montornès del Vallès 0,09 0,71 0,26 

Tenes Lliçà de Vall 0,63* 0,63* 0,63* 

Riera de Caldes Santa Perpètua de la Mogoda 0,19* 0,19* 0,19* 

Ripoll Montcada i Reixac 0,89* 0,89* 0,89* 
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Per analitzar les mostres es va emprar un cromatògraf de líquids Acquity (Waters, 

Estats Units) acoblat a un triple quadrupol TQD (Waters, Estats Units). La columna 

va ser una Acquity UPLC BEH C18 de 100 x 2,1 mm, amb una mida de partícula de 

1,7 µm, de la mateixa casa comercial, amb la seva respectiva precolumna, 

VanGuard, de 5 x 2,1 mm i la mateixa mida de partícula que la columna. Les 

extraccions es van fer mitjançant el mètode desenvolupat amb cartutxos d’HLB 

Oasis de 200 mg i eluint amb una mescla de dicloromèta, hexà i acetona, tal com 

s’ha indicat en el capítol 3. 

 

Figura 12. Presa de mostra en diversos punts del Riu Besòs, realitzat el març de 2014. a) 

Parets del Vallès, b) Tagamanent, c) Montcada i Reixach, d) Montmeló, e) Sant Adrià del Besòs 

i f) Montornès del Vallès. 
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4.1.2 Nivells detectats 

 

En el mapa de la Figura 13 s’observa com les concentracions dels plastificants 

augmenten del naixement del riu cap a la desembocadura, tant en el Besòs com 

en els afluents, a excepció dels punts 10 i 11, prop de Ripollet, on es troben les 

concentracions més elevades degut al pas dels rius per una zona amb una gran 

densitat industrial. Considerant tota la conca, l’impacte antropogènic que les 

àrees urbanes i industrials causen al riu és evident. A l’inici del riu i les diverses 

capçaleres, les concentracions de tots els compostos estudiats van presentar 

nivells molt baixos i això es deu a que són zones semiprotegides (com el Parc 

Natural del Montseny), on les mesures de conservació i protecció eviten 

l’abocament de qualsevol contaminant. A la confluència del Congost i el Mogent 

es va observar un efecte de dilució (al punt de mostreig 14, Montmeló), ja que la 

concentració d’ambdós rius abans d’unir-se era major. En el mapa s’indiquen en 

rosa l’àrea urbana, en gris l’àrea industrial i en verd les àrees naturals protegides. 

Així, s’observa fàcilment com la conca està molt massificada, amb la presència 

d’indústria especialment a la part central, i amb zones habitades en pràcticament 

tots els punts a partir de Montornès del Vallès en direcció a la desembocadura 

del Besòs. Només a les capçaleres, aquesta pressió és molt baixa o inexistent. Cal 

destacar que a prop de la desembocadura, la tendència de les concentracions és 

disminuir respecte a punts anteriors, ja que la intrusió salina dilueix l’aigua del 

riu. A la Taula 15 s’observen les concentracions de cada punt en els 3 mostrejos 

en ng L-1. Pel que fa als plastificants detectats, tal com s’observa a la Figura 14, el 

DEHP va ser el compost més ubic al llarg de la conca, representant un 37,5% del 

total dels plastificants. S’ha de considerar que aquest compost és el ftalat amb 

més producció i també el més utilitzat. En segon lloc, el NP va representar un 

31,1% del total i en tercer lloc, el DBP, amb un 17,3%. En menor mesura, es van 

detectar BPA, OP i BP, cadascun representant aproximadament un 5% del total. 
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Figura 13. Mapa de la conca del Besòs, indicant els punts mostrejats i la suma total de 

plastificants identificats. 
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Si es té en compte el promig de cada compost a prop de la desembocadura del 

Besòs i el cabal del riu, es pot estimar la quantitat alliberada al mar. Per el DEHP i 

el NP, que han estat els compostos més detectats (ja que el DBP no es detecta al 

curs baix del Besòs), s’aboquen a 276 g dia-1 el DEHP i a 353 g dia-1 el NP cap a la 

zona costanera. Aquest valors suposen un alliberament elevat i de forma 

continuada cap el Mediterrani.  

 

 

Figura 14. Contribució de cada plastificant identificat al riu Besòs en la suma de tots ells. 

 

Dels diferents ftalats estudiats, el DEHP i el DBP van ser els dos ftalats identificats 

al riu Besòs. Aquests dos compostos van tenir un pic de concentració al punt de 

mostreig 14, a La Garriga. Això podria explicar-se degut que en aquest punt hi ha 

una important àrea industrial, especialitzada en metal·lúrgia, tèxtils i fabricació de 

mobles. A part, els punts de mostreig 10 i 11 (prop de Ripollet) també van tenir 

els nivells més elevats en relació a la mitjana degut que és una important àrea 

urbana i industrial. No obstant, ambdós ftalats van decréixer la seva concentració 
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a partir d’aquest punt i només el DEHP va ser detectat a prop de la 

desembocadura del Besòs. Respecte la variació estacional, el novembre va 

presentar els nivells més elevats, mentre que al juliol, el DBP no va ser detectat. 

El març, aquest compost es va detectar a la capçalera i als punts centrals del riu. 

El DEHP va ser detectat a nivells similars al llarg del riu el juliol i només va ser 

detectat al punt 7 (La Roca del Vallès) el març. Els resultats obtinguts coincideixen 

amb altres estudis on el DEHP i el DBP són els compostos més detectats en rius. 

Per exemple, als rius Manzanares i Jarama (Madrid), Domínguez-Morueco et al. 

van quantificar el DBP a 1759 ng L-1, mentre que el DEHP no va ser detectat 

(Domínguez-Morueco et al., 2014). Un estudi al riu Groc (Xina), en una de les 

zones industrials més denses de la Terra, es va detectar DEHP i DBP a 2460 i 1630 

ng L-1, respectivament (Xue et al., 2014). En canvi, la monitorització de 9 rius 

situats a la costa xinesa presentaven el DEHP i DBP entre nivells no detectats i 32 i 

61 ng L-1, respectivament (Wu et al., 2013).  

Respecte els alquilfenols, en el riu Besòs només es van detectar el NP i l’OP. Pel 

NP, el novembre va presentar els nivells més elevats, mentre que per l’OP, els 

tres mostrejos van tenir valors similars. Respecte la tendència general, el NP va 

tenir dos màxims relatius de concentració en els punts propers a Montcada i 

Reixach (11 i 12), després una lleugera baixada, i es va tornar a incrementar del 

punt 16 (abans de Montcada i Reixach) fins a la desembocadura. Per altra banda, 

l’OP va ser més regular, i va incrementar la seva concentració gradualment, amb 

excepció del punt 11, a Ripollet (ja que els punts 12 a 14 van presentar 

concentracions menors). Després, el punt 15 (Sant Fost de Campsentelles) va ser 

on es van detectar les concentracions més elevades, que disminueixen 

gradualment fins a la desembocadura. El NP va oscil·lar entre 57,6 i 4532 ng L-1 i 

l’OP entre 6,2 i 635,6 ng L-1. Comparant amb altres estudis, al riu Danubi (Hongria) 

no es va detectar OP i el NP es va trobar a 30 ng L-1(Faludi et al., 2015).  
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Taula 15. Valors de concentració en ng L
-1

 dels plastificants identificats al riu segons punt de 

mostreig i estació. 

Mostreig Punt de 
mostreig 

DEHP DBP NP OP BPA BP 

 1 1025 0 356 8,1 0 30,7 
 2 772 0 118 6,2 20,9 13,3 
 3 0 0 493 6,2 129 5,5 
 4 632 0 660 13,8 0 30,2 
 5 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 6 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 7 908 0 250 16,8 59,2 53,9 
 8 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 

Juliol 9 1004 0 753 9,9 0 9,1 
2013 10 733 0 620 18,2 64,8 49,6 

 11 3110 0 2259 164 638 324 
 12 1629 0 2141 11,8 45,6 176 
 13 0 0 1086 50,9 587 69,4 
 14 0 0 646 36,3 206 54,2 
 15 1261 0 1038 524 248 469 
 16 2673 0 2613 492 479 309 
 17 2459 0 1146 69,2 40,3 47,8 
 18 0 0 1858 393 817 604 
 19 1971 0 1362 138 682 177 

 1 0 0 404 16,7 3,8 31,9 
 2 0 0 285 42,9 0 32,4 
 3 4603 3277 57,6 7,7 0 137 
 4 5957 2695 291 11,4 0,6 150 
 5 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 6 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 7 0 0 324 36,9 63,7 22,6 
 8 0 0 451 21,6 10,5 199 

Novembre 9 0 0 214 19,7 15,1 15,1 
2013 10 10774 5388 375 18,2 59,5 179 

 11 9214 4296 1329 38 8,3 116 
 12 0 0 1690 53 121 243 
 13 0 0 933 83,6 72,1 105 
 14 0 0 1034 106 68,5 22,2 
 15 0 0 369 222 49 28,8 
 16 0 0 3131 576 330 219 
 17 0 0 4532 570 256 418 
 18 0 0 1544 329 275 46,3 
 19 0 0 442 54,7 51,2 520 

 1 0 1759 258 11,9 18,4 34 
 2 0 595 97,3 22,5 0 16,6 
 3 0 0 828 35,2 1,2 16,9 
 4 0 1891 114 10 1 40,5 
 5 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 6 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 7 2240 1603 414 41 321 37 
 8 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 

Març 9 0 0 277 31,1 1,51 0 
2014 10 0 0 258 51,1 36,4 16,9 

 11 0 0 358 38,5 165 27,4 
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Mostreig Punt de 
mostreig 

DEHP DBP NP OP BPA BP 

 12 punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec punt sec 
 13 0 2176 754 119 211 113 
 14 0 0 375 105 114 34,1 
 15 0 0 624 636 112 47,7 
 16 0 0 172 79,5 243 46,2 
 17 0 0 430 123 169 431 
 18 0 0 1574 445 285 69,3 
 19 0 0 715 171 164 32,7 

 

 

Al golf de Gdansk (Polònia) es va detectar NP i OP a 172,1 i 43,1 ng L-1, 

respectivament (Staniszewska et al., 2014). Al riu Mondego (Portugal), Rocha et 

al. van detectar NP a 2770 ng L-1 i OP a 1279 ng L-1 (Rocha et al., 2014). Finalment, 

Colin et al. van analitzar el rius Loira (França) detectant NP i OP a 17 i 170 ng L-1, 

respectivament (Colin et al., 2014), valors que s’atribueixen a les nombroses 

plantes de tractaments d’aigües residuals al llarg de la conca dels rius. Tots els 

estudis coincideixen en que l’OP es troba a concentracions més baixes en 

comparació el NP, i això s’atribueix al seu ús més reduït.  

El BPA va ser detectat en la majoria de les mostres col·lectades al riu Besòs i els 

seus afluents amb concentracions creixents des del naixement a la 

desembocadura. A les capçaleres del riu i afluents, el BPA no es va detectar o es 

va trobar a molt baixa concentració, el que reflecteix la bona qualitat de l’aigua 

en àrees protegides com els Parcs Naturals. Una vegada els afluents descarreguen 

al riu, es va observar un efecte de dilució, encara que a la part més baixa del riu, 

la concentració va augmentar progressivament. Les concentracions més elevades 

de BPA es van donar al curs baix del riu Besòs, degut que aquest flueix a través 

d’una àrea urbana densa amb elevades descàrregues industrials. En el punt 15 

(després de la confluència del Tenes i el Caldes), es va observar un efecte de 

dilució. A destacar que el Tenes travessa una zona lliure d’activitat industrial, fet 

que és palpable pels baixos nivells d’aquest compost. Finalment, el punt 18, a 
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prop a la desembocadura a Sant Adrià del Besòs, una àrea urbana densa, es van 

detectar les concentracions més elevades de BPA, especialment en juliol. Els 

valors totals de BPA van oscil·lar entre no detectats i 817 ng L-1. Comparant 

aquests resultats amb altres estudis, el BPA va ser detectat a 101 ng L-1 al riu Ebre 

(Gorga et al., 2013) i al riu Ter, a 1510 ng L-1 (Céspedes et al., 2005), mentre que al 

riu Mondego a Portugal, el BPA es va trobar a un nivell de 185 ng L-1 (Cruceru et 

al., 2012; Rocha et al., 2014). Per tant, les concentracions detectades en el Besòs 

estan dins el rang d’altres rius de la península Ibèrica. 

La concentració de BPA va mostrar diferències temporals, on els valors del juliol 

eren més elevats que al març i al novembre. Aquestes variacions podrien explicar-

se degut al cabal del riu i les condicions meteorològiques. La temperatura elevada 

produeix pèrdues per evaporació especialment durant l’abril i el setembre. El 

cabal màxim del riu es dóna al hivern, i està influenciat per les precipitacions, i el 

cabal mínim és a l’estiu. Per tant, s’observa que una petita disminució del cabal 

del riu durant els mesos d’estiu pot afectar en gran mesura les concentracions 

detectades. A més, el BPA es degrada en aigües de riu (da Silva et al., 2014) i això 

indica que malgrat les pèrdues per fotodegradació, els baixos cabals i els 

abocaments continuats fan que la concentració sigui més elevada a l’estiu. 

La benzofenona va seguir una tendència similar al BPA, i va ser detectada en 

pràcticament tots els punts de mostreig durant les 3 campanyes. El juliol i 

novembre van ser els mesos amb els nivells més elevats. Del punt 11 al 14 (entre 

Ripollet i Montmeló), la concentració de BP disminueix gradualment, però és a 

partir del punt 15 que augmenta fins a la desembocadura. Els valors obtinguts 

van variar entre 5 i 604 ng L-1. Comparant amb un altre estudi, la BP va ser 

detectada als rius Kolpa, Krka i Nadiza, a Eslovènia, entre 30 i 88 ng L-1(Kotnik et 

al., 2014). La presència de la BP en aquest riu s’atribueix al seu ús en la indústria. 

Això contrasta amb la presència de BP en zones costaneres, que s’atribueix a l’ús 
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de cremes de protecció solar utilitzades per la gran afluència de banyistes durant 

l’estiu (Tovar-Sánchez et al., 2013). 

Comparant els valors obtinguts amb la legislació, el NP és l’únic compost que té 

una concentració màxima admissible segons la Directiva 2013/39/UE, de 2000 ng 

L-1. Aquest llindar es va superar en 3 punts del tram central del Besòs al mes de 

juliol, i en 2 punts propers a la desembocadura el mes de novembre, i per tant, 

aquest compost es troba al Besòs a nivells que impliquen una revisió i control dels 

abocaments que s’hi realitzen. A part, també té un valor legislat mitjà anual, de 

300 ng L-1. Els altres dos compostos legislats en la mateixa Directiva són el DEHP i 

el OP, però ambdós no tenen atribuït un màxim admissible, sinó una mitjana 

anual, de 1300 i 100 ng L-1, respectivament. En el cas del DEHP, aquest valor es 

supera, però només de forma puntual. No hi ha prou dades per poder confirmar 

si aquests llindars mitjans es superen i si es volgués confirmar s’hauria de realitzar 

una monitorització més continuada de tota la conca. 

 

4.1.3 Avaluació de la toxicitat 

 

Mentre que les concentracions dels diferents compostos proporcionen 

informació molt valuosa sobre la seva presència i distribució geogràfica i 

temporal, no donen informació sobre l’impacte que poden ocasionar en el medi 

aquàtic. Per tant, és important combinar les anàlisis químiques amb estudis de 

toxicitat, ja que permeten definir el risc que comporta la presència de 

plastificants i monòmers del plàstic en el riu Besòs.  

El test escollit per estudiar els plastificants va ser el test d’immobilització aguda 

d’EC50 de 48 hores, recomanat per OECD 202 emprant D. magna. Per portar a 

terme aquest test s’han de seguir les següents condicions: 
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1. L’equipament que ha d’estar en contacte amb les solucions test ha de ser 

preferiblement de vidre. 

2. Pot ser emprada qualsevol tipus d’aigua acord per cultivar D. magna, tant 

natural com reconstituïda. 

3. D. magna, o qualsevol de les seves espècies, no ha de tenir més de 24 h 

de vida a l’inici del test, ha de ser aparentment saludable i amb una 

història coneguda. 

4. Almenys 20 animals, preferiblement dividits en 4 grups de 5 animals 

cadascun s’haurien d’emprar a cada nivell de concentració i pels controls. 

Les Daphnia no han d’alimentar-se durant el test. 

5. S’ha d’afegir a cada animal almenys 2 mL de solució. 

6. El test s’ha de produir a una temperatura entre 18 i 22ºC, i per cada test 

simple, la temperatura ha de ser constant amb una variació de ± 1ºC. 

7. El cicle de llum i foscor és opcional, ja que la completa absència de llum és 

acceptable. Les concentracions han d’estar en sèries geomètriques. La 

concentració més elevada hauria de resultar en un 100% 

d’immobilització, però alhora, mai hauria d’excedir de 1 g L-1. La 

concentració més baixa a testar hauria de donar un efecte no observable. 

8. Les solucions s’han de fer millor sense ajuda d’un agent per afavorir la 

solubilitat. La concentració de solvents orgànics, emulsionants o 

dispersant no hauria d’excedir els 100 mg L-1.  

9. L’aigua de dilució hauria de ser airejada abans de l’addició de la 

substància a testar, i la concentració d’oxigen (tan de controls com 

solucions test) ha de ser mesurada a l’inici i al final d’aquest. 

10. Les substàncies volàtils s’haurien de testar en contenidors completament 

tancats i suficientment grans per prevenir la falta d’oxigen. 

11. El pH dels controls i les solucions test s’hauria de mesurar a l’inici i al final 

del test, malgrat que no s’ha ajustar. 
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Figura 15. Efectes de les concentracions, vials de cultiu, Daphnia magna i corba de toxicitat 

per calcular la LC50. 

 

Es va dissenyar un model d’experiments per a cada substància per si sola, per tal 

de conèixer la seva toxicitat aguda en estudis estandarditzats de 48 hores, en els 

quals els organismes van ser exposats a concentracions creixents de cada 

plastificant a nivell individual (entre 100 i 500 µM), i es va monitoritzar la seva 

supervivència durant aquest temps, en un experiment com el de la Figura 15. Es 

van preparar solucions stock d’1 mM en acetona el mateix dia de l’experiment. La 

concentració màxima d’acetona en els organismes exposats va ser del 5%. Els 

organismes exposats a 0,1 mg L-1 en acetona es van emprar com un vehicle de 

control, per tal d’assegurar que les D. magna no es veien afectades pel propi 

dissolvent. 
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Així, les relacions de concentració i resposta es van modelitzar biomètricament 

(Schölze et al, 2001) i es va aplicar el model de regressió de Hill, tal com s’indica a 

l’equació: 

 

��%�� ! � 1001 " ���#$/�!& 

 

on “E” és l’efecte en percentatge d’inhibició, “p” és el pendent, “EC” és la 

concentració efectiva i “x” la concentració de cada compost (µM). 

A la Figura 16 es poden observar els resultats obtinguts, indicant les corbes de 

toxicitat per a cada compost així com el valor de LC50. Per cada plastificant o 

additiu, la resposta de mortalitat va seguir una forma sigmoïdal, la qual va poder 

ser modelada mitjançant la funció de la regressió de Hill. En tots els casos 

estudiats, els residuals de la regressió van tenir una distribució normal, donant 

coeficients de regressió superiors a 0,8, indicant una bona aproximació del 

model. 

Com es desprèn de les dades obtingudes, els valors de LC50 a 48 hores estan 

estretament relacionats amb l’estructura i propietats del compost. El DMP i el 

TTBP són els únics compostos que no estan presents a la Figura 16 degut que els 

seus valors de LC50 van ser superiors a 500 µM, que es consideren no tòxics. Si es 

compara amb la bibliografia, l’EPA considera tòxic el TTBP, encara que no 

especifica les condicions de l’estudi (EPA 2003), mentre que pel DMP, els valors 

de toxicitat són relativament alts en tots els casos (LeBlanc, 1980; Verschueren, 

1996). 
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Figura 16. Corbes de toxicitat i valors de LC50 utilitzant Daphnia magna, ordenat de major a 

menor concentració. A) Alquilfenols. B) Ftalats, BPA i BP. 

 

Respecte els alquilfenols (Figura 16. A), es va observar com a tendència que els de 

cadena més llarga, com el dodecilfenol, tenen una toxicitat major que disminueix 

a mesura que la llargada de la cadena alquílica disminueix. L’única excepció és 

l’heptilfenol, que va tenir un valor de toxicitat entre el DP i el NP. A més, una 

ramificació més elevada fa que augmenti el valor de logKow, i per tant també fa 

augmentar la toxicitat. Aquesta diferència de toxicitat també va ser observada en 

estudis bibliogràfics previs, on s’indica que els butilfenols tenen menor toxicitat 

que l’OP i el NP (Bringmann i Kuehn, 1982). Respecte la toxicitat dels butilfenols, 

cal destacar que els substituïts en la posició para de l’anell van ser més tòxics que 

els de la posició orto. En aquest cas, més que per les seves propietats, la toxicitat 

es podria veure afectada pels impediments estèrics que produeixen les 

ramificacions en les diferents posicions, ja que la posició para podria afavorir la 
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seva biodisponibilitat. En el darrer cas, el DTBP, amb les dos posicions orto 

substituïdes, és menys tòxic que els de la posició para, però sí és més tòxic que 

els mono substituïts en la mateixa posició. En aquest cas, el logKow augmenta amb 

el número de ramificacions. 

Una aproximació que es va realitzar va ser la representació dels valors de toxicitat 

obtinguts en front dels valors del logKow, el primer en funció logarítmica, tal com 

es pot observar a la Figura 17.  

 

Figura 17. Relació dels logaritmes de la toxicitat i el logKow dels alquilfenols (a) i els ftalats (b). 
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Les dues famílies de compostos tenen una regressió relativament elevada, 

especialment pels ftalats, el que indica que la toxicitat d’aquests compostos està 

estretament relacionada amb el seu logKow. Com major és el seu valor, més 

facilitat té la molècula per ser absorbida per la membrana cel·lular d’un 

organisme, de manera que augmenta la seva disponibilitat i capacitat per produir 

efectes tòxics. 

Els valors de LC50 obtinguts així com les corbes de toxicitat van demostrar ser 

molt útils per avaluar el risc que representen la presència de plastificants i BPA en 

rius.  

 

4.1.4 Estudi de risc 

 

Aplicant els  valors toxicològics obtinguts en les proves amb D. Magna en els 

nivells de contaminants detectats al llarg del riu Besòs es pot obtenir un valor de 

risc o impacte ambiental. L’avaluació de risc pot ajudar a determinar les zones on 

hi ha un potencial tòxic i a on cal prendre mesures per al control de la 

contaminació. Aquesta es va portar a terme a partir de les concentracions 

detectades dels compostos en aigua del riu Besòs i els valors d’EC50 obtinguts de 

D. magna. Es van calcular els coeficients de risc (RQ) segons la següent fórmula: 

 

'� � ���()�� � �����#$/* 

 

On “MEC” és la concentració ambiental mesurada i “PNEC” és la concentració 

sense efecte predita. Aquesta última va ser estimada amb un coeficient a partir 
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de la concentració toxicològica mesurada en D. magna (EC50) i un factor de 

seguretat (f) de 1000, el qual s’aplica de forma arbitrària. Per a la interpretació de 

dades, el risc màxim probable per efectes ecològics d’aigües contaminades es va 

seguir segons Wentsel et al. (Wentsel et al., 1996): 

RQ < 1,0 indica que no hi ha risc significatiu; 

1,0 ≤ RQ < 10 indica un baix potencial per efectes adversos; 

10 ≤ RQ < 100 indica un potencial significatiu per efectes adversos; 

RQ ≥ 100 indica que s’haurien d’esperar efectes adversos. 

 

La Figura 18 presenta els valors de coeficient de risc obtinguts pel BPA, BP, NP, 

OP, DBP i DEHP en l’aigua de riu. Els punts de mostreig estan ordenats de les 

capçaleres del Besòs i afluents, fins a la desembocadura. També estan indicats els 

3 mostrejos, per comparar les diferències estacionals. Com els RQs són 

directament proporcionals a les concentracions, aquests gràfics serveixen tant 

per interpretar el risc com per observar les tendències geogràfiques i temporals.  

El DEHP i el DBP es van detectar a concentracions entre 632 i 10774 ng L-1, i 595 i 

5388 ng L-1, respectivament. Tenint en compte els valors de LC50, de 0,34 mg L-1 

pel DEHP i 4,70 mg L-1 pel DBP, s’observa que malgrat tenir ambdós 

concentracions molt similars, el DEHP va mostrar valors de RQ bastant més alts, 

degut a la seva major toxicitat (LC50 més baixa). De fet, el DBP no va presentar cap 

potencial per efectes adversos, exceptuant el punt 10 (Santa Perpètua de 

Mogoda) al novembre 2014, arribant a un valor d’1,2. Per altra banda, el DEHP va 

presentar els valors de RQ més elevats d’aquest estudi, obtenint els majors valors 

el novembre, entre 10 i 30 a prop de La Garriga i Ripollet, indicant un potencial 

significatiu per produir efectes adversos. D’aquesta manera, s’ha identificat una 

zona on caldria prendre mesures per reduir la presència de DEHP, ja que aquest 

pot representar un risc pel medi aquàtic. 
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Figura 18. Valors de RQ al llarg del Besòs en els diferents mostrejos. 

 

L’OP i el NP es van detectar a concentracions entre 11,4 i 576 ng L-1, i 57,6 i 4532 

ng L-1, i els valors de LC50 van ser de 0,50 i 0,33 mg L-1, respectivament. Per l’OP, 

en 5 ocasions (en els tres mostrejos) va tenir coeficients de risc lleugerament 

superiors a 1, el que significa un potencial baix per efectes adversos. Aquest risc 

es va trobar pels punts de mostreig 15, 16 i 17 (els tres a prop de Montcada i 
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Reixac), i també en els 3 mostrejos efectuats. En el cas del NP, els valors de RQ 

van ser considerablement més elevats bàsicament per la seva major toxicitat, i la 

seva major presència en el riu. Així, la majoria de punts de mostreig van tenir 

valors de RQ superiors a 1. El cas més extrem va ser el punt 17 (Montcada i 

Reixach), que el novembre va arribar a quasi un valor de 15, indicant un punt amb 

un potencial significatiu per efectes adversos que podria afectar a la mortalitat de 

les espècies aquàtiques que viuen en aquest tram del riu. 

Pel cas del BPA i la BP, es van detectar a concentracions entre no detectat i 817 

ng L-1, i 5,51 i 604 ng L-1, respectivament. Els valors de LC50 van ser de 11,9 mg L-1 

pel BPA i de 12,7 mg L-1 per la BP. Ambdós compostos van tenir coeficients de risc 

per sota de 1 al llarg de tota la conca i en els 3 mostrejos, indicant que no 

s’espera cap risc. Al comparar la toxicitat d’aquests dos compostos amb la dels 

alquilfenols, es pot observar que es troben de l’odre de 100 vegades més baixes, i 

com les concentracions es troben del mateix ordre o fins i tot més baixes, la 

quantitat necessària de BPA o BP perquè suposessin un risc és molt elevada. 

Els resultats obtinguts al calcular el coeficient de risc confirmen que les 

concentracions detectades d’alguns dels plastificants són molt elevades, 

especialment en el cas del DEHP. Aquest compost, a part de ser l’ftalat més 

emprat per la indústria, va ser el que es va trobar a concentracions més elevades, 

superant els nivells màxims admissibles legislats, i al ser un dels plastificants més 

tòxics, el risc que representa per l’ecosistema pot tenir un impacte important. 
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4.2 Potabilitzadora de Sant Joan Despí 
 

El Llobregat és l’altre riu que travessa pel sud la zona metropolitana de Barcelona. 

L’aigua d’aquest s’utilitza com font d’aigua potable, ara bé, primer ha de rebre 

una sèrie de tractaments que facin possible el consum humà. La planta 

potabilitzadora encarregada està situada a Sant Joan Despí i realitza les etapes 

necessàries per la potabilització. A part, es porta un control de qualitat molt 

extens i de forma continuada, que engloba propietats organolèptiques i 

contaminants orgànics, inorgànics i biològics, i que permet verificar tant que 

l’aigua del riu és apte pel seu tractament com l’aigua finalment distribuïda a la 

xarxa. 

La potabilitzadora de Sant Joan Despí, inaugurada l’any 1955, depura l’aigua del 

riu Llobregat per subministrar-la a tota l’àrea metropolitana de Barcelona, amb 

més de tres milions d’habitants. Per reforçar els alts nivells de demanda, també 

s’agafa aigua del riu Ter (potabilitzadora Ter-Llobregat) i dels aqüífers del 

Llobregat i del Besòs. Aquesta planta és capaç de tractar fins 5300 litres per 

segon, una de les més elevades d’Europa, i el seu esquema es pot observar a la 

Figura 23. La Figura 24 mostra imatges de diferents tractaments portats a terme a 

la pròpia planta. 

 

 
 

Figura 23. Esquema de les etapes de la potabilitzadora de Sant Joan Despí. 
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4.2.1 Descripció i mostreig 
 

Per potabilitzar l’aigua del Llobregat, la planta de tractament de Sant Joan Despí 

col·lecta l’aigua a través d’unes reixes a nivell del fons del riu, que estan formades 

per vàries barreres de formigó disposades en forma paral·lela. Sota aquestes 

reixes, unes galeries fan arribar l’aigua a l’interior de la potabilitzadora, on serà 

desarenada. En aquest moment, l’aigua del riu rep una càrrega d’aigua de pou, 

que ajudarà a diluir la primera i aconseguir unes millors propietats, i té lloc a la 

cambra de mescla. És també en aquest punt on s’afegeix el coagulant (basat en 

sals d’alumini), que servirà per aglutinar les partícules en aigua de menor mida 

formant-ne de majors, les quals pel propi pes, es separaran per gravetat. Aquesta 

mescla passa cap a uns vessadors on es subministra diòxid de clor (produït in situ 

a la planta, a partir d’aigua clorada i clorit de sodi). Aquest reactiu fa que l’aigua 

es desinfecti i també pot oxidar alguns metalls com el ferro i el manganès, a part 

de molta matèria orgànica. Després d’aquesta etapa, l’aigua és transvasada per la 

seva decantació. 

L’aigua clarificada és transvasada a uns filtres de sorra, que asseguraran 

l’eliminació completa de partícules coagulades que no hagin sedimentat. Els 

filtres tenen diverses capes de sorra i graves de diferent granulometria. Abans de 

les etapes principals, es capta aigua subterrània provinent de l’aqüífer del riu 

Llobregat que es mescla amb l’aigua acabada de filtrar per sorra, permetent 

cobrir la demanda d’aigua en casos de necessitat. Un cop mesclades, l’aigua es 

reparteix en dues línies independents: una línia de tractament per ozó i filtració 

de carbó actiu, i una segona línia amb de tractament per membranes 

d’ultrafiltració, osmosi inversa i remineralització. 

Pel que fa a la primera línia, comença amb l’ozonització, que juntament amb el 

carbó actiu, serveix per millorar les propietats organolèptiques de l’aigua (color, 

gust i olor). L’ozó té efectes biocides i oxidants, permetent l’eliminació de 
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microorganismes i l’oxidació de la matèria orgànica. Després de l’ozonòlisi, l’aigua 

arriba als filtres de carbó actiu, on s’eliminen els compostos orgànics, que queden 

adsorbits als grans del carbó actiu granular (CAG).  

 

Figura 24. Fotografies de diverses etapes de la potabilitzadora del Llobregat: a) sedimentació, 

b) ultrafiltració, c) osmosi inversa , i d) remineralització. 

 

La segona línia s’inicia amb la ultrafiltració (UF), unes membranes d’elevada 

tecnologia. El cabal dividit que passa per aquesta línia s’ha d’acidificar prèviament 

amb àcid sulfúric per tal d’ajustar el pH per optimitzar al màxim la retenció de 

a b

c d
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l’alumini residual en la primera etapa d’ultrafiltració. Aquestes membranes estan 

submergides i funcionen per aspiració de l’aigua cap a l’interior. Tenen una mida 

que impedeix qualsevol pas de bactèries, però no és suficient pels virus. L’osmosi 

inversa (OI) necessita que l’aigua de la UF rebi un tractament previ, consistent en 

radiació ultraviolada, addició de reactius, filtració per cartutx i una altra vegada 

radiació UV, per tal d’assegurar la protecció de les membranes d’osmosi. La 

primera radiació serveix per desinfectar i eliminar bacteris i virus que puguin 

encara resistir les anteriors etapes, o possibles creixements que podrien produir-

se. Finalment, la radiació UV torna a aplicar-se per eliminar el possible creixement 

bacterià que podria tenir lloc en els cartutxos. Un cop aquest tractament previ 

s’ha efectuat, l’aigua ja pot ser osmotitzada. La OI és una barrera total per a virus 

i bacteris, i elimina de forma pràcticament total els compostos orgànics i 

inorgànics. Els valors de conductivitat i TOC queden a nivells molt baixos. L’última 

etapa d’aquesta segona línia és la remineralització, que serveix per ajustar el 

contingut de sals minerals, i així, l’aigua obtinguda no sigui ni massa agressiva ni 

incrustant. Aquesta etapa es realitza en filtres de calcita (carbonat càlcic) on 

l’aigua es fa passar a través d’un llit d’aquest material.  

Un cop acabat el procés en les dues línies, l’aigua es mescla en una cambra 

específica. Després, té lloc la cloració, que elimina pràcticament el total de 

contingut d’amoni provinent del tractament d’ozonització i CAG, i garanteix la 

desinfecció de l’aigua. Un cop acabat el tractament, els cabals s’acumulen en dos 

dipòsits els quals són bombejats per transportar l’aigua des de la planta fins a la 

xarxa de distribució (AGBAR). 

Les plantes de tractament d’aigua, i especialment les potabilitzadores, tenen com 

a objectiu principal eliminar qualsevol tipus de compost químic que pugui ser 

perjudicial per la salut humana. Durant el tractament, l’aigua es bombeja a través 

de canonades que degut als tipus de materials emprats poden ser una font de 

contaminació. Això és degut principalment a la utilització de canonades de PVC 
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en el major dels casos, les quals poden ser una font de BPA i plastificants, 

especialment d’ftalats i alquilfenols. L’aigua, pel fet de trobar-se en contacte amb 

aquest material pot veure’s afectada per la migració de plastificants de les 

canonades cap a l’aigua. Aquest efecte també es dóna a les llars ja que la majoria 

de canonades arreu d’Europa són de PVC (Skjevrak et al., 2003). 

L’estudi té com objectiu avaluar la presència dels plastificants i BPA a l’entrada i 

sortida de la depuradora. S’ha demostrat que aquests compostos poden afectar a 

diferents nivells la salut humana, i per tant, s’han de tenir en compte ja que 

l’aigua es distribueix a un número molt elevat d’habitants de la regió 

metropolitana de Barcelona. A part, els propis materials utilitzats en filtres, 

canonades, dipòsits i membranes poden també afectar la qualitat de l’aigua 

degut als processos de migració i contribuir a la qualitat final. 

Per analitzar les mostres es va emprar un cromatògraf de líquids Acquity (Waters, 

Estats Units) acoblat a un triple quadrupol TQD (Waters, Estats Units). La columna 

va ser una Acquity UPLC BEH C18 de 100 x 2,1 mm, amb una mida de partícula de 

1,7 µm, de la mateixa casa comercial, amb la seva respectiva precolumna, 

VanGuard, de 5 x 2,1 mm i la mateixa mida de partícula que la columna. Les 

extraccions es van fer mitjançant el mètode desenvolupat amb cartutxos d’HLB 

Oasis de 200 mg i eluint amb una mescla de dicloromèta, hexà i acetona, tal com 

s’ha indicat en el capítol 3. 

 

4.2.2 Nivells detectats 

 

El riu Llobregat, a l’entrada de la planta de Sant Joan Despí, contenia 

concentracions elevades de plastificants, a nivells entre 800 i 7000 ng L-1, el que 

s’atribueix a un baix cabal del riu i unes elevades densitats industrial i urbana al 

llarg de tota la conca. Els compostos detectats, ordenats de major a menor nivell 
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van ser el DEHP > DBP > BPA > NP > BP > OP. La presència i concentració 

d’aquests compostos coincideix amb l’estudi del riu Besòs. El DEHP i el DBP es van 

trobar a concentracions superiors a 1000 ng L-1, lleugerament inferiors que al 

Besòs, però també són els que estan a major concentració respecte la resta. El 

BPA, en canvi, es va detectar a concentracions majors i va superar les del NP. A la 

Figura 25 es pot observar les concentracions d’aquests compostos en el riu i 

després del procés de tractament. 

 

 

Figura 25. Concentracions dels plastificants detectats a l’entrada (E) i a la sortida (S) de la 

potabilitzadora de Sant Joan Despí, restant la contribució de la canonada. 

 

Els ftalats presents al Llobregat van ser el DEHP i el DBP. El primer es va detectar 

a una concentració entre 266 i 1920 ng L-1, més baixes que les detectades al 

mateix riu l’any 2005, de fins a 3090 ng L-1 (Céspedes et al., 2005). Pel que fa al 

DBP, els nivells detectats van oscil·lar entre 568 i 1667 ng L-1, similars als 

determinats 10 any abans, amb un màxim de 1300 ng L-1 (Céspedes et al., 2005). 
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Al riu Manzanares, a Madrid, es van detectar concentracions de DBP a un màxim 

de 1759 ng L-1 (Domínguez-Morueco et al., 2014). La presència d’aquests dos 

ftalats s’atribueix al seu ampli i elevat ús, i per tractar-se de rius (com el 

Llobregat) amb una pressió antropogènica elevada. Les diferències en mostrejos 

no van ser molt apreciables en el cas del DBP, però més grans en el DEHP, que va 

oscil·lar pràcticament un ordre de magnitud entre el valor més baix i el més 

elevat (entre 250 i 2800 ng L-1). Els mostrejos més propers a l’hivern, en ambdós 

compostos, van presentar els nivells més elevats, superiors als 1000 ng L-1. 

El BPA es va detectar entre 96 i 1750 ng L-1 al riu Llobregat al llarg dels 4 

mostrejos, amb una tendència a trobar-se a concentracions més elevades a 

l’hivern (uns 1500 ng L-1) que a l’estiu (100 ng L-1). Aquest comportament és 

similar al del riu Besòs on es va trobar aquesta mateixa tendència. El riu Besòs 

pateix canvis de fluxos molt acusats, i això es va atribuir a un cabal molt baix 

durant l’estiu. En canvi, el riu Llobregat no pateix tant les diferències de cabals, 

excepte quan hi ha riuades, i per tant, els nivells més elevats a l’hivern es deuen a 

la menor fotodegradació, a l’igual que passa per altres contaminants (Boleda et 

al., 2013). Aquest compost s’ha detectat en nombrosos rius arreu del planeta, el 

que reflecteix el seu ús i descàrrega a les aigües superficials. Al riu Ebre es va 

detectar a nivells de 61 ng L-1 (Gorga et al., 2013) i a concentracions entre 327 i 

2575 ng L-1 (Navarro et al., 2011). En els dos casos, les concentracions d’aquest 

monòmer es van trobar de forma creixent al llarg de la conca, similar al perfil 

obtingut en l’estudi del riu Besòs. 

Respecte els alquilfenols, malgrat ser compostos amb un alt volum de producció, 

només es van detectar el NP i l’OP. Pel seus usos, es podia esperar la presència 

d’altres APs al llarg del riu, degut a les descàrregues d’aigua, però cap es va 

detectar, malgrat tenir MDL entre 0,46 i 13,3 ng L-1. La seva solubilitat oscil·la 

entre 0,014 i 960 mg L-1, i la probabilitat de trobar-los en aigua seria bastant alta. 

Ara bé, els alquilfenols de cadena llarga, amb valors de logKow superiors a 4,5, es 
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podrien trobar adsorbits en la matèria particulada o sediments, tal com s’ha 

constatat per el NP i l’OP (Milinovic et al., 2004). Com el mètode desenvolupat 

està optimitzat per determinar tant la part dissolta com la particulada, hauria de 

ser capaç de detectar els compostos més apolars. Per altra banda, els alquilfenols 

de cadena curta, degut a l’elevada constant d’Henry, tenen una alta volatilitat, el 

que podria explicar que no es detectin en aigua. Malgrat això, l’explicació més 

raonable és que en l’àrea d’estudi, aquests compostos no s’utilitzen.  

Segons el valor estàndard de qualitat ambiental de 2000 ng L-1 pel NP, el mètode 

desenvolupat va permetre la seva identificació en aigua de riu. El NP va oscil·lar 

entre 229 i 525 ng L-1, més baixos que els valors de qualitat ambiental i més 

baixos que un estudi previ al mateix riu amb un màxim de 2970 ng L-1 (Céspedes 

et al., 2005). Al riu Mondego (Portugal), el NP es va detectar a nivells de 1003 ng 

L-1 (Rocha et al., 2014), un riu amb una elevada presència d’indústria pesada. A 

Catalunya, al riu Ebre (Navarro et al., 2011), el NP i OP es van detectar entre 152 i 

24288 ng L-1 i 7 i 1542 ng L-1, respectivament. Aquest riu també rep una forta 

pressió humana, amb 2,7 milions d’habitants a la seva conca. 

La BP es va detectar al riu Llobregat a un rang entre no detectada i 195 ng L-1, i 

com que es tracta d’un compost poc estudiat, és important determinar el seu 

destí durant el seu tractament de potabilització de les aigües. Al riu Krka 

(Eslovènia) es va detectar a 190 ng L-1 (Kotnik et al., 2014) i la seva presència 

s’atribueix a la crema de protecció solar, que conté nivells elevats d’aquest 

compost, i és molt utilitzada en aquest riu pels nombrosos banyistes durant la 

temporada estival. És per aquesta mateixa raó que la BP ha estat detectada en 

aigua de mar (Tovar-Sánchez et al., 2013). 

Com el riu Llobregat s’utilitza com a font per potabilitzar l’aigua, es va analitzar 

els nivells dels plastificants un cop les aigües són tractades. Ambdós ftalats es van 

trobar en l’aigua final. Pel DEHP, la concentració en l’aigua tractada es va 
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determinar entre 266 i 2788 ng L-1, el que suposaria una eliminació del 93 ± 12% 

si es compara amb els nivells de concentració de l’aigua de captació corresponent 

a cada mostreig. En el cas del DBP, els nivells que es van determinar al riu van ser 

entre 329 i 1429 ng L-1, i comparant amb la corresponent aigua tractada, 

equivaldria a una eliminació del 81 ± 6%. Aquestes eliminacions són majors que 

les trobades per Wang et al. (Wang et al., 2015), on el DEHP s’eliminava només 

en un 34% en una potabilitzadora a Xina. En aquest estudi, altres ftalats, com el 

DMP es van eliminar fins a un 70%. Aquesta eliminació l’atribueixen als processos 

d’oxidació i carbó actiu, i consideren que la coagulació i sedimentació no 

contribueixen en l’eliminació d’aquest compost. A part, degut a les canonades de 

la planta, l’eliminació completa dels ftalats és gairebé impossible. Viecelli et al. 

(Viecelli et al., 2011) van analitzar DEHP en influents i efluents d’una EDAR i van 

determinar una eliminació de només el 20%, mentre que Lee et a. (Lee et al., 

2014), també en depuradora, l’eliminació va ser del 72% pel mateix compost. Els 

dos atribueixen causes similars a Wang et al. i per tant, les eliminacions baixes 

poden ser causades pel sistema de canonades de la pròpia planta. Comparant  

amb altres estudis, el DBP es va detectar en aigua d’aixeta d’Espanya entre 336 i 

909 ng L-1, encara que el DEHP no es va detectar (Domínguez-Morueco et al., 

2014). Per altra banda, en una altra aigua d’aixeta, a Santiago de Compostela, no 

es van detectar ni el DBP ni el DEHP, encara que els MDL van ser de 125 i 135 ng 

L-1, respectivament (Regueiro et al., 2008). 

De tots els alquilfenols, només es van detectar el NP i OP. L’aigua tractada va 

contenir concentracions de NP entre 7 i 143 ng L-1, mostrant que aquest compost 

no va ser eliminat de forma completa durant la potabilització. L’eficiència de 

l’eliminació va tenir un promig de 91 ± 8%, indicant que el procés portat a terme 

elimina el NP de forma bastant satisfactòria. Aquest percentatge és molt similar a 

l’observat per Barber et al. (Barber et al., 2015), on el NP es va eliminar en un 

95% (igual que l’OP). En aquest cas, l’aigua no era potable, sinó només depurada, 



Monitorització de rius 
 

 

164 

i la radiació UV va ser una de les principals raons pel que fa a aquesta elevada 

eliminació. Ara bé, en un cas contrari, també en aigua de depuradora, Pasquini et 

al. (Pasquini et al., 2014) van detectar un augment de NP i es va atribuir a la 

degradació dels nonilfenols etoxilats que podien arribar a la planta, que fàcilment 

es degradaven a NP, augmentant-ne la concentració final. Les traces observades 

per Pasquini et al. en l’aigua es poden atribuir al material emprat per recobrir 

l’interior dels tancs on s’emmagatzema l’aigua abans de la seva distribució a la 

xarxa. Un altre estudi realitzat a la potabilitzadora de Sant Joan Despí (Petrović et 

al., 2003) indicà la presència de NP a un nivell màxim de 800 ng L-1. En el cas de 

l’OP, aquest va ser completament eliminat durant el procés de potabilització. Si 

s’apliquen els percentatges d’eliminació del NP a l’OP sobre les concentracions al 

riu, aquest últim es trobaria per sota del MDL, i per tant, no es detecta. 

El BPA va ser completament eliminat a través del procés d’addició de ClO2, abans 

de la filtració per sorra. Així, la cloració és eficient per l’eliminació del BPA, encara 

que aquest procés podria formar espècies clorades degut que la seva aromaticitat 

fa que sigui molt reactiu al clor (Gallard et al., 2004). El més comú seria la reacció 

d’òxid de clor amb el grup benzil. El BPA no es va detectar tampoc a l’aigua 

tractada, pel que el procés elimina el 100% la presència d’aquest compost. En un 

estudi previ, Rodríguez-Mozaz et al. (Rodriguez-Mozaz et al., 2004) va detectar 

BPA de forma esporàdica amb un màxim de 5 ng L-1 a la mateixa planta de Sant 

Joan Despí. Respecte les eliminacions, no totes les plantes aconsegueixen aquest 

100%, i per exemple, Dupuis et al. (Dupuis et al., 2012) va identificar un 79% en 

una potabilitzadora, mentre que en una depuradora al nord d’Itàlia, Viecelli et al. 

(Viecelli et al., 2011) només eliminà el 40%, encara que en aquest darrer cas, la 

planta no disposava de tractaments gaire avançats. 

La BP, per altra banda, no es va detectar en l’aigua potabilitzada. Això podria 

explicar-se per les etapes de cloració, que poden reaccionar amb alguns 

compostos amb dobles enllaços conjugats i degradar-los (Gallard et al., 2004). 
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Aquest compost no s’ha detectat en estudis previs en aigües destinades al 

consum humà. 

Les plantes de tractament d’aigua potable tenen una elevada capacitat per 

eliminar els plastificants presents en l’aigua que capten dels rius. Compostos com 

el BPA, OP i BP poden ser eliminats en la seva totalitat, mentre que els ftalats 

com el DEHP i el DBP, o el NP, ho són de forma parcial, però amb eficiències 

superiors al 80%. 

Això pot fer pensar que alguns materials utilitzats en les canonades puguin 

alliberar algun d’aquests compostos. De fet, es va observar que aigües agafades 

de les canonades de PVC contenien nivell entre 200 i 3500 ng L-1 d’ftalats. En 

totes les mostres d’aigua de distribució analitzades, les concentracions 

detectades estaven a nivells d’ultratraça, la qual cosa indica la bona efectivitat i 

control de l’aigua de Barcelona. 
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El BPA és el monòmer més utilitzat en la fabricació de plàstics, especialment el 

PVC i les resines epoxi. En el capítol 3 es va constatar que el BPA es troba en aigua 

de riu a concentracions properes a 1000 ng L-1 i que degut a la seva elevada LC50 

no produeix cap risc pels organismes aquàtics. Malgrat tot, hi ha certa 

controvèrsia sobre l’impacte ambiental que representa el BPA, ja que la seva 

presència és constant i contínua. Per tant, és important conèixer el 

comportament d’aquest compost al medi, en especial pel que fa a la seva 

estabilitat. Així, es va avaluar la seva fotodegradació i es va estudiar la seva 

cinètica de degradació així com els fotoproductes formats durant aquest procés. 

Aquest sistema pretén simular els processos que poden tenir lloc de forma 

natural, malgrat que els experiments es van realitzar exposant el BPA a llum UV i 

no solar, de manera que s’acceleraria la velocitat de degradació d’aquest 

compost. La fotodegradació es va fer sota exposició a llum UV en aigua milli-Q, 

aigua milli-Q fortificada amb àcids húmics a 5 mg L-1 (concentració habitual en 

rius) i dues aigües del riu Besòs, de Tagamanent (aigua propera al naixement del 

riu) i de Sant Adrià del Besòs (la desembocadura). Els àcids húmics són una 

mescla de compostos amb grups carboxílics i poden generar espècies radicalàries 

sota llum UV, de manera que poden afectar la degradabilitat d’un compost. Els 

fotoproductes del BPA es van identificar mitjançant cromatografia líquida 

acoblada a espectrometria de masses d’alta resolució (LC-HRMS) utilitzant un 

TOF. Per tal de determinar la toxicitat de les espècies formades, la D. magna es va 

emprar com organisme model al qual es van exposar les diverses alíquotes de 

BPA exposat a llum UV. 

 

5.1 Condicions de fotodegradació 
 

El procés de fotodegradació es va monitoritzar al laboratori mitjançant 

l’espectroscòpia UV, on una sèrie d’espectres UV van ser enregistrats en funció 
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del temps. Els canvis de les bandes d’absorció contenen la informació necessària 

per descriure l’evolució del procés sota estudi i l’anàlisi de les alíquotes a 

diferents temps per LC-HRMS permet identificar les espècies formades.  

La degradació de les mostres va portar-se a terme mitjançant la làmpada UV de 

254 nm/12W connectada en línia amb un espectrofotòmetre Diode Array Agilent 

8453 controlat per un ordinador per tal de portar a terme l’adquisició de dades 

durant la monitorització. L’espectre va comprendre de 190 a 1100 nm, però les 

dades es van analitzar de 190 a 400 nm, rang on el BPA presenta absorbància. Per 

cada matriu d’aigua, una solució de BPA de 20 ng µL-1 va ser exposada a la llum 

UV i l’espectre va ser enregistrat just encendre la làmpada i cada minut en un 

experiment que va durar 4 hores. Les dades dels espectres van ser processades 

mitjançant un model de corba de resolució multivariable i alternança dels 

quadrats (MCR-ALS). Aquesta informació dóna resultats qualitatius i quantitatius 

sobre les espècies químiques formades i el procés cinètic. Els paràmetres cinètics 

van ser calculats a partir de la disminució de la concentració de BPA en el temps, 

el qual va seguir una reacció cinètica de primer ordre. Els resultats van ser donats 

emprant el logaritme natural de la concentració de l’analit com una funció del 

temps. La constant cinètica es va determinar per una anàlisi de regressió. La 

fotodegradació d’un compost es descriu mitjançant una equació cinètica de 

primer ordre, on C és la concentració del compost degradat en el temps i K és la 

constant de velocitat de fotodegradació. Integrant l’anterior equació: 

� ��!  �  �
– -� 

 
que també es pot expressar com:  

.�� ��!  �  .��
– -� 

 

Es pot descriure la degradació d’un compost a partir del temps de vida mitjana 
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que és el temps que triga la concentració inicial d’una molècula a reduir-se a la 

meitat. Per tant:  

� � �
2  

ln 2�
2 3 � ln �
 � -�4/5 

.��
– .�2 �  .��
– -�4/5 

�4/5 � .�2-  

 

S’ha avaluat la vida mitjana del BPA en diferents tipus d’aigua, incloent l’aigua de 

riu, per determinar l’estabilitat d’aquest compost simulant unes condicions el 

més semblants a la realitat. Tot i així, la làmpada utilitzada emet radiació UV a 

una única longitud d’ona i a una intensitat elevada, que són condicions més 

extremes que les de la radiació natural que emet el Sol. 

 

5.2 Identificació de fotoproductes 
 

Per tal d’identificar els productes de fotodegradació formats es van fer els 

experiments utilitzant aigua milli-Q per evitar la presència de compostos 

interferents que podrien dificultar llur identificació. Les alíquotes van ser 

agafades a 0, 5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50, 60, 90, 120 i 180 minuts d’irradiació UV 

i guardades en vials cromatogràfics àmbar, els quals van ser ràpidament 

congelats per prevenir la continuació del procés de degradació. Es van agafar 500 

µL de mostra, i s’hi van addicionar 500 µL de metanol i la solució va ser 

directament injectada a LC-HRMS. Es va utilitzar un cromatògraf de líquids Agilent 

1200 RRLC (Agilent, Waldbronn, Germany) acoblat a un analitzador híbrid 
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quadrupol-temps de vol (Q-TOF) QSTAR Elite (ABSciex, Concord, Ontario, 

Canada). La columna per a la separació va ser una Zorbax Eclipse XDB C18  150 x 

2,1 mm de diàmetre intern, 5 μm (Agilent). El flux de treball va ser de 0,4 mL min-

1 i el volum d’injecció de 5 µL. Les fases mòbils van consistir en aigua milli-Q (A) i 

metanol (B). La separació va tenir lloc en 20 minuts en les següents condicions, 

per tal de tenir la màxima resolució cromatogràfica: 0 minuts, 20% de B; 15 

minuts, 100% de B; 20 minuts 100% de B. La columna fou equilibrada durant 5 

minuts abans de cada anàlisi. L’adquisició d’espectrometria de masses va tenir 

lloc en ionització amb electrosprai en mode negatiu emprant adquisició 

d’informació depenent (information-dependent acquisition, IDA) entre m/z 90 i 

1100. Els paràmetres d’ionització van ser: voltatge de esprai iònic, -4200 V; 

potencial anticluster, -60 V; temperatura, 400ºC amb gas cortina (N2), 50 a.u. 

(unitats arbitràries), gas auxiliar, 50 a.u. i gas nebulitzador (N2), 50 a.u. L’IDA es va 

fer emprant el següent criteri: ions que excedien 5 counts, tolerància iònica de 50 

mDa i una energia de col·lisió fixada a -30 V. La composició elemental de cada 

fotoproducte va ser calculada segons la massa acurada i el patró isotòpic segons 

el software de Formula Finder, Analyst QS 2.0 (ABSciex). 

 

5.3 Resultats i discussió 
 

El BPA és un compost que es troba de forma ubiqua en aigües de riu però no 

ocasiona cap risc tenint en compte la seva toxicitat aguda, tal com s’ha descrit al 

Capítol 4. Tanmateix, és un compost que en els darrers anys ha generat molta 

controvèrsia degut al seu potencial tòxic i nivells que es detecten en diferents rius 

(Herrero-Hernández et al., 2013; Rocha et al., 2012). Per avaluar el risc real, és 

important estudiar el seu destí ambiental en condicions reals. La fotodegradació 

és segurament el procés més important pel qual un contaminant orgànic soluble 

és degradat en el medi ambient (Stone i Watkinson, 1983). Per tal d’avaluar el 
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destí del BPA en aigua de riu, es va simular la seva fotodegradació en condicions 

controlades al laboratori. En primer lloc, l’espectre d’UV del BPA té dos màxims 

d’absorció a 225 i 275 nm (Figura 19), i indica que aquest compost té una 

important càrrega aromàtica, i que podria ser subjecte a una fotodegradació, ja 

que les espècies radicalàries formades amb la llum UV tenen una gran afinitat 

pels electrons que tenen una posició relativament lliure en anells de benzè (en el 

cas del BPA) o en dobles enllaços conjugats, en el cas general.  

 

 

Figura 19. Espectre UV del BPA. 

 

La Figura 20 mostra l’espectre obtingut de la monitorització espectroscòpica de 

20 mg L-1 de solució de BPA en aigua milli-Q durant les 4 h d’irradiació. S’observa 

un canvi de l’espectre d’absorbància que correspon a les diferents espècies que 

es van formant en el temps. A més, la superposició dels diferents espectres posen 

en evidència que el compost s’està transformant i la disminució de la 

concentració inicial de BPA comporta la formació d’altres productes que tenen un 

espectre característic que s’entrecreua amb el del BPA per la presència de 

màxims d’absorbància diferents. Les constants cinètiques mesurades per 
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espectrofotometria i modelatge de dades es mostren a la Taula 16 i segueixen el 

següent ordre: aigua milli-Q > aigua milli-Q espicada amb àcids húmics >  aigua de 

la desembocadura > aigua del naixement.  

 

Taula 16. Paràmetres cinètics obtinguts pel BPA en cada tipus d’aigua, amb els corresponents 

valors de TOC. 

Mostra R2 K (min-1) t1/2 (min) 
TOC 

(mg L-1) 
Aigua Milli-Q 0,929 0,0365 19,0 < 1 

Aigua àcids húmics 0,938 0,025 27,7 5 

Aigua Besòs  
(Sant Adrià del Besòs) 

0,964 0,022 36,5 10,7 

Aigua Congost 
(Tagamanent) 

0,962 0,017 40,8 3,12 

 

 

Amb un temps de vida mitjana (t1/2) de 19-41 minuts, aquests resultats són 

comparables amb els obtinguts per da Silva et al. (da Silva et al. 2014), els quals 

descriuen una fotòlisi en aigua milli-Q amb un temps de vida mitjana de 69 

minuts pel BPA, el qual és major que l’obtingut en aquest estudi. Ara bé, da Silva 

et al. van utilitzar una làmpada UV amb una potència menor (9 W) i un rang de 

longituds UV més ampli (200-280 nm) en comparació a les condicions emprades 

en aquest estudi (12 W i 254 nm).  La degradació del BPA en aigua milli-Q fou més 

ràpida que la degradació en aigua fortificada amb àcids húmics i aigües de riu. La 

presència de carboni orgànic té una gran influència ja que és capaç de competir 

amb els radicals OH produïts a partir de la llum UV. En aigua de riu, la degradació 

de BPA és afectada pels àcids húmics, així com també pels àcids fúlvics i altres 

compostos inorgànics capaços de reaccionar amb els radicals OH, inhibint en part 

la degradació del BPA (Souza et al. 2014). Aquests compostos interfereixen en la 
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reacció reduint el número d’aquests radicals i per tant, afecten de forma 

considerable la cinètica (González et al., 2007).  

 

 

Figura 20. Evolució del’espectre d’absorció del BPA al llarg de 3 hores sota la làmpada UV. Als 

60 min, els màxims d’absorbància van desaparèixer. 

 

Malgrat que la matèria orgànica pot afectar de forma que allarga la vida mitjana 

del BPA, tal com expliquen da Silva et al. i Crain et al. (da Silva et al., 2014; Crain 

et al., 2007), altres autors han experimentat comportaments diferents. Per 

exemple, Chin et al. (Chin et al., 2004) van observar com la presència de matèria 

orgànica podia accelerar la reacció de fotodegradació, especialment en presència 

d’alguns cations inorgànics com el Fe3+, que actuava com a catalitzador. També 

consideren que la radiació solar pot afectar molt poc a la degradació del BPA, ja 

que només afectaria a la part més superficial del riu, mentre que a major 

profunditat, l’efecte seria molt menor. S’ha de comentar que els experiments 
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portats a terme per Chin et al. es van realitzar amb un simulador UV d’una 

intensitat més baixa que el present treball, i al cap d’unes 40 hores, la degradació 

del BPA encara no era completa. De forma similar, Peng et al. (Peng et al., 2006) 

van determinar un comportament similar, també amb àcids húmics i ions de 

ferro, però en aigua de llac fortificada a 10 mg L-1. La reacció cinètica es va veure 

incrementada en aquestes condicions. De fet, conclouen que el BPA amb llum 

solar per si sola és poc reactiu. Aquesta conclusió contrasta amb els autors citats 

anteriorment i amb l’experiment portat a terme en aquesta tesi, on només amb 

aigua milli-Q i radiació UV el BPA es va degradar de forma completa en menys de 

2 hores. La vida mitjana del BPA va ser de 36,5 minuts en aigua de riu sota les 

condicions donades en aquesta tesi, mentre que en condicions de degradació 

natural, aquest temps és de 4,5 dies (Crain et al., 2007). Així, la fotodegradació va 

tenir lloc prop de 180 vegades més ràpid en aigua de riu exposada a llum UV que 

sota llum natural. Això és principalment degut que només un 10% de la llum 

emesa pel Sol es troba dintre del rang UV. 

Andreozzi et al. (Andreozzi et al., 2003) van estudiar diferents contaminants 

orgànics, especialment fàrmacs, amb estructures aromàtiques, i van avaluar 

l’efecte que produïa la presència dels àcids húmics. Per exemple, pel diclofenac, 

la presència d’aquests compostos van alentir la reacció, mentre que per 

l’oflaxocina, van actuar com uns catalitzadors accelerant la reacció. Com a 

conclusió, les estructures dels compostos contribueixen en gran manera a la 

cinètica de fotodegradació, i pel BPA no hi ha un clar consens. Ara bé, en 

experiments en condicions més extremes de llum UV, sembla que els àcids 

húmics poden inhibir aquesta fotodegradació per reaccions de competició pels 

radicals OH· formats. 

L’estudi MCR-ALS va permetre la identificació del BPA i dos productes de 

degradació amb diferents espectres d’absorció i on el màxim d’absorbància varia. 

En tots els experiments, la descomposició dels valors singulars (SVD), aplicant les 
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restriccions de no negativitat en la direcció espectral i de concentració, i de 

selectivitat i sistema tancat, en la direcció de concentració, va senyalar la 

presència d’aquests 3 components. A la Figura 20 es pot observar com l’espectre 

(on cada línia representa un minut) va canviant al llarg del temps i s’hi produeixen 

interseccions. Aquestes normalment són degudes a l’aparició de noves espècies, 

que com tenen màxims d’absorbància diferents, es poden apreciar en aquests 

encreuaments. L’estudi MCR-ALS va confirmar el fet que es detectessin 3 

compostos, el BPA i 2 fotoproductes, i es va quantificar la cinètica a partir de 

l’ordre de reacció (1) pel procés de fotodegradació. Malgrat que aquesta tècnica 

permet la identificació del nombre d’espècies que es formen durant el procés de 

fotodegradació, és insuficient per identificar-les. A part, algunes espècies que no 

presenten aromaticitat o tenen màxims d’absorció similars entre ells no es poden 

dilucidar. Per tal d’identificar les espècies formades, es va utilitzar la LC-HRMS ja 

que es poden elucidar les possibles estructures a partir de la massa exacta de 

cada espècie (Krauss et al. 2010). Per LC-HRMS, es van identificar 5 productes de 

fotodegradació del BPA en aigua milli-Q (Figura 21). A la Figura 22 es pot observar 

l’evolució de la reacció de fotodegradació, amb la formació i eliminació de cada 

fotoproducte. A temps 0, només es va detectar BPA, mentre que a partir de la 

primera mostra, presa al minut 5, també es van detectar els productes I, III i IV. El 

II i el V només es van detectar entre els minuts 20 i 40, compostos que són poc 

estables. A partir dels 60 minuts, el BPA desapareix, i només es va observar el 

fotoproducte I, que passats 120 min encara es va detectar, i per tant, és el més 

estable a la llum UV. 

L’espectre de masses d’elevada resolució de cada pic cromatogràfic va permetre 

proposar la formula molecular de cada fotoproducte amb errors baixos propers 

als 5 mDa. La Taula 17 mostra el temps de retenció per a cada fotoproducte, les 

masses teòriques i experimentals, els seus respectius errors, la composició 

elemental i l’estructura proposada. Els productes de fotodegradació I i II es van 
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formar per la hidroxilació del BPA. Els grups hidroxils són molt reactius amb 

molècules aromàtiques presents en aigua, i la llum UV intensifica la formació dels 

radicals hidroxils, seguint la llei de Markovnikov (Yuzawa et al. 2013). Els temps 

de retenció també concorden amb les estructures moleculars, ja que la presència 

de més grups hidroxils incrementen la polaritat de la molècula i per tant, tenen 

un temps de retenció menor. El fotoproducte III presenta un grup quinona format 

de l’oxidació de I. El fotoproducte IV es podria formar de la hidroxilació de I i una 

reducció dels anells de benzè, perdent les propietats aromàtiques. El 

fotoproducte V podria ser format per l’addició d’un hidroxil al C2 de I, seguit 

d’una fragmentació fenòlica (da Silva et al. 2014).  

 

Figura 21. Cromatograma HRMS dels BPA i els seus productes de fotodegradació a temps 25 

minuts. 
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Mentre que es van identificar 5 fotoproductes per LC-HRMS, només dos 

fotoproductes van ser observats per espectrofotometria i MCR-ALS. La raó 

principal és que el fotoproducte IV no té propietats aromàtiques i per aquesta 

raó, no podia ser detectat per espectrofotometria. A més, altres fotoproductes, 

com són el I i el II, tenen una estructura química molt similar, pel que podrien 

tenir un espectre d’absorbància similars, i per tant, l’estudi MCR no va ser 

suficient per resoldre’ls. Cal observar també que les posicions dels grups hidroxils, 

en el cas de tots els fotoproductes, no s’han pogut confirmar en aquest estudi i 

les que s’han proposat provenen de l’estudi de da Silva et al. citat anteriorment 

(da Silva et al., 2014). 

 

 

 

Figura 22. Evolució del BPA i els 5 fotoproductes durant 120 hores de reacció i anàlisi per LC- 

HRMS. 
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Pocs investigadors han centrat el seu treball en la identificació dels fotoproductes 

del BPA, pel que la comparació amb estudis previs és complicada. Zhan et al. 

(Zhan et al., 2006) van estudiar la fotodegradació en presència de nitrats i es va 

observar que reaccionaven amb l’anell de benzè del BPA i formava noves 

estructures. Algun dels fotoproductes identificats en l’estudi de Zhan et al. van 

resultar inestables, i també es van degradar, donant lloc a espècies amb només 

un anell de benzè i grups hidroxils, molt similars a les del fotoproducte V. 

Barbieri et al. (Barbieri et al., 2008), els quals van treballar sota condicions de 

llum solar natural i en presència de riboflavina i condicions de pH alcalines, van 

identificar 7 fotoproductes ja que s’afavoria la reacció pel BP. Dos dels 

fotoproductes identificats en aquest estudi coincideixen amb els fotoproductes I i 

II obtinguts en aquesta tesi. 

Les implicacions d’aquest estudi són importants, ja que demostren que el BPA té 

una certa estabilitat com a producte químic, però que en presència de llum i al 

llarg d’un temps determinat, aquest pot degradar-se i formar altres 

fotoproductes. L’estudi dels fotoproductes és important ja que poden produir 

certa toxicitat, de forma similar al BPA, de manera que són compostos que 

potencialment poden afectar el medi ambient. 
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Taula 17. BPA i els seus productes de degradació, amb els valors experimentals obtinguts i les possibles estructures formades. 

Estructura proposada 
Error 

(mDa) 

1,5465 

5,2519 

6,1172 

4,8819 

4,4171 

4,8320 

Fórmula 

C15H15O2 

C15H15O3 

C15H15O4 

C15H13O3 

C15H19O4 

C9H11O3 

Massa calculada 
(m/z) 

227,1108 

243,1131 

259,1098 

241,0990 

263,1377 

167,7110 

Massa 
experimental (m/z) 

227,1093 

243,1079 

259,1037 

241,0942 

263,1333 

167,7062 

tR (min) 

12,14 

11,44 

10,68 

10,92 

9,88 

6,77 

Compost 

BPA 

I 

II 

III 

IV 

V 

OHHO

OHHO

OH

OHHO

OHHO

OHO

O

OH

OHHO

HO

OH

OH

OH
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Un cop es van identificar els productes de degradació, es va decidir realitzar un 

estudi toxicològic en Daphnia magna per tal de determinar la toxicitat dels 

fotoproductes. L’experiment va consistir en exposar els organismes seguint les 

especificacions recomanades al Capítol 4 a alíquotes corresponents a diversos 

punts de degradació: al minut 0, on només hi ha presència de BPA, a punts 

intermedis de 10, 20, 30 i 40 minuts, i a 180 min, on el BPA s’havia eliminat de 

forma completa. A la Taula 18 s’indiquen els fotoproductes corresponents a cada 

alíquota i la LC50 (en mg L-1) corresponent. 

 

Taula 18. Fotoproductes presents a diferents temps de la fotodegradació del BPA i LC50 en D. 

magna de la mescla. 

Temps de 

degradació 

(min) 

LC50 (mg L-1) Fotoproductes presents 

0 21,2 BPA 

10 18,6 BPA, I, III i IV 

20 >30 BPA, I, III i IV 

30 21,4 BPA, I, II, III, IV i V 

40 18,9 BPA, I, II i III 

180 >30 I 

 

Tal com es pot observar, els valors de toxicitat van variar al llarg del temps i no 

van seguir una tendència lineal, sinó que la toxicitat de la alíquota a 10 minuts va 

augmentar mentre que la toxicitat de la de 20 min va disminuir 

considerablement. Després, als 30 minuts la toxicitat va ser similar a l’inicial i als 
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40 min es va incrementar lleugerament, i finalment, al minut 180, la toxicitat va 

ser mínima.  

Si es comparen els resultats de LC50 i els fotoproductes presents, tal com estan 

indicats a la Taula 18 i a la Figura 22, es pot explicar de forma descriptiva la 

toxicitat de cada fotoproducte. En primer lloc, el fotoproducte I resulta poc tòxic, 

ja que al minut 180 no presenta toxicitat, malgrat encara trobar-se a una 

concentració relativa considerable. Així, a l’alíquota del minut 10, la toxicitat 

augmenta malgrat disminuir la concentració de BPA, i d’aquí és desprès que els 

fotoproductes III i IV tenen una toxicitat major que el propi BPA (de forma 

conjunta). Si aquest valor és degut a efectes sinèrgics o a la toxicitat de només un 

d’ells no es podria discernir a primera vista. Però es pot observar com a l’alíquota 

de 20 minuts, que pràcticament no és tòxica, el fotoproducte IV disminueix 

considerablement, el III arriba al seu màxim i l’I augmenta. Així, la desaparició del 

IV i la desaparició de toxicitat van lligades, i fa suposar que aquest és el més tòxic. 

El III no presentaria toxicitat, i l’I, malgrat també trobar-se en el punt màxim de 

concentració, tampoc fa disminuir el valor de LC50. A l’alíquota de 30 min es on la 

toxicitat torna a augmentar. En aquest cas, es pot atribuir a l’aparició dels 

fotoproductes II i V, mentre que el BPA i el IV es detecten a baixa concentració. 

Com en el cas anterior, per poder diferenciar la toxicitat del II i el V, és suficient 

observar el minut 40 de reacció: la toxicitat augmenta i el fotoproducte V ja no es 

va detectar, mentre que la concentració del II es va mantenir constant, el qual és 

el que contribueix de major forma a la toxicitat observada. 

S’han identificat els fotoproductes II i IV com els més tòxics i ambdós van 

correspondre a compostos que presenten 4 grups hidroxils units als grups fenols. 

Aquest fet augmenta la polaritat dels compostos i podria fer augmentar la seva 

biodisponibilitat per la D. magna, augmentant així la toxicitat. L’estabilitat 

d’aquests compostos en aigües exposades a llum UV és baixa i l’alíquota a 180 

minuts només va presentar el fotoproducte I. Per tant, malgrat que s’han de tenir 
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en consideració aquests productes de degradació, la llum solar podria ser capaç 

tant de generar-los a partir del BPA, com eliminar-los finalment. La seva toxicitat 

però, s’hauria d’estudiar més profundament per tal de determinar com el BPA i 

els seus productes de degradació poden suposar un risc pel medi ambient. 

En resum, l’estudi de la fotodegradació del BPA en condicions controlades de 

laboratori ha permès determinar que aquest compost es degrada sota llum UV i 

que aquest procés genera fotoproductes que poden ser més tòxics que el 

producte parental. Malgrat que les condicions de laboratori no es poden 

extrapolar al medi ambient, aquest estudi ha permès identificar els fotoproductes 

generats i això és de primordial importància per a poder-los detectar en el medi 

ambient. A més, cal destacar que els riscos que pot generar el BPA als organismes 

aquàtics pot ser degut a la presència de fotoproductes i no al BPA com a tal. Per 

últim, per determinar els efectes, caldria avaluar la seva degradació en condicions 

reals, és a dir, utilitzant aigües de riu exposades a llum solar. 
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Les begudes refrescants constitueixen un producte d’elevat consum i presenten 

una gran varietat tant de tipus com de formats d’envasament, on els més 

habituals són les llaunes i les ampolles de PET. Degut al procés d’envasat o al 

temps d’emmagatzematge del producte, les begudes refrescants poden contenir 

nivells de plastificants a través de la migració. Si aquests es troben a 

concentracions elevades, poden representar un risc per la salut humana al ser 

ingerits en condicions habituals de consum d’aquests productes. 

Així, l’objectiu d’aquest estudi va ser avaluar la presència dels monòmers i 

additius dels plàstics en les begudes. A la bibliografia es troben molts treballs 

enfocats a aliments sòlids, però les begudes refrescants han estat poc estudiades. 

Això és degut que no hi ha una legislació per al control de plastificants i també 

per la seva dificultat d’anàlisi, ja que contenen elevades quantitats de sucres i 

additius i polpa de fruita. S’ha constatat que les begudes contenen plastificants i 

monòmers procedents del propi envàs (Braunrath et al., 2005) i per tant, l’anàlisi 

d’aquesta matriu té un important interès pel que fa a la salut humana. Per 

aquesta raó, es va decidir fer un ampli mostreig de begudes presents al mercat 

espanyol així com avaluar la seva toxicitat, tant pel que equival a la ingesta diària 

(i comparada amb el TDI) com pel que fa a la toxicitat utilitzant les cèl·lules 

cancerígenes de placenta humana JEG-3 com a model per avaluar els efectes a 

nivell de disrupció cel·lular. 

 

6.1 Presa de mostra 

 

Es van seleccionar 50 begudes representatives del mercat espanyol, segons les 

més consumides. Martín et al. (Martín et al., 2014) van realitzar un estudi i les 

begudes de cola i de fruita eren les més consumides, mentre que les tòniques les 

que menys, i a partir d’aquests consums es van escollir el número de begudes de 

cada grup. Les diverses marques es van agrupar en 7 categories: coles, tòniques, 
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begudes energètiques, isotòniques, begudes amb te, sodes i begudes amb alt 

contingut de suc de fruites. La proporció d’aquestes categories està indicada a la 

Figura 26. En tots els casos que va ser possible, es van adquirir les mostres en 

format llauna i ampolla de PET  per tal de comparar la migració dels diferents 

plastificants i monòmers del plàstic segons el tipus d’envàs. Les begudes es van 

comprar a diferents supermercats de Barcelona a l’octubre de 2014, i es van 

guardar a temperatura ambient (20ºC) fins la seva anàlisi.  

 

 

Figura 26. Proporció de tipus de begudes analitzades 

 

Les mostres, sense especificar marques, estan indicades a la Taula 19. Estan 

agrupades per begudes energètiques, amb te, isotòniques, amb suc de fruita, 

tòniques, sodes i coles, i en el cas de ser la mateixa mostra i només canviar 

l’envàs, s’indiquen ambdues amb el mateix número. Les mostres de begudes es 

van extreure mitjançant el mètode d’extracció líquid-líquid desenvolupat a partir 

d’una beguda de cola i descrit en el Capítol 3. Un cop extretes, es van analitzar 

mitjançant la tècnica LC-MS/MS. Els compostos que es van analitzar van ser el 

BPA, BP, CP, TAP, HP, OP, NP i DP. 
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6.2 Nivells detectats 
 

Els nivells trobats a les begudes estan indicats a la Taula 19. Dels 8 plastificants 

estudiats, només es van detectar NP, BPA i BP. La resta de compostos, malgrat 

tenir un mètode d’extracció eficient i amb bons límits de detecció no es van 

detectar degut que el CP, TAP, HP, OP i DP segurament no s’utilitzen com a 

additius dels plàstics utilitzats per la fabricació d’envasos de begudes. En canvi, el 

BPA s’utilitza en els recobriments de resines epoxi a les llaunes, i el NP i la BPA 

poden ser additius del PET. Cal tenir en compte que teòricament, l’envàs hauria 

de ser del tot inert i que no produís la migració de cap dels seus components, i 

que per tant, caldria esperar que no hi haguessin traces de plastificants ni BPA en 

les begudes refrescants. Malgrat tot, es van detectar el NP, BPA i BP de forma 

recurrent a concentracions que variaven segons el tipus d’envàs, tipus de beguda 

i marca comercial. En aquest estudi no es pot discernir si la contaminació prové 

de l’aigua de partida o de la migració de l’envàs, però degut que els nivells 

detectats són molt superiors als de les aigües potables de Barcelona (Capítol 4), 

és molt probable que la contaminació s’origini per migració des de l’envàs.  

 

De totes les mostres analitzades (n=50), el NP es va detectar en un 50% de les 

mostres. En segon lloc, el BPA es va detectar en un 22%, i finalment, la BP, en un 

20%. Les concentracions detectades oscil·laven entre 10 i 2301 ng L-1 pel NP, 58 i 

7158 ng L-1 pel BPA i entre 116 i 1891 ng L-1 per la BP. Aquests nivells de 

concentració són similars als detectats en aigua de riu i majors que els trobats en 

aigües de potabilitzadora, on el BPA i la BP es van eliminar completament durant 

el tractament. Per aquesta raó, la migració es considera fonamental per explicar 

els nivells tan elevats dels plastificants en begudes refrescants.  
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Taula 19. Concentració de NP, BPA i BP en ng L
-1

 en les begudes refrescants analitzades. (nd, 

no detectat. slq, per sota del límit de quantificació). 

Beguda NP BPA BP 

    
Beguda energètica 1 (llauna) 672 1316 nd 

Beguda energètica 2 (llauna) slq slq 192 

Beguda energètica 3 (llauna) slq slq 165 

Beguda energètica 4 (llauna) nd slq 644 

    
Beguda amb te 1 (llauna) 335 nd nd 

Beguda amb te 1 (PET) 1908 nd nd 

Beguda amb te sense sucre 2 (llauna) 1471 nd nd 

Beguda amb te sense sucre 2 (PET) 714 nd nd 

    
Beguda isotònica 1 (llauna) nd 2175 nd 

Beguda isotònica 1 (PET) nd slq nd 

Beguda isotònica 2 (PET) nd slq 1072 

Beguda isotònica amb gust taronja 1 (llauna) slq 1668 nd 

Beguda isotònica amb gust taronja 1 (PET) nd slq nd 

Beguda isotònica amb gust a taronja 2 (llauna) slq 522 nd 

Beguda isotònica amb gust a taronja 3 (PET) nd nd nd 

Beguda isotònica amb gust cítric 1 (llauna) 102 nd 1653 

Beguda isotònica amb gust cítric 2 (PET) 118 slq nd 

Beguda isotònica amb gust a gerds 1(PET) slq nd nd 

    
Beguda amb suc de taronja 1 (llauna) nd slq nd 

Beguda amb suc de taronja 1(PET) nd slq nd 

Beguda amb suc de llimona 1 (llauna) nd slq nd 

Beguda amb suc de llimona 1  (PET) nd slq nd 

Beguda amb suc de taronja 2 (llauna) slq 1493 nd 

Beguda amb suc de llimona 2 (llauna) nd 7158 nd 

    
Tònica Gingerale (PET) 52 slq nd 

Tònica 1 (PET) 345 nd 499 

Tònica 1 (llauna) 258 nd 1896 

Tònica 2 (llauna) slq slq nd 

Tònica 3 (llauna) 94 306 240 

Tònica light 1 (llauna) 203 757 nd 
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Beguda NP BPA BP 

Tònica amb gust de llimona 1 (llauna) slq nd nd 

    
Soda 1 (PET) 10 nd nd 

Soda 2 (llauna) 183 nd nd 

Soda amarga 1 (llauna) slq slq 1266 

Soda amarga 2 (llauna) nd slq 116 

Soda amb gust de llima 1(llauna) nd nd nd 

    
Cola 1 (PET) 2301 slq nd 

Cola 1 (llauna) 258 58 nd 

Cola 2 (PET) 177 nd nd 

Cola 2 (llauna) 85 nd nd 

Cola light 1 (PET) 208 nd nd 

Cola light 1 (llauna) 213 nd nd 

Cola light 2 (llauna) slq slq nd 

Cola sense sucre ni cafeïna 1 (PET) slq slq nd 

Cola sense sucre ni cafeïna 1 (llauna) 21 nd nd 

Cola sense sucre 1 (PET) 730 slq nd 

Cola sense sucre 1 (llauna) 368 153 nd 

Cola light sense cafeïna 1 (PET) 78 278 nd 

Cola light sense cafeïna 1 (llauna) 272 slq nd 

Cola sense cafeïna 1 (llauna) slq nd nd 

 

El BPA es va identificar en 11 mostres de les 50 analitzades, específicament en 10 

llaunes i només 1 beguda envasada en PET. Pel que fa a les diverses categories de 

begudes, el BPA no va ser detectat en cap mostra de te ni soda, i els valors més 

elevats es van trobar en coles i begudes amb suc de fruita. El valor més elevat de 

BPA trobat va ser la beguda de suc de llimona (llauna) 1, amb una concentració 

de 7158 ng L-1. En begudes de la mateixa marca es va detectar en les begudes 

isotòniques 1 i la de gust de taronja 1, en ambdós casos en el format llauna i no 

en el de plàstic. La presència de BPA en llaunes s’ha observat en estudis previs on 

es van fer comparatives entre els dos tipus de materials, ja siguin la mateixa 

beguda en dos formats (Yang et al., 2014b) o mostres de sodes sense especificar 

marques (Sakhi et al., 2014). En ambdós estudis s’observa la mateixa tendència 

on el BPA es va detectar en més del 50% de mostres analitzades, major que el 
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22% del present estudi. Això indica una clara tendència que la font principal de 

BPA en llaunes prové de les resines epoxi que recobreixen la capa interior de les 

llaunes. En el cas del PET, la presència de BPA podria ser causada en part per la 

qualitat de l’aigua emprada o durant el procés d’envasat, i no deguda a la 

migració, ja que aquest monòmer no s’empra en la fabricació de PET. 

El NP es va detectar en tots els tipus de mostres, menys les de suc natural, és a 

dir, en 11 mostres envasades en PET i 14 en llauna. Es van detectar valors 

especialment elevats en coles i begudes amb te. Respecte la variació entre tipus 

d’envàs, com ja es va observar a la bibliografia (Sakhi et al., 2014; Yang et al., 

2014b), és difícil trobar una relació entre les concentracions detectades de NP i el 

material. L’exemple més clar es troba en les begudes amb te. Mentre que la 

beguda 1 té una concentració de més de 5 cops major de NP en l’envàs de PET 

que en l’envàs de llauna, en la beguda 2 (de la mateixa marca però sense sucre), 

això s’inverteix. Pel que fa a la resta, l’envàs de llauna té una concentració de NP 

el doble que la de plàstic PET, en general. Per altra banda, les mostres que es 

disposaven només en un format, aquest plastificant es va detectar en 4 ampolles 

de PET i en 5 llaunes. La seva presència es podria atribuir en part a la migració en 

el cas del PET, però en el cas de les llaunes, la qualitat de l’aigua utilitzada per la 

fabricació de la beguda podria ser la raó principal. Tanmateix, es desconeix si els 

materials o canonades utilitzats durant l’envasat poden contribuir en la migració 

de NP cap al producte envasat. 

La BP no es va detectar ni en te, ni coles ni begudes amb suc de fruita, i els valors 

més elevats es van detectar en sodes, tòniques i en begudes isotòniques. En el 

cas de la tònica 1, la llauna va tenir una concentració 4 vegades major que la de 

PET. Per la resta de mostres, en les quals la marca només es disposava en un tipus 

d’envàs, es van trobar 10 mostres positives en llauna i només 1 positiva en PET. 

La presència d’aquest compost es pot atribuir a la utilització d’aquest com a 

plastificant per tal d’evitar que el contingut es vegi afectat per la radiació solar. 
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S’ha observat que el tipus d’envàs pot produir la migració de NP, BPA i BP en una 

beguda refrescant. El BPA i la BP tenen una lleugera tendència a trobar-se en 

llaunes mentre que el NP es troba preferiblement en PET. En el cas del BPA, això 

s’atribueix a les resines epoxi. Les llaunes, per evitar el contacte directe de 

l’alumini amb l’aliment, tenen una capa d’aquest material i això podria explicar la 

migració de BPA cap a l’aliment o beguda (Niu et al., 2015). Pel que fa a la BP, 

utilitzada per protegir el contingut de la radiació UV, fa més difícil la seva 

explicació, degut que en ambdós tipus d’envasos interessa aquest tipus de 

protecció. Pel que fa al NP, com s’utilitza per les seves propietats antioxidants en 

aplicacions molt variades, podria trobar-se a nivells variables depenent més del 

fabricant del tipus de plàstic o resina. No s’ha de descartar que la seva presència 

podria ser deguda a la qualitat de l’aigua emprada. 

La comparativa amb altres estudis bibliogràfics és complicada ja que no es 

diferencien els materials, sinó només la matriu (Geens et al., 2010; Li et al., 

2014a). En mostres de soda procedents de la Xina (Niu et al., 2015; Wu et al., 

2015; Yang et al., 2014b), es van trobar diferències molt grans entre els valors de 

plastificants, depenent de la regió, que podrien estar directament relacionades 

amb la contaminació durant la producció dels materials destinats a l’envasat. Si la 

qualitat de l’envàs és baixa i el plàstic no s’ha polimeritzat de forma correcte, la 

migració pot ser més elevada. Niu et al. senyalen també que la qualitat de l'aigua 

utilitzada per produir les begudes pot afectar de forma directe la qualitat del 

producte final, ja que algunes begudes es fabriquen dissolent els ingredients que 

subministra una fàbrica en aigua del país on es vol comercialitzar, per tal d’evitar 

els costos de transport de la beguda en format líquid. 

Cao et al. (Cao et al., 2009) van detectar BPA en més del 85% de les 72 mostres a 

nivells màxims de 4500 ng L-1, mentre que al 15% no es va detectar. Atribueixen 

la detecció del BPA a una millora dels límits de detecció del mètode respecte a 

estudis previs (Braunrath et al., 2005). Només no van detectar BPA en tres 
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mostres, que corresponen a dues begudes de tònica i una beguda energètica, on 

els problemes van ser la recuperació del patró intern BPA-d16. Aquesta falta de 

recuperació l’atribueixen a la quinina, un dels ingredients principals d’aquest 

tipus de beguda i que dóna la seva amargor característica, la qual podria interferir 

amb l’anàlisi del compost. El nivell més baix de BPA, de 32 ng L-1 es va detectar en 

una soda light, de la mateixa forma que el BPA en el present estudi es va detectar 

en 2 de les 5 mostres de les sodes analitzades però per sota del límit de 

quantificació. Per altra banda, els valors més elevats, de 4200 i 4500 ng L-1 

detectats per Cao et al. es van detectar en begudes energètiques, i Braunrath et 

al. van detectar el BPA a 3400 ng L-1 en el mateix tipus de beguda del mercat 

tailandès (Braunrath et al., 2005). A diferència seva, en aquesta tesi només es va 

detectar BPA en 1 de les 4 begudes energètiques analitzades, a una concentració 

de 1316 ng L-1. Respecte la migració, Braunrath et al. destaquen que és negligible, 

degut que totes les mostres es van analitzar 14 mesos després de comprar-les i 

tenir-les emmagatzemades i així i tot, el 85% dels 72 refrescs analitzats van tenir 

nivells de BPA per sota de 1000 ng L-1. Segons aquest estudi, la migració del BPA 

tindria lloc durant el procés de recobriment amb la resina epoxi, amb una 

esterilització a 121ºC durant 90 minuts. Després d’aquest procés, els nivells de 

BPA no haurien de variar durant un període d’emmagatzematge llarg. Per tal de 

confirmar que el BPA migra sobretot durant el procés d’esterilització, Cao et al. 

van analitzar mostres 3 anys després de comprar-les i no es va observar cap 

tendència cap a una major concentració de BPA. En tots els casos, aquestes 

mostres es van adquirir amb diferents números de lot, el que podria tenir 

conseqüències en diferents tipus de recobriment i condicions d’envasat. S’ha de 

considerar que cada companyia productora de refrescs utilitza diferents tipus i 

quantitat de recobriment així com diferents temperatures i temps en les 

condicions d’esterilització, i això pot fer variar els nivells de migració. Per altra 

banda, el tipus de polímers utilitzats en la fabricació dels envasos també poden 
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tenir un paper important a l’hora de garantir l’absència de contaminants en el 

producte final.  

Per altra banda, Geens et al. van analitzar la concentració de BPA en 45 llaunes, 4 

ampolles de PET i 1 en TetraPak (Geens et al., 2010). Les concentracions van tenir 

un màxim de 8100 ng L-1, amb un valor promig de 1010 ng L-1 i el BPA es va 

detectar en 41 de les 45 llaunes, i un 75% d’aquestes va tenir concentracions per 

sota de 1000 ng L-1. Geens et al. van estudiar la relació entre el pH de les mostres 

(que va variar entre 2,5 i 4,42) amb la concentració de BPA, però no es va trobar 

cap tipus de correlació. Això és degut que el pKa del BPA és major de 9, i com la 

majoria de begudes van tenir valors lleugerament àcids, la molècula hi estava 

present de forma neutra. 

Cunha et al. (Cunha et al., 2011) van analitzar 22 mostres de beguda, i en 15 

d’elles es va detectar BPA, amb una concentració mitjana de 710 ng L-1 i valors 

que van variar entre 30 i 4700 ng L-1, similars als obtinguts per altres autors (Cao 

et al., 2009; Shao et al., 2005). Li et al., per la seva banda, van determinar BPA, OP 

i NP en begudes en llaunes (Li et al., 2013). El BPA es va detectar en 6 mostres 

amb una concentració màxima de 806 ng L-1, el OP es va trobar només en una 

mostra a 250 ng L-1, i el NP en dues mostres, a una concentració de 220 ng L-1. Les 

concentracions van ser més baixes que les d’altres aliments, com la llet o la carn. 

Un altre exemple (Sakhi et al., 2014), atribueix els alts nivells de BPA a la migració 

continuada de les resines epoxi, sense considerar el procés d’esterilització. 

Igualment, analitzant diversos tipus d’envàs, les llaunes contenien fins a 8 

vegades més concentració de BPA comparat amb altres materials com el plàstic, 

el vidre o el cartró. Així i tot, les concentracions de les begudes envasades en 

llauna comprades a Noruega van estar per sota de les observades en altres països 

europeus, i això s’atribueix a la forta pressió mediàtica respecte els efectes 

adversos en la salut humana del BPA, que alhora els productors tenen en elevada 
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consideració, evitant aquest compost en qualsevol aplicació que impliqui un 

contacte alimentari. 

Com s’ha pogut comprovar, els envasos de les begudes refrescants poden ser una 

font important de plastificants en begudes degut a processos de migració, la qual 

s’afavoreix durant la fabricació, envasat i durant l’etapa d’esterilització del 

producte. Els tipus de beguda no tenen cap contribució especial en afavorir una 

major presència d’aquests contaminants, independentment del seu pH. Per 

aquesta raó, s’ha de tenir en consideració que una bona qualitat del plàstic o les 

resines epoxi, així com la seva manufactura, pot ser crucial en els nivells 

determinats d’aquests compostos. 

 

6.3 Toxicitat 
 

La toxicitat que es pot esperar dels plastificants presents en les begudes es va 

estudiar de dues formes diferents. Una manera de determinar el potencial tòxic 

dels plastificants es avaluar la seva ingesta diària, i comparar-la amb els TDI 

legislats per la Unió Europea (Guart et al., 2011). Per altra banda, l’estudi de la 

toxicitat dels diferents plastificants es pot avaluar utilitzant cultius cel·lulars que 

permeten determinar els efectes. 

 

TDI 

La ingesta diària de BPA, NP i BP es va calcular a partir de les concentracions 

màximes detectades (Taula 20) en l’anàlisi de les 50 mostres de begudes del 

mercat espanyol. Com aquests valors normalment es calculen sobre aigua, en 

aquest cas es va adaptar el volum de beguda, suposant una llauna diària per 

persona, 330 mL. Segons el pes d’una persona de 60 kg i les concentracions 

màximes detectades, les ingestes diàries es van situar entre 0,00001 i 0,00004 
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mil·ligrams per kg de pes corporal i dia. Aquests nivells es troben molt per sota 

dels TDI definits a la legislació (Guart et al., 2011). En el cas de la BP, que no té un 

valor assignat, la ingesta diària és la més baixa dels tres plastificants. 

Per mostrar les dades d’una forma diferent, s’ha calculat el volum necessari que 

una persona de pes mitjà hauria de consumir durant un dia per arribar als nivells 

legislats de TDI. Pel BPA, això suposaria beure més de 400 litres, una dada sense 

sentit. Per altra banda, el NP, encara que s’ha detectat a una concentració més 

baixa, té una legislació més estricta. El volum necessari en aquest cas seria d’uns 

130 litres. Ara bé, si els nivells legislats es revisessin i es canviessin els TDI per un 

ordre de magnitud més baix, en el cas del NP,el volum d’ingesta seria al voltant 

de 10 L per arribar al TDI, i ja caldria ser tingut en compte més seriosament. Per 

concloure, es pot extreure que els valors obtinguts disten molt de suposar un 

problema per la salut humana, sempre que ens atenguem a la legislació actual. I 

per aquesta raó, cal una revisió constant dels TDI, així com dels estudis 

toxicològics on s’estableixen els seus valors. 

 

Taula 20. Valors de concentració més elevada, ingesta, TDI i volum de beguda refrescant 

ingerida per arribar al TDI dels plastificants trobats. 

 

 

Si es comparen els valors d’ingesta obtinguts amb els de la bibliografia, indicats a 

la Taula 21, es troben moltes similituds. Així, l’estudi fet a Xina per Niu et al. (Niu 

et al., 2015), on es troba un dels nivells més elevats de BPA, a 267000 ng L-1, amb 

Compost 
Concentració 
més elevada 

 (ng L-1) 

Ingesta diària  
(mg kg-1bddia-1) 

TDI 
(mg kg-1bd 

dia-1) 

Volum necessari per 
arribar al TDI (L dia-1) 

BPA  7158 3,94E-05 0,05 419,1 

NP  2301 1,27E-05 0,005 130,4 

BP 1896 1,04E-05 - - 
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només 11 L de refresc s’arribaria a superar els valors legislats a Europa. S’ha de 

dir que aquest valor és molt proper a la quantitat que algú podria beure en un 

dia, propera a 1 L.  

 

Taula 21. Valors de concentració més elevada, ingesta i volum per arribar al TDI dels 

plastificants en exemples bibliogràfics. 

Compost 
Concentració 
més elevada 

(ng L-1) 

Ingesta 
diària (mg 

kg-1bd dia-1) 

Volum necessari 
per arribar al TDI 

(L dia-1) 
Referència 

BPA 3400 1,87E-05 882,4 (Braunrath et al., 2005) 

BPA 0 0 - (Shao et al., 2005) 

NP 464 2,55E-06 646,6 
 

BPA 2300 1,27E-05 1304,3 
(Ballesteros-Gómez et 

al., 2009) 

BPA 4500 2,48E-05 666,7 (Cao et al., 2009) 

BPA 8100 4,46E-05 370,4 (Geens et al., 2010) 

BPA 4700 2,59E-05 638,3 (Cunha et al., 2011) 

BPA 607 3,34E-06 4942,3 
(Gallart-Ayala et al., 

2011a) 

BPA 100 5,50E-07 30000,0 (Cacho et al., 2012) 

BP 0 0,00E+00 - 
 

BPA 2810 1,55E-05 1067,6 (Feshin et al., 2012) 

BPA 870 4,79E-06 3448,3 (Khedr, 2013) 

BPA 860 4,73E-06 3488,4 (Li et al., 2013) 

NP 220 1,21E-06 1363,6 
 

BPA 18240 1,00E-04 164,5 (Deng et al., 2014) 

BPA 245 1,35E-06 12244,9 (Li et al., 2014a) 

BPA 46400 2,55E-04 64,7 (Liao and Kannan, 2014) 

BPA 370 2,04E-06 8108,1 (Sakhi et al., 2014) 

BPA 9700 5,34E-05 309,3 (Yang et al., 2014b) 

BPA 267000 1,47E-03 11,2 (Niu et al., 2015) 

NP 800 4,40E-06 375,0 
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Per altra banda, també es troben casos on degut a la baixa concentració de BPA 

detectada, la quantitat a ingerir en un dia per superar el TDI seria de més de 5000 

L (Cacho et al., 2012; Li et al., 2014a; Sakhi et al., 2014), en aquest cas una xifra 

impossible, i on només el contingut en sucres seria més perjudicial que els propis 

plastificants. El NP, en canvi, s’ha trobat a concentracions menors que en el 

present treball, i per tant el volum per superar al TDI és major, amb un mínim de 

375 L (Niu et al., 2015). La BP, que no té TDI legislat, només s’ha estudiat en un 

cas de la bibliografia (Cacho et al., 2012), però no es va detectar malgrat tenir un 

MDL de 0,9 ng L-1. Ara bé, del valor màxim detectat en aquesta tesi, la ingesta 

diària va ser similar a la del NP. 

Tal com es desprèn dels valors d’ingesta diària indicats a la Taula 21 i dels valors 

presents a la bibliografia, en general, el BPA, NP i BP no presenten un risc evident 

per la salut humana. Les concentracions detectades al llarg de les diverses 

begudes i en diferents indrets estan a nivells inferiors als necessaris perquè el 

nivell de TDI es superi, fins i tot en casos extrems on el consum sigui molt elevat. 

Ara bé, aquests nivells s’han de tenir controlats en tot moment, ja que aquests 

compostos han sofert diferents canvis de legislació en els darrers anys gràcies als 

nous estudis toxicològics. 

 

Citotoxicitat 

La toxicitat dels plastificants es va estudiar en cèl·lules humanes per tal de veure 

com els diferents plastificants i el BPA afectaven la viabilitat i metabolisme 

cel·lular. En l’apartat anterior s’ha vist com les begudes refrescants contenen 

plastificants, i aquests són ingerits en major o menor mesura a nivells molt 

inferiors al TDI. Malgrat tot, per tenir una evidència clara dels efectes que podrien 

ocasionar, és important estudiar els seus efectes potencials en diversos models 
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toxicològics. En aquesta tesi s’han utilitzat els cultius cel·lulars per avaluar la 

toxicitat dels plastificants i del BPA. Aquest model permet determinar els efectes 

a nivell de ruptura de membrana cel·lular i de metabolisme. 

El cultiu cel·lular de les cèl·lules JEG-3, derivades del carcinoma de placenta 

humana, es va produir en un medi essencial, al qual es van addicionar certs 

suplements com un 5% de serum de fetus boví, 2 mM de L-glutamina, 1 mM de 

piruvat de sodi, 0,1 µM d’aminoàcids no essencials, 1,5 g L-1 de bicarbonat de sodi 

i 50 U mL-1 de penicil·lina G i 50 µg mL-1 d’estreptomicina, en un incubador 

humidificat amb 5% de CO2 a 37ºC. Les cèl·lules van ser cultivades de forma 

rutinària en flascons de poliestirè de 75 cm2. Un cop la població arribava a un 90% 

de confluència, les cèl·lules eren dissociades amb un 0,25% (pes/volum) de 

tripsina i 0,9 mM d’EDTA per fer subcultius i experiments.  Aquesta metodologia 

ha estat descrita per Gorrochategui et al. (Gorrochategui et al., 2014). 

 

 

Figura 27. Procediment de treball per la viabilitat de les cèl·lules JEG-3. 

 

La viabilitat cel·lular es va estudiar mitjançant dos tints diferents. L’activitat 

metabòlica es va monitoritzar amb Alamar Blue (AB) mentre que la integritat de 

membrana es va estudiar amb diacetat de 5-carboxifluoresceina (CFDA-AM), com 

s’observa a la Figura 27. Les cèl·lules es van sembrar en 25000 per cada pouet, en 
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plaques de 96 pouets, i es van deixar incubar 8 hores a 37ºC i a una atmosfera del 

5% de diòxid de carboni. Després de 24 hores d’exposició als plastificants, el medi 

es va substituir per una solució dels dos tints a un volum de 100 µL. Després 

d’una hora d’incubació, la viabilitat cel·lular es va mesurar emprant un lector de 

fluorescència a les longituds d’ona de 530 i 590 nm per l’Alamar Blue, i de 485 i 

530 nm pel CFDA. D’aquesta forma, es van analitzar els efectes dels plastificants 

per triplicat a diferents nivells de concentracions. Els assajos de citotoxicitat es 

van fer sobre BPA, BBP, DBP, DEHP, DMP, NP, OP, DP, HP, CP, DTBP, 4SBP, 4TBP, 

2SBP, 2TBP, TAP i TTBP. 

La quantitat real de contaminant que realment va entrar a la cèl·lula (intake) 

també va ser calculada per determinar la fracció realment biodisponible i 

responsable dels efectes ocasionats a nivell de disrupció cel·lular. En aquest cas, i 

amb les mateixes condicions d’incubació anteriors, les cèl·lules es van exposar per 

triplicat als diversos plastificants de forma individual a nivells entre 5 i 500 µM. 

Just després de l’exposició (temps 0), i a temps de 1, 3, 4, 8 i 24 hores d’incubació, 

es va aspirar el medi, i les cèl·lules es van reconstituir amb PBS, tintades amb 

tripsina, i es van centrifugar durant 10 minuts a 3600 rpm. El sobrenedant es va 

decantar i les cèl·lules es van guardar a -80ºC fins a l’anàlisi, de forma que es van 

tenir com a mostres les cèl·lules en si i el medi on es van cultivar. 
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Figura 28. Corbes dosi-resposta pels compostos testats amb Alamar Blue 

(línia sòlida) i CFDA (línia discontinua) en JEG-3. A l’eix de les ordenades 

es representa el percentatge de viabilitat cel·lular respecte el control. 

Les concentracions es mostren en escala logarítmica en l’eix de les 

abscisses. Tots els assajos es van realitzar un mínim de 21 cops (7 

rèpliques per placa, i 3 plaques). 
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Per les cèl·lules, els plastificants van ser extrets addicionant 100 ng dels patrons 

interns corresponents (BPA-d16, NP-d8 i DPP-d4) als pellets cel·lulars i es fa afegir 

1 mL de metanol. Tot seguit, les mostres es van homogeneïtzar i extreure en un 

bany d’ultrasons durant 10 minuts per triplicat. El sobrenedant es va evaporar a 

sequedat i es va reconstituir amb 125 µL d’aigua i 125 µL de metanol. Pel medi, es 

va seguir un procediment similar, encara que el dissolvent d’extracció no havia de 

ser miscible amb aigua, i es va seleccionar l’acetat d’etil. Així, es van addicionar 

500 µL d’aquest dissolvent a 100 µL de medi. Les mostres es van homogeneïtzar i 

extreure també en un bany d’ultrasons per triplicat. Es va decantar l’aigua, 

agafant només el dissolvent orgànic, i per acabar, es va evaporar i reconstituir de 

la mateixa forma que les cèl·lules. En ambdós matrius, es van realitzar estudis de 

recuperació per tal d’assegurar que els plastificants s’extreien correctament. Les 

recuperacions van ser entre el 87 i el 105%, amb desviacions estàndard per sota 

del 10%. Aquests càlculs només es van realitzar sobre els APs, ja que els ftalats i el 

BPA no es van poder analitzar per problemes de baixa reproductibilitat. 

Les corbes dosi-resposta i les LC50 es mostren a la Figura 28 i la Taula 22, 

respectivament. Es pot comprovar com entre tots els compostos estudiats, el DP, 

NP, OP, HP i CP van produir major toxicitat en la línia JEG-3 (valors d’EC50 entre 18 

i 52 µM) d’una forma gradual depenent de la longitud de les cadenes de carboni, 

sent més tòxic el de cadena més llarga. Després segueixen el DTBP, el BPA, 4SBP, 

TAP i 4TBP (119-267 µM), i per acabar, 2TBP, DBP i 2SBP (385-483 µM). Per altres 

compostos, com el TTBP, BBP, DEHP i DMP no es va detectar cap toxicitat a la 

concentració més elevada assajada, de 500 µM. Per representar els valors es va 

emprar el software Sigmaplot. 

De la mateixa forma que amb la toxicitat per Daphnia magna, es va representar la 

relació dels logaritmes de la toxicitat i el logKow per les cèl·lules JEG-3, tal com es 

pot observar a la Figura 29. 
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Taula 22. Concentració ±error estàndard (p < 0,05) pels plastificants testats en cèl·lules JEG-3, 

a la qual s’ha detectat LC50 en els assajos amb AB i CFDA. La resta de compostos (BBP, DEHP, 

DMP i TTBP) no han superat el 50% de toxicitat a la concentració més elevada assajada i no es 

mostren a la Taula. (“-“, no tòxic). 

Compost ALAMAR BLUE CFDA 
 µM mg L-1 µM mg L-1 

DP 17,7 ± 0,5 4,64 ± 0,1 18,0 ± 0,4 4,72 ± 0,1 

NP 35,5 ± 0,5 7,82 ± 0,1 36,3 ± 3,6 8,00 ± 0,8 

OP 38,0 ± 0,1 7,84 ± 0,02 40,0 ± 0,01 8,25 ± 0,2 

HP 50,2 ± 1,2 9,65 ± 0,2 51,3 ± 1,9 9,86 ± 0,4 
CP 51,6 ± 0,4 11,0 ± 0,08 - - 

DTBP 118,8 ± 15,5 24,5 ± 3,2 125,6 ± 20,4 25,9 ± 4,2 

BPA 138,1 ± 12,9 31,5 ± 2,9 218 ± 13,6 49,8 ± 3,1 

4SBP 160,6 ± 38,8 24,1 ± 5,8 182,8 ± 21,9 27,5 ± 3,3 
TAP 184,5 ± 52,1 30,3 ± 8,6 237,6 ± 30,2 39,0 ± 5,0 

4TBP 266,6 ± 87,9 40,0 ± 13,2 - - 
2TBP 433,2 ± 90,2 65,1 ± 9,8 385,1 ± 52,2 57,8 ± 7,8 
2SBP 457,8 ± 121,9 68,8 ± 18,3 482,6 ± 63,7 72,5 ± 9,6 
DBP - - 466,3 ± 63,1 129,8 ± 17,6 

 

Els alquilfenols, tal com en el cas de la D. magna, presenten una correlació entre 

la seva toxicitat per les cèl·lules i el seu valor de Kow. Aquesta relació és clarament 

visible pels alquilfenols amb cadenes de 5 o més carbonis, però no resulta tan 

clara pel cas dels butilfenols. Els substituïts en la posició para del grup fenol van 

presentar una major toxicitat, degut a una possible major biodisponibilitat que no 

van presentar els substituïts en posició orto. La toxicitat és comparable als valors 

obtinguts en estudis realitzats per l’EPA, tal com es feia referència en el capítol 1, 

però no existeix una bibliografia prou extensa sobre valors de LC50 d’aquests 

compostos en Daphnia magna. 
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Figura 29. Relació entre la toxicitat i el logKow dels alquilfenols per les cèl·lules JEG-3. 

 

Els alquilfenols presenten una correlació entre la seva toxicitat per les cèl·lules i el 

seu valor de Kow. Aquesta relació és clarament visible pels alquilfenols amb 

cadenes de 5 o més carbonis, però no resulta tan clara pel cas dels butilfenols. Els 

substituïts en la posició para del grup fenol van presentar una major toxicitat, 

degut a una major biodisponibilitat que no van presentar els de posició orto. 

L’estudi de la quantitat real que entra a les cèl·lules (o “intake”) permet 

determinar la fracció biodisponible i establir les concentracions reals que 

produeixen els efectes. Per tant, la toxicitat real és major o menor segons la 

fracció de compost que ha penetrat a dins la cèl·lula. Aplicat a concentracions 

ambientals, les concentracions que es troben dels plastificants en begudes, 

poden afectar molt més a les cèl·lules si el compost està més biodisponible. Els 

resultats dels intakes estan indicats a la Taula 23. Tal com s’observa, la major part 

dels alquilfenols es troben dissolts al medi, i en molt baixa proporció entren 

dintre les cèl·lules. 
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Taula 23. Mitjana i desviació estàndard de cada alquilfenol trobat al medi i a les cèl·lules (“-“, 

no detectat). 

Compost % Medi % Cèl·lules 

2SBP - - 

2TBP 66,9 ± 6,5 44,6 ± 5,9 

4SBP 115,6 ± 10 2,1 ± 2,0 

4TBP 67,4 ± 6,8 22,3 ± 1,9 

DTBP - - 

TTBP - - 

CP 116,7 ± 5,1 - 

TAP 67,5 ± 4,3 - 

HP 111,8 ± 11,9 15,5 ± 3,8 

OP 95,7 ± 5,7 - 

NP 106,3 ± 3,6 4,4 ± 2,1 

DP 12,4 ± 0,8 11,8 ± 4,8 

 

En el casos particulars, el 2SBP no es va trobar en cap de les dues matrius, però si 

els altre 3 butilfenols, i sempre a una major concentració en el medi que en les 

pròpies cèl·lules. Els alquilfenols doble i triplement ramificats tampoc es van 

detectar ni en el medi ni en les cèl·lules. El CP, TAP i OP no es van detectar a les 

cèl·lules. Mentre que el CP i l’OP es van detectar al medi a valors del 100%, el TAP 

s’hi va detectar en menor proporció, la qual cosa pot indicar que s’hagi degradat 

durant el procés d’incubació. Finalment, el HP i el NP es van detectar tant en 

medi com en cèl·lules, amb un percentatge més elevat en el primer, mentre que 

el DP es va trobar a parts iguals en ambdues fraccions, malgrat que també es va 

observar certa degradació. En general, s’observa que la presència de plastificants 

en cèl·lules és molt baixa, i que per tant, només una petita fracció serà 
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responsable dels efectes observats. Això indica la importància de determinar la 

fracció biodisponible per reflectir la toxicitat real d’un compost. 

Les LC50 determinades per NP i BPA en les cèl·lules JEG-3 s’han comparat amb els 

nivells detectats a les begudes. En el cas del NP, tant per Alamar Blue com CFDA 

es va determinar una LC50 similar al voltant de 8 mg L-1. Aquest valor està molt 

per sobre de la concentració màxima detectada en una beguda, de 2,3 µg L-1. El 

BPA va ser menys tòxic que el NP, però sí es va diferenciar més entre els dos tipus 

de toxicitat, i va ser major per l’Alamar Blue, amb una LC50 de 31 mg L-1, nivell 

molt més elevat que el màxim trobat en una beguda, de 7,1 µg L-1. 

Els resultats obtinguts dels diferents estudis de citotoxicitat han permès entendre 

millor el comportament dels plastificants i els possibles efectes que poden 

ocasionar utilitzant cèl·lules humanes, com a primera aproximació per avaluar els 

efectes sobre la salut. A partir de les LC50 s’ha observat que els compostos més 

tòxics són els alquilfenols de cadena llarga, i la toxicitat disminueix segons decreix 

la longitud d’aquesta cadena (seguint una relació lineal amb el logKow dels 

compostos). Pels ftalats, a diferència dels estudis realitzats en D. magna, la 

toxicitat per les cèl·lules ha estat pràcticament inexistent. Destacar el cas del 

DEHP, un dels ftalats més tòxics en els invertebrats, però no en cèl·lules 

humanes. Comparant aquests resultats amb els valors detectats en begudes de 

NP, BPA i BP, els dos primers són els que s’han de tenir més en consideració, ja 

que malgrat la BP s’ha detectat en algunes mostres, els nivells són molt baixos, no 

està legislada i no presenta una toxicitat gaire aguda. NP i BPA en canvi, s’han 

mostrat com plastificants presents de forma habitual en begudes refrescants, i 

malgrat que les concentracions no presenten un problema segons el TDI, cal 

sempre una revisió constant dels productes que es consumeixen així com una 

actualització dels estudis toxicològics per tal d’adequar una legislació que 

protegeixi la ingesta de plastificants i per tant, la salut humana. 
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Els estudis portats a terme en aquesta tesi han permès arribar a les següents 

conclusions: 

 

1. S’ha desenvolupat un mètode basant en la LC-MS/MS per determinar la 

presència de 21 monòmers i additius del plàstic en mostres ambientals i 

en begudes refrescants. Aquest mètode ha demostrat tenir una bona 

resolució cromatogràfica i ha permès identificar nivells traça d’aquests 

compostos. 

a. S’ha optimitzat el mode i les condicions d’ionització de manera 

que es pugui realitzar l’anàlisi simultani de tots els compostos 

objecte d’estudi. Els ftalats i la BP s’han analitzat en ESI positiu 

mentre que els APs i el BPA s’han analitzat en ESI en mode 

negatiu. 

b. L’extracció en fase sòlida ha permès la determinació de tots els 

compostos en aigües de riu i de begudes, i s’han obtingut bons 

rendiments d’extracció. Degut a la presència dels ftalats en els 

blancs, s’han calculat els límits de detecció metodològics tenint en 

compte la seva contribució. 

c. L’extracció en fase sòlida no ha estat adequada per l’anàlisi de 

begudes refrescants degut a l’elevada concentració en sucres i 

extractes de fruita. Per tant, s’ha desenvolupat un mètode 

d’extracció basat en l’extracció líquid-líquid, que ha permès 

recuperar de forma eficient els APs, la BP i el BPA. En canvi, els 

ftalats no han estat analitzats degut a l’elevada contribució en els 

blancs metodològics i a la poca reproductibilitat del mètode 

d’extracció per aquests compostos. 
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2. La conca del riu Besòs rep un impacte important de plastificants. 

a. S’han identificat el DEHP, NP, DBP, BPA, OP i BP com els 

compostos més freqüentment detectats i a majors 

concentracions. 

b. S’ha calculat la LC50 de cada un dels compostos de forma 

individual i s’ha trobat una bona relació entre la toxicitat i el 

logKow, la qual cosa indica que els compostos més hidrofòbics 

tenen un efecte més elevat. 

c. L’estudi de risc a partir de les LC50 calculades per la D. magna ha 

donat com a conseqüència un potencial significatiu per efectes 

adversos, atribuït bàsicament al NP i el DEHP. 

d. S’han identificat les zones amb un impacte ambiental més elevat, 

que estan relacionades amb zones altament industrialitzades o 

urbanitzades. 

e. S’han observat certes tendències temporals que s’atribueixen 

bàsicament a diferències estacionals amb el cabal del riu. 

 

3. S’ha estudiat la presència de plastificants a les aigües de captació i aigües 

tractades de la potabilitzadora de Sant Joan Despí. En aigües de captació 

s’ha detectat el BPA, BP, DBP, DEHP, NP i OP a nivells de fins 3000 ng L-1, i 

s’observen diferències segons el període mostrejat. 

a. El BPA, la BP i l’OP són eliminats completament durant el 

tractament i no s’observen traces en aigües de distribució. 

b. El NP, DBP i DEHP són eliminats en un 80% i es detecten en aigües 

de distribució a nivells traça. 

c. S’ha estudiat la fotodegradació del BPA i mitjançant 

espectrofotometria i anàlisi per MCR-ALS s’han resolt 2 productes 

de degradació, mentre que s’han identificat 5 fotoproductes 

mitjançant LC-QTOF. 
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d. S’han estudiat les cinètiques de degradació en aigua milli-Q, aigua 

amb àcids húmics i aigües de riu, i s’ha observat com la matèria 

orgànica afecta la reacció, augmentant el temps de vida mitjana 

del BPA. 

e. S’ha determinat la toxicitat dels fotoproductes utilitzant D. magna 

i s’ha observat que la toxicitat augmenta degut a la degradació a 

compostos potencialment més tòxics. 

 

4. S’ha desenvolupat un mètode per determinar la presència d’APs, BPA i BP 

en begudes i s’han detectat BPA, BP i NP. S’ha identificat la presència 

d’almenys un o més plastificants en totes les mostres analitzades. 

a. La presència de BPA està associada a les resines epoxi que 

s’utilitzen en la fabricació de les llaunes. 

b. La presència de NP està més associada a les ampolles de PET, tot i 

que no es descarta que aquest producte provingui de l’aigua 

utilitzada per la fabricació de les begudes o al procès d’envasat. 

c. Els nivells de plastificants detectats estan molt per sota dels valors 

de TDI i per tant, les concentracions detectades no van suposar 

cap risc per la salut, segons la legislació actual. 

d. S’ha estudiat la viabilitat de les cèl·lules JEG-3 i s’han calculat les 

LC50. S’ha determinat la fracció de compostos biodisponibles a 

partir de l’anàlisi de les cèl·lules exposades i del medi. La fracció 

biodisponible (que entra a la cèl·lula) és molt baixa, la qual cosa 

indica que la toxicitat observada depèn de la quantitat de 

compost capaç de penetrar a la cèl·lula. 
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